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INTRODUCTION GENERALE







Les révolutions industrielles des XIX®™ et XX®™e siécles et I'avénement des nouvelles
technologies ont engendré une forte augmentation de la production et du rejet de substances
chimiques dans I'environnement. A ce jour, plus de 130 millions de substances chimiques sont
connues et répertoriées (CAS 2017) et les activités anthropiques sont responsables de la
dispersion d’un grand nombre de contaminants dans les écosystémes. Le compartiment
aguatique constitue le réceptacle final pour toutes ces substances. On y retrouve ainsi un
cocktail de molécules issues (i) de I'utilisation de produits phytosanitaires et de leurs produits
de dégradation, (ii) d’'une utilisation de produits domestiques (détergents), (iii) du
développement de I'industrie et des transports (hydrocarbures, éléments traces métalliques)
et (iv) des pratiques médicales (notamment médicaments, produits de dégradation, hormones)
(Schwarzenbach et al. 2010; Luo et al. 2014; Dwivedi 2017). Cet état de fait constitue un
probléme sanitaire majeur. Certaines études estiment en effet que 80 % de la population
mondiale serait impactée par une forte dégradation de la qualité des réserves en eau
(Vorésmarty et al. 2010). Outre ces réserves en eau potable, les milieux aquatiques constituent
également une importante source d’alimentation, de loisirs et de biodiversité. Les perturbations
anthropiques constituent une véritable menace pour ces ressources, pourtant vitales pour

'Homme.

Pour lutter contre la dégradation de I'état des milieux aquatiques, certains gouvernements ont
décidé de mettre en place une réglementation. A 'Echelle européenne, la Directive Cadre sur
'Eau (EU Commission 2000), qui s’applique depuis le 22 octobre 2000, définit des régles
communes pour mettre fin a la détérioration de la qualité des eaux et atteindre, d’ici 2027, un
bon état général de I'ensemble des eaux de surface (rivieres, lacs, eaux cotiéres) et
souterraines, d’un point de vue chimique et écologique. L’état écologique est caractérisé par
un suivi régulier de la faune et de la flore a I'aide de différents indices de qualité tandis que
I'état chimique est évalué a travers I'analyse de 45 substances définies comme « prioritaires »
dans le cadre de la DCE. Cette démarche Iégislative pour la reconquéte de la qualité de I'eau
est une grande premiere en Europe et doit, a ce titre, étre saluée. Cependant, la double
évaluation chimique et écologique posséde plusieurs limites. Les analyses chimiques
réalisées ne se concentrent que sur les 45 substances prioritaires définies dans le cadre de la
DCE (EU Commission 2013). Ces analyses ne sont donc pas exhaustives et de nombreux
composeés, notamment les substances émergentes, ne sont pas pris en compte. De plus, les
analyses chimiques ne renseignent pas sur l'exposition réelle des organismes a ces
molécules. En effet, le comportement des composés chimiques dans I'environnement varie en
fonction de leur nature mais aussi de la physico-chimie du milieu, ce qui peut les rendre plus

ou moins biodisponibles pour les organismes. Cette notion de biodisponibilité n’est pas prise




en compte par la DCE malgré lincertitude qu’elle peut induire dans I'évaluation du risque
encouru (Pont and Garric 2010). Une autre limite des outils préconisés par la DCE repose sur
le manque de prédictivité des données biocénotiques lors de I'évaluation de I'état écologique

des milieux.

Dans un double objectif d’obtenir des indicateurs plus prédictifs et intégrateurs de I'action des
molécules chimiques sur les organismes vivants, les biomarqueurs apparaissent comme des
outils pertinents pour compléter la démarche imposée dans la DCE. Ces réponses biologiques
permettent d’appréhender les mécanismes d’action a l'origine des perturbations individuelles.
Ces outils trouvent leur intérét lors de contréles d’enquétes afin de déterminer l'origine du
mauvais état d’'une masse d’eau ou encore pour déterminer I'ampleur et I'incidence d’'une
pollution. La notion de contrdle d’enquéte peut également étre étendue a I'étude des impacts
environnementaux d’une installation ou d’un rejet local (Sanchez et al. 2012). De nombreuses
études amont/aval montrent ainsi I'intérét de I'utilisation des biomarqueurs pour caractériser
la toxicité d’effluents industriels, miniers ou de station de traitement des eaux (Sanchez et al.
2011, 2012; Kim and Jung 2016; Palas et al. 2018; Blanco et al. 2019).

Le principal avantage de ces outils repose sur leur sensibilité et leur précocité de réponse qui
en font des signaux d’alarme d’une perturbation susceptible d’engendrer des effets négatifs a
un niveau supérieur d’organisation (population, communauté). Contrairement aux analyses
chimiques, la mesure des réponses physiologiques présente I'avantage de prendre en compte
la biodisponibilité des contaminants chimiques en permettant une évaluation intégrée de I'état
de santé des individus. Cependant méme dans ce contexte, I'utilisation des biomarqueurs
reste encore restreinte, et ce, pour plusieurs raisons. De nombreux parametres individuels
(age, statut reproducteur, adaptations génétiques etc...) sont impliqués dans la modulation
des réponses biologiques des organismes et induisent une forte variabilité interindividuelle qui
peut masquer I'effet des xénobiotiques. A cette variabilité importante s’ajoute le manque de
spécificité de la réponse des biomarqueurs, qui peut étre modulée par de nombreux types de
contaminants. La variabilité et le manque de spécificité induisent des difficultés dans
l'interprétation des réponses, en particulier lors d’études in situ, durant lesquelles les individus
sont exposés a un mélange de substances chimiques pas toujours identifiées dans des
conditions non controlées. De plus, la disparition de I'espéce sentinelle en cas de
contamination ou I'absence d’une espece d’intérét en écotoxicologie sur le site d’étude limitent
encore l'utilisation de ces outils. La biosurveillance active, c’est-a-dire 'encagement d’individus
provenant d’'un élevage, apparait alors comme une alternative pertinente pour étudier une

contamination environnementale (Sanchez et al. 2012).




L’encagement permet d’exposer a une pollution environnementale des organismes dont les
antécédents sont bien connus et donc de s’affranchir de la variabilité engendrée par les
adaptations génétiques des populations. L'encagement permet également de standardiser
plusieurs paramétres biotiques (taille, sexe, age, etc...) et abiotiques (nombre d’individus,
temps d’exposition, distance par rapport a la source, etc...) (Oikari 2006) ce qui peut permettre
de diminuer la variabilité des réponses mesurées. De plus, dans le contexte actuel de
préservation des milieux et de maintien de la biodiversité, 'encagement permet de ne pas
prélever d’individus dans les populations naturelles et ainsi de limiter I'impact écologique de la
biosurveillance. Cette technique est de plus en plus utilisée sur différents types d’organismes
tels que les bivalves (Cappello et al. 2013; Turja et al. 2015), les crustacés (Lacaze et al. 2011;
Besse et al. 2013) et les poissons (Le Guernic et al. 2016a; Dey et al. 2016). Cependant, cette
approche peut induire un stress chez les individus lié au transport, a 'encagement ou encore
a la restriction d’acceés a la nourriture qu’il convient de caractériser préalablement afin de limiter

les biais liés a l'interprétation des résultats (Oikari 2006; Le Guernic et al. 2016b).

Chez les poissons, parmi les espéces sentinelles pouvant étre utilisées en biosurveillance
active, la biologie, le comportement et I'écologie de I'épinoche a trois épines (Gasterosteus
aculeatus) sont particulierement bien documentés (Wootton 1976, 1985, 1994; Bell and Foster
1994). C’est une espéce euryhaline assez ubiquiste, avec des populations établies dans de
nombreux milieux européens (littoral, estuaire, riviéres, lacs). Sa petite taille (4 & 8 cm a I'age
adulte), sa facilité de manipulation et d’élevage (Pottinger et al. 2002) ainsi que sa résistance
aux contaminants environnementaux (Le Guernic et al. 2016a) en font une espéce d’intérét en

biosurveillance.

Ces travaux de thése ont pour objectif d’évaluer la pertinence de l'utilisation d’'une approche
de biosurveillance active avec I'épinoche a trois épines, en particulier dans le cas de

contaminations par des effluents de station d’épuration des eaux usées (STEU).
Le manuscrit de thése a été structuré en 4 parties :

e Le chapitre 1 est consacré a la synthése bibliographique sur I'évaluation de la qualité
des milieux aquatiques, l'apport des biomarqueurs comme outils prédictifs en
écotoxicologie ainsi que leurs limites d'utilisation. Des éléments d’informations sont
également apportés concernant la biologie de I'espéce modele choisie : I'épinoche a
trois épines (Gasterosteus aculeatus). Les biomarqueurs développés chez cette
espéce et utilisés durant 'ensemble de la thése seront présentés dans ce chapitre, qui
se terminera par une description des stations de traitement des eaux usées (STEU) et

des impacts des effluents sur les organismes vivants, en particulier sur les poissons.




Le chapitre 2 est consacré aux aspects méthodologiques, avec en particulier la
caractérisation des impacts du confinement et de la restriction d’accés a I'alimentation
sur les biomarqueurs de I'épinoche a trois épines (Article 1). Les travaux réalisés pour
déterminer I'impact de certains facteurs confondants sur les biomarqueurs et tenter de
définir des valeurs de référence y sont également présentés.

Le chapitre 3 présente les résultats des applications in situ de la démarche, avec une
premiére application sur une zone humide tampon dans les Marais de Sacy (Article 2)
et une seconde a une plus large échelle sur le bassin de la Meuse dans le cadre du
programme Interreg DIADeM (Article 3).

Le 4°™e et dernier chapitre replace I'ensemble des travaux réalisés dans un contexte
de gestion des milieux aquatiques. Ce chapitre apporte un regard critique sur
l'approche déployée, en mettant en avant la pertinence de I'approche et des
biomarqueurs choisis et en proposant des perspectives d’améliorations pour une

utilisation optimale de ces outils en biosurveillance.
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1. CONTEXTE HISTORIQUE ET REGLEMENTAIRE DE LA
GESTION DE L’EAU EN EUROPE

1.1. Prise de conscience environnementale et naissance de

I’écotoxicologie

Les révolutions industrielles du XIX®™ siécle et le développement des activités humaines
pendant le XX®™¢ siécle ont induit la création et le rejet de milliers de substances polluantes
dans les environnements naturels. Cependant, & cette époque, peu de personnes
s’intéressaient a cette problématique. La croyance profonde selon laquelle la dilution de la
pollution dans les milieux serait suffisante pour éviter ses effets (« paradigme de dilution »)
était bien ancrée dans la société. Ce paradigme a été aujourd’hui remplacé par l'idée que tout
ce que ce qui est rejeté dans la nature aura des conséguences un jour ou l'autre (« paradigme
du boomerang ») (Berg et al. 2009). Ce changement de paradigme s’est essentiellement opéré

au milieu du XX®™e siécle avec la médiatisation de plusieurs affaires de santé publique.

Une des premiéres affaires connues est 'intoxication massive des habitants de la préfecture
de Toyama (Japon) suite au rejet de cadmium d’une exploitation miniére dans la riviére Jinzu
(des 1912). L’eau de cette riviere était en effet utilisée par les habitants pour lirrigation des
cultures de riz. Une concentration en cadmium trés importante avait été retrouvée dans le riz
et une forte mortalité des poissons avait été observée. D'un point de vue physiologique, le
cadmium remplace les complexes protéiques d’autres métaux essentiels (i.e. cuivre, zinc) et
induit une cytotoxicité liée a une réduction de I'absorption du calcium. Cette maladie provoque
ainsi des violentes douleurs a la colonne vertébrale et aux articulations, donnant ainsi a cette
maladie le nom de « maladie Itailtai » (en frangais « aie aie ») (Gillet 2018). Une seconde
affaire trés connue est I'apparition de la maladie dite de « Minamata ». A partir de 1932, les
rejets de dérivés mercuriels dans la baie de Minamata (Japon) par la société pétrochimique
Shin Nippon Chisso ont induit une importante contamination de I'eau et des organismes
(poissons, coquillages). Ces composés ont été méthylés en méthylmercure qui s’est
bioaccumulé le long de la chaine trophique. La contamination des pécheurs et de leurs familles
a été massive, avec 2000 cas officiellement référencés, méme si 10 000 personnes auraient
été touchées (Gillet 2018). Cette maladie se caractérise par des dysfonctionnements nerveux

et des malformations chez les nouveaux nés.

Un certain nombre d’accidents industriels ont également provoqué une prise de conscience
concernant les risques liés a l'industrie, avec, par exemple, la pollution massive de certains

milieux (exemple du lac Erié dans les années 1970), les grandes marées noires du Torrey




Canyon (1967) ou de 'Amoco Cadiz (1978), les catastrophes de Seveso (1976), Bhopal
(1984), Tchernobyl (1986) ou plus récemment Fukushima (2011). Parallelement & cette prise
de conscience des risques industriels, la prise de conscience environnementale se fait
progressivement et au fil des découvertes des effets néfastes des activités humaines sur les

écosystemes.

Un des événements initiateurs de cette prise de conscience environnementale est la
publication en 1962 de l'ouvrage « Le printemps silencieux » de Rachel Carson (« Silent
Spring »). Cet ouvrage traite notamment des effets négatifs liés a l'utilisation des pesticides
(comme le dichlorodiphényltrichloroéthane, « DDT ») sur les oiseaux, et dénonce la
désinformation et le lobbying exercés par les industries chimiques sur ce sujet. Cet ouvrage a
recu un écho important dans la société américaine, avec notamment le premier « jour de la
Terre » (Earth Day) qui a réunis 20 millions de personnes (Locher and Quenet 2009) et qui a
marqué la naissance du mouvement environnemental le plus important de la planete. Cet
ouvrage a également encouragé les études scientifiques portant sur le DDT et ses dérivés, le
dichlorodiphényldichloroéthyléne (DDE) et le dichlorodiphényldichloroéthane (DDD) qui ont
petit & petit conduit a l'interdiction de I'utilisation de cet insecticide (en 1972 en France), méme
s'il est encore aujourd’hui utilisé dans les pays tropicaux pour lutter contre les moustiques
vecteurs du paludisme (Roberts et al. 1997). Le DDT et ses métabolites ont hotamment été
montrés comme étant les agents responsables de la diminution des peuplements d’oiseaux
piscivores et des oiseaux de proie suite a leur bioconcentration le long de la chaine trophique.
Le DDT a induit un amincissement de la coquille des ceufs des oiseaux contaminés, qui étaient
alors cassés lors de la couvée (Peakall et al. 1975). Ces travaux figurent parmi les premiers
qui s’intéressent aux effets indirects d’'une exposition aux polluants chimiques, via une

exposition a travers la chaine trophique.

Ainsi, de la toxicologie est né I'écotoxicologie. Ce mot est apparu initialement en 1971, sous
les plumes de Jean-Michel Jouany et Jean-Marie Pelt, respectivement toxicologue et botaniste
francais qui définissaient alors I'écotoxicologie comme « I'étude de l'influence des nuisances
sur les relations entre les individus et leur environnement » (Jouany 1971; Férard 2013). Un
peu plus tard en 1975, René Truhaut définit la discipline comme « la branche de la toxicologie
qui étudie les effets toxiques, induits par des polluants naturels ou synthétiques, sur les
constituants des écosystémes (animaux, végétaux, microbiote) dans leur globalité » (Truhaut
1975).

L’écotoxicologie est donc une science multidisciplinaire nouvelle qui combine écologie et
toxicologie pour évaluer les dangers d’une pollution chimique sur les diverses composantes

de I'environnement. Comme décrit dans ce paragraphe, la création de cette discipline a été




progressive et peut étre considérée comme un aboutissement de la prise de conscience

environnementale qui a eu lieu tout au long du XX°me siécle.

Les scandales médiatisés qui ont permis cette prise de conscience avaient tous un point
commun : la diffusion de la contamination dans les chaines trophiques a partir d'une
contamination chimique de l'eau. L’eau constitue en effet le réceptacle final de tous les
polluants et le lien ultime entre toutes les espéces vivantes sur Terre (y compris I'Homme),
c’est pourquoi la pollution de ce compartiment est un point de vigilance particulier qui est I'objet
de législations depuis plusieurs décennies. De la méme fagon que I'histoire environnementale
brievement décrite ci-dessus, la réglementation sur I'eau et les milieux aquatique a évoluée

au fil des siecles pour intégrer une dimension plus écosystémique et écologique.

1.2. Grandes évolutions de la réglementation sur les milieux

aquatiques en France et en Europe

Les premiers textes de loi en France concernant le droit et les usages de I'eau sont les codes
napoléoniens. Ces textes ont surtout pour objectif de définir précisément les régimes de
propriété des plans d’eau, des sources et des cours d’eau. Aucun aspect sanitaire ou
écologique n’entre encore en considération (Agence de I'eau Rhoéne Méditerranée Corse; Vie
publique 2017).

C’est avec la loi du 8 avril 1898 qu’apparaissent les premiéres mentions de salubrité de I'eau.
En effet, suite au développement industriel qui a largement contribué a la multiplication des
usages de I'eau, la salubrité des eaux publiques destinées a la consommation humaine devient
un enjeu majeur. La loi vise alors a réglementer les différents usages de I'eau afin de veiller
au maintien de sa potabilité mais également au maintien de I'accés a cette ressource pour le
secteur agricole. L’état crée alors I'équivalent d’'une « police des eaux », qui est chargée de

faire respecter la loi.

Les premiers éléments législatifs liés aux préoccupations environnementales de la qualité des
masses d’eau apparaissent avec la loi du 16 décembre 1964 (Loi n°64-1245). Cette loi marque
un tournant dans la réglementation de lI'eau en France car elle organise les réseaux
hydrographiques autour des bassins versants et crée les organismes associés a ces bassins
versants, a savoir les agences de l'eau et les comités de bassin. Elle marque également
I'apparition du principe de « pollueur-payeur ». Ainsi, le premier article de cette loi énonce
clairement la lutte contre la pollution des eaux comme étant son objectif principal, dans le but
de concilier toutes les exigences d’alimentation en eau potable, d'utilisations agricole et
industrielle, de conservation de la vie biologique et de conservation de I'écoulement des eaux.

Cette loi inspirera la future directive européenne.




A partir de 1980, une politique commune européenne pour la gestion des ressources en eau
commence a apparaitre, notamment a travers les directives 80/778/CEE du 15 juillet 1980,
relative a la qualité des eaux destinées a la consommation humaine (EU Commission 1980)
et 91/271/CEE du 21 mai 1991, relative au traitement des eaux usées urbaines (EU
Commission 1991). La directive 80/778/CEE est transcrite dans la loi francaise a travers le
décret n°89-3 du 3 janvier 1989.

L’année 1992 marque un nouveau tournant dans I'histoire frangaise de la gestion de I'eau : a
travers la loi du 3 janvier (Loi n° 92-3 du 3 janvier 1992), dite « loi sur I'eau », 'eau est reconnue
en tant que « patrimoine commun de la nation ». Ce texte met en place un nouveau systéme
de gestion de la ressource en eau a travers les schémas directeurs d'aménagement et de
gestion des eaux (SDAGE) et les schémas d’aménagement et de gestion des eaux (SAGE).
Ce type de fonctionnement par schéma directeur va étre repris par la directive cadre sur I'eau
(Directive 2000/60/CE), principale politique européenne sur la gestion de I'eau, qui sera
retranscrite dans le droit francais a travers la loi sur I'eau et les milieux aquatiques (LEMA) du
30 décembre 2006 (Loi n° 2006-1772).

1.3. Ladirective cadre sur ’eau (DCE) : texte fondateur de la politique

européenne pour la gestion de I'eau

La Directive Cadre sur I'Eau (Directive 2000/60/CE complétée par la directive fille
n°2013/39/UE) a été adoptée le 23 octobre 2000 dans I'objectif de mettre fin a la détérioration
des milieux aquatiques au sein des pays membres de I'Union Européenne mais également de
parvenir au retour a un « bon état » écologique et chimique de ces masses d’eau d’ici 2027
(EU Commission 2000, 2013). Elle est constituée de trois cycles de gestion de six années :
2010-2015, 2016-2021, 2022-2027 (Reyjol et al. 2013). Chaque cycle se découpe lui-méme
en trois étapes, a savoir un état des lieux qui se termine par la rédaction des schémas
directeurs d’aménagement et de gestion des eaux (SDAGE) puis par la mise en place d’'un

programme de mesures.

En juillet 2018, au milieu du deuxiéme cycle de la DCE, est paru un rapport de I'agence
européenne pour I'environnement dans lequel est fait état de 'avancement des objectifs de la
directive cadre. Ainsi, une part importante des masses d’eau européennes n’a toujours pas
atteint un bon état écologique et chimique. Plus spécifiquement pour les eaux de surface,
seulement 40 % d’entre elles auraient atteint un bon état écologique et 38 % un bon état
chimique. Ce rapport note également une faible amélioration par rapport au SDAGE du cycle
précédent. Cependant, la proportion de masse d’eau non évaluée a diminué, ce qui est un

point encourageant vers I'atteinte des objectifs (Kristensen et al. 2018).




La DCE préconise ainsi une approche écosystémique, intégrant a la fois une évaluation

chimigue mais également écologique des eaux de surface et souterraines.

1.3.1. Evaluation de I’état chimique des masses d’eau

Le «bon état chimique » des masses d'eau est atteint lorsque les concentrations en
substances chimiques présentes dans les milieux ne dépassent pas les Normes de Qualités
Environnementales (NQE) préconisées. La mise en place de ces NQE s’effectue a travers une
méthodologie proposée par la commission européenne qui intégre (i) les effets directs de la
substance considérée sur les organismes vivant dans la colonne d’eau et sur les organismes
benthiques ainsi que (ii) les effets indirects sur leurs prédateurs et sur la santé humaine (via
la consommation d’eau ou des produits de péche). Ces NQE ne sont établies que pour une
liste de substances chimiques considérées comme « prioritaires », c’est-a-dire représentant
un risque majeur pour I'environnement ou 'Homme. Initialement, 33 substances ou familles
de substances avaient été définies comme prioritaires. Cette liste a été complétée en 2013
par 12 nouvelles molécules, ce qui porte actuellement a 45 le nombre de substances a

surveiller (EE Commission 2013).

La classification de I'état chimique d’'une masse d’eau s’effectue a travers le principe du
parameétre « déclassant » : il suffit qu’'une seule des 45 substances présente une concentration
supérieure a sa NQE pour que le milieu soit qualifi¢ en « mauvais état ». Cette liste de
molécules ainsi que leurs NQE sont révisées tous les six ans, afin d’intégrer au mieux les
nouvelles connaissances scientifiques et de garantir un niveau de protection appropriée (EU

Commission 2013).

1.3.2. Evaluation de I’état écologique des masses d’eau

L’état écologique est caractérisé par un suivi régulier de la faune et de la flore a l'aide de
différents indices de qualité. Ainsi en France, pour I'étude des eaux de riviére et lacustres,
guatre indices apportant des informations complémentaires sont utilisés : I'indice biologique
diatomées (IBD), I'indice biologique macrophytiques en riviere (IBMR), l'indice poisson riviéres
(IPR) et l'indice invertébrés multimétrique (12M2). Les caractéristiques physico-chimiques (i.e.
température, oxygene dissous, matiére en suspension) et hydromorphologiques du milieu (i.e.
profondeur, courant) viennent compléter les évaluations biocénotiques. Pour chaque indice,
une note est calculée correspondant a un écart par rapport a une condition dite « de référence
». L’état écologique est ainsi défini en fonction de la distance de ces indices par rapport a cette
référence. Cing classes ont été définies (tres bon — bon — moyen — médiocre - mauvais) et, comme

pour I'état chimique, c’est le principe de I'élément déclassant qui est appliqué (figure 1).




Classement

Qualité biclogique Qualité physico-chimique Hydromorphologie .
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l non non
Ecart modéré (état moyen) entre
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Ecart remarquable (état médiocre)
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plus que cela

Figure 1: Schéma des réles respectifs des différents éléments de qualités biologiques, physico-
chimiques et hydromorphologiques dans la classification de I'état écologique (d'apres le Ministere de
'Environnement, de 'Energie et de la Mer (2016))

1.3.3. Définition d’outils complémentaires a ces approches

Méme si I'approche préconisée par la DCE a apporté de nombreuses améliorations aux lois
déja existantes, notamment par la prise en compte des écosystémes, plusieurs limites doivent

étre soulevées.

La DCE propose en effet d’évaluer la qualité d’'un milieu en comparaison avec des conditions
dites « de référence », en définissant un état de référence par 'absence ou la quasi-absence
de perturbations anthropiques. Ce concept de « condition de référence » souléve de
nombreuses questions et critiques, tant d’un point de vue écologique que sociologique
(Bouleau and Pont 2014). Deux principales critiques sont émises, 'une portant sur les
définitions de « milieu de référence » et de « bon état » qui sont trés variables suivant les pays,
et 'autre interrogeant la significativité écologique de la notion de milieu « non perturbé ». En
effet, les modifications de I'environnement par 'lHomme sont importantes, et il existe
aujourd’hui tres peu de milieux exempts de toute contamination chimique ou altération
physique (Amiard 2011).

L’approche chimique présente I'avantage d’étre rapide et sensible mais elle nécessite des

connaissances a priori sur les substances a surveiller et & mesurer. Pour des raisons évidentes




de faisabilité et de codt, il est ainsi impossible d’évaluer les substances présentes dans
'environnement de fagon exhaustive. De plus, certaines substances présentes a des
concentrations trés faibles (inférieures au ng/L) et susceptibles d’induire des effets sur les
populations sont difficiles a détecter et quantifier. A ce manque d’exhaustivité s’ajoute la non
prise en compte de la biodisponibilité des substances ainsi que de leurs métabolites et produits

de dégradation (Besse et al. 2011).

A travers les différents indicateurs biologiques qu’elle met en ceuvre I'approche écologique
informe sur la présence ou l'absence de certaines espéces bioindicatrices dans les
écosystemes étudiés. Cette approche présente une grande pertinence écologique.
Cependant, 'absence de taxons sensibles bioindicateurs sur un site est constatée a posteriori,
ce qui ne permet pas d’anticiper et d’éviter cette disparition. Ainsi, pour compléter les
approches imposées par la DCE et permettre la réalisation de diagnostics plus fiables du

risque environnemental, de nouveaux outils de biosurveillance ont été proposés.

2. LA BIOSURVEILLANCE DES MILIEUX AQUATIQUES

2.1. Les outils de la biosurveillance : généralités

La biosurveillance est définie comme un ensemble de méthodes permettant de détecter des
polluants dans les compartiments biologiques des milieux et d’évaluer leurs effets sur le vivant
(Forbes and Forbes 1997). Parmi les approches utilisées en biosurveillance, les bioessais, la
bioaccumulation et I'étude des réponses physiologiques chez des organismes bioindicateurs

sont les méthodes les plus employées et les mieux décrites.

Les bioessais sont des méthodes biologiques in vivo ou in vitro qui permettent de mesurer la
toxicité d’un polluant, d'un mélange de polluants ou encore d’échantillons environnementaux
aux échelles cellulaires ou individuelles. Les bioessais in vitro, largement utilisés pour mesurer
des effets toxiques subcellulaires (i.e. activation de récepteurs, dommages a '’'ADN) (Connon
et al. 2012), sont de plus en plus utilisés pour des raisons éthiques car ils présentent un
avantage certain dans la réduction de [utilisation d’animaux lors de campagnes de
biosurveillance. lls permettent également I'analyse d’'une multitude de matrices différentes (i.e.
échantillons environnementaux, extraits de capteurs passifs) et ne nécessitent qu’une faible
guantité d’échantillon. Ces tests sont considérés comme trés sensibles et sont mesurés a un
trés faible niveau d’organisation. lls sont particulierement utilisés en complément des analyses
chimiques pour détecter par exemple des activités dans les milieux (i.e. oestrogéne,
androgene, dioxin-like). lls peuvent également étre utilisés dans des approches en « analyse

dirigée par l'effet » (EDA, « Effect Directed Analysis ») afin d’identifier les fractions toxiques




des échantillons (Wernersson et al. 2015). Les bioessais in vivo sont des tests de toxicité qui
utilisent des organismes vivants entiers. La mortalité, 'immobilisation, le taux de fécondation,
le succés d’éclosion, le développement embryonnaire, la croissance ou l'activité de nage
figurent parmi les effets toxiques les plus étudiés. Tout ces bioessais (in vivo et in vitro)
permettent de comparer la toxicité relative de produits chimiques ou d’échantillons

environnementaux spécifiques.

La bioaccumulation consiste & mesurer les concentrations de molécules chimiques ciblées
dans des tissus biologiques d’'une espéce exposee a une contamination ambiante. Cette
approche présente I'avantage de prendre en compte la disponibilité réelle des contaminants
dans le compartiment biologique. Cependant, aucune information ne peut étre déduite quant
au réel impact de ces molécules sur les individus. De plus, des mécanismes de détoxification
existent au sein des organismes et permettent I'élimination de certains types de substances
chimiques non bioaccumulables. Des organismes peuvent ainsi avoir été exposés a des
molécules (et avoir subi des effets associés a cette exposition) sans pour autant que la

substance ne soit retrouvée dans les tissus biologiques.

L’étude des réponses physiologiques (« biomarqueurs ») d’'une espéce modele constitue
guant a elle une réponse directe de I'organisme face a un xénobiotique. Les biomarqueurs ont
été suggérés comme des outils pertinents pour faire le lien entre I'exposition aux xénobiotiques
et les effets biologiques observés lors des études sur des bioessais (Depledge and Fossi 1994;
Van der Oost et al. 2003). Ces deux approches (bioaccumulation et étude des biomarqueurs)
peuvent étre utilisées au travers d’approches passives ou actives qui vont étre développées

plus longuement dans les paragraphes suivants.
2.2. Les différentes approches en biosurveillance

La biosurveillance est divisée en deux types d’approches : la biosurveillance passive, basée
sur des analyses issues d’organismes autochtones, et la biosurveillance active basée sur la
transplantation de I'espéce d’intérét sur le site d’étude, via par exemple, des dispositifs
d’encagement. Les organismes peuvent étre utilisées en biosurveillance pour évaluer (i)
'accumulation des molécules chimiques dans les tissus (bioaccumulation) et (ii) les niveaux
de réponses des biomarqueurs. Ces deux types d’analyses permettent respectivement de

déterminer leur niveau d’exposition et leur état de santé.

2.2.1. La biosurveillance passive

Cette approche a été utilisée dans le cadre de vastes programmes de suivi de I'état des eaux

cotiéres, essentiellement sur des mollusques. Aux Etats-Unis depuis 1986, le programme




« US Mussel Watch » réalise le suivi annuel de 300 sites c6tiers a travers I'analyse de 100
molécules organiques et inorganiques dans les sédiments et les tissus biologiques de
plusieurs espéces de bivalves (Besse et al. 2012). De fagon similaire en France, 'lFREMER
a initié en 1974 un programme de surveillance du littoral qui assure un suivi de la concentration
en plusieurs métaux, HAP, dioxines et PCB sur trois matrices, a savoir I'eau, les sédiments et
plusieurs bivalves (le ROCCH, pour « Réseau d’'Observation de la Contamination Chimique
du littoral) (Ifremer 2018). Ces programmes de surveillance a grande échelle sont rendus
possibles par 'omniprésence des mollusques dans I'environnement marin, ce qui permet une
inter-comparaison des sites étudiés. Ce type d’étude est beaucoup plus difficile a mettre en
ceuvre dans les milieux aquatiques continentaux, qui présentent de nombreux hydrosystémes
différents et une multitude d’espéces spécifiques des milieux considérés (Besse et al. 2012).
Quelques programmes existent cependant, tels que le programme NAWQA aux Etats-Unis
(« National Water-Quality Assessment ») démarré en 1993 et qui vise a réaliser le suivi d’'une
sélection de micropolluants par une approche multi-espéces combinant bivalves, insectes,

poissons et plantes (Nowell et al. 2018; Shoda et al. 2019).

Tous ces exemples sont issus d’études analysant la bioaccumulation des molécules chimiques
dans les tissus biologiques. Les organismes natifs du site d’étude ont I'avantage d’avoir
bioaccumulé les xénobiotiques pendant une longue période, ce qui permet d’avoir une idée de
la contamination sur le long terme. En revanche, la comparaison des sites entre eux est
conditionnée a la présence de I'espéce étudiée sur 'ensemble des sites. Une autre limite se
trouve dans l'absence d’informations sur la mobilité des individus échantillonnés, qui
pourraient migrer entre des sites difféeremment contaminés et ainsi modifier les réponses
indépendamment de la contamination du site d’étude. De cette limite en découle une autre, a
savoir 'impossibilité de connaitre le temps réel d’exposition. Lorsque les analyses portent sur
I'étude des biomarqueurs, une autre limite a l'utilisation de I'approche passive apparait : la
mise en place de mécanismes d’adaptation lors d'une exposition chronique a des
contaminants peut induire des erreurs d’interprétation et limiter la comparaison des réponses
entre les sites (Gerhardt 2000; Geffard et al. 2010). Enfin, le nombre d’individus échantillonnés
peut varier d’'un site a l'autre suivant I'occurrence des populations, et plusieurs facteurs
biotiques comme la taille, le sexe ou I'dge des individus sont difficilement contrdlables et
peuvent compliquer encore l'interprétation des données et l'inter-comparaison entre les sites
d’études, et ce, quelles que soient les analyses finales (Gerhardt 2000; Geffard et al. 2010)
(tableau 1).




2.2.2. La biosurveillance active

L’approche active permet de s’affranchir de certaines limites induites par la biosurveillance
passive. En patrticulier, elle permet la standardisation de plusieurs paramétres biotiques (i.e.
age, taille, sexe) et abiotiques (i.e. nombre d’individus, temps d’exposition) ce qui réduit la
variabilité des réponses mesurées (Oikari 2006; Besse et al. 2012). Elle permet également
d’utiliser une espéce modele méme si elle est absente du site d’étude. Les individus utilisés
peuvent ainsi provenir d’'un site naturel ou d’un élevage, ce qui permet de travailler avec des
populations dont les antécédents sont bien connus (Oikari 2006). Un autre avantage, moins
souvent évoqué, est que cette approche permet de ne pas puiser dans des populations

autochtones déja fragilisées par des perturbations du milieu (tableau 1).

Des exemples de déploiement a grande échelle de cette approche existent et se concentrent
presque exclusivement sur le milieu marin. Ainsi en France, le programme Rinbio (« réseau
intégrateurs biologiques) développé par I'NFREMER depuis 1996 analyse les mémes
substances que celles décrites précédemment dans le programme ROCCH sur des bivalves
encagés (Mytilus galloprovincialis) (Ifremer 2010). Cependant, en milieu continental, peu
d’études a d’aussi larges échelles existent. La majorité d’entre elles est destinée a I'évaluation
de sources de contamination ponctuelles (i.e. effluent industriel, effluent de station de
traitement des eaux) (Besse et al. 2012). Différents types d’organismes sont alors utilisés tels
gue les gammares (Lacaze et al. 2011; Besse et al. 2013), les bivalves (Cappello et al. 2013;
Turja et al. 2015) ou les poissons (Le Guernic et al. 2016a; Dey et al. 2016; Vieira et al. 2017).
Le pourcentage d’études qui utilisent des poissons reste cependant largement inférieur aux

études utilisant les invertébrés ou les plantes (Besse et al. 2012).

La biosurveillance active présente quelgues limites qui doivent étre soulignées (tableau 1). La
premiére concerne le choix de I'espéce sentinelle. En effet, toutes les espéces ne peuvent pas
étre encagées (i.e. comportement, taille) (Oikari 2006). Une autre limite concerne le temps
d’exposition limité et fixé qui réduit le temps de bioaccumulation des molécules chimiques. Les
résultats seront donc in fine plus faibles que chez des organismes ayant été exposés toute
leur vie. Pour des molécules présentes a des concentrations extrémement faibles dans le
milieu, il est possible que le temps choisi ne soit pas suffisant pour permettre leur détection
dans les tissus biologiques. Concernant I'étude des biomarqueurs, les résultats dépendront
des biomarqueurs sélectionnés, selon leur sensibilité et leur cinétique d’induction et
d’inhibition. La technigque de biosurveillance active n’est pas standardisée ce qui constitue
également une limite a l'utilisation de cette approche. L'utilisation de différentes espéces
complique la mise en place d’'une méthodologie unique, mais, méme au sein d’'une espéce, le

temps d’encagement, la profondeur a laquelle sont déposés les organismes, la densité




d’individus dans les cages ou encore les modalités d’alimentation (apport extérieur ou non)
sont autant de facteurs qui varient d’'une étude a l'autre et qui rendent difficile la comparaison
entre les études (Oikari 2006). De plus, un certain nombre de facteurs confondants liés a la
technique d’encagement elle-méme (densité, confinement, accés alimentaire, temps
d’exposition) peuvent moduler les réponses mesurées et compliquer linterprétation des
données finales (Oikari 2006; Brydges et al. 2009; Trevisan et al. 2013; Vargas-Chacoff et al.
2014; Andrade et al. 2015). Toutes les limites évoquées doivent ainsi étre prises en compte et
caractérisées en amont pour s’assurer d’une interprétation correcte et robuste des données
(Oikari 2006; Le Guernic et al. 2016b).

Tableau 1 : Liste des avantages et limites de la biosurveillance active et passive (modifiée d'aprés Oikari
(2006) et Besse et al. (2012))

Biosurveillance Passive Biosurveillance Active

Facilité de mise en ceuvre Facilité de I'échantillonnage

Codt plus faible Calibration des individus utilisés (age, sexe,

taille)
Intégration de la contamination sur le long Connaissance sur les antécédents de la
terme population d'origine
Avantages Suppression des impacts liés au
Existence de programmes a large échelle prélevement dans les  populations
autochtones

Standardisation possible pour une espéce
modele donnée

Conditions d'exposition connues

Mise en place chronophage (sélection taille
et sexe des individus, dépdt des cages,
retrait des cages)

Dépendant de la présence et de I'occurrence
de I'espece modele

Incertitudes liées a la mobilité des individus

o o - Colits élevés (temps, matériel)
et au temps réel d'exposition dans le milieu

Impossibilité  de calibrer les individus

échantillonnés (age, sexe, taille) Choix plus limité de I'espéce modéle

Capacité d'adaptation des individus lors

Limites d'une exposition chronique Pas de standardisation de la technique
Facteurs confondants (température, Facteurs confondants (température,
physico-chimie, saison, autre stress) physico-chimie, saison, autre stress)

Facteurs confondants supplémentaires liés
a l'encagement (densité, transport,
confinement, restriction alimentaire)

Absence de déploiement & large échelle
dans les eaux continentales




2.3. Les biomarqueurs en tant qu’outils de la biosurveillance

2.3.1. Définition

Bien que la définition ait fait I'objet de plusieurs discussions depuis une trentaine d’années
(Roméo and Giambérini 2013; Kroon et al. 2017), un biomarqueur est le plus souvent défini
comme un changement des réponses comportementales et/ou physiologiques des
organismes pouvant étre mesurées dans les fluides, les organes ou I'organisme entier et qui
révele une exposition ou des effets a un ou plusieurs polluants chimiques (Depledge and Fossi
1994; Peakall and Walker 1994; Van der Oost et al. 2003; Allan et al. 2006).

Plusieurs classifications des biomarqueurs ont été proposées. Le conseil national de la
recherche américaine ainsi que plusieurs auteurs préconisent une classification en trois
groupes : biomarqueurs d’exposition, biomarqueurs d’effet et biomarqueurs de susceptibilité
(NRC 1987; Van der Oost et al. 2003; Allan et al. 2006). Forbes et al. (2006) soulignent
cependant la difficulté de distinguer clairement une réponse liée a un dysfonctionnement
biologique d’'une réponse homéostatique, indiquant seulement I'exposition a une substance
chimique. Certains auteurs ne retiennent ainsi que deux catégories, « biomarqueurs de
défense » et « biomarqueurs de dommages » (De Lafontaine et al. 2000), ce qui permet de
lever 'ambiguité du mot « effet », qui peut étre bénéfique ou néfaste. Ainsi, en réponse a une
exposition a des xénobiotiques, I'organisme va mettre en place des mécanismes biologiques
de défense (biomarqueurs de défense) qui seront dépassés en cas d’exposition prolongée
et/ou d'une concentration trop élevée en polluants, induisant ainsi des effets sur les

organismes détectés par la mesure des biomarqueurs de dommages (tableau 2).

Plusieurs recommandations sont venues compléter, au fil des années, la définition initialement

établie des biomarqueurs (Van der Oost et al. 2003) :

¢ La méthode d’analyse des biomarqueurs doit étre peu colteuse, facile et rapide a
mettre en ceuvre, de préférence non invasive tout en étant fiable.

o Laréponse biologique doit étre rapide afin d’étre utilisée comme indicateur précoce de
contamination.

e Les niveaux de base des biomarqueurs doivent étre bien définis afin de distinguer la
variabilité naturelle (liée aux facteurs biotiques et abiotiques) du signal lié a un stress.

e Les mécanismes existants entre I'exposition a un polluant et la réponse du
biomarqueur doivent étre caractérises.

e La significativité du biomarqueur, c’est-a-dire 'impact de sa réponse sur I'organisme

entier, doit étre connue.




Ces recommandations restent cependant assez peu respectées dans leur totalité. Les trois
derniers points en particulier font I'objet de discussions et alimenteront la partie concernant les
limites d’utilisation des biomarqueurs, détaillées plus loin dans ce chapitre.

Tableau 2 : Quelques exemples de biomarqueurs pouvant étre utilisés en biosurveillance chez le

poisson.
+: réponse de type « induction », - : réponse de type « inhibition ».

BIOMARQUEURS DE DEFENSE

Biomarqueur Réponse Polluant Références

Filipovi¢ and Raspor 2003
Métallothionéines + Métaux Atli and Canli 2008
Siscar et al. 2013

. Cadmium, HAPs, PCBs, Sanders 1993
Protéines de stress (HSP) * pesticides Jones and Candido 1999
+ Pesticides organochlorés, Flammarion et al. 1998
DDT, HAP, PCBs Whyte et al. 2000
Acitivité des Cyp1A1 (EROD) Stien et al. 1998
i Organophosphates, Fabrizi et al. 1999
carbamates Hernandez-Moreno et al.
2011
Endosulfan. alvohosate Sanchez et al. 2008b
GST +  YP ' Modesto and Martinez 2010

PCB, HAP, Prochloraze Dong et al. 2013

Systéme anti-oxydant (GSH,
GPx, Gr, CAT, SOD, B-
caroténe, a-tocophérol, TAS,
TOS..))

Van der Oost et al. 2003
+/- Non spécifique* Sanchez et al. 2005
Valavanidis et al. 2006

Harford et al. 2005
El-Boshy and Taha 2011
Phagocytose +/- Non spécifique* Kreutz et al. 2012
Guardiola et al. 2013
Morcillo et al. 2015

Ahmad et al. 2003
Guardiola et al. 2013
Flambée oxydative +/- Non spécifique* Jolly et al. 2014
Xu et al. 2015
Morcillo et al. 2015

*Non spécifique : toutes sortes de substances chimiques (i.e. métaux, pesticides, HAP, PCB)




Tableau 2 : (suite)

BIOMARQUEURS DE DOMMAGES

Biomarqueur Réponse Polluant Références
Dommages a I'ADN HAP. métaux Akcha et al. 2004
(adduits, cassures, + eétici des ' Bony et al. 2008

micronoyaux) P Marquis et al. 2009

Khoshbavar-Rostami et al.
- Métaux, pesticides 2007
Intégrité/stabilité de la ’ Kreutz et al. 2012
membrane lysosomale Bado-Nilles et al. 2013
Jee and Kang 2004
* HAPs Bado-Nilles et al. 2009
Tellez-Bafiuelos et al. 2009
Apoptose et nécrose + Non spécifique* Selvaraj et al. 2013
leucocytaire P q Xing et al. 2015
Morcillo et al. 2015
S . Modesto and Martinez 2010
Peroxydation lipidique + Glyphosate, métaux Siscar et al. 2013
Malathion, glyphosate, Sturm et al. 1999
- Carbamates, Modesto and Martinez 2010
(acétyl)Cholinestérases organophosphates Ghisi et al. 2016
Cuivre, Cadmium, Jifa et al. 2006
+ Aluminium, détergent
Ballesteros et al. 2017
SDS
Perturbateur Katsiadaki et al. 2006
Spiggin +@ endocriniens Sanchez et al. 2008a
androgénes Muldoon and Hogan 2016
Perturbateur Sanchez et al. 2011
Vitellogénine + @ endocriniens Muldoon and Hogan 2016
cestrogénes Wang et al. 2017
Réserves énergétiques Le Gal etal. 1997
(glycogéne Iigpidgs - Non spécifique* R.ibeiro etal. 2001
rotéin,es) ' Pierron et al. 2007
P Dedourge et al. 2008
Enzymes digestives
: — Le Gal et al. 1997
- *
(Amylase, Trypsme, +/ Non spécifique Dedourge et al. 2008
cellulase, lipase...)
Métabolisme énergétique
(CEA, taux de lactate, - Non spécifique* Le Gal et al. 1997
LDH, PK, CS, MDH, peciiiq Dedourge et al. 2008
SDH...)
Biométrie (K, HSI, GSI) +/- Non spécifique* Le Gal etal. 1997

Dedourge et al. 2008

*Non spécifique : toutes sortes de substances chimiques (i.e. métaux, pesticides, HAP, PCB)
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2.3.2_ Intérét de ces outils

Plusieurs éléments viennent appuyer l'intérét de ces outils en biosurveillance. Lorsqu’un
xénobiotique entre en contact avec un organisme vivant, la réaction moléculaire de cette
rencontre est rapidement détectable a travers I'étude de certains biomarqueurs. La précocité
de réponse de ces parameétres présente une capacité de prévention qui n’est pas retrouvée
dans d’autres méthodes de biosurveillance (chimie, étude des populations). Les impacts de
ces xénobiotiques aux niveaux populationnels, communautaires et écosystémiques peuvent
en effet prendre du temps pour étre détectables, et sont parfois irréversibles. A l'inverse, des
effets observés aux niveaux sub-individuels peuvent étre utilisés comme signaux d’alarmes
avant I'apparition d’effets aux échelles supérieurs. Ces caractéristiques de sensibilité et de

précocité de la réponse figurent parmi les principaux avantages de ces outils (figure 2).

Les biomarqueurs utilisés in situ en biosurveillance permettent d’identifier les effets d’'un
mélange de contaminants (xénobiotiques mais aussi leurs métabolites) en prenant en compte
la complexité physiologique d’organismes entiers. En effet, ils intégrent a la fois les effets des
systémes de protection mais également les interactions des composés entre eux ou avec
d’autres molécules endogénes (Lagadic et al. 1997). L'intérét des biomarqueurs se trouve
donc dans les informations qu’ils peuvent donner sur les effets biologiques des polluants, au

lieu d’'une simple quantification comme c’est le cas avec des analyses chimiques.

L'intérét des biomarqueurs en tant qu’outils pertinents dans une démarche d’évaluation du
risque a été mis en évidence par plusieurs auteurs (Amiard and Amiard-Triquet 2008; Sanchez
and Porcher 2009; Sanchez et al. 2012). L'utilisation des biomarqueurs est ainsi proposée
dans plusieurs conventions et directives a I'échelle européenne telles que la Convention pour
la Protection de I'environnement marin de I'Atlantique nord-est depuis 1992 (Convention
OSPAR) (OSPAR Commission 1992) ou la directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin
depuis 2008 (EU Commission 2008).

2.3.3. Limites d’utilisation

Cependant, comme tous les outils existants, certaines limites a I'utilisation des biomarqueurs
existent et doivent étre soulignées. La premiére limite mise en avant par de nombreux auteurs
est liée directement a leur précocité de réponse et a leur sensibilité. En effet, méme si les
biomarqueurs sont souvent décrits comme des signaux potentiels d’alarme avant I'apparition
d'effets populationnels, la relation entre une perturbation des réponses physiologiques avec
des effets aux échelles supérieures n’est pas clairement définie pour tous les paramétres
(Bartell 2006; Forbes et al. 2006; Friberg et al. 2011). A titre d’exemple, une induction de

biomarqueurs de défenses (i.e. enzymes de détoxication, enzymes antioxydantes) ne peut




pas facilement étre reliée a des effets sur la croissance, la survie ou la reproduction des
individus. Il est donc difficile de prédire des effets populationnels uniquement a partir de ces
guelques parametres. Cette faible pertinence écologique (figure 2) explique en partie pourquoi
I'utilisation des biomarqueurs est encore peu répandue dans les démarches d’évaluation des
risques (Amiard-Triquet et al. 2013).

Faible pertinence écologique

Parametres
biochimiques
Enzymes de détoxication

Parametres

Parameétres physiologiques . '
immunologiques

Parametres Faible sensibilité

histopathologiques —; — t—

Forte sensibilité
Réponses précoces

Parametres
de la
reproduction

Réponses tardives

Paramétres
bioénergétiques

Forte pertinence écologique

Figure 2 : Relation entre sensibilité et pertinence écologique des réponses biologiques a différents
niveaux d'organisation. Modifié d’aprés Adams et al. (1989).

Une autre limite régulierement soulignée est la non-spécificité de la réponse des biomarqueurs
a un type de polluant. La majorité des biomarqueurs présente en effet une réponse non
spécifigue aux contaminants (tableau 1), notamment lorsque les biomarqueurs étudiés sont
des biomarqueurs de défenses (i.e. systéme antioxydant, biotransformation, immunité)
(Flammarion et al. 2001). Cependant, cette non-spécificité est a nuancer. S’il n’est
effectivement pas possible de caractériser précisément la molécule a lorigine d'une
perturbation, les biomarqueurs répondent souvent a des types de contaminations définies et
identifiables (i.e. activité acétylcholinestérase souvent inhibée par les composés
organophosphoreés, activité¢ EROD souvent induite par des HAP, PCB ou des composés

dioxin-like, vitellogénine et spiggin indicateurs de substances a effets perturbateurs

endocriniens).

En plus de ce manque de spécificité, de nombreux biomarqueurs présentent une capacité de

réponse bidirectionnelle. La plupart des biomarqueurs peuvent en effet étre inhibés par




certaines molécules et induits par d’autres a travers des meécanismes d’action complexes
(agonistes/antagonistes de récepteurs, actions sur les rétrocontréles des fonctions), de sorte
que linterprétation des résultats dans un contexte d’exposition a un cocktail de substances
peut se révéler ardue. Certains auteurs mettent cependant en avant l'intérét de ces
biomarqueurs comme étant des réponses « générales » a la dégradation des conditions

environnementales (Amiard-Triquet et al. 2013).

L’intégration des variations temporelles de la contamination peut également étre discutée.
Certains marqueurs antioxydants présentent des réponses transitoires, avec une induction en
début d’exposition qui disparait apres plusieurs jours (Sanchez et al. 2005). L’existence de
mécanismes de réparation, en particulier pour les dommages génomiques, est également a
prendre en compte. Une parfaite connaissance des mécanismes métaboliques et
physiologiques sous-jacents est nécessaire pour s’assurer une bonne interprétation des

résultats.

Enfin, les niveaux des biomarqueurs ne sont pas seulement dépendant de la contamination
chimique du milieu. De nombreux facteurs confondants biotiques (i.e. age, sexe, taille) ou
abiotiques (i.e. température, pH, oxygene dissous) viennent influencer les réponses mesurées
(tableau 3). A ces facteurs de variation naturelle s’ajoutent ceux induits par 'encagement lors
d’étude en biosurveillance active. Cette variabilité générée induit un bruit de fond susceptible
de masquer les modulations liées aux contaminants chimiques et conduire a des erreurs
d’interprétation. Une bonne utilisation des biomarqueurs implique donc une bonne
connaissance sur la physiologie des organismes utilisés et une caractérisation fine des effets
de ses différents facteurs sur les niveaux des biomarqueurs étudiés (Garric et al. 2010).
L’existence de ses facteurs confondants complique également la définition des valeurs
basales des niveaux des biomarqueurs. Certains auteurs proposent ainsi la prise en compte
de ces facteurs de variation dans la définition de plages de référence qui serviront de niveaux
de base pour interpréter les réponses de biomarqueurs obtenues sur des sites d’intérét
(Marchand et al. 2019).




Tableau 3 : Les facteurs confondants les plus étudiés dans la littérature chez le poisson

Facteurs abiotiques

Facteurs biotiques

Saison Température pH Salinité Oxygénation Sexe Taille Age Nourriture Parasitisme
Syste _Martinez- Lushchak et al. 2001 Mourente et al
YS eme Parihar et al. 1997 Qu Alvarez et al. Cooper et al. 2002 McFarland et al. 2002 ’
antioxydant Sanchez et al. 2008¢ Lushchak 2011 etal 2005 Lushchak et al. 2005 1999 Viarengo et . otal 2003 Dautremepuits
inagre et al. opecka an ushchak an opecka an al. . i etal.
X, , ' Vi 1. 2012 2014 K ka and Lushchak and K ki d I. 1991 Martmez-AI\./areZ 1. 2003
CAT SOD) Almeida et al. 2015 Pempkowiak Bagnyukova 2007 Pempkowiak 2008 et al. 2005
! 2008 Lushchak 2011) '
Mourente et al.
: . Martinez- ) 2002
Pero.xydatlon XIE‘Z%Z (;tt le' ggﬁ Alvarez et al. Vlglrefgé)let Pascual et al. 2003 Bello et al. 2000
lipidique : 2005 ' Martinez-Alvarez
et al. 2005
N Wirzinger et al. 2007
Dommages a Kostic et al. 2017 Cachot et al. 2013 Cachot et al. 2013 i?cggtlgt
I'ADN Santos et al. 2014 :
Hazel 1969 Sturm et al. 1999
AChE Durieux et al. 2011 Flammarion et al. 2002
Almeida et al. 2015 Durieux et al. 2011
Andersson and Forlin
1992
. Andersson and Forlin Flammarion and George and
EROD Rorisz etal 2000 1992 Garric 1997 Whyte etal- Henderson 1092
’ Vinagre et al. 2012 Kirby et al. 2004 Hanson et al. 2006
Kopecka and
Pempkowiak 2008
GST Jolly et al. 2012 Oehlers et al. 2007 Jolly et al. 2012
Wootton 1976
Biométrie Chellappa et al. 1995 Purchase and Brown Kopecka and Zamal and Ollevier
Sanchez et al. 2008c 2001 Pempkowiak 2008 1995
Lenhardt et al. 2009
B . Wootton et al. 1978
Métabolisme Wootton et al. 1978 Chellappa et al. 1989 Kuzmina 1996 Fontaine et al.
énergétique Chellappa etal. 1989 Amiard-Triquet et al. 2007
2013
Basmadjian et al. 2008
_Marqu_eurs Triebskorn et al. 1997 Stentiford et al. 2010
histologiques Cachot et al. 2013
Jolly et al. 2012
Bado-Nilles et al. Jordanova et al.
Marqueurs de 2015 2016 Marchand et al. 2019 g‘t’;ﬁagg‘l’g

l'immunité

Brown et al. 2016
Marchand et al. 2019

Marchand et al. 2019
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2.4. ’approche multibiomarqueurs et les outils de synthése

Tout comme en biologie humaine, plusieurs types d’analyses sont nécessaires afin d’effectuer
un diagnostic précis de I'état de santé de I'organisme. De plus, I'utilisation d’'une batterie de
biomarqueurs permet de rendre compte de I'impact potentiel d’'une multitude de contaminants
sur le plus grand nombre possible de voies métaboliques et/ou physiologiques, augmentant
ainsi la puissance de diagnostic de l'outil « biomarqueurs ». Ainsi, ces parameétres sont
largement utilisés dans le cadre d’approches multibiomarqueurs qui intégrent des paramétres
a plusieurs échelles (i.e. cellulaire, moléculaire) et correspondent a différentes fonctions
physiologiques et métaboliques (i.e. systéme immunitaire, systéme antioxydant, détoxication
métabolique, reproduction) (Galloway et al. 2004; Sanchez et al. 2007; Fonseca et al. 2011;
Jolly et al. 2012; Le Guernic et al. 2016a). La quantité importante de données ainsi générées
rend difficile l'interprétation des résultats (et la réserve aux spécialistes). Ainsi le besoin d’outils
de synthése s’est assez rapidement imposé de fagon a rendre accessible les résultats des
études multibiomarqueurs aux gestionnaires de I'environnement. Ce transfert d’outils de
recherche de quelques laboratoires spécialisés vers I'opérationnel reste a I’heure actuelle le
principal frein a leur utilisation dans I'évaluation de la qualité des milieux, méme dans un

contexte de contrdle d’enquéte.

Un des premiers indicateurs d’évaluation de la santé des organismes (HAI pour « Health
Assessment Index ») a été développé sur des poissons (Adams et al. 1993). Cet indice ne
prend en compte que des marqueurs de lésions tissulaires. Pour chaque tissu étudié, une
valeur (10, 20, 30 ou 40) est attribuée selon la gravité des dommages observés. Une valeur
de HAI est alors obtenue pour chaque individu en sommant tous les HAI calculés. L’intérét
majeur mis en avant est la possibilité d’effectuer des analyses statistiques sur des
observations qualitatives et de pouvoir ainsi comparer chaque site a l'aide de valeurs
guantitatives. Cet indice a été repris et modifié par Broeg et al. (2005) qui ont utilisé une
méthodologie similaire avec des biomarqueurs cellulaires indicatifs d’'une toxicité générale
chez le flet commun (Platichthys flesus) (stabilité de la membrane lysosomale, accumulation
de lipides neutres et activité phosphatase acide). L'indicateur est ainsi appelé BAI pour
« Bioeffect Assessment Index ». Ces indices n’intégrent pas la notion de niveaux de

références, et les catégorisations en classe de gravité s’effectuent de fagon empirique.

Au début des années 2000, Aarab et al. (2004) ont développé un indice basé sur la capacité
de discrimination des biomarqueurs. Brievement, les auteurs calculent les pouvoirs de
discrimination de chaque biomarqueur utilisé (a I'aide d’'une analyse discriminante) pour tous
les sites. Ces pouvoirs de discrimination sont sommés pour donner un indice MPI (pour

« Multimarker pollution index ») qui permettront de comparer les sites entre eux.




Un systéme expert a été développé par Dagnino et al. (2007). Il s’agit d’'un systéme de décision
capable d’intégrer les résultats d’'une batterie de biomarqueurs chez la moule Mytilus
galloprovincialis pour calculer un HSI (« Health Statut Index ») en prenant en compte un
ensemble de regles complexes (i.e. type de réponse attendue, niveau d’organisation,
interactions) pour aboutir a un diagnostic le plus précis possible. A noter que, dans ce systéme,
les variations par rapport a la référence inférieures a 20 %, méme statistiguement
significatives, ne sont pas prise en compte car considérées comme biologiguement non

pertinentes.

En 2008, Hagger et al. (2008) proposent un nouvel indice appelé BRI pour « Biomarker
Response Index ». Quatre catégories de réponses sont définies, non pas en fonction des
mesures directes des biomarqueurs, mais en fonction du niveau d’altération par rapport a une
référence. De plus, les auteurs ont choisi de pondérer chaque biomarqueur en fonction du
niveau d’organisation auquel il appartient. Concrétement, ils ont choisi de donner davantage
de poids aux biomarqueurs physiologiques, un poids moyen aux biomarqueurs cellulaires et
un poids plus faible aux biomarqueurs moléculaires. Cette pondération refléte la conviction
gue des maodifications aux échelles les plus élevées peuvent engendrer des impacts plus

graves sur les individus.

Dans les années 1990, un systeme d’intégration d’'une batterie de biomarqueurs a également
été développé sous le nom de EHCC pour « Ecosystem Health Condition Chart ». Publié
initialement dans une thése et des articles en espagnol, ce systeme a été utilisé dans les
années 2010 pour évaluer les dommages causés par la marée noire qui a touché les cotes de
Galice, du Portugal et du Sud-Ouest de la France aprés le naufrage du Prestige en 2002
(Marigbmez et al. 2013). Ce systéme permet, a travers l'analyse de 8 biomarqueurs
d’exposition et d’effet, de construire une échelle de couleurs pour chaque biomarqueur en
fonction de leur degré de modification. Les valeurs de référence et les valeurs seuils utilisées
sont issues des données disponibles dans la littérature. Les biomarqueurs sélectionnés pour
ce systeme sont également utilisés pour la construction de I'IBl (« Integrative Biomarker
Index »), qui peut étre considéré comme une amélioration de 'EHCC. Brievement, les
biomarqueurs sont regroupés pour calculer 5 indices spécifiques a 5 échelles biologiques : le
MRI (« Metabolic Responses Index »), le CRI (« sub-Cellular Response Index »), le TRI
(« Tissue Responses Index »), le SRI (« Systemic Response Index ») et le DRI (« Disease
Response Index »). Ces indices sont ensuite placés sur les 5 branches d’'un graphique en
radar et I'IBl est calculé a partir de l'aire de la forme géométrique associée (Marigbmez et al.
2013).




Cependant, parmi tous les indices développés depuis une vingtaine d’années, le plus utilisé
est 'IBR (« Integrated Biomarker Response ») proposé en 2002 par Beliaeff et Burgeot. C'est
le programme de recherche européen BIOMAR (« Biological markers of environmental
contamination in marine ecosystem ») qui a permis le développement du premier indice IBR
sur la moule bleue (Mytilus edulis) et le flet d’Europe (Platichthys flesus) (Beliaeff and Burgeot
2002). Brievement, les résultats des biomarqueurs sont normalisés et représentés sur un
graphique en radar (un biomarqueur par branche). L’aire de la forme géométrique ainsi créée
constitue la note d’IBR finale du site étudié. Cette représentation graphique rend possible la
visualisation des différences entre les sites et facilite I'interprétation des données mais la
principale limite de cet indice repose sur le fait que I'ordre de représentation des différents
biomarqueurs conditionne fortement I'aire finale. Une amélioration de cet IBR a été proposée
par Devin et al. (2014) en calculant les IBR générés par toutes les permutations possibles des
biomarqueurs sur le graphique en radar. L’état global d’un site d’étude n’est alors plus
caractérisé par une seule valeur d’IBR mais par une multitude de valeurs (dépendant du
nombre de biomarqueurs étudiés) dont la distribution peut étre comparée entre les sites par
des analyses statistiques. Dans le méme temps, Sanchez et al. (2013) ont également proposé
une modification de I'IBR pour ne plus considérer une aire mais une distance par rapport a
une référence. Cette modification permet également de s’affranchir du biais lié a I'ordre des
biomarqueurs et présente 'avantage de prendre en compte le type de modification de la
réponse des biomarqueurs (induction ou inhibition). Cet indice a été utilisé avec succés dans
le cadre d’études sur le terrain (Sanchez et al. 2013; Cao et al. 2018) et en laboratoire (Sobjak
et al. 2017). Une autre variante de cet IBR existe dans laquelle les auteurs attribuent un poids
aux biomarqueurs, de facon arbitraire, en fonction de leur niveau biologique (3 pour les
biomarqueurs indiquant une altération physiologique, 2 pour les biomargueurs de dommages
cellulaires et a I'ADN et 1 pour les biomarqueurs moléculaires comme les activités

enzymatiques) (Parolini et al. 2013; Vieira et al. 2017).

Dans leur publication de 2013, Marigomez et al. comparent les résultats des indices IBR, BAI,
HSI, EHCC et IBI dans I'évaluation des conséquences de la marée noire engendrée par le
naufrage du Prestige, et ce, sur plusieurs années. Les auteurs concluent que pour leur étude
de cas, 'lEHCC, I'IBR et I'IBl sont les indices les plus pertinents car les informations apportées
sont plus précises que les deux autres indices. Les auteurs soulignent également l'intérét de
'IBR qui n’est calculé que par de simples transformations mathématiques des données, alors
gue les autres indices requiérent des connaissances mécanistiques importantes, notamment
une connaissance sur les valeurs seuils pour I'établissement des catégories d’effet. Les

auteurs ajoutent enfin qu’une meilleure maitrise des valeurs basales, des valeurs seuils et de




la variabilité naturelle des biomarqueurs permettrait néanmoins de gagner en fiabilité dans le

calcul et l'interprétation de 'ensemble des indices.

Plus récemment, la démarche du « Poids de I'évidence » (« Weight of evidence ») a été
développée par Piva et al. (2011). Cette démarche présente un intérét considérable car elle
permet la création d’un indice qui intégre a la fois les résultats d’analyses chimiques,
d’analyses de la biodisponibilité des contaminants chimiques, des réponses des biomarqueurs
mais également des bioessais standardisés en laboratoire. Elle reste cependant assez lourde
a mettre en ceuvre, par le nombre important d’analyses a réaliser ainsi que par la complexité
du traitement des données. Cette démarche a été appliquée avec succeés dans le cadre d’'un
programme de suivi annuel de la qualité de la Seine en amont et en aval de Paris (programme
PIREN-Seine) (Barjhoux et al. 2016).

3. UTILISATION DE L’EPINOCHE A TROIS EPINES EN
BIOSURVEILLANCE

3.1. Une espece modele : I’épinoche a trois épines

L’'espéce sentinelle utilisée dans le cadre de ce travail est I'épinoche a trois épines

(Gasterosteus aculeatus) dont la classification est présentée ci-dessous.

Tableau 4 : Classification de I'épinoche a trois épines

Ordre Gasterosteiformes
Sous-ordre Gasterosteoidei
Famille Gasterosteidae
Genre Gasterosteus
Espéce aculeatus

L'épinoche a trois épines est une espéce initialement trés utilisée dans des études
comportementales et notamment pour I'étude du contrdle hormonal du comportement (Mayer
et al. 2004). Cependant, depuis une dizaine d’années, on peut noter un intérét croissant pour
l'utilisation de cette espéce en écotoxicologie et plus particuliérement en biosurveillance
(Pottinger et al. 2002; Sanchez 2007; Santos 2013; Le Guernic 2015).

L’épinoche présente en effet de nombreuses qualités qui la rendent particulierement attrayante
dans une approche de biosurveillance active. Sa biologie est trés bien connue comme en

témoignent les nombreux ouvrages publiés sur ce sujet (Wootton 1976, 1984; Bell and Foster




1994; Ostlund-Nilsson et al. 2007). Les principales caractéristiques biologiques de I'épinoche
sont ainsi résumées dans le tableau 5. C’est une espéce non migratrice et relativement
ubiquiste qui colonise les zones tempérées de I'hémisphére nord (Asie, Amérique et Europe
du nord). C’est également un poisson euryhalin dont les habitats s’étendent des eaux douces
continentales jusqu’aux eaux saumatres estuariennes, ce qui permet son utilisation au sein
d’'un continuum eau douce — eau salée. Ces caractéristiques ubiquiste et sédentaire font de
cette espece une trés bonne candidate pour une utilisation dans des programmes de
biosurveillance. Son statut d’espéce sentinelle est également justifié par sa tolérance aux
polluants, qu’ils soient métalliques (Sanchez et al. 2005; SveceviCius 2006) ou organiques
(Ernst and Doe 1989; Ernst et al. 1991). Sa petite taille facilite sa manipulation et son maintien
en élevage (Pottinger et al. 2002; Sanchez 2007; Le Guernic 2015) et offre un avantage certain
dans des approches de biosurveillance active (Le Guernic 2015). L’épinoche a trois épines
présente également un régime alimentaire omnivore et varié (petits crustacés, ceufs,

microalgues) (Wootton 1976) ce qui permet son encagement dans divers types de milieux.




Tableau 5 : Description biologique de I'épinoche a trois épines (Gasterosteus aculeatus L.). Modifié d'aprés Sanchez (2007).

Taille 3,5-8cm
Poids 04-16g¢
Morphologie Dimorphisme sexuel marqué en période de
adultre reproduction :
Apparence ventre du male coloré en rouge et couleur

bleuté dominante sur la partie dorsale, yeux

bleu irisés

Alimentation

Pélagique, omnivore a dominance carnivore

(crustacé, oligochétes, chironomes)

Wootton 1976

Maturité sexuelle lan
Saison Auvril-AoQt
Support de ponte ariadnophile Balon 1975

Reproduction

Comportement

construction du nid (& base de sédiments

agglutinés)

comportement de séduction "danse en zig-

zag"

aération des ceufs dans le nid durant toute la

période d'incubation
défense du territoire

Femelles :
Dépbt des ceufs dans le nid

Ostlund-Nilsson et al.
2007

Type d’habitat

Rhéophile, Limnophile

Habitat -
Position

Pélagique

Sensibilité a la pollution

Espéce tolérante

Sanchez et al. 2007

Optimum Température 0-34,6°C*
physico- Saturation en O; 8 —-100 %
chimiques pH 56-11,4

Wootton 1984

Male en période de reproduction

Femelle en période de reproduction

* : la température maximale critique est fonction de la température d’acclimatation. Cette valeur de 34,6°C a été obtenue aprés une acclimatation a 22,7°C.

52

—
| —



3.2. Biomarqueurs d’intérét chez I’épinoche

Ce nouvel intérét de I'épinoche comme espéce modéle en biosurveillance a induit le
développement de nombreux biomarqueurs chez cette espéce. Dans le cadre de ces travaux
de thése, cing grandes fonctions physiologiques ont été investiguées a travers la mesure d’un
ou de plusieurs biomarqueurs au sein de chacune d’elles. Tous les biomarqueurs sont connus
et utilisés en routine chez I'épinoche a trois épines depuis de nombreuses années. Les deux
protéines en lien avec la reproduction, a savoir la vitellogénine (Sanchez et al. 2007) et la
spiggin (Katsiadaki et al. 2002; Sanchez et al. 2008a), ont été parmi les premiers biomarqueurs
développés chez cette espéce, ce qui la rend particulierement intéressante pour détecter des
potentiels effets perturbateurs endocriniens. Par la suite, le développement des approches
multibiomarqueurs a engendré I'adaptation de nombreux biomarqueurs parmi lesquels les
paramétres du stress oxydant, les enzymes de biotransformation et les paramétres
neuromusculaires (Sanchez 2007). Plus récemment, des marqueurs associés a I'immunité
innée, développés et utilisés dans des approches de biosurveillance, ont été mis en évidence
comme des parametres d’intérét et ont été intégrés a la batterie de biomarqueurs mesurés en
routine (Bado-Nilles et al. 2014b; Le Guernic et al. 2016a; Marchand et al. 2017) (figure 3).
L’ensemble des biomarqueurs sera décrit et présenté succinctement dans les prochains

paragraphes.

Reproduction Indices morphologiques

. . Indice de condition
Indice gonado-somatique

. . Indice hépato-somatique
Vitellogénine

Spiggin

Phagocytose
GPx, SOD Flambée oxydative
Catalase Nécrose/apoptose
GSH, TBARS Distribution leucocytaire

Présence en lysosomes

Biotransformation
Neurotoxicité

EROD
GST (Acétyl)Cholinestérase

Figure 3 : La batterie de biomarqueurs développée et utilisée en routine chez I'épinoche a trois épines
a 'INERIS




3.2.1. Les indices morphologiques

Les indices morphologiques sont des données biométriques permettant d’évaluer le bien étre
ainsi que le bon développement et la croissance des individus. Les principaux indices utilisés
sont calculés a partir du rapport poids/taille des organismes (Bolger and Connolly 1989;
Blackwell et al. 2000). Ces indicateurs sont faciles a acquérir et n’induisent pas la mise a mort
des individus, ce qui permet d’assurer des suivis temporels. Cependant, ces paramétres sont
peu précoces par rapport a d’autres biomarqueurs. Utilisés en association avec d’autres
parameétres liés au métabolisme (Amara et al. 2007) ou aux réserves énergétiques (Costalago
et al. 2011), ils traduisent a I'échelle individuelle des altérations aux échelles inférieures
(moléculaire, cellulaire, tissulaire). Dans le cadre de cette thése, I'indice morphologique qui a
été retenu chez I'épinoche est l'indice de condition de Fulton (1902). De plus, associé a ce
parameétre, le calcul d’'un indice hépatosomatique permet de donner des informations plus
précises quant aux réserves énergétiques disponibles dans le foie des organismes. Cet indice
est également considéré comme un indicateur de la condition énergétique générale des
individus mais aussi comme un possible marqueur de qualité environnementale (Hinck et al.
2006).

3.2.2. Le systeme immunitaire inné

Chez les vertébrés, le systéeme immunitaire se divise en deux grandes catégories : 'immunité
innée (non-spécifique) et 'immunité acquise (adaptative). Cette fonction physiologique est
particulierement vulnérable face aux pressions environnementales. De nombreux polluants
chimiques sont en effet connus pour leurs réles dans la modulation de ces réponses soit par
des phénoménes d'immunostimulation induisant des maladies autoimmunes (Brousseau et al.
1997), soit a l'inverse par une immunosuppression rendant les individus plus sensibles aux
tumeurs, cancers et infections pathogénes (Brousseau et al. 1997; Fournier et al. 2000; Bols
et al. 2001). Les réponses des parametres immunitaires aux xénobiotiques sont ainsi
considérées comme des réponses trés précoces (Fournier et al. 2000; Auffret et al. 2006).
Depuis une vingtaine d’années, les biomarqueurs liés a 'immunotoxicité ont été développés
et étudiés chez les poissons, et particulierement les réponses associées a 'immunité innée
(Rehberger et al. 2017). L'immunité innée constitue la principale ligne de défense des poissons
et se compose des barriéres physiques (épithélium, mucus, tractus digestif) ainsi que d’'une
défense interne humorale, cellulaire et inflammatoire (Magnadottir 2006; Uribe et al. 2011). La
phagocytose est, de loin, le mécanisme le plus étudié (Rehberger et al. 2017). Il s’agit en effet
de la fonction principale d’élimination des pathogénes et des agents infectieux. Chez
I'épinoche, cette fonction est investiguée a travers I'analyse de la capacité et de l'efficacité

d’internalisation des éléments du « non-soi », la flambée oxydative et la présence en




lysosomes. En plus de ces biomarqueurs liés a la phagocytose, la distribution leucocytaire
(pourcentage de granulocyte et de lymphocyte sur les lymphocytes totaux) et la mortalité
cellulaire (apoptose et nécrose leucocytaire) permettent d’obtenir une idée précise de la
structure et de I'état des leucocytes (Bado-Nilles 2008; Le Guernic 2015; Marchand 2018a).

3.2.3. Les enzymes de biotransformation

La biotransformation est un processus de détoxication permettant I'élimination des
xénobiotiques hydrophobes absorbés par les organismes. Ce processus se divise en une
premiére phase de fonctionnalisation, qui consiste a oxyder la molécule de maniére a la
rendre plus polaire, et en une seconde phase de conjugaison durant laquelle des molécules
endogénes hydrophiles vont étre fixées au métabolite produit lors de la phase I. Cette phase
Il permet une augmentation de I'hydrosolubilité de la molécule cible ce qui permet son
excrétion par la bile ou l'urine. En raison de son importance dans [I'élimination des
contaminants, ce processus a été trés étudié chez les poissons et plusieurs biomarqueurs
impligués dans les différentes étapes ont été développés. Parmi eux, 'lEROD (ethoxy-
résorufine-O-déétylase) est une enzyme catalytique des cytochromes P450, principaux
acteurs de la phase de fonctionnalisation (Beliaeff and Burgeot 1997; Whyte et al. 2000).
L’activité catalytique de ces cytochromes est connue pour étre rapidement et fortement induite
en présence de polychlorobiphényles (PCB), d’hydrocarbures aromatiques polycycliques
(HAP) et de certains organochlorés (Whyte et al. 2000; Lee et al. 2013, 2015). D’autres
composeés exercent quant a eux des actions inhibitrices de I'activité EROD, tels que certains
métaux lourds (Cd, Cu) (Flammarion et al. 1998; Stien et al. 1998), des organophosphorés
(Flammarion et al. 1998) ou des agonistes du récepteur des cestrogenes (Anderson et al.
1996; Vaccaro et al. 2005). Les nombreuses données existantes sur cette enzyme, sur le
terrain comme en laboratoire, en font un des biomarqueurs les mieux documentés, ce qui
favorise son utilisation a grande échelle. En complément de 'activité EROD, représentative de
la phase | de détoxication, I'activité de la glutathion-S-transférase est également réguliérement
prise en compte dans les approches multibiomarqueurs. Cette enzyme catalyse la conjugaison
des xénobiotiques avec le glutathion lors de la phase Il, augmentant leur hydrosolubilité et

permettant leur élimination (Habig et al. 1974).

3.2.4. Le stress oxydant

L’oxygéne (O2) est une molécule essentielle de nombreux systéemes métaboliques chez les
organismes aeérobies. Pourtant, malgré son caractére vital, 'oxygéne induit la formation
d’especes réactives de I'oxygéne (ERO). Ces molécules dérivées de I'oxygéne possedent un

électron non apparié, ce qui les rend particulierement réactives. Elles peuvent ainsi engendrer




d’'importants dommages sur les cellules et tissus qu’elles rencontrent. C’est le paradoxe de
I'oxygéne : une molécule essentielle a la vie mais potentiellement toxique pour les organismes
(Davies 1995).

Ces ERO sont normalement produites en continu par les organismes, notamment par la chaine
de transport des électrons, aussi appelée « respiration mitochondriale » considérée comme le
mode de production majeur de ces espéces réactives (Lushchak 2011). De nombreuses
autres activités enzymatiques sont impliquées dans la formation de ces ERO, dés lors qu’elles
catalysent des réactions d’oxydoréduction (monooxygénase des cytochromes P450, xanthine
oxydase, tryptophane oxygénase etc.). Les ERO produites peuvent jouer un role positif dans
'organisme, comme lors de la phagocytose, lorsqu’ils dégradent les composés internalisés.
lls sont également importants dans la signalisation cellulaire (Thannickal and Fanburg 2000)
et dans le maintien de 'homéostasie de la cellule (Ray et al. 2012). En raison de leur
importance pour le fonctionnement normal de l'organisme, mais aussi pour limiter les
dommages associés a une production trop importante, les organismes ont mis en place des
mécanismes de défense antioxydants complexes, basés a la fois sur des mécanismes

enzymatiques et non enzymatiques.

Le stress oxydant est défini comme un déséquilibre entre les systemes anti-oxydants et les
systemes pro-oxydants. Ce déséquilibre peut étre lié a une surproduction d’espéce réactives
de 'oxygéne (ERO), a une altération des fonctions antioxydantes ou une combinaison de ces
deux facteurs. Ce stress oxydant peut étre causé par de nhombreuses substances telles que
les pesticides (Slaninova et al. 2009; Lushchak 2016), les métaux (Farombi et al. 2007,
Sevcikova et al. 2011; Lushchak 2016), les composés organiques (Jifa et al. 2006; Zheng et
al. 2016) ou les médicaments (Stancova et al. 2017). De nombreux biomarqueurs ont été
étudiés au cours de ces 30 dernieres années, de la mesure de l'activité des systémes
antioxydants jusqu’a I'évaluation des dommages cellulaires et moléculaires (protéine, ADN)
(Stoliar and Lushchak 2012). En raison de leur modulation par une grande variété de
xénobiotiques et de leur précocité de réponse, les paramétres associés au stress oxydant sont
fréqguemment utilisés comme biomarqueurs aussi bien lors d’études en laboratoire que sur le
terrain (Van der Oost et al. 2003). Cependant, les réponses obtenues sont parfois difficiles a
interpréter d’un point de vue mécanistique, en raison de la complexité des mécanismes mis
en ceuvre dans la régulation du stress oxydant et du nombre important de molécules chimiques
pouvant interférer avec ces mécanismes. Le caractére aspécifique de la réponse des
biomarqueurs peut malgré tout constituer un avantage dans un contexte de contamination

multiple des écosystemes.




Parmi tous les biomarqueurs existants, cinq d’entre eux, étudiés chez I'épinoche depuis les

années 2000 ont été intégrés a la batterie de biomarqueurs :

L’activité des superoxydes dismutases (SOD) : les superoxides dismutases sont des
métalloenzymes capables de dismuter I'anion superoxyde (O»*) en oxygéne (O; et en
peroxyde d’hydrogéne (H20>) (figure 4). L’anion superoxyde est une espéce reactive
qui ne peut pas facilement franchir les barriéres biologiques, il doit donc étre éliminé
dans son compartiment de production. Ainsi, différents types de SOD existent dans les
différents compartiments cellulaires afin de détoxifier le O2* ou il est présent : les CuzZn-
SOD sont majoritairement retrouvées dans le cytosol mais également dans les
peroxysomes, le noyau et les lysosmes alors que les Mn-SOD sont essentiellement

présentes dans les mitochondries (Orbea et al. 2000).

L’activité glutathion peroxydase (GPx): la GPx, de son nom complet la Se-GPx
(glutathion peroxydase sélénium-dépendante), est une métalloenzyme tétramérique
dont chaque sous-unité contient un atome de sélénium. Elle catalyse la dégradation
glutathion-dépendante de nombreux peroxydes, du peroxyde d’hydrogéne jusqu’aux

peroxydes organiques, en leurs alcools correspondants (figure 4).

L’activité de la catalase (CAT) : la catalase est une hémoprotéine tétramérique avec
un atome de fer par sous-unité. Cette enzyme catalyse la dégradation du peroxyde

d’hydrogéne (H20>) en eau (H20) et en oxygene moléculaire (O>) (figure 4).

Le glutathion : en plus d’étre le cofacteur de la GST et de la GPx, le glutathion est
lantioxydant non enzymatique majeur des cellules animales. C’est un tripeptide
nucléophile qui agit comme donneur d’électron, ce qui lui permet de réagir avec les
ERO pour former le radical thiyl (GSe) qui va lui-méme former le glutathion oxydé (GS-

SH) ainsi qu’un anion superoxyde qui sera pris en charge par la SOD (figure 4).
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Figure 4 : Mode d'action et lien entre les composants antioxydants étudiés dans le cadre de la these.
Ogze- : anion superoxyde ; H20: : peroxyde d’hydrogéne ; R — OOH : peroxyde ; R — OH : alcool ; GSH :
glutathion réduit; GS-SG: glutathion oxydé; G6P : glucose-6-phosphate ; G6PD : glucose-6-
phosphate déshydrogénase ; SOD : superoxyde dismutase; CAT : catalase; GPx; glutathion
peroxydase ; GR : glutathion réductase.

e La Lipoperoxydation : lorsque les défenses antioxydantes sont dépassées (diminution
de l'activité des systémes antioxydants ou surproduction d’ERO), des dommages
oxydatifs peuvent apparaitre au niveau des protéines, des lipides membranaires et des
acides nucléigues. Les dommages oxydatifs sont le plus souvent évalués au niveau
des lipides car la plupart des radicaux libres sont lipophiles et attaquent davantage les
lipides que les autres composés. De plus, comparés aux autres acides gras (insaturés
ou monosaturés), les acides gras polyinsaturés sont les cibles privilégiées de ces ERO
(Lushchak 2011). En effet, la peroxydation lipidique est le résultat de la fixation de
'oxygene singulet (*O.) sur les doubles liaisons carbone-carbone des acides gras ce
qui induit la production d’hydroperoxydes. Les acides gras polyinsaturés possedent
plusieurs doubles liaisons, ce qui les rend particulierement sensibles a I'oxydation. Or
ces acides gras polyinsaturés sont beaucoup plus présents dans les membranes
cellulaires des organismes aquatiques que terrestres, ce qui favorise l'utilisation des
marqueurs de lipoperoxydation chez ces organismes (Lushchak 2011). La
lipoperoxydation peut étre mesurée grace au dosage des substances réactives a
I'acide thiobarbiturique (TBARS) (Ohkawa et al. 1979).

3.2.5. Lareproduction

La reproduction des organismes est une fonction physiologique cruciale dans le maintien des
populations dans un écosystéme donné. Or, les mécanismes de régulation de cette fonction
sont fragiles et peuvent étre modifiés en particulier par des substances a effet « perturbateurs

endocriniens ». Ces perturbateurs endocriniens, massivement retrouvés dans




'environnement, sont des molécules qui interférent avec la synthése, la sécrétion, la liaison,
I'action ou I'élimination des hormones sur lesquelles reposent les processus en lien avec la
reproduction (Kavlock et al. 1996). De nombreuses substances a potentiels effets
perturbateurs endocriniens (essentiellement oestrogéniques et anti-androgéniques) sont
rejetées dans les milieux aquatiques par les stations de traitement des eaux qui ne sont pas
congues pour les éliminer (Jobling et al. 2009; Chang et al. 2011). Le lessivage des sols et le
ruissellement sont également un point d’entrée d’autres substances telles que les pesticides
ou les HAP qui peuvent présenter des impacts sur la reproduction des organismes. Ainsi, il
apparait essentiel d’inclure dans une approche multibiomarqueurs des parameétres pouvant

mettre en lumiére des impacts sur le systéeme reproducteur.

L’épinoche est une espéce modele connue et utilisée depuis plusieurs années pour 'étude
des effets perturbateurs endocriniens (Katsiadaki et al. 2002, 2006). Deux biomarqueurs ont
été particulierement étudiés chez cette espece: la concentration en vitellogénine et la
concentration en spiggin. La vitellogénine est un précurseur des réserves nutritives de I'ceuf.
Elle est produite chez les femelles par le foie sous contrble oestrogénique (Rotchell and
Ostrander 2003). Ainsi, I'induction de la vitellogénine, en particulier, constitue un biomarqueur
d’exposition a des substances cestrogéno-mimétiques (Andersson et al. 2007; Bjérkblom et al.
2009, 2011). La spiggin est une protéine trés hydrophobe naturellement produite dans les reins
des males lors de la saison de reproduction. Cette protéine permet aux individus d’agglutiner
des débris végétaux afin d’assurer la construction du nid. Plusieurs contaminants
environnementaux peuvent induire la production de spiggin (Blankvoort et al. 2005), en se liant
aux récepteurs des androgénes, aussi bien chez les males que chez les femelles, ce qui fait
de ce biomarqueur un paramétre d’intérét pour détecter la présence de composés
androgéniques (Katsiadaki et al. 2002, 2006).

Lors d’études in situ, il n’est pas possible de connaitre a priori le statut reproducteur des
individus utilisés. Ainsi, il apparait difficile de distinguer les effets liés a la reproduction des
effets liés a une contamination chimique lors de mesures des concentrations en spiggin chez
les males et en vitellogénine chez les femelles. Pour s’assurer une bonne interprétation des
résultats, seuls les niveaux de vitellogénine chez les méales et les niveaux de spiggin chez les

femelles ont été pris en considération durant 'ensemble de ce travail de thése.

3.2.6. Les paramétres neuromusculaires

L’influx nerveux est transmis, au niveau des synapses, par une libération d’acétylcholine qui
va se fixer sur des récepteurs cholinergiques, provoquant une dépolarisation de la membrane

post-synaptique qui va alors se propager le long du nerf. Le systéme retrouve son état de




repos initial aprés [I'hydrolyse de [Iacétylcholine par [I'acétylcholinestérase (AChE).
L’inactivation de cette enzyme peut induire une accumulation d’acétylcholine au niveau des
espaces synaptiques, entrainant une dépolarisation permanente de la membrane et stoppant
les transmissions nerveuses. Cette enzyme peut étre inhibée par de nombreuses substances,
parmilesquelles les composés organophosphorés et les carbamates (Sturm et al. 1999; Fulton
and Key 2001). Le role central de I'acétylcholinestérase dans la transmission de linflux
nerveux fait de ce biomarqueur un parametre largement étudié et pris en compte dans les
approches multibiomarqueurs (Sanchez et al. 2007; Linde-Arias et al. 2008; Bessa et al. 2016;
Rodrigues et al. 2018). De plus, certaines études mettent en évidence le lien entre une
inhibition forte de 'AChE et des troubles du comportement (Rao et al. 2005; Bonansea et al.
2016). Ces perturbations comportementales induites par I'inhibition de 'AChE renforcent

encore l'intérét de ce biomarqueur comment marqueur de neurotoxicité.
4. LES STATIONS DE TRAITEMENT DES EAUX USEES (STEU)

Dans le cadre de cette these, les études de cas se concentrent essentiellement dans un
contexte de contamination par des effluents de stations d’épuration. Ce chapitre a donc pour
objectif de présenter quelques éléments sur la réglementation associée aux stations de
traitement des eaux usées, sur les principaux procédés de traitement utilisés ainsi que sur les

impacts induits par les rejets de ces installations sur les poissons.
4.1. Composition des eaux résiduaires urbaines

L’eau résiduaire urbaine désigne I'eau provenant des activités domestiques normales (eaux
fécales, de nettoyage, de cuisine, d’hygiéne). La composition de ces eaux brutes en sortie de
zone urbaine est variable en fonction des habitudes alimentaires et d’hygiéne des populations,
mais également de la taille de I'agglomération considérée. La caractérisation physicochimique
de ses eaux brutes s’effectue essentiellement a travers I'évaluation des taux de matiere en
suspension (MES), de carbone organique total (COT) et d’azote, ainsi que de la demande
chimique et biologique en oxygéne (DBOs et DCOs).

Le tableau 6 présente les valeurs moyennes de ces différents parametres dans les eaux usées
domestiques en Europe de I'Ouest et du Nord (Eme et Boutin 2015). En plus des parameétres
physico-chimiques cités, les eaux usées véhiculent de nombreuses souches bactériennes,

dont quelques-unes des plus couramment mesurées sont référencées dans le tableau.




Tableau 6 : Composition physico-chimique et pathogénique des eaux ménageres.

MES : Matiéres en suspension ; DBOs : Demande biologique en oxygéne ; DCO : Demande chimique
en oxygene ; COT : Carbone organique total ; NGL : Azote global ; N : Azote ; KN : Azote Kjeldahl ; PT :
Phosphore total.

Données recensés Gamme de variation
Moyenne Min Max
pH 7.5 6.1 9.6
MES (mg/L) 89 20 361
DBOs (mgO2/L) 221 20 756
DCO (mgO2/L) 362 25 1583
COT (mgO2/L) 99 10 600
NGL (mg/L) 14 3 75
N orga. (mg/L) 7 7 7
NH4 (mg/L) 3 1 13
NOs (mg/L) 3 0 10
KN (mg/L) 1 0 27
PT (mg/L) 4 0 11
PO4 (mg/L) 12 0 101
Coliformes totaux (log/100mL)® 6.3 7.1 8.3
Coliformes fécaux (log/100mL)® 5.5 6.9 8.2
E. coli (log/100mL)® 5.9 6.5 7.3
Entérocoques (log/100mL)® 4 4.2 45

(@) D'apres Brehant et al. (2002) : données pour la France uniquement

En raison de I'importante pollution générée pas 'usage domestique de I'eau et véhiculée par
les effluents urbains, I'eau doit étre traitée avant d’étre rejetée dans le milieu naturel afin de

limiter les impacts sur les écosystémes et sur la santé.
4.2. Quelques éléments de reglementation

L’assainissement des eaux usées domestiques peut étre réalisé par des ouvrages
d’assainissement collectifs (station de traitement des eaux) ou non collectifs (fosse septique,
épandage). La collecte et le traitement des eaux usées font 'objet de nombreux textes de loi,

quel que soit le type d’installation considéré (collective ou non).

A I'échelle européenne, I'assainissement collectif de 'eau est régi par la directive européenne
91/271/CEE du 21 mai 1991 relative au traitement des eaux urbaines résiduaires (EU
Commission 1991). Cette réglementation impose aux pays membres la mise en place
d’installations de collecte et de traitement secondaire des eaux pour toutes les agglomérations

supérieures a 2000 équivalents habitants (EH) (a I'exception de Mayotte). Ce texte impose




également lidentification de zones sensibles dans lesquelles les obligations d’épuration sont
renforcées. Le type de traitement requis est dépendant de la taille de 'agglomération ainsi que
de la sensibilité des milieux récepteurs des effluents. Les zones « sensibles » décrites dans la
directive correspondent aux zones a forte activité touristigue (eaux de baignade), aux zones

conchylicoles et aux zones de pompage des eaux d'’irrigations.

En France, la réglementation nationale sur I'assainissement des eaux a évolué au fil du temps
pour répondre aux nouveaux enjeux sanitaires et prendre en compte les textes européens.
Dans le droit francais, les principes présentés dans la directive européenne 91/271/CEE se

retrouvent a travers plusieurs textes :

e Le code général des collectivités territoriales (article R.2224-6 et articles R.2224-10 a
R2224-17) : il retranscrit la directive européenne, a savoir I'obligation de collecte et de
traitement des eaux usées ainsi que I'obligation de traitement plus rigoureux lors d’'un

rejet dans une zone dite « sensible ».

e L’arrété du 22 juin 2007 : il regroupe I'ensemble des régles encadrant la construction
et le fonctionnement des ouvrages collectifs d’assainissement des eaux ainsi que des
ouvrages non collectifs recevant une charge brute de pollution organique supérieure a
1,2kg/j de DBOs.

e L’arrété du 21 juillet 2015 : entré en vigueur au 1*" janvier 2016, il modifie I'arrété du 22
juin 2007, notamment en précisant certains éléments liés a la gestion et au suivi des
boues d’épuration, en introduisant la gestion des eaux pluviales, le suivi des
micropolluants et la prise en compte des colts et bénéfices lors du choix des solutions
techniques utilisées. En annexe de cet arrété se retrouve également la retranscription
de la directive européenne concernant les recommandations sur les performances
minimales que doivent atteindre les installations d’assainissement pour les parameétres

précédemment cités.

4.3. Processus d’assainissement des eaux urbaines dans les

stations de traitement des eaux usées (STEU)

Pour atteindre les rendements d’assainissement des eaux usées préconisés dans la directive
européenne, I'eau entrante dans les STEU passe par plusieurs étapes de traitement : un pré-
traitement ou traitement primaire (obligatoire) pour retirer les solides et les graisses
flottantes en surface, un traitement secondaire (obligatoire depuis la directive européenne

de 1991) d’élimination des matiéres minérales et organiques en solution dans I'eau et un




traitement tertiaire (facultatif, sauf pour les zones « sensibles ») le plus souvent de
désinfection de l'eau. Chaque étape de traitement peut s’effectuer par des méthodes
différentes qui seront choisies en fonction de la taille de linstallation et du rapport
colt/bénéfice. Les paragraphes suivants décrivent les processus de traitement les plus

fréquemment utilisés.

4.3.1. Le pré-traitement (ou traitement primaire)

Toutes les stations d’assainissement des eaux usées assurent un pré-traitement. Il s’agit de
retirer mécaniquement les éléments solides les plus accessibles (Gerba and Pepper 2009).
La premiére étape de dégrillage permet de filtrer, grace a des grilles de différentes tailles, les
objets solides les plus volumineux qui flottent en surface (déchets plastiques, bois...). Ces
déchets seront envoyés en décharges ou incinérés. L’eau va ensuite passer par une seconde
étape de dessablage qui va induire I'élimination des solides plus fins (sable, graviers) par
sédimentation au fond du bac. Les solides récupérés a cette étape pourront étre lavés et
réutilisés ou envoyés en décharges. Enfin, une étape de déshuilage/dégraissage va retirer les
matiéres grasses de la colonne d’eau et flottantes en surface. Pour favoriser la flottaison, des

bulles d’air sont injectées a partir du fond du dégraisseur (figure 5).

Parfois, ce traitement primaire obligatoire s’accompagne d'une quatrieme étape de
décantation qui doit permettre d’éliminer les particules solides les plus fines. Cette décantation
peut étre naturelle ou accélérée par un mécanisme de coagulation-floculation (ajout de sels
métalliques et de polymeéres). Cette seconde stratégie est utilisée dans un objectif d’élimination

des colloides (particules de diametre de 1nm a 1um).

Dégrilleur Dessableur Dégraisseur

Eaux usées
brutes Grilles

Eaux usées
prétraitées
—>

C Q Q ’——
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Injection de bulles d’air |

{ ¢ Solides flottant (plastique, bois)

o = . Graviers, sable

Figure 5: Schéma des trois étapes obligatoires de pré-traitement des eaux usées aprés leur entrée dans la station de
traitement




4.3.2. Le traitement secondaire

Le traitement secondaire consiste a dégrader biologiquement les particules organiques qui
restent en suspension apres le traitement primaire. Une grande variété de micro-organismes,
essentiellement des bactéries, interviennent dans ces processus. Ces bactéries peuvent étre
fixées sur des supports en plastique, le plus souvent du PVC, ou constitués de matériaux plus
naturels (pierre, céramique, houille) : il s’agit alors de « cultures fixées » par opposition aux
« cultures libres » dans lesquelles les micro-organismes se développent naturellement (Gerba
and Pepper 2009).

En France, le mode d’épuration le plus classiquement utilisé est le procédé a « boues
activées », qui est une méthode en culture libre (Miquel 2003). Il s’agit d’'un systéeme
d’épuration aérobie. Ce systéme se compose d’'un bassin d’aération, dans lequel 'eau est
brassée continuellement pour y introduire I'oxygéne nécessaire au développement des
bactéries. Ces bactéries transforment les composés organiques en carbone (sous forme de
CO.). Le stock de bactéries formé dans ce bassin d’aération est appelé « boues activées ».
Aprés un temps de séjour dans le bassin d’aération, I'eau et les boues sont envoyées dans un
clarificateur (ou décanteur secondaire) qui permet la séparation des phases solides et liquides.
L’eau ainsi traitée peut alors subir un traitement tertiaire ou étre directement rejetée dans le
milieu. Les boues, quant a elles, sont envoyées dans une unité de traitement spécifique (filaire
boue) en vue de leur épandage agricole ou de leur élimination. Une partie de ces boues va
cependant étre conservée et réinjectée au niveau du bassin d’aération afin de réinoculer le

milieu (processus de recirculation des boues) (figure 6).

Basein
d’aération
Eaux usées Effluent
brutes final
—_..

Recirculation des boues

1

Vers filiére
boue

Figure 6 : Schéma du procédé d'épuration secondaire par « boues activées »

Lorsque l'effluent est rejeté dans une zone sensible a I'eutrophisation, la directive relative au

traitement des eaux résiduelles urbaines préconise un traitement plus rigoureux de I'azote et




du phosphore. Différentes étapes sont alors ajoutées au procédé de traitement de base afin
d’optimiser la suppression de ces nutriments. L’élimination de I'azote s’effectue grace a
I'utilisation des propriétés nitrifiantes et dénitrifiantes de certaines communautés bactériennes.
En présence d’oxygene, 'ammoniac (NH4") présent dans les eaux brutes est oxydé en nitrites
(NOy) par des bactéries du genre Nitrosomonas (processus de nitritation) puis ces nitrites sont
oxydés en nitrates (NO3) par des bactéries du genre Nitrobacter (processus de nitratation).
En absence d’oxygene, ces nitrates sont dégradés en azote gazeux (N2) par désoxygénation
grace a l'action de bactéries du genre Pseudomonas, Achromobacter ou Micrococcus : c’est
la dénitrification. Ces processus de nitrification-dénitrification dans les eaux usées sont mis en
place grace a une alternance de phases aérobies et anaérobies (Bouaoun and Aoun 2004).
Par rapport au procédé de base décrit précédemment, il s’agit d’ajouter un ou plusieurs
bassins d’anaérobiose dans lesquels les eaux brutes doivent transiter. Le schéma
d’aménagement dépend de la taille de la station de traitement ainsi que du volume d’eau a
traiter. Les gestionnaires peuvent choisir de faire recirculer les eaux du bassin aéré dans un
bassin en anaérobiose (traitement par « recirculation », figure 7. A), ou de faire circuler I'eau

a travers plusieurs bassins aérés et non aérés (traitement par « alternance » (figure 7. B)

A Recirculation des eaux
Bassin Bassin Clarificateur
anoxique d*aération
Eaux usées Effluent
brutes final
Dénitrification — Nitrification — — - »
Deécantation
NOy >N, NH;" > NOy

Recirculation des boues

Vers filiere
boue

Bassin Bassin Bassin Bassin Clarificateur
anoxique d’aération anoxique d’aération
Eaux usées Effluent
brutes final
_— Dénitrification - Nitrification —_ Dénitrification - Nitrification b d >

Décantation
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Recirculation des boues

Vers filiére
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Figure 7 : Schéma des procédés d'élimination supplémentaire de I'azote lors du traitement par boues
activées : (A) Processus d'élimination par RECIRCULATION, (B) Processus d'élimination par
ALTERNANCE

L’élimination du phosphore peut quant a elle s’effectuer a travers un traitement biologique, un

traitement chimique ou par un couplage des deux méthodes. Le traitement biologique du




phosphore s’effectue grace a des bactéries déphosphatantes (organismes accumulateurs de
phosphate) associées a une alternance de phases aérobies/anaérobies, comme pour le
traitement de 'azote (Bouaoun and Aoun 2004; Deronzier and Choubert 2004). Cependant, la
pluviométrie, la température et les variations journalieres des concentrations de linfluent
peuvent limiter I'efficacité de ce processus. C’est pourquoi, la plupart des stations de traitement
des eaux usées appliqgue une méthode chimique basée sur la coagulation en complément de
ce processus biologique. Une décantation secondaire permettra alors d’éliminer ces

particules.

4.3.3. Le traitement tertiaire

Les traitements tertiaires sont initialement définis comme des étapes supplémentaires
permettant d’'améliorer I'abattement de la matiére organique, du phosphore et de I'azote mais
également des pathogénes (Gerba and Pepper 2015). Cependant, en ce qui concerne le
phosphore et I'azote, I'optimisation du processus de traitement par boues activées est le plus
souvent considérée comme un traitement secondaire avancé. Pour la matiére organique, la
décantation facultative décrite dans I'étape de traitement primaire peut également étre
effectuée aprés le traitement secondaire, et sera alors considérée comme un traitement
tertiaire. Cette décantation peut, dans les systemes les plus avancés technologiquement, étre
accompagnée par une série de filtrations (microfiltration, ultrafiltration, nanofiltration, filtration
sur charbon actif) suivie par un processus d’osmose inverse, qui ne laisse passer que les
molécules d'eau. Ces procédés sont cependant peu déployés dans le réseau

d’assainissement collectif en France en raison de leurs co(ts.

Dans la majorité des cas, les traitements tertiaires consistent essentiellement en une réduction
de la charge pathogénique de l'effluent avant son rejet dans le milieu. Ces traitements ne sont
pas systématiques, sauf en cas de rejet dans une zone sensible. Les techniques
conventionnelles de désinfection sont la chloration, I'ozonation et I'irradiation par les UV. La
chloration consiste a ajouter du chlore (hypochlorite de sodium) afin d’éliminer les bactéries et
les virus. Cette méthode est la plus couramment utilisée, en raison de son faible codt, mais
induit dans certains cas des problemes de toxicité de I'effluent liés a la présence de sous-
produits (Abarnou et al. 1990; Pignata et al. 2012). Le traitement par ozonation, consiste a
utiliser les propriétés oxydantes de I'ozone pour dégrader la paroi bactérienne et oxyder les
composants cellulaires (protéine, ADN). Cependant, ce type de traitement est trés minoritaire
en France puisque la seule station équipée d’une installation d’ozonation est la STEU de
Sophia-Antipolis (30000 EH). Les techniques de filtration et d’'osmose inverse sont également
efficaces en désinfection et présentent 'avantage de ne pas former de sous-produits pouvant

nuire a 'environnement (Diaz 2001).




Cependant, malgré toutes ces étapes de traitement, les effluents de station d’épuration

présentent souvent une contamination chimique a divers micropolluants.

4.4. Les stations d’épuration comme source d’émission de

micropolluants

Les micropolluants (MP) regroupent de nombreuses familles de molécules d’origine naturelle
mais surtout anthropique ainsi que leurs métabolites. La présence de ces MP dans différentes
matrices (eaux superficielles, effluents de STEU, eaux souterraines, eau potable), a été
largement étudiée et mise en évidence, en particulier en ce qui concerne les composés
oestrogéniques et anti-androgéniques (Byrns 2001; Murk et al. 2002; Nakada et al. 2004).
Cette catégorie de molécules regroupe par exemple des cestrogénes naturels (17-8 cestradiol)
et de synthese (éthynylcestradiol) ainsi que des molécules issues de l'industrie telles que le
bisphénol A ou encore des alkylphenols. Des hormones stéroidiennes comme la testostérone,
'androsténedione, la progestérone ou la dihydrotestostérone sont également fréquemment
retrouvées dans les effluents de STEU (Kirk et al. 2002). Cependant, méme si les composés
a effets perturbateurs endocriniens sont les plus documentés en ce qui concerne les effluents,
de nombreux autres micropolluants y sont également retrouvés (microplastiques, pesticides,
médicaments, HAP, PCB etc.) (Deblonde et al. 2011; Metcalfe et al. 2014; Luo et al. 2014;
Mason et al. 2016; Kim et al. 2016). Il apparait ainsi que ces polluants sont largement retrouvés
a travers le monde a des concentrations de l'ordre de quelques nanogrammes ou

microgrammes par litre (Clara et al. 2005; Metcalfe et al. 2014; Blum et al. 2018).

Les traitements mis en place au sein des STEU ne permettent pas d’éliminer complétement
ces molécules persistantes. Une grande partie d’entre elles passe a travers les différentes
étapes de traitement et se retrouve rejetée avec les effluents dans I'eau. Ainsi, selon les
caractéristiques des molécules (hydrophobicité, biodégradabilité, volatilité), les taux
d’élimination par les STEU sont trés variables et compris entre 12,5 et 100 % (Luo et al. 2014).
Cette variabilité pour une substance donnée est liée au type d’installation considéré, aux
conditions opérationnelles de mise en ceuvre (i.e. dimensionnement) mais également aux

facteurs liés a la physico-chimie de I'eau.

Il n'existe pas de traitements tertiaires spécifiques pour I'élimination des MP. Cependant, de
nombreuses études existent ou sont en cours pour évaluer la capacité des traitements existant
a éliminer les MP. Ainsi, l'efficacité de I'ozonation sur la dégradation de 76 micropolluants
organiques et métalliques a été testée dans le cadre du projet Micropolis-Procédé sur le site
de Sophia-Antipolis. Cette étude a mis en évidence la grande efficacité de ce processus de

traitement dans I'élimination des molécules organiques (i.e. hormones, antibiotiques) avec un




rendement compris entre 70 et 100 %. Ce procédé ne présente cependant aucun effet sur
I'abattement des métaux (Choubert et al. 2017). La filtration sur charbon actif (poudre ou grain)
présente également une bonne capacité d’élimination de composés organiques avec un
rendement compris entre 50 % et 90 % selon les substances (Mailler et al. 2016). Les bons
résultats obtenus dans I'élimination des micropolluants par ces procédés ont encouragé la
Suisse a adopter un vaste plan « anti-micropolluants » : le pays a décidé d’en équiper ses 120
installations de traitement d’ici 2035 (Roussel 2016).

Cependant, a I'exception de 'exemple Suisse, peu de STEU en France et dans le monde sont
équipées d’installations de ce type, capables d’éliminer efficacement les micropolluants. En
raison de leur présence généralisée en sortie de STEU, les effluents sont aujourd’hui
considérés comme la source majeure d’entrée de ces micropolluants dans I'environnement
(Kasprzyk-Hordern et al. 2009). De plus, au-dela de la contamination chimique, les STEU
peuvent induire des modifications physicochimiques en aval des rejets (i.e. augmentation de
la température, de la conductivité, diminution du taux d’oxygéne) qui peuvent également avoir

des effets néfastes sur les organismes et les écosystémes.
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Figure 8 : Pourcentage d'élimination de quelques micropolluants par les STEU (d’aprés Luo et al. 2014).
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4.5. Impacts des effluents de station d’épuration sur les poissons

Les impacts de la pollution induits par les effluents de stations d’épurations ont été souvent
démontrés par le passé, notamment chez les poissons. En particulier, plusieurs auteurs ont
mis en évidence des effets oestrogéniques a travers des augmentations de la concentration
en vitellogénine chez des ombles de fontaine (Salvelinus fontinalis) et des truites arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) encagées en aval de STEU (Larsson et al. 1999; McGovarin et al.
2018). Des effets anti-androgéniques ont également été mis en évidence chez des tétes de
boule (Pimephales promelas) exposés a un effluent en laboratoire pendant 14 ou 28 jours
(Vajda et al. 2011). Les auteurs ont notamment observé une diminution de 'abondance des
spermatozoides ainsi qu’'une réduction des tubercules nuptiaux associés a une augmentation
de la concentration en vitellogénine aprés 14 jours d’exposition. Ces observations biologiques
ont été complétées par des mesures chimiques qui ont confirmé la présence d’cestrogénes
dans l'effluent testé. Des expositions chroniques (300 jours) de gardons juvéniles (Rutilus
rutilus) a plusieurs dilutions d’effluents de STEU ont mis en évidence une féminisation des
males (induction de vitellogénine et altération des gonades) associée a un développement
rénal anormal ainsi qu’a une modulation de 'immunité et une génotoxicité marquée chez les
individus exposés (induction du nombre de micronoyaux et des cassures simple brin dans les
branchies et les cellules sanguines) (Liney et al. 2006). Enfin, de hombreux cas d’intersexualité
chez les individus méales ont été mis en évidence chez des poissons prélevés en aval de STEU
au Royaume-Unis (Jobling et al. 1998, 2009), au Canada (Tetreault et al. 2011; Bahamonde
et al. 2015), aux Etat-Unis (Woodling et al. 2006; Vajda et al. 2008, 2011) et méme en France,
ou des cas d’intersexualité chez le goujon ont été mis en évidence dans des rivieres trés

urbanisées (Aerle et al. 2001).

Outre ces effets sur les parametres de la reproduction, une augmentation du stress oxydant
en aval des effluents de STEU a souvent été mise en évidence. Par exemple, McGovarin et
al. (2018) ont montré une augmentation des TBARS dans les branchies des ombles de
fontaine associée a une diminution du GSH total. De la méme facon, Sturve et al. (2008) ont
mesuré une augmentation des activités glutathion-réductase et catalase chez la truite arc-en-
ciel exposée en laboratoire a des effluents municipaux. Pérez et al. (2018) ont mis en évidence
un stress oxydant dans le foie et les branchies (modification des enzymes antioxydantes et
apparition de dommages lipidiques) de prochilodes rayés (Prochilodus lineatus) encagés 15
jours dans un effluent de STEU. Cette augmentation a été associée a une augmentation de la
caspase-3 (réle dans le déclenchement de I'apoptose cellulaire) et a une diminution de la
prolifération cellulaire dans le cerveau des poissons. Les effets étaient surtout visibles chez

les poissons encagés dans l'effluent, et n’étaient pas mesurables chez les poissons encagés




plus en aval, ce qui suggére une forte dilution des contaminants dans la riviére. Les
biomarqueurs du stress oxydant et du stress métabolique ont ainsi été mis en évidence comme
étant des biomarqueurs pertinents pour discriminer des poissons encagés en amont et en aval

d’un effluent (Cazenave et al. 2014).

Des modifications des paramétres immunitaires ont également été mis en évidence en aval
d’effluents de STEU, notamment avec une diminution de I'hématocrite et du taux de
neutrophile associés a une augmentation du taux de monocytes chez des juvéniles de
prochilodes rayés exposés directement a un effluent (Cazenave et al. 2014). Une diminution
de l'activité de phagocytose (capacité et efficacité d’internalisation) a également été observée
(i) chez des vairons d’eau douce (Notropis hudsonius) collectés en aval de Montréal (Ménard
et al. 2010), (ii) chez des poissons rouges (Carassius auratus) exposés 30 jours en laboratoire
a un effluent dilué au dixieme et au vingtieme (Kakuta 1997), (iii) chez des jeunes truites arc-
en-ciel (Oncorhyncus mykiss) exposées une semaine a différentes dilutions de I'effluent issu
de la STEU de Montréal (Salo et al. 2007). Plusieurs auteurs ont mis en évidence une absence
de réponse immunitaire des poissons en présence de pathogénes apres une exposition a un
effluent de STEU (Kakuta 1997; Hoeger et al. 2005).

Associés a ces effets subcellulaires, de sévéeres altérations histologiques ont été observées
chez des truites communes (Salmo trutta) encagées en aval de STEU. Ces effets ont été
particulierement observés sur les branchies (i.e. fusion des lamelles secondaires, hyperplasie
des cellules de I'épithélium et du mucus), le foie (i.e. hypertrophie des cellules, nécroses
cellulaires) et sur les reins (i.e. présence de tissus hématopoiétiques en partie nécrosés)
(Vincze et al. 2015). Ces effets ont été reliés a une importante bioaccumulation de divers HAP

dans les organismes.

Une accélération du métabolisme général (mise en évidence par I'augmentation de la
consommation d’oxygéne) a été montrée chez la perche soleil (Lepomis macrochirus) exposée
a un effluent (Du et al. 2019). Lazaro-C6té et al. (2018) ont également montré une activation
du métabolisme anaérobie en aval d’un effluent chez des tétes de boule, et ont fait I'hypothése
gue cette activation était liée a une augmentation de la température du milieu induite par
I'effluent. Ainsi, cette étude met en lumiére que les effluents de STEU, en plus d'étre
responsables de I'apport de contaminants chimiques, peuvent induire une modification des
conditions physicochimique en aval des rejets (i.e. température, salinité, conductivité) qui

peuvent également étre a I'orginie de modifications physiologiques chez les poissons.

Enfin, des études ont montré un stress global chez des poissons encagés en aval de STEU,

notamment avec des modifications importantes dans I'expression de génes impliqués dans la




nécrose cellulaire, le métabolisme énergétique en général, le fonctionnement des récepteurs

hormonaux et le systéme immunitaire (Ings et al. 2011; Simmons et al. 2017).

Toutes les études présentées ci-dessus soulignent la nécessité d’étudier de nombreux
paramétres afin de caractériser efficacement les potentiels effets des effluents de STEU sur
les organismes. Ainsi, 'approche multibiomarqueurs déployée dans le cadre de cette thése

semble a priori tout a fait adaptée dans ce contexte de contamination.







CHAPITRE 2 :
ASPECTS METHODOLOGIQUES







1. CARACTERISATION DES EFFETS DIRECTS ET
INDIRECTS DE L’ENCAGEMENT SUR LA BATTERIE DE
BIOMARQUEURS

1.1. Contexte et objectifs

L'utilisation d’espéces encagées dans un contexte de surveillance des milieux aquatiques
permet en particulier de s’affranchir de certains facteurs confondants, de limiter la variabilité
naturelle et de ménager les populations naturelles. Cette stratégie permet également d'utiliser
une espece modeéle pour I'étude de systémes dans lesquels elle n'est pas présente
naturellement, ou dans lesquels elle est déja menacée de disparition. Cependant,
'encagement induit également son lot de facteurs confondants pouvant influencer les
réponses des biomarqueurs et dont la connaissance et la maitrise sont absolument
nécessaires a la bonne interprétation des résultats (Oikari 2006; Trevisan et al. 2013; Le
Guernic et al. 2016b).

Lors d’une précédente étude, la densité maximale pour laquelle aucun effet n’est mesurable
sur les paramétres physiologiques de I'épinoche a été déterminée a 2.31kg/m?® (Le Guernic et
al. 2016b). De plus, cette étude avait démontré qu’un jelne de 14 jours induisait des effets
néfastes sur les paramétres du systéme immunitaire. Enfin, 'étude avait également mis en
évidence un important stress oxydant chez les poissons subissant un stress lié au transport
avant dissection. Cette étude avait ainsi permis d’émettre des recommandations quant a la
densité maximale d’épinoches a placer dans les cages ainsi que sur la nécessité de ne pas
transporter les poissons au laboratoire avant la dissection finale. Ces recommandations
avaient cependant été émises pour une durée de 14 jours, et sur des sites contaminés. Or,
dans le cadre de cette thése, le temps d’encagement des épinoches a été fixé a 21 jours afin
(i) de se placer a un temps d’exposition similaire aux expositions standardisées en laboratoire
et (i) de maximiser les chances d’observer des effets, notamment sur des paramétres comme

la vitéllogénine et la spiggin.

Les premiers travaux réalisés dans le cadre de cette thése avaient pour objectif de compléter
la caractérisation des facteurs confondants liés a I'encagement sur la batterie de
biomarqueurs, et ce, pour une durée de 21 jours d’encagement. En particulier, I'étude visait a
caractériser les effets potentiels directs (confinement) et indirects (restriction d’accés a la
nourriture) d’'un encagement de 21 jours. Ces effets ont été testés a deux saisons différentes :
au printemps (avril), durant la saison de reproduction des épinoches, et en automne (octobre),

pendant la période de repos qui suit la reproduction.




1.2. Matériel et méthodes

Les expériences se sont déroulées dans des bassins extérieurs non contaminés aménagés
avec des végétaux et colonisés naturellement par différents macro-invertébrés (crustacés,
chironomes, gastéropodes, etc.). Les épinoches utilisées pour les deux expérimentations
provenaient de la méme génération et présentaient des différences de taille et de poids liées
a leur croissance au cours de I'année (4,15 £ 0,28 cm ; 1,03 £ 0.24 g en avril et 4,95 £ 0,48
cm ; 2,16 + 0,55 g en octobre). Quatre conditions différentes ont été mises en place pendant
21 jours : « libres-nourris », « libres-non-nourris », « encagés-nourris » et « encagés-non-
nourris » (n = 15). Les épinoches nourries ont recu un apport quotidien de vers de vase, a
raison de 16 % g/g de poisson au printemps et 9 % g/g de poisson en automne (Ocean
Nutrition). Les paramétres physicochimiques de I'eau (pH, température, taux d’oxygéne et
conductivité) ont été mesurés a la fin de chaque expérimentation. La batterie de biomarqueurs
a été mesurée sur chaque individu et les différentes conditions ont été comparées entre elles
afin d’estimer les effets du confinement, du manque de nourriture ainsi que de l'interaction de

ces deux facteurs.
1.3. Synthese des principaux résultats

L’ensemble des effets des facteurs de stress mesurés sur les différents biomarqueurs est
résumé dans la figure 9. Les effets de la restriction d’accés a la nourriture ont été plus marqués
gue les effets du confinement, avec davantages de paramétres modulés par ce facteur de

stress.

D’'une maniére générale, les résultats obtenus ont permis de mettre en évidence les points

suivants :

o Les paramétres liés au systéme immunitaire ainsi que l'activitt AChE ne sont pas
affectés par les facteurs testés

¢ Les modifications induites par 'encagement étaient bien plus marquées au printemps,
lors de la période de reproduction

e De nombreux biomarqueurs ont été affectés par les 21 jours de restriction alimentaire,
essentiellement pendant la période de reproduction (Avril)

e Le confinement en tant que seul facteur de stress n’a pas induit d’effets sur la majorité
des biomarqueurs étudiés

e Enrevanche, le stress de confinement a accentué les effets liés a la restriction d’accés

a la nourriture




e En dehors de la période de reproduction, les impacts des facteurs liés a 'encagement

sur la batterie de biomarqueurs mesurée chez I'épinoche a trois épines sont faibles
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Figure 9: Modulations des biomarqueurs mesurés en fonction du stress testé (confinement,
restriction alimentaire, combinaison des deux stress) lors des deux expériences réalisées dans
cette étude

Cette étude a permis de confirmer et de compléter les recommandations émises
précédemment :

(1) A une densité maximale de 2,31 g/L, le confinement n’induit pas de modification des
fonctions physiologiques aprés 21 jours d’encagement

(2) L’encagement d’épinoche a trois épines doit s’effectuer préférentiellement en dehors
de la période de reproduction, durant laquelle les besoins énergétiques sont moins
importants

(3) L’apport de nourriture extérieure n’est pas nécessaire pour maintenir les fonctions

physiologiques en dehors de la période de reproduction

L’ensemble de ces résultats est présenté dans l'article 1 « Impact of confinement and food
access restriction on the three-spined stickleback (Gasterosteus aculeatus, L.) during caging:
a multi-biomarker approach ». Ces recommandations ont été appliquées pour 'ensemble des

expérimentations in situ réalisées dans le cadre de cette thése.
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Abstract

Caging is an active biomonitoring strategy that employs a sentinel species, sometimes a
species naturally absent from the studied site, in the surveillance of water bodies to verify
whether biota may be at risk. The main advantage of caging is the possibility to standardize
several biotic and abiotic parameters. However, little knowledge is available about the effects
of confinement on physiology and metabolism of caged organisms. The aim of this study is to
characterize confinement and food access restriction effects, induced via caging experiments
using a multi-biomarker approach (biometric data, immunity, antioxidant, metabolic
detoxication and digestive enzymes). The study has been undertaken using the same
experiment conducted in ecosystem conditions using three-spined stickleback (Gasterosteus
aculeatus) during two different periods: one in April, corresponding to breeding season, and
the other in October, outside breeding season. Fifteen fish were maintained for 21 days in
different conditions (caged or uncaged and with or without food-supply). The main result was
that confinement stress had little impact on the biological markers of sticklebacks. However,
the stressors seemed to increase the negative effects of food restriction on these biomarkers,
when sticklebacks needed more energy, that is, during their breeding period. Outside breeding
period, most investigated biomarkers were not impacted by caging. This study showed a way
to specify the conditions of application and interpretation of biomarkers during active

monitoring to ensure an effective, reliable diagnosis of water body quality.
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Caging, Food Restriction, Biomonitoring, Biomarkers, Fish




1. Introduction

According to the European Union Water Framework Directive, the assessment of the
ecological status of aquatic ecosystems is based on both chemical and ecological status of the
water bodies. However, the ecological approach can neither determine the origin of changes
in plant and animal populations (composition and/or abundance) nor avoid them. Over the past
decades, some tools were proposed to fill this lack of predictivity with an increasing interest in
biomarker approaches. Biomarkers are defined as observable and measurable morphological,
behavioural, functional or structural changes in organisms reflecting an interaction between a
biological system and a potential hazard, which may be chemical, physical or biological
(Peakall and Walker 1994; Van der Oost et al. 2003). They can be measured at different scales
from individual to cellular and molecular levels. For the purposes of this study, this definition
has been repeatedly revised to incorporate the following essential criteria: a biomarker should
be sensitive to xenobiotic exposure, it should be reliable, relatively cheap and easy to perform,
and mechanisms that occur between biological responses and exposure to pollutants should
be well known (Van der Oost et al. 2003).

Aquatic organisms are usually exposed simultaneously to a wide range of pollutants and are
subjected to various effects of these xenobiotics. In this context, a multi-biomarker approach
based on measurement of several biomarkers, representative of some major vital physiological
functions, appeared necessary (Galloway et al. 2004). This approach is increasingly being
used for environmental monitoring programs (Flammarion et al. 2002; Sanchez et al. 2007; Le
Guernic et al. 2016a).

Two strategies of biomonitoring have been developed: passive biomonitoring, based on
biomarker measurement using a native sentinel species and active biomonitoring, based on
the introduction of the species at the study site. According to the advantages and
disadvantages of these two strategies and to the environmental problem, one strategy will be
favoured over the other. Passive biomonitoring allows the temporal assessment of ecological
status of a river, but limits space monitoring, depending on the abundance of the studied
species (Conti and Cecchetti 2001). In addition, some confounding factors, such as catching
stress, organisms’ heterogeneity and history, and predation, could lead to misinterpretation of
results (Gerhardt 2000; Geffard et al. 2010). Active biomonitoring, and particularly caging,
involves exposure of calibrate and well-known organisms to environmental pollution. The main
advantage of caging is the possibility of standardizing several biotic (size, sex, age, etc.) and
abiotic parameters (number of individuals, distance from the pollution source, exposure
duration, etc.) (Oikari 2006). The caging method allows the use of sentinel species, even

species naturally absent in the studied aquatic habitat. Moreover, this tool limits the stress




caused by predation and makes sampling more easily compared with passive biomonitoring
(Oikari 2006). Caging is increasingly used in ecological studies with different aquatic species
such as bivalves (Cappello et al. 2013; Turja et al. 2015), crustaceans (Lacaze et al. 2011;
Besse et al. 2013) or fish (Dey et al. 2016; Le Guernic et al. 2016a). Caging also has some
disadvantages. Indeed, it can cause movement limitations, food access restriction, injuries and
may even be subject to vandalism (Oikari 2006). All these disadvantages can influence the
organisms’ responses to pollution and therefore can be considered as confounding factors, as
shown by Trevisan et al. (2013). In the way to make biomarkers efficient tools in active
biomonitoring, it is therefore necessary to precisely characterize the caging effects in

ecosystem conditions.

For this purpose, this study aims at assessing potential effects of confinement and food access
restriction on a battery of well-known ecotoxicity biomarkers in three-spined stickleback
(Gasterosteus aculeatus). This fish is frequently used as a sentinel species for ecotoxicological
studies (Pottinger et al. 2002; Sanchez et al. 2008a; Villarreal et al. 2012; Le Guernic et al.
2016a) and has several advantages for active biomonitoring. Its small size allows easy
handling and caging. This species is found in waterways spanning North America to Asia and
Europe and is particularly adapted to the local climate of the north of France. Sticklebacks are
relatively tolerant to environmental variation including temperature, salinity and pollution that

allow caging in many hydrosystems (Wootton 1984; Pottinger et al. 2002).

The effects of fish density in cages and short transport were already characterized in
sticklebacks (Le Guernic et al. 2016b). The objective of the present study is to add new
knowledge about stickleback caging by addressing for the first time the direct effects of
confinement and restricted access to food on ecotoxicity biomarkers in ecosystem conditions,
yielding recommendations for caging in future environmental studies. This set of experiments
was conducted during Spring and Autumn to take into account reproductive status, which is

known to influence biomarker responses in many species, including stickleback.

2. Material and methods

2.1. Origin and living conditions of fish

The three-spined sticklebacks used in this study come from a well characterized population
used for about 15 years in the French National Institute for Industrial Environment and Risks
(INERIS). Fish were maintained over the year in artificial external ponds with natural vegetation
and macroinvertebrate communities. These ponds reproduce natural environmental conditions
thanks to natural light, natural temperature and continuous renewal of tap water. Chemical
analyses were performed twice a year by Wessling Laboratory to assure the required quality

of water was present and that there was an absence of contamination. For optimal survival




and growth in ponds, sticklebacks received a daily food-supply of bloodworms (Ocean
Nutrition™, Belgium) to reach 100 % ad libitum. The absolute quantity of food-supply varied

during the year depending on the water temperature and length of fish (Leloutre et al. 2016).
2.2. Caging characteristics

The cylindrical cages used were 460 mm high and 250 mm wide (volume = 22.58 L). Meshes
were 3.5 mm wide which allows water and particles flow and prevent escapement of
sticklebacks. In order to use fewer fish while keeping the desired density, cages were divided
by adding a removable wall (volume = 11.29 L). Fifteen fish were placed per half-cage
corresponding approximately to 2.32kg/m® (1.3 fish/L). This density is below the low limit
established by OECD (Organisation for Economic Cooperation and Development) which is
between 2.5 and 10 kg/m? for fish with a similar size to that of stickleback (OECD 2000).
Moreover, it was demonstrated that biomarkers levels of three-spined sticklebacks were not
significantly different for a density of 1.08 kg/m3 (7 fish per half-cage) and 2.31 kg/m? (15 fish
per half-cage) (Le Guernic et al. 2016b). Cages were placed directly on the sediment (50 cm
deep). Fed fish were placed in modified cages on which a pipe was added to convey the food

to the sticklebacks without having to handle the cage in order to avoid a supplementary stress.
2.3. Experimental design

The first experiment was conducted in April, corresponding to the beginning of the stickleback
breeding season, and the second in October, outside that period. The experiments were
performed in an external artificial pond that is regularly used for fish husbandry. Sticklebacks
used in these two experiments came from the same batch and generation, and therefore had
different morphometric characteristics (4.15 + 0.28 cm; 1.03 £ 0.24 g for April experiment and
4.95 + 0.48 cm; 2.16 + 0.55 g for October experiment; INERIS husbandry). In addition to the
caged fish, fifteen fish were placed on each side of the artificial pond (one side with food supply
and one without food supply). Conditions tested in this study were caging (“Caged” or
“‘Uncaged”) and diet (“Fed” fish or “Unfed” fish). Conditions were crossed to compare:
“Uncaged-Fed”, “Uncaged-Unfed”, “Caged-Fed”, and “Caged-Unfed” (Fig 1.).
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Fig. 1: Experimental design applied in April and in October

Fed-sticklebacks had received daily bloodworms with a ratio of food/fish of around 16 % w/w
in April and 9 % w/w in October (to reach respectively 130 % and 70 % ad libitum). During
each experiment (April and October), the same quantity was supplied for “caged-fed” and
‘uncaged-fed” fish. The experiment lasted 21 days, which is a conventional caging time for fish
(Oikari 2006). Uncaged-fish were sampled by electrofishing. Water pH, conductivity,

temperature and rate of oxygen were measured at the end of each experiment (Table 1).

Table 1: Water physical parameters for caging experiments:

Period April October
Temperature (°C) 10.88 13.00
pH 7.96 7.98
Conductivity (uS/cm) 682.00 523.00
Oxygen (mg/L) 12.62 11.26

After a 24h-starvation period (Debnath et al. 2007), sticklebacks were anesthetised by
balneation with MS222 (Tricaine methanesulfonate, 100 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) and then
were sacrificed by cervical dislocation. This experiment was conducted in accordance with the
European directive 2010/63/UE on the protection of animals used for scientific purposes at INERIS

facilities (registration number C60-769-02).




2.4. Biological parameters
Biometric indices

Standard length, total weight, liver and gonad weights were recorded to calculate physiological

indices. Sex was determined at the same time.

The general well-being of fish was evaluated with Fulton’s condition index (K), calculated by
the formula: K = (weight/length®) x 100 (Fulton 1902; Htun-Han 1978). Gonado-somatic index
(GSI) (Zeyl et al. 2014) and hepatosomatic index (HSI) (Slooff et al. 1983) were calculated
respectively by these formulae: GSI = (gonad weight/total body weight) x 100, and HSI = (liver
weight/total liver weight) x 100.

Innate immune capacities

The spleen was recovered and gently pressed through sterilized nylon mesh (40 um, Sigma-
Aldrich, USA) with Leibovitz 15 medium (L15, Sigma-Aldrich, USA) modified with heparin
lithium (100 mg/L, Sigma-Aldrich, USA), penicillin (500 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) and
streptomycin (500 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) (Bado-Nilles et al. 2014a). The leucocytes
suspension was stored at 4° C for 18 h before analysis to prevent bias due to grinding stress.

To have comparable results, sample leucocyte concentration was then adjusted to 10° cell/mL
in L15 medium with a Malassez haemocytometer (Marienfeld, Germany) to perform analysis
by flow cytometry. Analyses were carried out on whole leucocytes, using a CyAnTM ADP
(Beckman coulter, USA) flow cytometer. A total of 10,000 events per sample were analysed
after cell excitation by 488 nm argon laser.

Leucocyte sub-populations (lymphocyte and granulocyte-macrophage) were identified by size
and complexity using forward scatter (FSC) and size scatter (SSC) parameters. Leucocyte
distribution was characterized by percentages of each sub-population (Bado-Nilles et al.
2014b).

The cellular mortality percentages were evaluated using a double labelling with Yo-PRO®-1
(Thermo Fisher Scientific, USA, final concentration: 3.14 mg/L) and propidium iodure (Thermo
Fisher Scientific, USA, final concentration: 5.01 mg/L) probes in order to obtain cellular
fluorescence parameters indicating respectively apoptotic (FL1, green fluorescence) and

necrotic (FL3, red fluorescence) cells (Bado-Nilles et al. 2014b).

Leucocyte respiratory burst measurement is based on the technique described by
Chilmonczyk and Monge (1999) and was optimized for the stickleback. Briefly, 2’,7’-
dichlorodihydrofluorescein diacetate acetyl ester (H.DCF-DA, Thermo Fisher Scientific, USA,

final concentration: 29.30 mg/L), a stable non-fluorescent molecule is hydrolysed to dichloro-




dihydro-fluorescein diacetate (DCFH) by cytosolic enzymes. Then, the DCFH obtained was
oxidized by ROS to the fluorescent dichlorofluorescein (DCF) to enable quantification, after 30
min of incubation at room temperature, by flow cytometry, of unstimulated and cells stimulated
by phorbol 12-myristate 13-acetate (PMA, Sigma-Aldrich, USA, final concentration: 9.25 mg/L)
in FL1. The stimulation index of respiratory burst was determined as the ratio of fluorescence
of PMA stimulated cells (H.DCF-DA plus PMA) to that of unstimulated cells (H.DCF-DA).

Intracellular lysosomal presence was determined by incubation of spleen leucocyte
suspension with 0.3 mg/L of acridine orange (AO, Sigma, USA), a lysosomotropic weak base,
for 20 min in the dark at room temperature. Then fluorescence was measured in FL3 (Bado-
Nilles et al. 2013).

Phagocytosis activity was evaluated after 1 h of incubation in the dark and at room temperature
of spleen leucocyte suspension with fluorescent microsphere at a concentration of 2.7 x 107
particles/mL (Fluorospheres® carboxylate-modified microsphere, diameter 1 pm, Thermo
Fisher Scientific, USA) (Gagnaire et al. 2004). Phagocytosis activity was characterized by two
biomarkers, phagocytic capacity (adhesion capacity of leucocyte plasma membrane;
fluorescence of at least one bead) and phagocytic efficiency (percentage of leucocytes that

had engulfed microspheres, fluorescence of at least three beads).
Digestive enzymes

The whole digestive tract was removed on ice, rinsed and cleaned with cold Tris-HCI buffer
(10 mM; pH 7, Sigma-Aldrich, USA). Samples were crushed with ceramic and glass beads
(respectively 3 mm @ and 1 mm @) using Precellys24® homogenizer (Bertin Technologies,
France), at 5500 rpm (2 x 10 s) and centrifuged at 15000 g for 30 min at 4 °C. Supernatants

were stored at -80 °C until analysis.

Supernatants from digestive tracts were used for measurements of amylase, intestinal alkaline
phosphatase (IAP) and trypsin, according to Junge et al. (2001), Panteghini and Bais (2008)
and Garcia-Carrefio and Haard (1993) methods respectively, modified and adapted for
stickleback on automaton by Hani et al. (2018). All enzymatic technigues were performed on
the Gallery™ Automated Photometric Analyzer (Thermo Fisher Scientific, USA) by kinetic

colorimetric assay at 405 nm. Results are reported in U/g of gut tissue.
Synaptic transmission

A piece of muscle from the tail (20 + 5 mg) was recovered and placed in 800 pL of a potassium
phosphate buffer (0.1 M; pH 7.4, Sigma-Aldrich, USA) modified with glycerol (20 %, Sigma-
Aldrich, USA) and phenylmethylsulfonyl fluoride (PMSF, 2 pM, Sigma-Aldrich, USA) as




protease inhibitor. The samples were then frozen in liquid nitrogen and stored in freezer

at -80° C until analysis.

Muscles were grinded with glass beads (diameter of 1 mm) using Precellys24® homogenizer
(Bertin Instruments, France) and centrifuged at 10,000 g for 15 min at 4 °C. The supernatant
of each sample (post-mitochondrial fraction, S9) was placed in 1 mL microtubes. Protein
concentration was assessed using the Bradford method (Bradford 1976) with bovine serum
albumin (Sigma-Aldrich, USA) adapted for microplates. Synaptic transmission was assessed
with measurement of acetylcholinesterase activity (AChE) on S9 muscle fractions following the

method of Ellman et al. (1961). Results are expressed in U/g of total protein.
Antioxidant system and metabolic detoxication

Livers were recovered and placed in 400 puL of the same solution than muscles. Protein
concentration in liver was assessed as previously described. All assays described below were
adapted on three-spined stickleback by Sanchez et al. (2005, 2007, 2008a).

Hepatic biomarkers such as total glutathione (GSH) (Vandeputte et al. 1994), glutathione
peroxidase activity (GPx) (Paglia and Valentine 1967), superoxide dismutase activity (SOD)
(Paoletti et al. 1986), catalase activity (CAT) (Babo and Vasseur 1992) and lipid peroxidation
with thiobarbituric acid reactive substance method (TBARS) (Ohkawa et al. 1979) were
analysed on S9 liver fractions using a liquid handling automaton (Freedom EVO®, Tecan,
Switzerland) and a microplate reader (Synergy™ H4 Hybrid, BioTek, USA). GPx, SOD and
CAT were expressed in U/g of total protein, while TBARS and GSH amounts were measured

in nmol and pmol/g of total protein, respectively.

The activity of two enzymes involved in metabolic detoxication were analysed on S9 liver
fractions: ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) and glutathione-S-transferase (GST)
following Flammarion et al. (2002) and Habig et al. (1974) methods, respectively. Results of

EROD and GST are expressed in pmol/min/mg of total protein and U/g of total protein.
2.5. Statistical analyses

All statistical analyses were performed with R software version 3.3.2 (Foundation for Statistical
Computing, Vienna, Austria). Statistical differences between gender were tested inside each
group with Student or Wilcoxon-Mann-Whitney tests with respect to normality and
homoscedasticity (a = 5 %). If differences were identified, male and female results were

thereafter analysed separately.

Results of April and October were analysed separately. A two-way analysis of variance (two-

way ANOVA) was performed to compare results obtained from the four conditions. Normality




and homoscedasticity of ANOVA residuals were assessed respectively by Shapiro-Wilk and
Levene tests (a = 5 %). If these criteria were respected, ANOVA was kept and was followed
by a Tukey test. Despite of a log transformation of the variable, if normality and variance
homogeneity were not obtained, ANOVA was replaced by the Kruskal-Wallis test followed by
the Nemenyi test (a = 5 %). Statistical differences between each condition were reported

according to the previous Tukey or Nemenyi tests (Tables 2 and 3).
3. Results

3.1. Individual mortality

No individual mortality nor external signs of stress (i.e. skin coloration or injuries) were

observed at the end of both experiments in cages as well as in external ponds.
3.2. Gender difference and GSI heterogeneity in spring

GPx activity and GSI appeared to be gender-dependent for both season with higher values in
female than in male fish. In April, gender differences were also observed on HSI and GST
activity whereas phagocytic efficiency and CAT activity were sex-dependent in October
experiment (Tables 2 and 3). Consequently, for all these biomarkers, results for males and
females were analysed and expressed separately. For other investigated biomarkers, no
significant difference was noticed between genders and analyses were carried out without

gender separation.

In Spring, GSI was a little more elevated in male uncaged-unfed fish than in male caged-unfed
fish (Nemenyi test, p = 4.3 x 102). Difference in GSI between groups was found to be higher
in female fish. Female caged-fed fish presented a much higher GSI (mean of 19.82) than other
groups (means of 8.41, 7.18 and 8.34 for uncaged-fed, uncaged unfed and caged-unfed fish
respectively). This difference is significant with female caged-unfed and uncaged-unfed (Tukey
tests, p = 4.7 x 102and p = 9.62 x 103 respectively) (Table 2).

3.3. Effects of restricted access to food on biomarker responses

With regard to the April experiment, the absence of food supply caused a decrease of weight,
condition index, HSI in male fish, GSH content and EROD activity in caged organisms (Tukey
tests, p = 2.43 x 103, p = 2.14 x 10%, p = 2.70 x 10%, p = 2.03 x 102 and p = 2.14 x 102
respectively). For this season, the effects of lack of food were also observable in uncaged
organisms with a decrease of condition index, GSH amount (Tukey tests, p = 1.73 x 102and p

= 3.60 x 10* respectively) as well as SOD activities (Nemenyi test, p = 4.07 x 10?) (Table 2).

In October, the restricted access to food did not result in weight loss or decrease in condition

index. Caged organisms were more affected by the absence of food supply than uncaged fish.




Indeed, decreases of TBARS contents (Tukey tests, p = 1.99 x 104), and decreases of EROD,
SOD and amylase activities (Tukey tests, p = 1.15 x 10, p =8.50 x 10* and p = 5.15 x 104,
respectively) were reported in “caged-unfed” fish in relation to caged fed fish. Only GSH
content was decreased both in uncaged fish and in caged fish (Tukey tests, p = 2.10 x 10)
(Table 3).

The cellular innate immune responses were not impacted by the lack of food whatever the

season.
3.4. Effects of caging on biomarkers

In April, caging caused a significant decrease of amylase and trypsin activities (Tukey tests, p
= 3.42 x 102and p = 9.78 x 10* respectively) in unfed organisms. No other biomarker was
significantly impacted by caging during this season, while in October, three biomarkers were
significantly affected by caging: EROD and amylase activities, and TBARS amount. As for the
April experiment, amylase activity was lower in “caged-unfed” fish than in “uncaged-unfed” fish
(Tukey test, p = 4.70 x 107%). Surprisingly, EROD activity and TBARS content increased in
“caged-fed” organisms compared with “uncaged-fed” organisms (Tukey tests, p = 4.40 x 102

and p = 1.2 x 10 respectively) (Tables 2 and 3).

Several biomarkers were not affected by caging whatever the season such as biometric
parameters, acetylcholinesterase activity, antioxidant system and cellular innate immune

responses.
3.5. Effects of both caging and food stress on biomarkers

Combination of both stressors (restricted access to food and confinement) had a higher impact
on sticklebacks in April than in October. Indeed, nine biomarkers were significantly decreased
in “caged-unfed” fish compared compared “uncaged-fed” fish (control condition) in Spring
whereas only four biomarkers were decreased within the same condition in Autumn. In April,
“caged-unfed” fish showed a decrease of K, HSI in male fish, GSH, EROD, amylase, IAP and
trypsin activities (Tukey tests, p=2.90 x 103, p=1.02 x 103, p =9.21 x 10°, p = 6.00 x 10,
p =4.40x 102, p = 4.50 x 102, p = 2.97x 102 respectively) as well as lysosomal presence and
GST activity in male fish (Nemenyi tests, p =5.00 x 10 and p = 1.26 x 10*“respectively) (Table
2).

In October, only necrosis rate, GSH content (Nemenyi tests, p = 4.80 x 102, p = 4.80 x 10°)
and SOD and amylase activities (Tukey tests, p = 1.87 x 103, p = 3.15 x 10*) were decreased
in “caged-unfed” fish compared with “uncaged-fed” fish. As with both individual stressors, the
confinement-starvation interaction had no effect on markers of the cellular innate immune

responses of stickleback (except necrosis rate) or on the AChE activity (Table 3).




Table 2: Biomarker responses in three-spined sticklebacks according to caging and food condition in Spring.

Values are means + standard error of the mean (n = 15, except when sexes are separated). Statistical differences between groups are expressed with letters
according to the Tukey Test or Nemenyi Test. GSH: total glutathione; GPx: glutathione peroxidase; CAT: catalase; SOD: superoxide dismutase; EROD: 7-
ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; IAP: Intestinal Alkaline Phosphatase; MFI: Mean fluorescence
intensity.

April

Biomarkers Uncaged-Fed Uncaged-Unfed Caged-Fed Caged-Unfed

Mean * SEM Mean =+ SEM Mean * SEM Mean + SEM

Length (cm) 4.15 + 0.34 4.09 + 0.34 4.27 + 0.16 4.09 + 0.21

Weight (g) 108 + 024 ab; 095 + 026 a; 121 + 017 b 092 <+ 018

Fulton's condition index 1.50 + 0.17 b 1.35 + 0.14 a 1.55 + 0.10 b 1.32 + 0.13

Biometric index (organism) Hepatosomatic index 357 £ 0.18 b 217 £ 0.27 a 361 + 0.32 b 177 + 015

Hepatosomatic index @ 516 + 0.92 412 + 0.29 487 + 025 398 + 0.80

Gonadosomatic index & 0.84 + 0.13 ab 2.05 + 1.18 b 0.79 + 0.14 ab 0.51 + 0.05

Gonadosomatic index ? 841 + 287 ab 7.18 % 1.36 a 19.82 +  4.37 b 834 % 2.15

Leucocyte necrosis (%) 218 + 054 218 % 1.17 255 + 0.37 225 + 052

Leucocyte apoptosis (%) 1199 + 5386 886 + 4.38 933 + 416 794 + 3.23

Lymphocytes among leucocytes (%) 8111 + 454 83.75 + 474 8249 + 4.86 81.74 + 4.05

Immune system (spleen) Granulocytes among leucocytes (%) 19.64 + 4.57 17.03 + 4.85 18.94 + 5.29 1911 + 4.17

Phagocytic capacity (%) 62.41 + 3.18 64.37 3.14 6251 + 4.02 61.16 + 2.63

Phagocytic efficiency (%) 3015 + 504 3142 + 567 3237 + 561 2914 +  4.69

Lysosomal presence (MFI) 2.72 + 0.33 b 2.54 + 0.38 ab 2.48 + 0.35 ab 2.33 + 0.26

GSH (umol/g of total prot) 1490 + 6.08 c 8.71 + 3.53 abi 10.63 = 2.53 cb 7.01 + 2.59

GPx activity (U/g of total prot) & 2172 + 883 1551 + 755 1453 + 278 1945 + 15.93

Antioxidant system (liver) GPx activity (U/g of total prot) ¢ 39.77 + 2121 7655 + 28.00 5781 + 2155 4049 + 2157
CAT activity (U/g of total prot) 703540 + 285811 ab 843866 + 276644 b @ 535372 + 162162 a | 623136 +* 339603 ab
SOD activity (U/ g of total prot) 4764 £ 1387 bc: 3581 + 908 a 5108 + 1006 c 3971 + 1167 ab

EROD activity (pmol/min/mg of total prot) 0.42 + 0.24 b 0.42 + 0.29 b 0.33 + 0.15 b 0.18 + 0.11

Metabolic detoxification (liver) GST activity &' (U/g of total prot) 3503 + 181 b 2734 + 353 abi 3306 = 92 b 2422+ 246

GST activity @ (U/g of total prot) 2760 + 443 1865 =+ 205 1769 =+ 316 2245 + 348

Synaptic transmission (muscle) AChE activity (U/g of total prot) 26.43 + 2440 5094 + 33.19 26.45 + 15.13 33.32 + 1587
Amylase activity (U/g of gut tissu) 222 £ 0.72 b 237 £ 052 b 225 £ 082 ab 158 + 0.62 a
Digestive enzymes (intestine) ﬁ;';i')'”e phosphatase activity (U/g of gut| 499 4 931 b 091 + 040 ab 075 + 032 ab 059 + 026 a
Trypsin activity (U/g of gut tissu) 022 + 0.05 b 024 £+ 0.07 b 020 + 0.06 ab 015 + 0.03 a

89
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Table 3: Biomarker responses in three-spined sticklebacks according to caging and food condition in Autumn.
Values are means + standard error of the mean (n = 15, except when sexes are separated). Statistical differences between groups are expressed with letters
according to the Tukey Test or Nemenyi Test. GSH: total glutathione; GPx: glutathione peroxidase; CAT: catalase; SOD: superoxide dismutase; TBARS:
thiobarbituric acid reactive substances; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; IAP: Intestinal

Alkaline Phosphatase; MFI: Mean fluorescence intensity.

October
Biomarkers Uncaged-Fed Uncaged-Unfed Caged-Fed Caged-Unfed
Mean + SEM Mean % SEM Mean + SEM Mean * SEM
Length (cm) 530 + 044 533 = 0.65 527 = 0.39 5.01 £ 0.50
Weight (g) 218 + 0.46 228 + 0.83 220 + 0.46 1.82 + 0.54
. . . Fulton's condition index 1.46 = 0.19 146 + 0.18 149 + 0.14 1.40 + 0.10
Biometric index (organism) .
Hepatosomatic index 480 = 151 472 + 2.00 486 + 0.86 391 + 118
Gonadosomatic index & 127 + 0.15 147 = 0.09 148 + 0.11 1.33 + 0.09
Gonadosomatic index @ 1.98 + 0.36 222 + 0.40 1.73 + 0.32 158 + 0.11
Leucocyte necrosis (%) 3.26 + 0.96 b 3.03 + 1.18 ab 277 + 1.32 ab 237 + 0.56 a
Leucocyte apoptosis (%) 423 + 1.92 5.09 + 1.93 591 + 2.88 511 + 2.74
Lymphocytes among leucocytes (%) 59.99 + 8.23 63.32 + 5.78 63.87 + 7.77 5041 + 11.97
Granulocytes among leucocytes (%) 40.59 + 8.27 37.33 + 581 36.81 + 7.87 41.23 + 11.97
Basal oxidative activity (FU) 582.51 + 137.87 538.78 + 231.34 522.78 + 203.66 570.75 + 122.84
Immune system (spleen) Active oxidative activity (FU) 537.03 + 230.10 543.09 + 138.75 459.31 + 194.60 550.94 + 226.02
Respiratory burst index 0.92 + 0.35 1.06 = 042 0.88 + 0.26 095 + 0.33
Phagocytic capacity (%) 64.29 + 3.65 63.26 + 2.47 66.12 + 4.78 64.65 + 3.60
Phagocytic efficiency & (%) 18.75 + 0.60 15.77 + 091 17.78 + 1.35 17.87 + 1.69
Phagocytic efficiency 9 (%) 20.51 + 1.58 19.03 + 0.74 2235 + 1.79 18.27 + 1.09
Lysosomal presence (MFI) 214 + 0.25 212 + 0.24 221 + 0.42 212 + 031
GSH (umol/g of total prot) 2247 + 8.19 b 14.17 + 4.96 a 2185 + 8.12 b 8.33 + 270 a
GPx activity (U/g of total prot) & 30.49 + 9.73 2464 + 6.22 29.55 + 11.53 2478 + 11.30
o . GPx activity (U/g of total prot) ¢ 176.15 £+ 109.05 118.36 = 75.00 142.34 + 105.40 95.65 * 46.62
Antioxidant system (liver) .
CAT activity & (U/g of total prot) 651725 + 159331 439194 + 149684 496914 + 53829 304313 + 192013
CAT activity @ (U/g of total prot) 1299344 + 164198 897094 + 153195 1115704 + 138320 814892 + 132666
SOD activity (U/ g of total prot) 6706 + 892 5752 + 1091 ab 6784 + 975 b 5049 + 1532 a
Cell integrity (spleen and liver)  TBARS (nmol/g of total prot) 16.69 = 7.23 a 15.88 + 5.98 a 3435 + 11.35 b 2091 + 7.13
Metabolic detoxification (iver) EROD a.ct.ivity (pmol/min/mg of total prot) 0.80 = 0.40 a 0.86 + 0.41 ab 155 + 1.10 b 057 + 041 a
GST activity (U/g of total prot) 1696 + 511 ab 1440 + 452 a 1951 + 513 b 1570 + 382 ab
Synaptic transmission (muscle) AChE activity (U/g of total prot) 48.81 + 12.23 47.28 = 15.73 44.09 = 27.04 46.38 + 25.92
Amylase activity (U/g of gut tissu) 267 + 1.08 b 231 + 0.97 b 253 + 0.76 b 125 + 0.39 a
Digestive enzymes (intestine) ﬁ;‘;ﬁ')'”e phosphatase activity (Ufg of gut 121 + 045 131 + 051 134 + 0.69 101 + 0.28
Trypsin activity (U/g of gut tissu) 0.31 £ 0.15 0.29 = 0.12 0.33 =+ 0.14 0.26 *+ 0.09
[0 )



4. Discussion

4.1. GSl heterogeneity in Spring

In Spring, female caged-fed fish have presented more elevated GSI than any other groups in
this study. GSI is a common metric of reproductive status in fish and is very dependent of the
gonadal stage of the organisms Zeyl et al. 2014). The gonadal stage is specific to each
individual and cannot be determined before the experiment. Moreover, there is no other likely
reason why the increase of GSI in caged-fed fish could be explained. The imbalance in female
GSI repartition is probably due to their random distribution. Nevertheless, despite this
heterogeneity, no significant difference was observed in biomarker measurements between
caged-fed fish (mean GSI of 19.82) and uncaged-fed fish (mean GSI of 8.41). This shows that
in this study, gonadal stage of females did not significantly affect biomarker levels and

therefore did not cause bias in interpretation of results.

4.2. Food access as the most important source of variability in biomarker basal

levels

Three-spined sticklebacks are predominantly carnivorous fish. They easily become
omnivorous especially in captivity and can eat a large variety of food items, such as copepods,
cladocerans, oligochaetes, worms, as well as commercial dried food (Wootton 1976). For in
situ studies, it is not always possible and advisable to feed the caged fish. In fact, supplying
fish with external food could reduce trophic exposure to contaminant. Natural food items can
enter the cage through meshes but probably with lower quantity and diversity than in natural
conditions, hence the importance to improve knowledge about diet effects on fish. In spite of
not being fed with bloodworms, the “uncaged-unfed” sticklebacks could have access to food
naturally present in ponds. Access to food is therefore less restricted for uncaged fish
compared with caged fish, for which a loss of weight or a decrease of K and HSI could be

observed.

As expected, 3 weeks of fasting induced a decrease of HSI and K index in fish but only during
Spring. This decrease was also observed after short-term starvation (4 and 6 days) in silver
pomfret (Pampus argenteus) (Liao et al. 2017). This was reported by Pottinger et al. (2002)
who have shown that 2 weeks of food deprivation were enough to induce decreases of K index
and weight of sticklebacks. Liao et al. (2017) have simultaneously shown a decrease of crude
lipid and an induction of two genes involved in lipolysis which suggest a link between biometric
indices and energy reserves in organisms. In Spring, during the breeding time, sticklebacks
need more energy than in Autumn (Wootton, 1994). This is probably why no decrease of
biometric parameters was observed outside breeding time. Interestingly, April corresponds to

the start of reproductive period (Wootton 1984) which requires energy for both the males (nest




building and territory defence) and females (eggs maturation). Decrease of K index and HSI

during Spring could be due to the use of energy reserves for reproduction functions.

With normal metabolism, organisms compensate the ROS created by mitochondrial respiration
by their antioxidant system, which is maintained at a basal level. However, several factors can
alter this equilibrium, such as exposure to xenobiotics (Lushchak 2011), elevated temperature
(Almeida et al. 2015), and also prolonged starvation (Furne et al. 2009). Indeed, in our study,
21 days of starvation induced reduction of SOD and GST activities which had a strong impact
on GSH content. Furne et al. (2009) have described a similar phenomenon in adriatic sturgeon
(Acipenser naccarii) and rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) for 40 and 72 days fasting, for
which SOD, CAT, GPx and GR (Glutathione Reductase) activities decreased. In addition,
several biomarkers reported in rainbow trout, such as HSI, GST, EROD, GPx and GR activities,
decreased after a 15-day starvation (Vigano et al. 1993) and after a 3 to 7 weeks of starvation
(Blom et al. 2000). During food deprivation periods, organisms appear to opt for enzymes with
low energy consumption like CAT (Guderley et al. 2003). In our study, the fact that CAT activity
was maintained for 21 days of starvation while SOD, GST and GSH levels decreased, seems
to confirm this hypothesis. The main role of GST is to catalyse the conjugation of glutathione
(GSH) to electrophilic centres on a wide variety of compounds in order to make the substance
more soluble. GST activity is thus linked with glutathione content. However, all GSH synthesis
pathways require energy (Biswas and Rahman 2009), and thus, without food supply, fish might
not have enough energy to synthetize GSH and consequently to maintain GST activity.
Superoxide dismutases are metalloenzymes which catalyse the transformation of superoxide
to molecular oxygen and hydrogen peroxide, using some metals (Cu, Fe, Zn). Nutritional stress
could lead to a deficiency of these cofactors which could explain the decrease of SOD activity.
Nonetheless, other studies have highlighted increase of antioxidant activity in fish facing longer
fasting period. Indeed, after 5 and 7 weeks of starvation, SOD, CAT and GPx activities
increased in common dentex (Dentex dentex) (Morales et al. 2004). Lipid peroxidation oxidize
glutathione rate, SOD, GR and GPx activities have increased in gilthead seabream (Sparus
aurata) as well (Pascual et al. 2003). During starvation period, stocked triglycerides are
hydrolysed in glycerol and fatty acids. These fatty acids are used as fuel for cells through
oxidative pathway (Morales et al. 2004; Yengkokpam et al. 2013). The oxidative metabolism
is a source of ROS production which can induce an oxidative stress and therefore an increase
of antioxidant enzyme activities and oxidative damage. However, sticklebacks in the present
study were fasted only for 21 days that might not be enough to engage this pathway. This
phenomenon could also be dependent on the species or other confounding factors such as

physical and/or chemical parameters.




Apart from the immune system, some functions of sticklebacks were impacted by the 21 days
of starvation. Indeed, the antioxidant as well as defence systems were altered by the lack of
food. These results are consistent with those found in the literature but are to be qualified
based on the dietary stress duration as well as the species studied or based on other
confounding factors (i.e. age, sex, gonadic stage...) (Vigano et al. 1993; Wootton 1994; Blom
et al. 2000; Guderley et al. 2003; Pascual et al. 2003; Morales et al. 2004; Biswas & Rahman
2009; Furne et al. 2009; Abolfathi et al. 2012; Yengkokpam et al. 2013; Almeida et al. 2015).

4.3. Confinement as negligible source of biomarker variation

Even if cages were built to limit stress (Le Guernic et al. 2016b), confinement and movement
limitation can still induce some perturbation on fish. Although cage design, caging depth or
caging time were chosen in accordance with literature, caging experiments are not
standardized. Exposure duration can vary, according to studies and species, from 2 to 86 days
according to the review of Oikari (2006). However, among the 25 different studies reviewed,
over the half have used caging time between 14 and 30 days. A shorter time might not be
enough to reduce effects of handling stress (Trevisan et al. 2013) and a too long fasting

duration could be harmful for unfed fish.

To discuss the impact of confinement stress alone on biomarkers after 21 days of caging, it is
important to take into consideration the nutritional status of uncaged-unfed fish. As specified
previously, the unfed-uncaged fish have access to natural food in ponds contrary to unfed-
caged fish. This difference in the nutritional status between these groups does not allow us to
distinguish the confinement stress from the food stress in unfed condition. In order to discuss

the confinement stress alone, only fed fish (caged and uncaged) have been considered.

Our results showed that confinement had few impacts on biomarkers in fed fish, whatever the
season. In fact, only EROD activity and TBARS content appeared to be increased in caged-
fed fish compared with uncaged-fed fish in Autumn. Surprisingly, this effect was not found

during the experiment performed in Spring.

Some stress can induce malondialdehyde formation such as exposition to heavy metal (Javed
etal. 2017), pesticides (Nwani et al. 2017; Vieira et al. 2017) or pharmaceutical products (Ajima
et al. 2017; Stancova et al. 2017). Other types of disturbance such as handling (Sanz et al.
2012) or confinement (Girao et al. 2012) can induce an oxidative stress and thus an increase
of TBARS content. However, the increase of the TBARS level when fish received food supply
has never been reported. On the contrary, some studies have highlighted beneficial effects of
food supplement on oxidative stress (Girao et al. 2012; Kenari and Naderi 2016; Peixoto et al.
2017).




EROD is a marker of Cytochrome P450 1A (CYP1A) induction highly sensitive to contaminant
exposure in fish, especially for polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH), planar halogenated
hydrocarbons (PHH) and polychlorinated biphenyl (PCB) (Van der Oost et al. 2003). Induction
factors when fish are exposed are usually very high for this parameter. In fact, Sanchez et al.
(2008b) have demonstrated that EROD in G. aculeatus can be induced with a factor higher
than 16-fold by prochloraz and higher than 20-fold by beta-naphtoflavone (BNF). Similar
results were observed in different species with induction factor from 15 to 88-fold after an
exposition at PAH or BNF (Morrow et al. 2004; Stepi¢ et al. 2012; Sturve et al. 2017). Thus,
the induction factor of this biomarker obtained in caged sticklebacks (1.93-fold compared with
uncaged sticklebacks) was lower than those induced by xenobiotics and could correspond to

basal variation of this parameter.

Finally, results obtained in this study confirmed that 21 days of confinement as a single stressor

have few impacts on stickleback biomarkers.

4.4. Caging and restricted access to food during breeding season as the most

stressful condition for sticklebacks

The effects of confinement were negligible in fed fish, which was not the case for individuals
who did not receive food supply. Indeed, unfed caged fish had less access to food than unfed
uncaged fish, which accentuated the differences in their biological responses, particularly in
Spring. Thus, the combination of confinement and lack of food supply led to a decrease of nine

biomarkers in Spring and only four in Autumn.

Among the effects observed in Spring, decreases of K, HSI, GSH content, EROD and GST
activities were already reported and explained with the nutritional stress alone. In addition to
these effects, a decrease in digestive enzymes activities and lysosomal presence was also

observed.

The decrease of amylase activity was already demonstrated by Abolfathi et al. (2012) who had
shown a similar decrease of amylase in juvenile roach (Rutilus rutilus) due to an alteration of
the enterocyte structure during the 3 weeks starvation. Indeed, intestinal mucosa is a
secondary site for amylase synthesis (Kumar and Tembre 1998) and deleterious effects of
starvation on this type of cells have already been observed (Baeverfjord and Krogdahl 1996).
Another hypothesis is that decrease or change in food habits could lead to the regulation of
digestive enzyme synthesis. Indeed, in all the animal species, digestive enzyme activities are
indicative of their feeding ecology and trophic niche and are well correlated to their food
(German et al. 2004). The adaptation of fish digestive enzymes in response to diet is well
known and was described by several authors (Reimer 1982; Infante and Cahu 1994; Péres et

al. 1998; Silva et al. 2010). This plasticity is described as a mechanism through which fish




reduce metabolic cost of producing an enzyme when its substrate is reduced or absent
(German et al. 2004).

The decrease of lysosomal presence during starvation was also shown in stickleback for a
shorter period (14 days) in a contaminated site (Le Guernic et al. 2016b). A minimal lipid rate
is necessary for optimal immune status of fish and a change in lipid content or composition
can induce cell membrane alterations and thus negatively affect lysosomal integrity (Lall 2000;
Henry and Fountoulaki 2014). The energy required during the breeding period could induce a

high lipid consumption that could lead to a disruption of lysosomal membranes.

Regarding the effects of both stressors during the Autumn experiment, amylase activity also
decreases, probably according to the same phenomenon as previously described. The other
effect of both stressors in Autumn was a surprising decrease of leucocyte necrosis. Finally, the
combination of both stressors appeared to have no more effect than starvation as a single
stress. As a whole, whatever the season, caging stress is mainly due to the reduction of access

to food.

During active monitoring studies, the “caged-unfed” condition seems to be more realistic due
to the difficulties in giving and controlling food intake. Despite effects observed by lack of food
supply and combination between lack of food supply and confinement stress, induction and
inhibition factors did not exceed 2.5-fold whatever the season and biomarker. These factors of
variation are not striking enough to mask effects of inducible compounds on EROD activity
(prochloraz or BNF). For the other less inducible biomarkers (GSH content, SOD, GST,
amylase and trypsin activities), the increase of food restriction when sticklebacks were caged,
could induce variation factors equal to those obtained after exposure to xenobiotics. Some
studies have shown that a nutritional stress (quantity and/or composition) could modulate
biomarker responses and suggested that this modulation could decrease the resistance of fish
to a chemical stress (Grosell et al. 1998; Quabius et al. 2001; Girao et al. 2012; Sesay et al.
2016; Shiu et al. 2016).




5. Conclusions and recommendations

Caging of sentinel species is a tool frequently used in environmental monitoring because of its
many benefits. Apart from aquaculture, studies of the possible caging effects on fish physiology
are rare. In the present study, we wanted to validate the use of this tool with three-spined
sticklebacks by assessing the effects of two stressors linked to 21 days of caging in ecosystem
conditions (confinement stress, restricted food access and combination of both). This work
aimed to specify the conditions of application and interpretation of biomarkers to ensure an

effective and reliable diagnosis of the quality of water bodies.

The main result yielded from this study was that a restricted access to food has more impact
than confinement stress on the biological markers of sticklebacks, within an optimized density
of fish per cage. However, the combination of confinement and restricted access to food
stressors accentuate the negative effects observed when fish are subjected only to a restricted
access to food; in particular when sticklebacks needed more energy, namely during their

breeding period.

Consequently, ecotoxicological studies applying this active monitoring tool should favour a
period outside the reproductive stage of the species studied, from Autumn to early Spring for
sticklebacks, where the effects of caging are less impactful. Outside the breeding period, a
food supply is not necessary and food that enters the cage is sufficient to maintain most of

biological functions.

Caging is a useful approach for assessing contaminant effects on aquatic organisms,
especially in upstream / downstream studies whose aim is to assess the impacts of an
anthropic activity (i.e. water treatment plant, industrial waste) on ecosystem. For in situ studies,
food items can be carried by the stream. On the contrary, the present experiments were
performed in artificial external ponds in which the stream was almost nonexistent. Sticklebacks
were under more severe dietary conditions than in real biomonitoring studies and despite that,
few effects were measured on biomarkers. Caging effects during the biomonitoring campaign
could therefore be weaker and insignificant compared with the contamination impact-outcomes
measured. However, in the aim to totally remove the effects of caging on biomarkers, reduced
caging time was found to be of benefit. Fish could be less impacted by a short-term, limited
access to food. Nevertheless, the caging time must be chosen taking into account the induction
time of biomarkers. Other experiments would be necessary to assess biomarkers induction

kinetics when sticklebacks are exposed to xenobiotics to determine the best caging time to

apply.
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2. OPTIMISATION DES CAGES

Afin d’améliorer la qualité de vie des épinoches durant les périodes d’encagement, et pour
intégrer les nouvelles directives liées au bien-étre animal, les cages ont été améliorées pour
prendre en compte les spécificités comportementales des poissons. Ainsi, la longueur et le
diamétre ont été augmentés par rapport aux cages utilisées dans I'étude de I'article 1 pour
permettre aux épinoches d’avoir plus d’espace de nage. Un élargissement des mailles (de
3,5mm de coté a 5 mm de c6té) a permis de limiter le colmatage et d’améliorer le passage de
la nourriture a I'intérieur des cages (figure 10). De plus, des caches en PVC ont été ajoutées
pour permettre aux poissons de conserver un comportement de fuite en cas de stress
(agressivité d’autres épinoches, courant, prédateur). L’objectif de ces optimisations est de
permettre aux poissons d’exprimer des comportements normaux pour minimiser au maximum

tout risque de stress et ainsi de s’approcher au mieux de leurs conditions de vie naturelles.

\Smm

Cloison

Vue intérieure

amovible

Figure 10 : Caractéristiques des différentes cages utilisées en biosurveillance active chez I'épinoche a trois épines.
En haut : ancienne version, utilisée dans I'étude présentée dans l'article 1 ; en bas : nouvelle version, utilisée pour
toutes les applications in situ




3. IMPACTS DE CERTAINS FACTEURS CONFONDANTS
SUR LES NIVEAUX DE BASE DES BIOMARQUEURS

3.1. Exploration des données historiques du laboratoire

Quelle que soit la stratégie de biosurveillance utilisée (active ou passive), il est nécessaire
d’avoir une idée la plus précise possible des niveaux de référence des biomarqueurs mesureés.
Les niveaux de référence doivent en effet permettre de comparer les réponses mesurées sur
des sites d’intérét avec les réponses mesurées chez des organismes sains, non exposés a
des contaminants. Cependant ces valeurs basales peuvent varier selon de nombreux facteurs
confondants a la fois biotiques (taille, sexe, age des individus) et abiotiques (température,
conductivité, oxygene dissous). La zone géographique et I'hydrosystéme considérés peuvent
également influencer les niveaux de bases des biomarqueurs chez les individus. Ainsi,
certains auteurs recommandent I'utilisation de sites de références différents, propres a chaque
bassin versant et hydrosystéme (Sanchez and Porcher 2009). Cette recommandation est
facile a mettre en ceuvre dans le cas d’études sur des pollutions locales ou ponctuelles, pour
lesquelles il est possible de réaliser des comparaisons entre des individus exposés en aval de
la pollution avec des individus exposés en amont. Cependant, dans le contexte actuel de
contamination diffuse et généralisée des milieux aquatiques, les sites les moins anthropisés
ne sont généralement pas totalement exempts de contaminants. Il est donc de plus en plus
difficile de définir de vrais sites de référence. Une des solutions envisagées peut alors étre la
caractérisation de valeurs de référence en laboratoire. Cette solution est d’autant plus
intéressante que, dans 'approche de biosurveillance active déployée dans le cadre de cette
thése, les épinoches utilisées proviennent de la méme population initiale, bien connue et
suivie. De plus, ces valeurs de référence génériques pourraient permettre de comparer des

sites présents sur des bassins hydrographiques distants.

Une base de données historiques du laboratoire a donc été constituée, dans I'objectif de définir
des valeurs basales de référence pour la population d’épinoches utilisée a I'INERIS. Cette
base de données regroupe 36 expérimentations réalisées a des saisons et dans des conditions

différentes sur une période d’environ 15 ans.

Dans cette partie, seuls les biomarqueurs associés au stress oxydatif (GSH, GPx, CAT, SOD,
TBARS), a la biotransformation (GST, EROD) et a la transmission synaptique (AChE) ont été
pris en compte. Les paramétres du systéeme immunitaire inné ont en effet été traités de
maniére compléte et détaillée par Marchand et al. (2019). De plus, en cas d’absence de

perturbation endocrinienne, la VTG chez les males et la SPG chez les femelles ne sont pas
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détectables, ce qui permet de s’affranchir du calcul de valeurs de référence pour ces deux

biomarqueurs.

Le tableau 7 présente les moyennes, les écart-types ainsi que les coefficients de variation des
biomarqueurs mesurés chez les témoins de chaque expérimentation. Les expérimentations
pour lesquels les mesures des biomarqueurs cités précédemment sont absentes n’ont pas été
prises en compte. Les expérimentations ont été séparées par saison, et par année. Pour la
GPx et la CAT, deux biomarqueurs particulierement influencés par le sexe des individus, des

valeurs ont été calculées séparément pour les males et les femelles.

Le coefficient de variation a été calculé d’aprés la formule suivante :

o
CV = —-%x100
!
ou o et p correspondent respectivement a I'écart-type et a la moyenne pour une

expérimentation donnée.

Le premier aspect mis en évidence lors de cette exploration du jeu de données est I'importante
variabilité des niveaux de biomarqueurs mesurée au sein méme des expérimentations, alors
méme que les épinoches ne sont exposées a aucun stress chimique. Cette variabilité
interindividuelle est mise en évidence par des coefficients de variation élevés pour tous les
biomarqueurs, compris généralement entre 40 et 80 %. La GST semble étre le biomarqueur
le moins variable, avec des CV souvent inférieurs a 35 %. La concentration en TBARS,
l'activité GPx chez les males et l'activitt¢ EROD semblent étre les biomarqueurs les plus
variables en fonction des individus, avec des CV souvent supérieurs a 80 %. Cette importante
variabilité inter-individuelle peut s’expliquer par des variations liées a la taille des individus

mais également a leur statut reproducteur.

Le second aspect mis en évidence par cette simple observation des moyennes concerne les
différences dans les niveaux de biomarqueurs mesurés en fonction des expérimentations.
Ainsi par exemple, l'activitt GPx moyenne mesurée en condition témoin au laboratoire au
printemps était égale a 97,9 U/g de protéine en 2013 et a 14.1 U/g de protéine en 2016, soit
une différence égale a un facteur 7. Les concentrations en GSH et en TBARS au laboratoire
varient respectivement d’un facteur 5,6 et 3,6 entre 2013 et 2016 au printemps. Des facteurs
de variation supérieurs a 2 sont également observés au printemps pour la catalase chez les
deux sexes. Ces différences mesurées pendant la période de reproduction peuvent s’expliquer
par (i) une difféerence dans la taille des épinoches utilisées lors des différentes
expérimentations mais également (ii) par des différences dans le statut reproducteur des

individus, connus pour induire des variations dans les réponses physiologiques.
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Cependant, méme en dehors de la période de reproduction, les différences inter-
expérimentations sont importantes pour la majorité des biomarqueurs. L’activité SOD mesurée
chez les épinoches en mésocosmes en automne varie ainsi d’'un facteur 2,4 entre 2013 et
2014. La concentration en glutathion total (GSH) varie également d’un facteur 3,9 en automne
en laboratoire entre 2008 et 2013. Ce facteur de variation passe a 8 lorsque les niveaux de
GST mesurés en laboratoire en 2008 sont comparés avec les niveaux mesurés sur un site de

référence en 2004.

Ainsi, en plus de la variabilité liée au statut reproducteur des épinoches, d’autres parameétres
peuvent jouer un réle dans les niveaux des biomarqueurs mesurés tel que I'expérimentateur,
les conditions d’expérimentation (bassin, laboratoire, mésocosme), le changement de
'automate du laboratoire ainsi que I'adaptations des protocoles de dosage, en particulier liés
au passage des dosages en plagues de 384 puits (au lieu de 96 puits initialement). Enfin, les
conditions physicochimiques (en particulier la température) dans lesquelles ont été réalisées
les différentes expérimentations peuvent influencer significativement les niveaux de réponses
des biomarqueurs. Tous ces facteurs, méme s'ils ne sont pas tous connus et maitrisés,
augmentent la variabilité des réponses des biomarqueurs. Cette variabilité rend difficile
I'établissement de valeurs de référence a l'aide de la base des données historiques du

laboratoire (en particulier si 'on souhaite utiliser I'intégralité du jeu de données).
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Tableau 7 : Niveaux des biomarqueurs chez des épinoches a trois épines maintenues en condition de référence a I'INERIS.

Les valeurs sont exprimées en moyenne + écart-type. Chaque ligne représente une expérimentation. Loc. : localisation ; GPx : Glutathion-peroxydase ; CAT :
Catalase ; GSH : Glutathion total ; SOD : Superoxyde dismutase ; TBARS : Substances réactives aux acides thiobarbituriques ; EROD : Ethoxyrésorufine-O-
déethylase ; AChE : Acétylcholinestérase.

GPx & GPx ¢ CAT & CAT @
Saison Loc. Année CcVv Ccv
U+ o CV (%) LW+ o CV (%) UM = o (%) u = o (%)
o Laboratoire 2013
g Labo_ratoire +
N Bassin 2015 328 + 327 997 985 + 67.6 68.6 2010895 + 1575680 78.4 2556545 + 1475272 57.7
extérieurs
Mésocosmes 2002
In situ 2004 1189 + 1132 952 1335 + 531 397
Laboratoire 2006
w Laboratoire 2008 572 + 96 16.7 128.7 + 505 39.3
= Laboratoire 2013 438 + 257 586 154.4 + 1455 94.2 533686 + 418141 78.3 984375 + 480054  48.8
o Mésocosmes 2013 315 + 214 679 69.3 + 366 528 618284 + 345155 55.8 1126363 + 629066  55.8
. Mésocosmes 2014 156 + 7.7 49.3 544 + 221 406 118851 + 64584  54.3 276364 + 87434 316
Sj‘tsésr:gurs 2016 305 + 97 31.9 1761 + 109.1 61.9 651725 + 450655 69.1 1299344 =+ 434426 33.4
'E-;abo.rato'“?’.' 2016 95 + 54 57.1 494 + 411 831 697799 + 348838 50.0 1021603 =+ 540458 52.9
assin extérieur
Mésocosmes 2002 1555 + 937 60.3 1242 + 1175 94.6
Laboratoire 2007 68.7 + 38.0 55.3 474 + 221 46.5
o Laboratoire 2013 97.9 + 921  94.0 174.8 + 1438 82.3 535427 + 265842  49.7 804828 + 536393 66.6
E Laboratoire 2016 191 + 7.9 41.3 497 + 15.0 30.2
E Laboratoire 2016 153 + 6.1 40.0 444 + 223 501
= Laboratoire 2016 141 + 52 36.6 313 + 42 13.4
a Bassin extérieur 2016 217 + 88 40.7 398 + 212 533 718479 + 310825 43.3 643784 + 183716 285
Laboratoire + 2016 314 + 465 1482 129.4 + 727  56.2 1441630 + 1126492 78.1 1525658 + 1101937 72.2
Bassin exterieur
Mésocosmes 2001
Mésocosmes 2002 52.1 + 125 24.1 1211 + 62.2 51.4
w In situ 2003 56.7 + 47.1  83.0 1131 + 56.8 50.3
' In situ 2004 741 + 387 522 1339 + 1156 86.3
In situ 2005 949 + 141 149 2646 + 1410 53.3
Laboratoire + 2016 926016 + 422751 457 1215485 + 569662  46.9

Bassin extérieur
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Tableau 7 (suite)

, ) GSH SOD TBARS
Saison Loc. Année
U £ o CV (%) L £ o CV (%) B £ o CV (%)
% Laboratoire 2013 36.3 + 184
z  Lahoratore + Bassin 2015 152 + 134 883 9694 * 7146 737 380 + 484 1271
Mésocosmes 2002
In situ 2004 406 + 18.1 446 521 + 172  33.0
Laboratoire 2006
4 Laboratoire 2008 50 + 33 664 268 + 158 591
% Laboratoire 2013 196 + 7.8  39.9 821 + 518 63.1 507 + 29.8 587
5 Mésocosmes 2013 105 + 6.7 636 2058 + 676  32.9
< Mésocosmes 2014 69 + 41 596 841 + 495 589
Bassin extérieur 2016 225 + 82 364 6309 + 1762 27.9 167 + 7.2 43.3
'éi:’é?ir:ltj?”e + Bassin 2016 141 + 58 408 5385 + 2447 454 270 + 163  60.4
Mésocosmes 2002 6464 2826  43.7
Laboratoire 2007 6.2 + 27 43.8
g Laboratoire 2013 204 + 8.0 39.3 3127 + 1439 46.0 71.8 + 101.6 1416
E Laboratoire 2016 41 + 24 59.7 130.7 + 54.8 41.9
= Laboratoire 2016 36 + 20 554 2557 + 127.9 50.0
E Laboratoire 2016 36 +* 1.9 51.3 1776 =+ 1179 66.4
Bassin extérieur 2016 149 + 6.1 40.8 4764 + 1387 29.1
'é;"(‘tbéc;ir:a‘r"re + Bassin 2016 223 + 160 718 9135 + 5229 57.2 201 + 332 1141
Mésocosmes 2001 196 = 15.0 596 + 327
Mésocosmes 2002 7543 + 4066 539 7000 = 90.2 128.9
W In situ 2003 304 + 224 736 5626 + 1836 32.6 463 + 247 534
& In situ 2004 814 + 560 68.8 534 + 228 427
In situ 2005 19.2 + 141 73.1 532 + 335 63.1
Laboratoire + Bassin 2016 148 + 102 3746 + 561 149 + 112

extérieur
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Tableau 7 (suite)

, ] GST EROD AChE
Saison Loc. Année
p £ o CV (%) B £ o CV (%) L £ o CV (%)
% Laboratoire 2013 0.8 + 0.5 534 + 249
z  Laboratolre + Bassin 2015 21427 + 12813 50.8 17 + 15 931 452 + 286 633
Mésocosmes 2002 42 + 4.9
In situ 2004 1967.2 + 4407 224 49 + 36 7238
Laboratoire 2006 1336.5 + 542.3 61 + 28
% Laboratoire 2008 1746.1 + 506.8 29.0 55 + 6.3 112.9
g Laboratoire 2013 909.0 + 4151 457
5 Mésocosmes 2013
< Mésocosmes 2014 13 + 10 748 1038 + 47.8 46.1
Bassin extérieur 2016 16958 + 510.8 30.1 08 + 04 498 488 + 122 251
:i:’é‘;{:;‘r’”“Bass'” 2016 17577 + 688.7 392 06 + 05 799 1163 + 453 389
Mésocosmes 2002 327 + 271 8238
Laboratoire 2007 27434 + 6749 246 74 + 67 906
g Laboratoire 2013 1295 + 80.7 62.3
> Laboratoire 2016 2767.2 + 6745 244 07 + 03 418 279 + 97 348
E  Laboratoire 2016 26925 + 777.8 289 07 + 03 425 273 + 111 407
T Laboratoire 2016 24025 + 7083 295 09 + 05 569 380 + 203 535
Bassin extérieur 2016 33542 + 699.2 208 04 + 02 583 264 + 244 923
'é;"(‘tbéc;ir:a‘r"reJrBass'” 2016 17650 + 13758 78.0 11 + 15 1344 683 + 350 513
Mésocosmes 2001 75 + 85
Mésocosmes 2002 240 + 222 927
Wy Insiu 2003 12478 + 4066 326 201 + 248 850
S nsitu 2004 15620 + 6243  40.0 71 + 40 564
In situ 2005 30126 + 24193 80.3 71 + 84 1176
'éi:’é‘;ir:ffr’”“Bass'“ 2016 17313 + 7441 08 + 07 1209 + 591
( |
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3.2. Impacts du sexe, de la taille et de la saison sur les valeurs

basales des biomarqueurs

Des données issues d’'une expérimentation de 'année 2016 ont été extraites de la base de
données historiques afin de mettre en évidence les effets de la taille, de la saison mais aussi
du sexe des individus sur les niveaux de biomarqueurs. Restreindre le jeu de donnée a une
expérimentation permet de s’affranchir des facteurs de variabilité liés a 'expérimentateur ainsi
gu’aux protocoles et aux appareils de laboratoire. Ces données ont été choisies car elles
regroupent une large gamme de taille (30 mm a 60 mm) avec I'ensemble des biomarqueurs
mesurés sur chaque individu avec les appareils et les protocoles les plus récemment utilisés
au laboratoire. Ce jeu de données comporte ainsi suffisamment d’individus pour tester les
effets (i) de la saison de prélévement, (ii) du sexe et (iii) de la taille des individus sur les niveaux

des biomarqueurs en condition de référence.

D'un point de vue méthodologique, les variations saisonniéres de température et de
photopériode avaient été simulées en laboratoire afin de permettre aux poissons d’effectuer
leur cycle naturel. Des poissons de différentes classes de taille (30-35mm, 35-40mm, 40-

45mm et >45mm) avaient été échantillonnés en février, avril, juin, aodt et octobre.

Des ANOVA hiérarchiques a trois facteurs ont permis de définir quels parametres influencent
significativement les niveaux du biomarqueur considéré. Les résultats sont résumés dans le
tableau 8. La période de l'année est le facteur qui influence le plus grand nombre de
biomarqueurs, suivie par la taille et le sexe des individus. Le modéle montre cependant que
l'influence de la taille semble souvent dépendante de la période considérée (significativité du
facteur période x taille pour 5 biomarqueurs sur 8). Cette forte influence de la période peut
étre expliquée par le fait que ce facteur regroupe plusieurs parameétres dont les effets ne sont
pas détaillés ici, a savoir la température de I'eau, la photopériode, mais également le stade
gonadique des poissons et leur comportement lié a la période de reproduction (de mars a
septembre). En effet, les besoins énergétiques sont accrus durant cette période, tant chez les
femelles (maturation des ceufs) que chez les males (construction d’'un nid, comportement
agressif) ce qui influence les parameétres biochimiques comme cela a déja été démontré de

nombreuses fois (Ronisz et al. 2000; Kopecka and Pempkowiak 2008; Sanchez et al. 2008c).
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Tableau 8 : Résultats des ANOVA hiérarchiques appliquées a chaque biomarqueur pour 'ensemble des

données

(*:0,06<p<0,01;*:0,01<p<0,001;***:p<0,001)

Période

Sexe

Taille

PériodexSexe PériodexTaille

SexexTaille PériodexSexexTaille

EROD

*

*k%k

GST

*

GSH

*kk

*

GPx

*kk

*k%

*k%k

*%*

CAT

*kk

*k%

SOD

*kk

TBARS

*kk

*k%k

AChE

*kk

*%

Ces ANOVA ont été complétées par des analyses de partitionnement de la variance afin de

caractériser précisément la part de variance expliquée par ces trois parameétres (tableau 9).

La période de prélévement est le facteur qui influe le plus le GSH ainsi que les activités CAT,
SOD et AChE, avec respectivement 10 %, 28,4 %, 26,2 % et 40,9 % de la variabilité de ces

paramétres expliquée par ce facteur période. La variabilité globale de I'activité GPx dans ce

jeu de données est majoritairement expliquée par une différence entre les sexes (27,6 %),

méme si la période de prélévement et la taille expliquent respectivement 9,5 % et 19,39 % de

la variabilité de ce biomarqueur. La taille est également un facteur de variation majeur pour

les TBARS, dont la variabilité est expliqguée a 11,71 % par ce facteur. La variance résiduelle

correspond au taux de variation qui n’est expliqué par aucun des facteurs étudiés et peut étre

assimilée a de la variabilité interindividuelle. Celle-ci est trés élevée pour tous les paramétres

(supérieure a 50 % sauf pour la GPx), ce qui montre que la variabilité interindividuelle est trés

importante, méme lorsque les facteurs de variation principaux ont été extraits.

Tableau 9 : Résultats des analyses de partitionnement de la variance (%).

En rouge sont reportés les paramétres pour lesquels les p-value ont été significatives lors des ANOVA
hiérarchiques. Une absence de chiffre signifie un pourcentage de variance expliqué par ce parametre trop
faible pour étre mesuré (Var. résiduelle = variance résiduelle)

Période Sexe Taille PériodexSexe PériodexTaille SexexTaille PériodexSexexTaille rés\iijatjélle
EROD 3.7 0.1 4.8 0.1 0.1 92.94
GST 4.4 0.5 1.4 94.70
GSH 10.0 13 89.21
GPx 9.5 27.6 19.4 1.7 0.3 44.10
CAT 28.4 1.2 0.6 1.0 2.1 66.77
SOD 26.2 1.4 1.2 71.47
TBARS 9.7 0.2 11.7 1.3 0.1 77.44
AChE 40.9 0.2 59.72
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Ainsi, ces analyses ont permis de confirmer I'importance de la taille, du sexe et de la saison
sur les niveaux des biomarqueurs chez I'épinoche a trois épines. Les résultats ont également
mis en évidence l'importante variabilité inter-individuelle de ces biomarqueurs. Celle-ci pourrait
compliquer l'utilisation de valeurs de références génériques lors d’études in situ. En effet, si la
variabilité basale des biomarqueurs est suppérieure aux modulations induites par des

composés chimiques, aucune conclusion ne pourra étre tirée concernant les sites étudiés.

3.3. Calcul de valeurs de références en automne et en hiver

Durant la premiére expérimentation réalisée dans le cadre de cette thése (Article 1), la période
automne-hiver a été mise en évidence comme étant la période la plus propice a 'encagement
de I'épinoche. Ainsi, durant 'ensemble de ces travaux de thése, les expérimentations ont été
réalisées durant ces deux saisons. Le calcul de valeurs de référence pour cette période parait

donc prioritaire par rapport aux autres saisons.

Dans ce but, les données des mois d'octobre et de février de I'année 2016 décrites
précédemment ont été réutilisées. Des différences peuvent exister dans les niveaux
physiologiques de base en fonction des conditions de maintien des poissons. Ainsi, pour
compléter ces données de 2016 obtenues en laboratoire, d’autres données de la méme année
et des mémes mois obtenues sur des épinoches prélevées dans des bassins extérieurs a
'INERIS en conditions écosystémiques, ont été ajoutées. De plus, seuls les poissons compris
entre 38mm et 48mm ont été pris en compte, afin de limiter au maximum la variabilité induite
par le facteur taille et de correspondre au mieux aux individus utilisés en biosurveillance active.
Les poissons inférieurs a 38mm ne peuvent en effet pas étre utilisés avec I'approche
multibiomarqueurs actuelle, en raison de la difficulté a prélever le sang sur des poissons de
petite taille et du faible volume hépatique qui rend difficile le dosage de I'ensemble des

biomarqueurs.

Des ANOVA hiérarchiques ont été réalisées afin de caractériser l'influence des facteurs «
Période » (octobre ou février), « condition de maintien des poissons » (laboratoire ou bassin
extérieur), « Sexe » et « Taille » sur les niveaux de base des biomarqueurs. Si I'effet «Période»
présentait un impact significatif sur un parameétre, les analyses ont été reconduites séparément

pour chague mois avec en facteurs « Condition », « Sexe » et « Taille ».
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Les résultats sont résumeés dans le tableau 10. Malgré la période sélectionnée (hors

reproduction), le facteur « période » présente un impact significatif sur tous les biomarqueurs,

hormis la concentration en GSH et en TBARS. Des différences entre les niveaux

physiologiques mesurés en laboratoire et en bassins extérieurs sont également fréquemment

retrouvées.

Tableau 10 : Résultats des ANOVA hiérarchiques appliquées a chaque biomarqueur en octobre et février pour des
poissons de taille comprise entre 38mm et 48mm
(*:0,06<p<0,01;*:0,01<p<0,001;**:p<0,001)

. . . Période x Période Condition Période Condition Sexe x
Période  Condition Sexe Taille Condition x Sexe x Sexe x Taille x Taille Taille
GSH *k
GPX *%k% *%k%
CAT *%x% *% * *
SOD whk
TBARS faia *
AChE whk
EROD *%k% *%k% *%k%
GST *% *%k% *

Les facteurs confondants significatifs ont été retenus pour la définition de valeurs de référence

théoriques. La moyenne ainsi que les écart-types ont été calculés pour ces périodes en fonction

des facteurs ayant un impact significatif sur les biomarqueurs (tableau 11).
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Tableau 11 : Valeurs basales des biomarqueurs calculées a partir des données de février et octobre en
laboratoire et dans les bassins en conditions écosystémiques pour des poissons de taille comprise entre
38mm et 48 mm (stress oxydant, détoxication métabolique et neurotoxicité)

Biomarqueurs Période Condition Sexe Moyenne Ecart-type
GSH Février - Octobre Laboratoire - Bassin 3-9 15.07 + 9.18
(umol/ g prot) ) - )
38 27.70 t 17.72
Février Laboratoire - Bassin
GPx Q 11865 + 53.37
(Ulg prot) 3 924 + 560
Octobre Laboratoire - Bassin
E ® 3551 +  33.83
<
E 38 2177690 + 1239810
& Laboratoire
(@) Q 2924290 + 1072020
) CAT Février
m U/ ¢ _ 3 789890 + 502490
u (Urg prot) Bassin
b Q 1883500 + 1194560
Octobre Laboratoire - Bassin 3-9 912440 + 473120
sSoD Février Laboratoire - Bassin 3-9 8238.97 + 2471.17
(U/g prot) Octobre Laboratoire - Bassin 3-9Q 5042.33 + 2648.82
Laboratoire 3-9 29.18 + 17.90
TBI'/A‘RS ¢ Février - Octobre _
(nmol/g prot) Bassin 3-9 15.88 * 10.00
Laboratoire 3-9 1.21 + 0.70
> W EROD Février _
o= (pml/min/mg Bassin 3-9 3.51 + 1.80
EC prof) - -
z() (_)' Octobre Laboratoire - Bassin 3-9 0.57 + 0.45
g 2 Laboratoire 3-9 303450 + 1393.36
H T GST Février _
s (Ulg prot) Bassin 3-9 1609.45 + 683.68
Octobre Laboratoire - Bassin 3-9 1759.59 + 720.41
o L|'—J Février Laboratoire - Bassin 3-9 40.85 + 22.55
% @) AChE
o X (U/g prot) . .
=z E Octobre Laboratoire - Bassin 3-9 126.16  + 44.01
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3.4. Comparaison des valeurs de références avec de nouvelles

données

Ces valeurs de références obtenues avec les données de I'année 2016 ont été comparées
avec les niveaux de biomargueurs mesurés en laboratoire et en bassins extérieurs durant les
diverses expérimentations réalisées dans le cadre de cette thése entre 2016 et 2019. Les
résultats des comparaisons sont représentés sur les figures 11 et 12. La figure 11 représente
les comparaisons des données obtenues en automne (octobre) et la figure 12 représente les

comparaisons des données obtenues en hiver (février).

Méme si certains biomarqueurs présentent des niveaux semblables lors des 4 années (i.e.
TBARS et GSH en hiver, SOD en octobre, EROD et GST entre 2016 et 2017), les résultats
mettent en évidence de nombreuses différences entre les références 2016 et les réponses
mesurées par la suite dans les mémes conditions entre 2017 et 2019.

Certaines différences interannuelles sont trés élevées. C’est le cas par exemple de la CAT
pour laquelle une réduction significative de I'activité a été observée sur les trois années par
rapport aux valeurs mesurées en 2016, avec une division de I'activité par un facteur compris
entre 4,6 et 5,3 en automne et entre 9,9 et 21,9 en hiver pour les males et les femelles
respectivement. Au contraire, les activités GST mesurées étaient beaucoup plus importantes
en 2018 (x 4,8) et en 2019 (x 5,6 en janvier et x 4,2 en février) que les valeurs enregistrées
en 2016. Enfin, la concentration en GSH n’était pas quantifiable en octobre 2017 et 2018 car

trés proches de la limite de détection.

D’autres différences, moins importantes mais néanmoins significatives, sont a prendre en
compte. L’activité SOD était significativement plus faible en hiver 2019 par rapport a I'hiver
2016 (division par un facteur 2,9 en janvier et 1,5 en février). Une variabilité interannuelle a
également été mise en évidence pour l'activité de la GPx, en particulier en hiver chez les
femelles, avec une réduction de l'activité d’'un facteur 2,8 en janvier 2019 et d’'un facteur 1,9
en février 2019 par rapport a la référence 2016. En automne, seule 'activité mesurée chez les
femelles en 2017 était différente de la référence (induction d’'un facteur 2,6). Les valeurs
mesurées chez les males en octobre 2017 étaient également plus importantes que I'activité
enregistrée en 2016 (induction d'un facteur 2,2). L’activit¢ AChE présente également des
différences interannuelles significatives, pour les deux saisons : augmentation d’'un facteur
d’environ 1,6 en 2017 et 2018 par rapport a la référence en automne et diminution d’un facteur
1,4 et 2,3 en 2019 en février et janvier respectivement. De méme, les activitts EROD
mesurées en octobre 2018 et en février 2019 étaient respectivement plus (x 2,8) ou moins (/

5,2) importantes que les références 2016. Enfin, pour les TBARS, les valeurs mesurées chez
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les épinoches maintenues dans les bassins extérieurs en 2018 étaient induites d’un facteur de

2,2 par rapport aux valeurs de référence calculées pour les épinoches des bassins en 2016.

Ces facteurs de variation interannuels peuvent étre comparés avec des facteurs d’inductions
obtenus aprés une exposition de poissons adultes a des composés chimiques (tableau 12).
Pour la catalase, la GST, la SOD et la GPx, les variations interannuelles sont généralement
plus élevées que les facteurs de variations mesurés en présence de molécules chimiques.
Cette observation souligne la difficulté d’utiliser des valeurs génériques pour ces biomarqueurs
lors d’études in situ. En effet, la faible amplitude de modulation des réponses par des
composés chimiques nécessite d'utiliser des valeurs de référence obtenues dans des
conditions les plus comparables possibles a celles de I'exposition. Cela permettra de limiter la
variabilité induite par d’autres facteurs que la contamination et ainsi pouvoir limiter le risque
de conclure a une absence d’effet significatif du milieu alors qu’un effet peut effectivement étre

mesuré avec une référence ponctuelle.

Pour conclure, les valeurs de référence calculées sur 'année 2016 présentent d’'importantes
différences interannuelles avec les données obtenues dans les multiples expérimentations
réalisées au cours de cette thése, et ce pour plusieurs biomarqueurs. Ces variations
interannuelles sont parfois plus importantes que les facteurs d’inductions et d’inhibitions
mesurés en présence d’'un composé toxique. Ceci souligne la difficulté de définir des valeurs
génériques, au moins pour les biomarqueurs étudiés dans cette partie, a savoir le stress
oxydant, la biotransformation et la transmission synaptique. Aussi, et pour faciliter
linterprétation des données, 'ensemble des résultats obtenus dans le cadre de cette thése

sera comparé a une référence propre a chaque expérimentation.
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Tableau 12 : Exemples de facteurs d'induction ou d'inhibition des biomarqueurs dans des foies de poissons adultes
apres exposition a certains xénobiotiques.
Tous les exemples considérés ont été montrés comme significatifs par les auteurs des différentes publications. GSH :

Glutathion total ; GPx :

Glutathion peroxydase ; CAT : Catalase ; SOD : Superoxyde dismutase ; EROD

Ethoxyrésorufine-O-déethylase ; GST : Glutathion-S-Transférase ; AChE : Acétylcholinestérase ; TBARS
Substances réactives a I'acide thiobarbiturique. ; + : induction ; - : inhibition.
Espece Substance Concentration Jour Effet  Facteur Référence
Channa punctatus Endosulfan 5ppb 1 + 2.747 Pandey et al. 2001
Lateolabrax japonicus SDS 0.1a1mg/L 12318 + 1.408 Jifa et al. 2006
Ictalurus nebulosus Dichlorvos 1a5ppm 1 + 1.510 Hai et al. 1997
Oreochromis niloticus Trichlorfon 0.5mg/L 4 + 1.306 Thomaz et al. 2009
CAT Labeo rohita Cr(IV) 48.3 ppm l1a4 + 16.792 Kumari et al. 2014
Channa punctatus Deltamethrin 0.75pg/L 2 - -1.827 Sayeed et al. 2003
Oreochromis niloticus Pb 0.1a1mg/L 21 + 1.518 Firidin 2018
Oreochromis niloticus Pb:Zn O'lz?ﬁg/‘;ﬁ 15 21 + 1.414 Firidin 2018
Channa punctatus Endosulfan 5ppb 1 - 1.654 Pandey et al. 2001
Lateolabrax japonicus Benzo[a]pyrene 2220 pg/L 6 - -1.745 Jifa et al. 2006
Lateolabrax japonicus Benzo[a]pyrene 2220 pg/L 18 + 1.424 Jifa et al. 2006
Lateolabrax japonicus SDS 0.1 mg/L 12 + 1.458 Jifa et al. 2006
GST Oreochromis niloticus Trichlorfon 0.5mg/L 4 + 1.556 Thomaz et al. 2009
Channa punctatus Deltamethrin 0.75ug/L 2 + 1.650 Sayeed et al. 2003
Oreochromis niloticus Pb 0.1a1mg/L 7az21 + 1.372 Firidin 2018
Oreochromis niloticus Pb:Zn 0.1:2].:/?_1 5 7a21 o+ 1182 Firidin 2018
Gasteroteus aculeatus Prochloraz 10 a 500 pg/L 21 + 1.579 Sanchez et al., 2008d
Lateolabrax japonicus Benzo[a]pyrene 2220 pg/L 18 + 1.506 Jifa et al. 2006
GSH Oncorhynchcus Methylparathion 0.5a 1ppm 2 . 1531 Isik and Celik 2008
total Oncg:f):lglr?cshcus - . .
mykiss Diazinon 0.5ppm 2 - -1.462 Isik and Celik 2008
Lateolabrax japonicus Benzo[a]pyrene 2 a 20ug/L 6218 + 1.926 Jifa et al. 2006
Cyprinus carpio Dichlorvos 1a5ppm 1 + 1.600 Hai et al. 1997
SOD Ictalurus nebulosus Dichlorvos 1a5ppm 1 + 1.298 Hai et al. 1997
Oreochromis niloticus Trichlorfon 0.5mg/L 4 - -1.376 Thomaz et al. 2009
Labeo rohita Cr(1v) 48.3 ppm 2a3 + 1.608 Kumari et al. 2014
Channa punctatus Endosulfan 5ppb 1 + 1.769 Pandey et al. 2001
Lateolabrax japonicus SDS 0.1a1mg/L 6a18 + 1.621 Jifa et al. 2006
Lateolabrax japonicus Benzo[a]pyrene 2220 pug/L 6a18 + 1.543 Jifa et al. 2006
GPx Channa punctatus Deltamethrin 0.75ug/L 2 - 1.933 Sayeed et al. 2003
Oreochromis niloticus Pb 1 mg/L 7a21 - -3.738 Firidin 2018
Oreochromis niloticus Pb:Zn 0.1:0.5 mg/L 21 - -1.780 Firidin 2018
Gasteroteus aculeatus Prochloraz 10 a 500 pg/L 21 - -1.370 Sanchez et al. 2008d
Oreochromis niloticus Etoxazole 0.81 & 1.35ppm 1a15 - -2.963 Sevgiler et al. 2004
AChE Lateolabrax japonicus SDS 0.1a1mg/L 6al18 + 2.512 Jifa et al. 2006
Carassius auratus dichloro’;ﬂgr?oi’;écétique 10 a 100 mg/L 4 - -1.564 Matviishyn et al. 2014
EROD Gasteroteus aculeatus Prochloraz 10 a 500 pg/L 21 + 10.801 Sanchez et al. 2008d
Channa punctatus Endosulfan 5ppb 1 - 1.702 Pandey et al. 2001
Channa punctatus Deltamethrin 0.75pg/L 2 - 1.413 Sayeed et al. 2003
TBARS Oreochromis niloticus Pb 0.1a1mg/L 7az2l + 1.864 Firidin 2018
Oreochromis niloticus Pb:Zn 0.1:0.5 mg/L 21 + 1.414 Firidin 2018
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Figure 11 : Comparaison des valeurs de référence théoriques calculées sur les données de 2016 avec les valeurs de biomarqueurs mesurés en laboratoire en
2017 et dans les bassins en 2018 durant le mois d’octobre.
Les différences statistiques entre la référence et les autres groupes sont indiquées par des étoiles selon les résultats des tests post-hoc de Tuckey ou de Nemenyi
(a=5%) avec *: 0,05 > p.value > 0,01 ; ** : 0,01 > p.value > 0,001 ; ***: p.value < 0,001. GSH : Glutathion total ; GPx : Glutathion peroxydase ; CAT : Catalase ;
SOD : Superoxyde dismutase ; EROD : Ethoxyrésorufine-O-déethylase ; GST : Glutathion-S-Transférase ; AChE : Acétylcholinestérase ; TBARS : Substances

réactives a I'acide thiobarbiturique.
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Figure 12 : Comparaison des valeurs de référence théoriques calculées sur les données de 2016 avec les valeurs de biomarqueurs mesurés dans les bassins
durant I'hiver 2019.
Les différences statistiques entre la référence et les autres groupes sont indiquées par des étoiles selon les résultats des tests post-hoc de Tuckey ou de
Nemenyi (a = 5%) avec * : 0,05 > p.value > 0,01 ; **: 0,01 > p.value > 0,001 ; *** : p.value < 0,001. GSH : Glutathion total ; GPx : Glutathion peroxydase ;
CAT : Catalase ; SOD : Superoxyde dismutase ; EROD : Ethoxyrésorufine-O-déethylase ; GST : Glutathion-S-Transférase ; AChE : Acétylcholinestérase ;
TBARS : Substances réactives a I'acide thiobarbiturique.
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CHAPITRE 3:
APPLICATIONS IN SITU







1. UTILISATION DE L’APPROCHE MULTIBIOMARQUEURS
POUR EVALUER L’EFFICACITE D’'UNE ZONE HUMIDE
TAMPON EN AVAL D’UNE STATION DE TRAITEMENT
DES EAUX USEES

1.1. Contexte et objectifs

Les stations d’épuration des eaux usées (STEU) n’étant pas congues pour éliminer 'ensemble
des polluants présents dans les influents, leurs effluents représentent une source majeure de
contaminants des milieux aquatiques. Pour limiter le rejet de ces substances, 'efficacité de
plusieurs types de traitements tertiaires a été étudiée, notamment I'ozonation (Choubert et al.
2017) et la filtration sur charbon actif (Mailler et al. 2016). Indépendamment de leur efficacité,
la plupart de ces traitements restent trop colteux pour étre généralisés a I'ensemble des
installations. De plus en plus de communes, en particulier les communes rurales, optent pour
la mise en place de zone humides tampons (ZHT) en aval des STEU. Ces zones humides
artificielles permettent d’améliorer la qualité générale des effluents de STEU par des
mécanismes d’autoépuration impliquant a la fois le sol, les plantes et les communautés
microbiennes associées. L’efficacité d’épuration de ces zones humides a fait I'objet de
nombreuses études, mais la plupart se focalisent surtout sur des analyses physicochimiques
ou chimiques (Anderson et al. 2013; Sima et al. 2013; Hsieh et al. 2015; Toro-Vélez et al.
2016).

L’objectif de cette premiére étude in situ était donc d’évaluer I'efficacité d’'une zone humide
tampon a I'aide d’'une batterie de biomarqueurs chez des épinoches a trois épines encagées.
Ce travail a également été I'occasion de déployer pour la premiére fois ces outils dans le cadre
d’'une contamination aux effluents de STEU, et ainsi de valider leurs capacités de réponses

face a ce type de rejet.
1.2. Matériel et méthodes

La ZHT étudiée dans le cadre de ce travail se situe sur la commune de Sacy-le-Grand (Oise,
France) et plus précisément au coeur des marais de Sacy, vaste zone humide et tourbeuse de
1000ha qui comprend une zone Natura 2000 et Ramsar de 245ha. Elle a été construite en
aval d’'une STEU rurale d’une capacité d’épuration de 10000 équivalents habitants, afin de
limiter 'impact du rejet sur cette zone protégée et fragile. L’effluent issu de la station de
traitement présente une contamination urbaine (liée aux activités domestiques des villages
raccordés a la station) mais également une probable contamination agricole (issue du

ruissellement de la plaine agricole qui entoure la zone d’étude). La route a proximité de la ZHT
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peut également étre considérée comme une source de contamination supplémentaire,

notamment par des hydrocarbures (figure 13).

Les épinoches utilisées dans cette étude (42.1 + 2.8 mm) étaient issues de la méme génération
de la population d’épinoches élevée et maintenue a I'INERIS depuis de nombreuses années.
Les individus ont été maintenus pendant plusieurs mois dans des bassins extérieurs en
conditions écosystémiques avant I'expérimentation. Trente épinoches (réparties dans 2 cages)
ont été encagées en entrée de la ZHT et trente épinoches ont été encagées en sortie de la
ZHT. Parallelement, des individus ont été encagés dans le canal de Ladrancourt, sur un site
considéré comme référence. L’'expérience s’est déroulée en hiver (janvier-février) en dehors
de la période de reproduction, comme préconisé a l'issue de la premiére expérimentation de
la thése. Les encagements ont duré 21 jours durant lesquels les poissons n’ont eu accés
gu’aux aliments entrant naturellement dans les cages. Le pH, la concentration en oxygéne et
la conductivité ont été mesurés 5 fois durant toute la durée de I'expérience. La température a,

guant a elle, été mesurée en continu.

Sacy-le-Grand
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Figure 13 : Schéma de la zone humide tampon (ZHT) et de ses environs.
Les zones d'encagement en entrée et sortie sont également représentées.

Les réponses des biomarqueurs ont dans un premier temps été traitées par des analyses
multivariées descriptives (Analyses en Composantes principales) afin d’explorer globalement
le jeu de données obtenues. Ces analyses multivariées ont été complétées par des tests
statistiqgues pour chaque biomarqueur (ANOVA ou tests de Kruskal-Wallis suivis des tests
post-hoc correspondants). Enfin, un indice biomarqueur (IBR) (Sanchez et al. 2013) a été

calculé afin d’intégrer 'ensemble des réponses des biomarqueurs.
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1.3. Synthese des principaux résultats

Les résultats ont permis de mettre en évidence les points suivants :

o Des effets de I'effluent de STEP ont été observés sur de nombreux biomarqueurs.

e En particulier, les fonctions immunitaires ont été altérées en entrée de la ZHT chez les
épinoches encagées. Ces altérations ont été caractérisées par une augmentation de
la mortalité leucocytaire (apoptose et nécrose), une modification de la distribution
leucocytaire, une augmentation de la présence en lysosomes et une diminution de
I'activité de phagocytose (capacité et efficacité) par rapport aux épinoches encagées

sur le site de référence.

e La zone humide tampon a induit une amélioration notable sur les biomarqueurs de
limmunité innée, avec un retour au niveau des valeurs de référence pour tous les

parameétres chez les épinoches encagées a la sortie.

e De plus, une forte augmentation de 'activité EROD a été mesurée chez les épinoches
en entrée de la ZHT (x 10,5 chez les méales et x 7,1 chez les femelles) par rapport aux
individus encagés sur le site de référence. Cette induction d’EROD a été également
mesurée chez les épinoches encagées en sortie de la ZHT, mais de facon moins

prononcée (x 7,8 chez les méles et x 5,1 chez les femelles).

e La synthése des résultats a I'aide d’un Indice Biomarqueur (IBR) est pertinente pour
mettre en évidence la différence entre les sites étudiés. En effet, les IBR calculés pour
chacun des groupes ont mis en évidence un indice égal a 25,2 en entrée de ZHT et
17,4 en sortie de ZHT. Ce résultat illustre I'efficacité de la zone humide tampon dans

I'amélioration de la qualité de I'eau qui a permis de réduire I'IBR de 31 %.

e Un questionnement quant a la validité du site de référence en tant que site totalement
exempt de toute contamination est apparu. En effet, les valeurs élevées de l'activité
des enzymes antioxydantes ainsi qu’une faible activité AChE suggérent la présence de

contaminants dans le canal de Ladrancourt.

Cette premiéere application in situ a donc montré que I'encagement d’épinoches était un
dispositif non seulement utilisable (aucune mortalité observée) mais également pertinent pour
mettre en évidence et objectiver les effets des effluents de STEP sur les poissons. De plus,
I'approche utilisée a permis de mettre en évidence 'amélioration de la qualité de I'eau par la
zone humide tampon. L’étude a également mis en évidence I'importance des paramétres liés

a I'immunité innée dans ce contexte de contamination. L’utilisation d’'un IBR comme outil de
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synthese permet d’intégrer 'ensemble des données et de réaliser une lecture rapide des

résultats.

L’ensemble des résultats de cette étude est présenté dans I'article 2 « An active biomonitoring
approach using three-spined stickleback (Gasterosteus aculeatus, L.) to assess the efficiency

of a constructed wetland as tertiary treatment of wastewater ».
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Abstract

The present work aimed to assess the efficiency of a constructed wetland as tertiary treatment
on urban wastewater with a multibiomarker approach using caged three-spined sticklebacks
(Gasterosteus aculeatus L.). Fish were caged on three sites: at the entrance of the Constructed
Wetland (CW), directly inside the wastewater effluent, at the exit of the CW, and in a weakly
impacted site considered as a reference. After 21 days of caging, sticklebacks state of health
was assessed using several biomarkers representing some biological functions such as innate
immune and antioxidant systems, biotransformation enzymes, reproduction parameters and
synaptic transmission. A strong inhibition of the innate immune system, an induction of EROD
activity and an alteration of the hepatosomatic index were observed in fish caged at the
entrance of the CW compared to those caged in the reference site. In addition, wastewater
effluent induced a decrease of antioxidant system without induced oxidative damage on cell
membranes. No improvement of these biomarkers was observed for antioxidant parameters
at the exit of the CW. However, in fish caged at the exit of the CW, the EROD induction
observed at the entrance was reduced and the innate immune system presented the same
level compared to fish caged in the reference site, underlying the beneficial effect of the CW
for these parameters. Integrated Biomarker response (IBR) was equal to 25.2 at the entrance
of the CW and 17.4 at the exit of the CW which highlighted the global positive effect of the CW

on water quality based on fish biomarker measurement.

Graphical abstract
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Highlights

¢ An IBR index was used for assessing the efficiency of a constructed wetland
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Stickleback’s biomarker responses were altered downstream the wastewater effluent
After the constructed wetland, biomarkers were equal to the reference level
The efficiency of the constructed wetland was highlighted

The IBR is a relevant tool for the water quality assessment
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1. Introduction

Human activities generate large volumes of wastewater that must be treated before being
released into the environment in order to limit the potential negative effects on ecosystems and
human health. However, for several decades, the presence of micropollutants in aquatic
environments has become a widespread problem of increasing concern. These
micropollutants, also known as "emerging contaminants”, include many different molecules
such as pharmaceuticals, personal care products, natural and synthetic hormones, pesticides,
and industrial chemicals such as polychlorinated biphenyl (PCB) or polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAH) (Luo et al., 2014). Wastewater treatment plants (WWTPs) are not
designed to treat all these contaminants and WWTPs effluents concentrate these molecules
which are released into the natural environment where they can be found in concentrations
ranging from ng/L to pg/L (Blum et al., 2018). This complex mixture of xenobiotics may have
deleterious effects on living organisms downstream of effluents discharge area. Indeed, many
studies highlight estrogenic effects, induction of oxidative stress, modification of immune
system parameters and histological damage in caged fish downstream of WWTPs (Cazenave
et al., 2014; Jasinska et al., 2015; McGovarin et al., 2018; Pérez et al., 2018).

To improve wastewater treatment of WWTPs, new technologies have emerged such as
membrane bioreactors, activated carbon absorption, ultra- or nano- filtration, reverse osmosis,
ozonation or other advanced oxidation processes (Gorito et al., 2017). However, even if these
technologies are effective, they are often expensive. Another alternative may be to set
constructed wetland (CW) downstream of WWTPs. CW allows self-purification of water
through natural process involving wetland vegetation, soil, and their associated microbial
assemblage to treat effluent or other water source (US EPA 2000). This solution has the
advantage of being financially more accessible, both in terms of implementation and

maintenance (Ayaz and Akca, 2000).

Several authors have studied the efficiency of some different types of CW to improve
physicochemical parameters. Their results have shown that efficiency depends on the
installation type and the season. However, in all cases, CWs are efficient to decrease
suspended solids, nitrogen concentration, chemical and biological oxygen demand and water
contamination by some pathogens such as coliforms (removal higher than 90 %) (Ahmed et
al., 2008). Other studies have also highlighted the effectiveness of CWs in reducing pesticides
(Anderson et al., 2013), human and veterinary drugs (Anderson et al., 2013; Hsieh et al., 2015),
industrial chemicals (Sima et al., 2013; Toro-Vélez et al., 2016) as well as antibiotics and
antibiotic-resistant bacteria (Chen et al., 2015). Some authors have also focused on the effects

of endocrine disruption in fish and reported a decrease in estrogenic effects downstream of
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the CW in male fathead minnow (Pimephales promelas) (Hemming et al., 2001; Bringolf and
Summerfelt, 2003).

All studies conducted to assess CWs efficiency used chemical or physicochemical parameters.
However, chemical analyses do not consider the bioavailability of compounds and the real
exposure and risk for living organisms. Moreover, physicochemical analyses do not allow the
assessment of health status of living organisms in theses ecosystems. Over the past decades,
some tools have been proposed to link chemical contamination to biological responses of
exposed individuals. Among them, biomarkers are defined as observable and measurable
changes on organisms (ranging from molecular to individual level and from biochemical to
behavioral responses) following a pollution exposure or an environmental modification (Van
der Oost et al., 2003). The biomarker approach is particularly useful to assess environmental
impact of local pollution point source (Sanchez et al., 2012) and, by extension, to assess the

effectiveness of process that improves the water quality.

The present work aims to assess for the first time the effects of a constructed wetland built
downstream of a wastewater treatment plant using a multi-biomarker approach in three-spined
stickleback (Gasterosteus aculeatus) with an active biomonitoring strategy. Caged fish are
increasingly used in environmental risk assessment, especially in case of WWTP’s effluent
contamination (Cazenave et al., 2014; McGovarin et al., 2018; Pérez et al., 2018). Caging is
particularly useful when the sentinel species is absent in a study site. Even if the species is
present, this approach prevents the risk associated with the capture of endangered species.
Moreover, the stress caused by predation is reduced and the sampling is facilitated compared
to passive sampling (Oikari, 2006). Several biotic (humber of individuals, size, sex, age, etc.)
and abiotic parameters (distance with the pollution source, exposure duration, etc.) can be
standardized through caging approach (Oikari, 2006). The use of well calibrated individuals
allows a thorough biomarker comparison between sites according to the chemical
contamination. In this study, the three-spined stickleback was chosen as sentinel species
because of its large geographical repartition in northern Europe and its resistance to pollution
and environmental changes (temperature, salinity), which allows caging in many
hydrosystems. Moreover, sticklebacks have a small size (from four to eight centimeters)
(Wootton, 1984) and are easy to handle which facilitates caging (Le Guernic et al., 2016).
Biomarkers measured in this study are representative of some important physiological
functions frequently assessed in organism downstream WWTP such as innate immune
responses, antioxidant system, biotransformation enzymes, reproduction parameters and
synaptic transmission (Cazenave et al., 2014; Jasinska et al., 2015; McGovarin et al., 2018;
Pérez et al., 2018). The assessment of a great number of physiological functions allow to

integrate the effect of a complex mixture of contaminants as in a WWTP’s effluent. Finally,
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biomarkers were integrated in an Integrated Biomarker Response index developed by

Sanchez et al. (2013) that will be used to synthetize the global biomarker response of fish.

2. Material and methods

2.1. Description of the study area

The city of Sacy-le-Grand is located inside a huge wet and peaty area of 1000 hectares which
includes a 245 hectares Natura 2000 and Ramsar area (i.e. Les Marais de Sacy). The WWTPs
of Sacy-le Grand is a small plant that collects and treats wastewater from this town and
surrounding villages and is designed for 10,000 population equivalents. In addition to the
primary treatment, this WWTP is equipped with a phosphate and nitrate removal treatment.
The CW is located downstream the WWTP and is used as tertiary treatment: the effluent that
enters the CW presents a multi-contamination related to municipal water (effluent from
WWTP), and potential runoff from the agricultural plain (pesticides) and from the road nearby
(hydrocarbons). This CW was built to improve the water quality before releasing it into the
protected area (49°20'40.5"N, 2°32'49.1"E).

Inside the CW, the vegetation has grown naturally, and a large part of the shallow waters has
been colonized by native vegetation. Thus, 94 different species of plants have been identified
around and inside the wetland. Among them, the helophytes play the major role in the cleanup
process and particularly the broadleaf cattail (Typha latifolia) and rush (Juncus effusus and
Juncus inflexus) that have been frequently inventoried in this area. The environment is
maintained open by extensive grazing of water buffalo (Bubalus bubalis) during Spring and
Summer. The studied wetland is an artificial lake of 8500m?2 with a maximum depth of 1.90 m
and a maximum capacity of 3900 m3. Water enters the wetland through a Venturi channel with
a variation of flow rate from 10.8 m3/h to 28.8 m3h which corresponds to a residence time of 5
to 15 days. Beyond 28.8 m3/h, the excess water runs into the ditch without going through the
wetland (Fig. 1).
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Fig. 1. Drawing of the constructed wetland of Sacy-le-Grand and surroundings

2.2. Experimental design

The cylindrical cages used are 630 mm high and 270 mm diameter (volume = 36 L). Adult
three-spined sticklebacks (42.1 + 2.8 mm) came from the breeding facilities of the French
National Institute for Industrial Environment and Risks (INERIS). They were maintained in
outdoor ponds free from chemical contamination under ecosystem conditions during several
months before the start of the experiment. Thirty sticklebacks were caged at the entrance
(Entrance CW site), directly at the WWTP effluent inlet, and at the exit of the CW (Exit CW
site) (Fig. 1). At the same time, 15 sticklebacks were caged in a weakly impacted site
considered as reference: the Ladrancourt channel (Ladrancourt site). All cages were placed at
50 cm depth. This experiment was carried out in winter, outside of the stickleback breeding
period, and the exposure lasted 21 days during which the fish received no external food intake.
pH, oxygen and conductivity were recorded at all sites five times during the present study.

Temperature was monitored continuously throughout the exposure.
2.3. Organ and blood sampling

After the 21-days exposure, sticklebacks were anesthetised by balneation in MS222 (Tricaine
methanesulfonate, 100 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) and then were sacrificed by cervical
dislocation. This experiment was conducted in accordance with the European directive

2010/63/UE on the protection of animals used for scientific purposes at INERIS facilities
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(registration number D60-769-02). Standard length, total weight, liver and gonad weights were
recorded to calculate physiological indices. Sex was determined at the same time. The general

well-being of fish was evaluated with Fulton’s condition index (K) (Fulton, 1902).

Total body weight
= k
Standard length 3

100

Blood samples (5 pL) were then collected and placed in 45 pL of phosphate buffered saline
solution (Fisher Scientific, Belgium) supplemented with 30% heparin and 20% glycerol. These

samples were stored at -80 °C before vitellogenin analysis.

Spleen was recovered and gently smashed through sterilized nylon mesh (40 um, Sigma-
Aldrich, USA) with Leibovitz 15 medium (L15, Sigma-Aldrich, USA) modified with heparin
lithium (100 mg/L, Sigma-Aldrich, USA), penicillin (500 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) and
streptomycin (500 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) (Bado-Nilles et al., 2014a). The leucocytes
suspension was stored at 4° C for 18 hours before analysis to prevent bias due to grinding

stress.

Kidney were recovered and placed in 200 pL of denaturation buffer (Tris-HCI 200 mM, EDTA
10 mM, urea 8 M, SDS 2%, B-mercapto-ethanol 200 mM). The samples were then frozen in

liquid nitrogen and stored in freezer at 80 °C until further analysis.

The liver was recovered; weighted and placed in 400 pL of potassium phosphate buffer (0.1
M; pH 7.4, Sigma-Aldrich, USA) modified with glycerol (20%, Sigma-Aldrich, USA) and
phenylmethylsulfonyl fluoride (PMSF, 2 uM, Sigma-Aldrich, USA) as protease inhibitor. A piece
of tail muscle (20 + 5 mg) was recovered too and placed in 800 uL of the same buffer. The

samples were then frozen in liquid nitrogen and stored in freezer at 80 °C until further analysis.

Gonads and livers were weighted to calculate the gonado-somatic index (GSI) and the

hepatosomatic index (HSI) respectively (Slooff et al., 1983).

Gonad weight

GSI =
Total body weight i

100

Liver weight
= *
Total body weight

HSI 100
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2.4. Biomarkers analysis
Innate immune capacities

The leucocytes suspension was used for innate immune biomarkers analysis. To have
comparable results, sample leucocyte concentration was then adjusted to 10° cell/mL in L15
medium with Malassez haemocytometer (Marienfeld, Germany) to perform analysis by flow
cytometry. Analyses were carried out on whole leucocytes, using a CyAn™ ADP (Beckman
coulter, USA) flow cytometer using 96 well microplates containing 200 pL of leucocytes
suspension. A total of 10,000 events per sample were analysed after cell excitation by 488 nm

argon laser.

The cellular mortality percentages (necrosis and apoptosis) leucocyte distribution (lymphocyte
and granulocyte-macrophage), lysosomale presence (LMP), phagocytic capacity and
efficiency and leucocyte respiratory burst were assessed following protocols described by
Bado-Nilles et al. (2013, 2014b) and Gagnaire et al. (2015). All immune biomarkers were
expressed in percentage except LMP which was expressed in unit of fluorescence and

respiratory burst index which was expressed without unit.
Synaptic transmission, antioxidant and metabolic detoxication enzymes activities

Muscle and liver samples were grinded with glass beads (diameter of 1 mm) using a
Precellys24® homogenizer (Bertin Instruments, France) and centrifuged at 10,000 g for 15 min
at 4 °C. The supernatant of each sample (post-mitochondrial fraction, S9) was placed in 1 mL
microtubes. All assays described below were adapted on three-spined stickleback by Sanchez
et al. (2005, 2007, 2008a).

Protein concentration was assessed in both liver and muscle S9 fraction using the Bradford
method (Bradford, 1976).

Synaptic transmission was assessed with measurement of acetylcholinesterase activity
(AChE) on S9 muscle fractions following the method of Eliman et al. (Ellman et al., 1961).

Results are expressed in U/g of total protein.

Total glutathione (GSH) (Vandeputte et al., 1994), glutathione peroxidase activity (GPx)
(Paglia and Valentine, 1967), superoxide dismutase activity (SOD) (Paoletti et al., 1986),
catalase activity (CAT) (Babo and Vasseur, 1992) and lipid peroxidation with thiobarbituric acid
reactive substance method (TBARS) (Ohkawa et al., 1979) were analysed on S9 liver fractions
using a liquid handling automaton (Freedom EVO®, Tecan, Switzerland) and a microplate
reader (Synergy™ H4 Hybrid, BioTek, USA). GPx, SOD and CAT were expressed in U/g of
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total protein, while TBARS and GSH amounts were measured in nmol and pmol/g of total

protein, respectively.

The activity of two enzymes involved in metabolic detoxication were analysed on S9 liver
fractions: ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) and glutathione-S-transferase (GST)
following Flammarion et al. (2002) and Habig et al., (1974) methods respectively. Results of

EROD and GST are expressed in pmol/min/mg of total protein and U/g of total protein.
Endocrine disruption biomarkers

Vittelogenin (VTG) was measured in male blood samples according to the method described

by Sanchez et al. (2007). VTG concentration was expressed as ng/mL of fish blood.

Spiggin (SPG) was measured in kidney after a dissolution process (grind in boiling water) by
specific competitive ELISA as described by Katsiadaki et al. (2002) and Sanchez et al. (2008b).

Results for spiggin were expressed as U/g of total fish weight.
25. Statistical analysis

All statistical analyses were performed with R software version 3.3.2 (Foundation for Statistical

Computing, Vienna, Austria).

One-way ANOVA was performed to analyse physicochemical data (a = 5%). Normality of
residuals (Shapiro-Wilk’s tests, a = 5%) and homoscedasticity (Bartlett’s test, a = 5%) between
groups were tested in order to validate the use of an ANOVA. If normality and homoscedasticity
were not respected, analysis was retried with a log-transformation of data. If conditions were
still not respected, ANOVA was replaced by Kruskal-Wallis tests (a = 5%). Analyses were

followed by post-hoc tests (Tukey after ANOVA or Nemenyi after Kruskal-Wallis).

Biomarker results were first analysed through a Principal Component Analysis (PCA). Some
biomarkers were suppressed by grouping or deleting to avoid the redundancy of given
information. In this way, leucocyte necrosis and apoptosis rates were summed as a single
parameter called “leucocyte mortality”. For oxidative burst parameters, only oxidative burst
index was kept for PCA whereas ROS B and ROS A were not taken into consideration for PCA
construction. In the same way, only Fulton’s condition index (K) was considered whereas fish
standard length and weight were not taken into consideration. Finally, phagocytic capacity was
not considered, and only phagocytic efficiency was kept. TBARS content, which was below the

detection limit for all sites, was not take into consideration for PCA.

Then, two-way ANOVAs on the raw data (or log-transformed data) were applied for each
biomarker to determine the impacts of “Sex” and “Exposure area” factors. Residue normality

and homoscedasticity between each group were systematically verified using Shapiro-Wilk
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and Bartlett’s tests (a = 0.05). In case of non-compliance with normality, ANOVAs were
replaced by Kruskal-Wallis tests (a = 0.05). In this case, interaction of both factors was not
considered. ANOVAs and Kruskal-Wallis tests were followed respectively by post-hoc tests of
Tukey or Nemenyi (a = 0.05). When significant difference was detected between gender, data
for male and female stickleback were analysed separately for the concerned biomarker.
Globally, 25 biomarkers were tested and, with a first order risk equal to 5%, from O to 4 false

positive results are expected (IC 95%, binomial distribution).

An integrated biomarker index (IBR) was calculated according to the method described by
Sanchez et al. (2013) using the data set. The IBR value indicates the global difference of a
studied sites compared to a reference value. Biomarker measurement in fish caged in
Ladrancourt channel have been used as reference values for the present study. As for the
PCA analysis, the redundant information were suppressed by deleting or grouping the
considered biomarkers and TBARS was not considered. Briefly, sites averages were
calculated for each biomarker (X)). Then, averages of the three sites were divided by the
reference values (Xo) and a log transformation was applied (Yi = log (Xi/Xo). A deviation index
was calculated by dividing the site values by the general standard deviation (s) of the log
transformed ratio (A = Yi/s). This allowed to create the basal line centred on 0 and represented
biomarker variation from the reference values (Ladrancourt). Finally, the absolute values of
these index were summed to obtain the overall IBR of each site (IBRv2 = > |Al). At each
exposure sites, the calculated A values were reported in a star plot representing the deviation
of each biomarker from the reference level. A value above 0 reflects a biomarker induction

while a value below 0 indicates a biomarker inhibition.

3. Results

3.1. Water physical and chemical parameters

Results of physicochemical parameters are presented in Table 1. Significant differences were
highlighted for water temperature between the three sites with warmer water at Ladrancourt
and cooler water at the exit of the wetland. Conductivity and oxygen rate at the entrance of the
wetland were respectively higher and lower compare to Ladrancourt but these differences

disappeared at the exit of the wetland.
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Table 1: Physical and chemical parameters of studied sites.
Results are expressed with arithmetical mean + standard deviation. Statistical differences
between sites are expressed with letters according to Tukey or Nemenyi Tests

Ladrancourt Entrance CW Exit CW
mean * sd mean + sd mean +* sd
Temperature (°C) 89 + 0.8 c 76 £ 1.2 b 52 = 1.7 a
pH 75 = 0.1 73 £ 03 76 = 0.1
Conductivity (uS/cm) 534.6 + 1604 a 9134 + 568 b 697 + 81.1 ab
Oxygen rate (%) 956 + 54 b 564 + 3.9 a 748 + 223 ab
3.2, Stickleback biomarkers

No mortality was observed during the whole experiment. Sticklebacks showed no external sign

of stress nor injury.

The first two principal components of PCA (PC1 and PC2) explained 32.4% of the overall
variance (Fig. 2). Groups of fish from the different sites are well separated along axis 1 and 2.
“Ladrancourt” and “Exit of CW” are separated along PC2 (14% of overall variance) which was
mainly formed by GPx and CAT activities (Table 2). “Ladrancourt” and “Exit of CW” are
principally separated from “Entrance of CW” along PC1 (18.4% of overall variance) which was
mainly built by some innate immune biomarkers and EROD activity (Table 2). Fish caged at
the entrance of the CW seems to present a decrease of innate immune system (elevated
leucocytes mortality, lower phagocytic activity and granulocyte percentage) as well as an

increase in EROD activity.

More generally, “Exit of CW” and “Ladrancourt” groups are closer than “Entrance of CW” group.
Biomarker levels from caged fish at the exit of the wetland appeared to be closer to biomarker

levels in fish caged in Ladrancourt.
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Fig. 2: Results of PCA analysis.

Variable graphical is presented to the left. Only variable which contributes for more than 10% to the
building of axis are indicated. Individual graphical is presented to the right. GPx: glutathione peroxidase;
CAT: catalase; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase

Table 2: Contribution of each biomarker to the construction of the two main components (%).
CAT: catalase; GPx: glutathione peroxidase; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-
S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; SOD: superoxide dismutase; GSH: total glutathione.

PC1 PC2 Sum of total contribution (%)
CAT activity 0.00 26.46 26.46
GPx activity 0.54 25.55 26.09
Granulocyte percentage 16.50 3.23 19.73
Leucocyte mortality 18.17 0.59 18.76
EROD activity 14.02 2.89 16.91
Phagocytosis efficiency 9.65 1.47 11.12
Lysosomale presence 9.33 1.18 10.51
Respiratory burst index 3.57 6.05 9.62
Fulton’s condition Index 4.77 3.88 8.65
GST activity 1.26 7.07 8.33
AChE activity 0.23 7.77 8.00
SOD activity 4.30 3.43 7.73
Hepatosomatic index 6.78 0.94 7.72
Spiggin 3.00 3.49 6.49
Gonadosomatic index 0.13 4.97 5.10
GSH content 3.96 1.02 4.98
Vitellogenin 3.78 0.02 3.79
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3.3. Statistical analysis of biomarkers responses

Levels of biomarkers and statistical results are expressed in Table 3. Some biomarkers
increased in fish caged at the entrance of wetland such as male HSI, leucocyte apoptosis and
necrosis, and lysosomale presence, whereas some other decreased such as phagocytic
activity (capacity and efficiency), granulocyte rate and GSH content. These changes at the
entrance of the wetland were no longer detectable at the exit of the wetland where these
biomarkers presented the same levels as in fish caged in Ladrancourt site. Female GPx activity
and catalase activity for both sexes presented a significant decrease in fish caged at the
entrance and at the exit of the CW. EROD was significantly increased in fish caged at the
entrance and at the exit of CW. AChE activity was higher in fish caged at the exit of wetland
than in the other sites. Finally, spiggin in female fish was higher at the exit of the CW than in
the two other sites. TBARS content was under the detection limit for all sites and was thus not

shown.
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Table 3: Biomarker responses in three-spined stickleback caged in the three sites.
Values are means +* standard deviation. Statistical difference between groups are expressed with letters according
to Tukey Test or Nemenyi Test. GSH: total glutathione; GPx: glutathione peroxidase; CAT: catalase; SOD:

superoxide dismutase; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE:
Acetylcholinesterase; MFI: Mean fluorescence intensity; FU: Fluorescence unit.
) Ladrancourt Entrance CW Exit CW
Biomarkers
mean * Sd mean * Sd mean * Sd
Length (mm) 425 = 3.0 420 * 27 421 + 2.8
Weight (mg) 1053.3 + 226.3 1098.3 + 2345 1035.0 = 194.9
C((;)re:(}(li:’grl] Fulton’s condition Index & 144 + 0.10 153 + 0.16 1.4 + 0.08
(organism) Fulton’s condition Index 131 * 013 142 * 013 136 * 012
Hepatosomatic index 22 + 06 a 51 + 1.3 b 31 + 08 a
Hepatosomatic index ¢ 3.0 * 08 a 59 + 22 b 56 + 1.6 b
Leucocyte apoptosis (%) 6.2 * 23 a 105 * 4.2 b 6.4 + 34 a
Leucocyte necrosis (%) 26 + 1.0 ab 32 + 13 b 20 = 07 a
Granulocyte percentage amont leucocytes (%) 412 + 6.3 a 195 + 93 b 359 + 89 a
Innate immune Lysosomal presence (MFI) 32 £ 07 a 38 £ 06 b 34 + 05 a
system Phagocytic capacity (%) 58.9 + 4.9 b 519 + 49 a 59.1 + 6.5 b
(spleen) Phagocytic efficiency (%) 238 + 5.0 b 17.9 + 4.4 a 236 + 7.0 b
Basal oxidative activity (FU) 6725 + 428.1 5753 + 2854 635.2 + 3134
Active oxidative activity (FU) 795.2 = 460.6 7085 = 331.6 7554 + 3379
Respiratory burst index 1.3 £ 0.3 13 + 0.2 1.3 + 038
GSH content (umol/g of total protein) 73 £ 27 ab 47 = 4.6 a 86 + 53 b
GPx activity & (U/g of total protein) 436 + 4.0 50.1 + 20.8 365 + 175
A“St;fz;)é?nam GPx activity 9 (U/g of total protein) 1064 + 324 b | 803 + 288 ab 641 + 285  a
(liver) CAT activity & (U/mg of total protein) 8650 + 2156 b | 5762 + 1336 a 4945 + 1168 a
CAT activity @ (U/mg of total protein) 10743 + 1802 b | 7553 + 1530 a 633.1 + 1686 a
SOD activity (U/mg of total protein) 134 + 50 169 + 438 136 + 4.7
Metabolic GST activity (U/g of total protein) 7382 + 1026 6796 + 1372 6646 + 2246
detoxification EROD activity &' (pmol/min/mg of total protein) 287 + 3.67 30.19 + 17.03 b 2236 + 18.23 b
(liver) EROD activity 9 (pmol/min/mg of total protein) 277 + 224 a| 1967 + 1513 b 1417 + 8.84 b
Synaptic
transmission AChE activity (U/g of total protein) 312 + 74 a 39.6 12.9 a 486 + 154 b
(muscle)
Gonadosomatic index & 0.6 + 0.2 0.7 £+ 03 07 * 0.2
Reproduction  Ggnadosomatic index ¢ 59 + 1.6 57 + 2.9 6.8 + 3.1
(gonad, blood ) ]
and kidney) Vitellogenin & (log ng/mL blood) 21 £+ 09 <DL 22 + 08
Spiggin © (log U/g of total weight) 03 + 0.2 a 04 + 04 a 1.1 + 03 b
[ 121 )



3.4. Integrated biomarker response (IBR)

Results of IBR calculations and star plots are presented in Fig.3. IBR results for the CW

entrance was 25.2 against 17.4 for the CW exit.

As expected, all biomarkers which were highlighted to be significantly different from the
Ladrancourt site present a strong deviation index from the basal line (deviation index > 1.5 or
< -1.5). Moreover, some biomarkers with non-significant difference with the Ladrancourt site
present a strong deviation index. This can be observed for Oxidative burst index, VTG in male,
SOD and GST activity at the entrance of the CW as well as in Oxidative burst index, GSI and
GST activity at the exit of the CW. Hence, the star plots emphasized some trends in induction
or inhibition of biomarker which were not significant with statistical approach. This is probably

due to the high inter-individual variability of these biomarkers.

IBR Entrance CW =252
IBRExitCW=174

K
HSI 3 AChE
EROD
VTG GST
SPG CAT
Leucocyte mortality SOD
Granulocyte percentage GPx

Lysosomale presence GSH

EQE*E& Respiratory
efficiency burst index

M Ladrancourt as reference
B Entrance CW
B Exit CW

Fig. 3: Result of IBR calculations and star plot of deviation index from Ladrancourt station.

K: Fulton’s condition index; AChE: Acetylcholinesterase; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST:
glutathione-S-transferase; CAT: catalase; SOD: superoxide dismutase; GPx: glutathione peroxidase;
GSH: total glutathione; Phago. efficiency: phagocytosis efficiency; SPG: Spiggin; VTG: Vitellogenin;
GSI: Gonadosomatic index; HSI: Hepatosomatic index.
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4. Discussion

The improvement of the water quality is highlighted and summarized by the Integrated
Biomarker Response index which was equal to 25.2 at the entrance of the constructed wetland
and decreased to 17.4 at the exit of the constructed wetland. Considering the entrance of the
CW as the theorical maximum IBR, the IBR at Ladrancourt was reduced by 31% which attests
the efficiency of the CW in improving the water quality on a biological point of view. The
seeming induction/inhibition of some biomarkers (i.e. Oxidative burst index, SOD, GST) which
have not presented a significant difference with the reference site can be explained by the IBR
calculation method. In fact, it is based on the mean of biomarker in each site and does not
consider the interindividual variation inside groups. The result of IBR calculation is in
accordance with ACP analysis which has highlighted the greatest proximity between the fish

caged at the reference site and those caged at the exit of the wetland.

More precisely, the most important improvement in biomarker levels is measured for the innate
immune system which was impaired in fish caged at the entrance of the CW (increase of
leucocyte apoptosis and necrosis, reduce of granulocyte percentage and decrease of
phagocytosis activity). This immune impairment was totally absent in fish caged at the exit of
the wetland. The immunosuppressive effects of WWTP effluents are known and already
observed in literature (Kakuta, 1997; Ménard et al., 2010). In fact, municipal wastewater can
contain a variety of organic (i.e. polycyclic aromatic hydrocarbons, pesticides, etc.) and
inorganic substances (i.e. arsenic, cadmium, chromium, lead, etc.) that are known to modulate
immunity in fish (Ahmed, 2000; Bols et al., 2001). The immunosuppressive effects observed
at the entrance of the CW suggest the presence of a contamination that modulated the immune
response in stickleback. This contamination seems to be totally removed after the CW where
fish do not present any immunosuppression which highlights the improvement of water quality
by the CW.

Fish caged at the exit of the CW have presented higher AChE activity (48.6 + 15.4 U/g of
protein) in comparison to those caged at the reference site (31.2 + 7.4 U/g of protein) and at
the entrance of the CW (39.6 £ 12.9 U/g of protein). The measured AChE activity at the exit of
wetland corresponds to the normal range (from 44 to 49 U/g of total protein) in control condition
outside the breeding period which was observed in a previous study in three-spined stickleback
(Catteau et al., 2019). In comparison, activities recorded at the Ladrancourt and the entrance
of CW sites in the present study are low, which could indicate the presence of some
organophosphorus contaminants known as cholinesterases inhibitors (Sturm et al., 1999). This

hypothesis is supported by the agricultural context around the Marais-de-Sacy area which
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could have contaminated the Ladrancourt site and the entrance of the CW with pesticides and
therefore organophosphorus compounds. The constructed wetland seems to reduce chemical
contamination and allow the return of AChE activity to a normal range. The discussion about
the potential contamination of Ladrancourt site underlines the difficulty to find real
contamination free reference sites. One way to solve this difficulty would be to measure
biomarker levels in fish before exposure to use these values as reference (Vieira et al., 2017)

or to establish generic reference values from control conditions (Marchand et al., 2019).

Some other improvements can be noticed at the exit of the CW, namely EROD activity and
HSI. The EROD activity presented a strong induction at the entrance of the wetland compared
to the reference site with a higher difference for males (x10.5) compared to females (x7.1).
This induction was slightly reduced at the exit of the CW in both male and female fish: the
induction factor was only x7.8 fold for male and x5.1 fold for female. Considering the EROD
activity at the entrance of the CW as a theorical maximum induction activity, the EROD activity
decreased of 26% and 28% in male and female sticklebacks caged at the exit of the CW. At
the same time, HSI was significantly increased at the entrance of the wetland in comparison
to the reference site. It is known that an increase of HSI can be linked with the induction of
some hepatic enzyme activities (Slooff et al., 1983). Indeed, some authors noticed a significant
increase in HSI downstream of WWTP simultaneously with an increase in EROD activity (Corsi
et al., 2003; Mdegela et al., 2010). Numerous compounds can bind to the AhR receptor and
consequently induce CYP1A and EROD activities, especially dioxin-like compounds (i.e.
polychlorinated dibenzo-p-dioxins, polychlorinated dibenzofurnas, polychlorinated biphenyls,
etc.) or PAH compounds (Whyte et al., 2000). These xenobiotics are known to pass into the
aquatic compartment through atmospheric deposition (Sakurai et al., 1998), runoff from
agricultural area (Masunaga et al., 2001) or WWTPs effluents (Moon et al., 2008). Some
induction of EROD activity downstream of WWTP have been already reported in literature,
which tends to confirm the hypothesis of a regular contamination of WWTPs effluents by
dioxine-like and/or PAH compounds (Corsi et al., 2003; McCallum et al., 2017). Even if some
studies have highlighted the efficiency of CW to remove PAHSs (Yi et al., 2016; Lamichhane,
2017) , the major way to remove these compounds seems to be the direct adsorption to the
sediment or to any suspended solid before sedimentation (Fountoulakis et al., 2009;
Wojciechowska, 2013). Consequently, free water surface wetlands with horizontal flow (like
the studied CW studied) seems to be less efficient to remove PAHs compared to a subsurface
water wetland or a CW with vertical flow, which have more contact with solid matters
(Fountoulakis et al., 2009). Finally, the reduced EROD activity at the exit of the CW highlighted

a slight capacity of this facility to remove this type of contamination.
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Concerning the antioxidant system, the decrease of CAT and GPx activities measured in fish
caged at the entrance of the CW, compared to the reference site, still exists at the exit of the
CW, but without any worsening between the two sites. Only GSH content increased compared
to the entrance. However, despite the observed modulation of antioxidant defenses, TBARS
content is below the detection limit in both sites which indicates the absence of oxidative
damages. Results of the present study are rather different to those found in literature. Indeed,
most studies have shown an increase of antioxidant systems (Cazenave et al., 2014; Jasinska
et al., 2015; Pérez et al., 2018) and even an induction of oxidative damages (Cazenave et al.,
2014; McGovarin et al., 2018; Pérez et al., 2018) in organisms downstream of WWTP.
However, these observations seem to be dependent of considered species and organs. In the
present study, the WWTP effluent seems to slightly reduce antioxidant systems in stickleback.
This decrease in antioxidant defenses is not improved by the wetland but, in all cases, no
oxidative damages are measured which indicate that the decrease of defenses was not strong

or long enough to be deleterious for fish.

Finally, despite the improvement induced by the CW for some parameters, results for
endocrine disruption are not as encouraging as for other biomarkers. Indeed, a strong induction
of spiggin was measured in female fish caged at the exit of the wetland (x 3.5 log unit)
compared to the other fish. This induction was very strong compared to the induction factor
found in wild female stickleback previously measured in Rhonelle and Escaut rivers
(respectively x 1.22 and x 1.34 log unit in comparison with the reference site) by Sanchez et
al. (2007). Although the androgen-like compounds are known to be present in WWTP effluents
(Chang et al., 2011), the female sticklebacks caged at the entrance of the wetland did not show
any spiggin production induction. One possible hypothesis to explain the absence of induction
at the entrance of the CW could be that the complex mixture of the effluent induced some
interactions which masked the effect of androgen-like compounds by a decrease of its
bioavailability (i.e. adsorption to organic particles). A potential reduction of organic matter by
the CW can increase the bioavailability of androgens which can explain the measured spiggin
induction at the exit site only. Other investigations are necessary in order to furtherly

understand this spiggin induction.

The link between the physico-chemical parameters and the biomarker responses can also be
discussed especially for temperature which is known to have an important role in the regulation
of metabolism activity in poikilotherm organisms such as fish. Water temperature is more
elevated in Ladrancourt site than in the CW. Water in Landrancourt comes directly from the
groundwater and is consequently very stable throughout the year and never drops below 7°C.
The water temperature seemed to decrease in the CW to reach the coolest level at the exit

(mean from 7.6°C at the entrance to 5.2 °C at the exit). These temperatures are at the bottom
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of the tolerance range of the stickleback (from 0 to 34.6°C) (Wootton, 1984) and the differences
between the three sites are only of a few degrees. In our study, observed differences of
temperature do not seem to play a major role in the biomarkers modulation. Actually, the IBR
index is the highest at the entrance of the CW, compared to the reference site whereas
temperatures are of the same order. On the contrary, the variations of conductivity and oxygen
rate were exactly in the same way than some biomarkers responses, especially for innate
immune biomarkers. Indeed, conductivity and oxygen rate were respectively higher and lower
at the entrance of the CW compared to Ladrancourt site. These modulations were no longer
observable at the exit of the CW where the oxygen and conductivity were at the same level
compared to Ladrancourt. This highlights the beneficial of the constructed wetland to improve
the physico-chemical quality of water. Few information is available in literature about the
modulation of biomarker levels according to conductivity. However, the role of oxygen rate is
more documented, especially in the induction of oxidative stress in case of hyperoxia
(Martinez-Alvarez et al., 2005) and in decreasing of immune system in case of hypoxia
(Bowden, 2008). Consequently, hypoxic conditions as at the entrance of the CW could be
partly responsible for the immunosuppression measured in fish at the entrance of the wetland.
So, to reduce the result misinterpretation, the confounding factors must not be neglected and

should be integrated in the result interpretation.
5. Conclusion

In the present study, the efficiency of the constructed wetland of Sacy-le-Grand to improve the
water quality was investigated by using an active biomonitoring approach with three-spined
sticklebacks. Some physiological functions were assessed such as antioxidant and innate
immune systems, metabolic detoxication, synaptic transmission and reproduction parameters.
The integration of all the biomarker results in a biomarker index (IBR) has highlighted the
benefic effect of this constructed wetland on water quality based on fish biomarkers
assessment. This tool has helped to successfully discriminate the entrance and the exit of the
wetland without use of chemical analysis. Even if few effects on the antioxidant system and an
induction of spiggin were observed at the exit of the CW, the most part of biomarker levels
impacted by the WWTP effluent were improved at the exit of the CW. More precisely, fish
caged at the exit of the constructed wetland did not present any immunosuppressive effect.
AChE activity returned to a normal range value in fish caged at the exit of the CW. Moreover,
even if EROD activity and HSI did not return to normal values, the CW slightly improved these

parameters.

The chemical composition of effluents is variable according to the type of wastewater received

by the plant (municipal, industrial, hospital), the treatment performed by the plant and the
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season (temperature and precipitation). In addition, the constructed wetland functioning is
depending on the type of CW but also on the season. Consequently, more investigations would
be necessary at all seasons to validate the diagnosis obtained in winter. In all cases, the
present work has demonstrated the efficiency of the multi-biomarker approach using caged
stickleback to characterize the adverse effects of a contamination by a WWTP effluent and to
assess improvement induced by a constructed wetland. The caging approach associated with
the integration of the results in an IBR allowed to make a robust environmental diagnosis of
the water quality. This tool could be spread out on a larger scale to assess the impact of

wastewater treatment plants on the water quality of rivers.
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1.4. Expérimentation complémentaire : variabilité interannuelle de la

réponse aux effluents de STEU

Dans l'objectif de confirmer les résultats présentés dans larticle 2, I'expérimentation
d’encagement en entrée et en sortie de la zone humide tampon de Sacy-le-Grand a été
reconduite I'année suivante sur les mémes sites et selon la méme démarche. La qualité de
Ladrancourt en tant que site de référence ayant été remise en question (inhibition de I'activité
AChE et fortes activités antioxydantes), un quatrieme site a été investigué sur La Frette, une
riviere qui traverse les marais de Sacy d’ouest en est. Des épinoches issues de la population
d’'origine des bassins de stabulations de 'INERIS ont également été prélevées afin d’étre

utilisées comme référence population.

Les résultats sont présentés sur les figures 14, 15 et 16. Les inductions de l'apoptose
leucocytaire, de 'TEROD et de l'indice hépatosomatique mesurées en 2018 en entrée de la
zone humide tampon sont retrouvées en 2019. Les niveaux d’induction sont cependant moins
élevés qu’en 2018. Concernant les autres parameétres, aucun effet mesuré en 2018 chez les
épinoches encagées dans l'effluent n’est retrouvé en 2019 (absence de modification de la
distribution leucocytaire, d’augmentation du nombre de lysosomes et de diminution de 'activité
de phagocytose). Ces résultats indiquent une toxicité de I'effluent moins importante en 2019
par rapport a 2018. Les effluents rejetés par les stations d’épuration présentent une
contamination variable. Cette variabilité peut étre liée au fonctionnement de la station de
traitement elle-méme, qui est dépendante de nombreux paramétres comme la température ou
la concentration initiale en contaminants dans l'influent. Cette variabilité peut également étre
liée a la dilution de I'effluent, notamment par des précipitations plus importantes. La dilution a
d’ailleurs été suggérée comme étant le facteur prédominant dans la réduction de la
concentration de certaines molécules dans les effluents (Gémez et al. 2012). En conséquence
de ce faible impact de I'effluent sur les niveaux de biomarqueurs, aucun effet significatif de la

zone humide tampon n’a pu étre mis en évidence en 2019.

Les niveaux de biomarqueurs mesurés chez les épinoches encagées a Ladrancourt sont
également trés différents de ceux mesurés en 2018. En particulier, I'inhibition de I'activité
AChE et le stress oxydant mesurés en 2018 ne sont pas retrouvés I'année suivante, ce qui
montre une réduction voire une disparition de la contamination détectée en 2018. Cependant,
par rapport aux niveaux de biomarqueurs mesurés dans la population d’origine en 2019, le
site de la Frette semble d’avantage correspondre a un site de référence que Ladrancourt. En
effet, seuls 6 biomarqueurs présentent des différences significatives par rapport aux niveaux
mesurés dans la population d’origine, uniquement liés a la condition générale (diminution de

HSI chez les femelles et du facteur K chez les deux sexes) ainsi qu’au systéme immunitaire
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inné (diminution de l'apoptose, de l'efficacité de phagocytose, de la flambée oxydative et
modification de la distribution leucocytaire). Au contraire, 13 biomarqueurs associés au
systéme antioxydants, a la condition générale, a I'immunité innée et a la transmission
synaptiques sont significativement différents des niveaux mesurés dans la population d’origine

chez les épinoches encagées a Ladrancourt.

Ces résultats mettent en évidence que la contamination générée par un effluent de STEU n’est
pas stable et continue dans le temps, et qu’elle peut étre modulée par de nombreux facteurs,
comme des facteurs climatiques mais également en fonction de la qualité et le volume
d’'influents qui entrent dans l'installation. Ainsi, cette étude rappelle que Il'utilisation d’une
approche multibiomarqueurs en biosurveillance active ne refléte la contamination d’'un milieu
gu’a un temps donné, et que la caractérisation précise de I'état d’'un milieu ne peut étre réalisée

qgu’a travers des analyses répétées dans le temps.
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Figure 14 : Réponses des biomarqueurs associés a la condition générale des individus, a la transmission synaptique et a la reproduction apres 21 jours

d'encagement sur les différents sites en 2018 et 2019.

Les lettres représentent les différences significatives entre les groupes au sein d'une méme année, selon les résultats des tests de Tukey ou de Nemenyi
(a =5 %). Une absence de lettre signifie une absence de différence significative pour I'année considérée. AChE : activité acétylcholinestérase ; VTG :

vitellogénine ; SPG : spiggine.
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Figure 15 : Réponses des biomarqueurs associés a I'immunité innée aprés 21 jours d'encagement sur les différents sites en 2018 et 2019.

Les lettres représentent les différences significatives entre les groupes au sein d’'une méme année, selon les résultats des tests de Tukey ou de Nemenyi
(a = 5 %). Une absence de lettre signifie une absence de différence significative pour 'année considérée. Leuc. : leucocytes ; LMP : présence en
lysosome ; Phago. Eff. : efficacité de phagocytose ; Resp. burst index : indice de flambée oxydative.
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Figure 16 : Réponses des biomarqueurs associés aux défenses antioxydantes et a la biotransformation apres 21 jours d'encagement sur les différents
sites en 2018 et 2019.

Les lettres représentent les différences significatives entre les groupes au sein d’'une méme année, selon les résultats des tests de Tukey ou de Nemenyi
(a = 5 %). Une absence de lettre signifie une absence de différence significative pour 'année considérée. GPx : Glutathion Peroxydase ; SOD :
Superoxide Dismutase ; GSH : Glutathion total ; CAT : Catalase ; EROD : Ethoxyrésorufine-O-déethylase ; GST : Glutathion-S-Transférase.
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2. APPLICATION DES OUTILS SUR LA MEUSE ET TROIS
DE SES AFFLUENTS

2.1. Contexte et objectifs

La seconde application in situ des outils étudiés a été réalisée dans le cadre du projet Interreg
DIADeM (Développement d’une approche intégrée pour le diagnostic des eaux de la Meuse).
Il s’agit d’'un programme européen transfrontalier impliquant la France et la Belgique. Ce projet
a pour but de développer et de proposer une méthodologie visant a mesurer et prédire les
conséquences écologiques liées aux rejets de substances pharmaceutiques dans les milieux
aquatiques du bassin de la Meuse et ce, a travers une approche pluridisciplinaire. Le
programme se découpe en plusieurs axes, dont un axe de biosurveillance in situ, visant a

évaluer les impacts des rejets de STEU sur les organismes aquatiques.

Au-dela de I'évaluation des impacts des effluents de STEU, I'étude réalisée a permis de
déployer pour la premiéere fois I'approche active avec I'épinoche a trois épines sur plusieurs
rivieres d'un méme bassin versant et ainsi d’évaluer la pertinence de ces outils dans

I'évaluation des milieux a une plus large échelle.
2.2. Matériel et méthodes

Les encagements d’épinoches a trois épines dans le cadre du programme Interreg DIADeM
se sont déroulés en septembre et octobre 2018. Deux cages contenant chacune 15 poissons
(ratio male/femelle équilibré) ont été déposées en amont et en aval de stations d’épuration de
4 communes. Les caractéristiques de chaqgue site sont résumées dans le tableau 13. La STEU
de Bouillon se jette dans la Semois, zone sensible a caractére touristique et, de ce fait, est la

seule STEU disposant d’un traitement aux ultraviolets.

Tableau 13 : Caractéristiques des 4 sites étudiés dans le cadre du programme Interreg DIADeM

Commune Charleville-Méziéres Namur Avesnes-sur-Helpe Bouillon
(Pays) (France) (Belgique) (France) (Belgique)
Capacité STEU (EH) 117000 93100 19830 7500
Riviere réceptrice Meuse Meuse Helpe-Majeure Semois

Débit moyen de la

riviére (m%/s) 230 230 3,86 26

En parallele de ces encagements, 30 épinoches provenant de la population d’origine
maintenue dans les bassins extérieurs a 'INERIS ont été prélevées afin de servir de référence

pour 'ensemble de I'expérimentation.
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L’ensemble des données a d’abord été analysé par des Analyses en Composantes Principales
(ACP) suivi d’'une Classification Ascendante Hiérarchique (CAH) qui a permis d’objectiver la
séparation de différents groupes en prenant en compte l'intégralité des biomarqueurs. Ces
résultats ont ensuite été complétés par des ANOVA mixtes (incluant I'effet « cage » en facteur
aléatoire) suivi de tests post-hoc de Tukey (a = 5 %) afin de comparer les niveaux des

biomarqueurs de 'ensemble des sites entre eux.
2.3. Synthese des principaux résultats

L’approche multibiomarqueurs a permis (i) de caractériser les effets des effluents des
différentes STEU sur la physiologie des épinoches encagées en aval et (ii) de discriminer les

différentes riviéres étudiées dans le programme Interreg.

Les effets des effluents ont été essentiellement mesurés au travers d’altérations des
paramétres immunitaires (augmentation de la mortalité leucocytaire et diminution de I'activité
de phagocytose) sur les sites de Bouillon, Avesnes-sur-Helpe et Namur. Une augmentation
modérée de I'activité EROD a également été mise en évidence chez les poissons encagés en
aval de Namur et de Bouillon. Les autres biomarqueurs ont été peu voire pas du tout impactés
par les effluents, quelle que soit la STEU considérée, ce qui met en évidence le faible impact

de ces effluents sur des organismes exposés a court terme en aval des rejets.

En revanche, I'analyse par cluster a permis de montrer que la batterie de biomarqueurs étudiés
était capable de séparer les différents sites d’étude selon les fonctions physiologiques

modulées sur chacun d’entre eux :

o Sur la Meuse a Charleville-Mézieres, la contamination des milieux est caractérisée
par un stress oxydant important, possiblement lié & une contamination urbaine induite

par les villes de Verdun et Sedan, en amont de Charleville-Mézieres.

o Sur la Meuse a Namur (80km en aval de Charleville-Méziéres), une réduction
générale du systeme immunitaire inné a été mesurée, possiblement liée a la
confluence avec la Sambre en amont du site qui apporte une contamination

supplémentaire a celle déja présente dans la Meuse.

o Sur I'Helpe-majeure, une forte induction du systéme immunitaire a été observée
(essentiellement par l'induction de la flambée oxydative). Cette riviere présente une

contamination essentiellement agricole.
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o Enfin, les épinoches encagées a Bouillon sur la Semois ont présenté une diminution
générale des capacités de défense (biotransformation et systemes antioxydants).
Cette riviére est essentiellement caractérisée par une contamination liée a la forte

activité touristique de la région.

Globalement, d’'importantes différences entre les épinoches encagées et la population
d’origine ont été mises en évidence avec notamment une inhibition générale de 'activité AChE
chez les poissons encagés, associée a une diminution du HSI montrant ainsi le caractere

généralisé de la contamination.

Finalement, cette étude a permis de confirmer I'intérét des biomarqueurs associés au systéme
immunitaire inné dans la caractérisation d’'une contamination aux effluents de station

d’épuration. Les autres marqueurs ont été moins sensibles aux différents effluents étudiés.

Les outils utilisés dans ce travail apparaissent comme pertinents pour une comparaison de
plusieurs sites sur une large échelle géographique. La biosurveillance active avec I'épinoche
a trois épines offre donc de nombreuses perspectives quant a I'évaluation des milieux a 'aide

d’'une approche multibiomarqueurs combinant un ensemble de fonctions physiologiques.

L’ensemble des résultats de cette étude est présenté dans larticle 3 « Application of a
multibiomarker approach to assess the water quality using caged three-spined stickleback: a

proof of concept ».
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Abstract :

The use of a multi-biomarker approach with three-spined sticklebacks (Gasterosteus
aculeatus) through an active biomonitoring strategy appears to be a promising tool in water
guality assessment. The present work proposes for the first time a proof of concept through
the assessment of these tools’ efficiency in the discrimination of some sites in a large scale on
the Meuse basin in Europe. The study was a part of an EU program which aims to assess the
Meuse quality across the French-Belgian border. Sticklebacks were caged 21 days upstream
and downstream from the wastewater treatment plants (WWTPs) of Namur (Belgium),
Charleville-Méziéres (France), Bouillon (Belgium) and Avesnes-sur-Helpe (France). A battery
of biomarkers was assessed to represent different physiological functions, such as innate
immunity (leucocyte mortality and distribution, phagocytosis activity, respiratory burst,
antioxidant system (GPx, CAT, SOD and GSH content) and oxidative damages (TBARS),
biotransformation enzymes (EROD, GST), synaptic transmission (AChE) and reproduction
system (spiggin and vitellogenin concentration). The study highlighted few effects of WWTPs
effluents on the physiological parameters in caged stickleback. Only a decrease of innate
immune system was observed downstream from the WWTPs, especially through an increase
of leucocyte mortality and a decrease in phagocytosis activity. A slight induction of EROD
activity was also noticed downstream from the WWTPs of Bouillon and Namur. However, the
use of active biomonitoring clearly discriminated the different study sites from the reference
but also amongst themselves and demonstrated its efficiency in assessing the quality of water

and in characterizing types of physiological impacts on fish.
Keywords

biomonitoring, fish, caging, biomarkers, WWTP
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1. Introduction

Nowadays, the chemical contamination of aquatic environments is spread out all around the
globe. The presence of micropollutants in aquatic environments has become a widespread
problem of increasing concern over several decades. These micropollutants carry many
different molecules such as pharmaceuticals, personal care products, natural and synthetic
hormones, pesticides and industrial chemicals (i.e. polychlorinated biphenyl, polycyclic
aromatic hydrocarbons etc.) and come from multiple sources. Wastewater treatment plants
(WWTPs) are not designed to treat all chemicals generated by human activities and found in
wastewater. WWTPs are thus considered a major point where there is pollution to a source of
water by micropollutants (Luo et al., 2014). In order to assess, limit and finally reduce the global
contamination of aquatic environments, some laws have been promulgated across different
countries. For Europe, the most important legal framework for aquatic environment protection
is the Water Framework Directive (WFD) (2000/60/CE) which aims to ensure continental water
bodies reach good ecological and chemical states by 2027. However, recommended tools for
ecological and chemical states assessment in the WFD present some limitations. The
ecological quality assessment is based on the study of biological communities (i.e. benthic
invertebrate fauna, fish fauna) but is not informed by early indicators and can neither determine
the origin of a community change nor avoid it. The chemical quality assessment is only based
on the monitoring of the 45 chemicals (or chemical families) defined as “priority” in the WFD.
This approach is thus inexhaustive. Over the past decade, some tools have been proposed to
fill this lack of predictivity and comprehensiveness with an increasing interest in the

multibiomarkers approach.

A lot of definitions can be found in literature (Kroon et al., 2017) but the most used is the one
of Peakall and Walker (1994) who define biomarkers as a “change in biological response
(ranging from molecular through cellular and physiological responses to behavioral changes)
which can be related to the exposure of a sentinel organism to some chemicals or to the
toxicant effect of these chemicals”. Aquatic organisms are often exposed to a wide range of
pollutants. Thus, the study of many biomarkers allows us to integrate the overall contamination
data to assess the global state of a study area through the assessment of the health status of
individuals. The use of a battery of biomarkers representative of some major physiological
functions is increasingly used for environmental monitoring programs (Flammarion et al., 2002;
Sanchez et al., 2008b; Le Guernic et al., 2016a).

Two strategies of biomonitoring have been developed. The passive biomonitoring approach,
which is based on the biomarker measurement using native individuals, was successfully used
in the past (Galloway et al., 2004; Hinck et al., 2006; Sanchez et al., 2008b; Dalzochio et al.,
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2016). However, the biomarker responses in the case of passive sampling can be driven by
some confounding factors (i.e. length of individuals, sex ratio, food quantity and quality,
migration) (Oikari, 2006; Dalzochio and Gehlen, 2016). Moreover, the spatial monitoring can
be limited by the abundance of the sentinel species in the studied area (Conti and Cecchetti,
2001). To overcome the limits induced by the passive sampling, the active biomonitoring
approach based on the caging of the sentinel species in the studied sites has been developed.
In fact, standardization of used individuals is possible with this approach. Moreover, some
abiotic factors can also be controlled to limit the variability of the response (distance from
pollution source, depth of cage, time of caging). Caging is particularly useful when the sentinel
species is absent in a study site. Even if the species is present, this approach limits the risk
associated with the capture of endangered species. This active approach can be used with
different aquatic species such as bivalve, crustaceans or fish (Besse et al., 2013; Cappello et
al.,, 2013; Dey et al., 2016). Among fish, the three-spined stickleback is a species that has
gained interest in biomonitoring for several years, particularly used in the active approach. In
fact, its small size enables easy handling and caging and its tolerance to salinity and
temperature variation (Wootton, 1984) enables its caging in a large geographical area in many
hydrosystems. This fish was also found to be relatively tolerant to pollution (Pottinger et al.,
2002; Sanchez et al., 2008b). Moreover, stickleback is known as a model species for endocrine
perturbation, especially through the assessment of vitellogenin and spiggin protein (Katsiadaki
et al., 2002). More than only endocrine perturbation, a lot of biomarkers representatives of
different physiological functions (antioxidant defenses, innate immune system,
biotransformation, synaptic transmission) were developed on this species and used both in
passive (Sanchez et al., 2008b) and active biomonitoring (Le Guernic et al., 2016a, 2016b).
Finally, some confounding factors induced by caging (density, transport, restriction of food
access, confinement) have been well characterized on stickleback biomarkers (Le Guernic et
al., 2016c; Catteau et al., 2019) which enables a thorough comparison between sites according

to the chemical contamination using this species.

For all these reasons, the study of a well-known biomarker set in three-spined stickleback
using an active approach seems to be a promising tool for environmental quality assessment.
The present work proposes for the first time a proof of concept through the assessment of
these tools efficiency in the discrimination of some sites in a large scale on the Meuse basin
in Europe. Study sites have been chosen upstream and downstream of some WWTP effluents
that flow in the Meuse and its tributaries, to assess the impacts of these municipal wastewater

systems on the physiological response of fish.
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2. Material and methods

2.1. Description of the study sites

This work was conducted within a cross-border research program (Interreg DIADeM program)
which aims to assess the quality of the Meuse river basin on both sides of the French-Belgian
border. Four WWTPs in France and Belgium have been selected with different treatment
capacities. The most important studied WWTP is located in Charleville-Mézieres (49°45'55.3"N
4°43'43.5"E, France). It has a capacity of 117000 population equivalent (PE) and flows directly
into the Meuse river (average flow of 230 m?/s). Then, the WWTP of Namur (50°28'51.2"N
4°57'18.1"E, Belgium) presents a capacity of 93100 PE and also flows in the Meuse river 80km
downstream of Charleville-Méziéres. In addition, two little WWTPs flowing in Meuse tributaries
were investigated: the WWTP of Avesnes-sur-Helpe (19830 PE, 50°07'48.5"N 3°55'13.6"E,
France) flows into the Helpe Majeure river (average flow of 3.86 m?s) and the WWTP of
Bouillon (7500 PE, 49°47'24.0"N 5°03'00.0"E, Belgium) flows into the Semois river (average
flow of 26 m?/s) (fig. 1). All the studied WWTPs present a supplementary treatment for nitrogen
and phosphorus. Despite its small capacity, the WWTP of Bouillon is the only one that applies

a UV treatment before releasing water into the river.

North Sea ” {ETHERLANDS
BELGIUM B
russels
.
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Lille el Lige
Namur
Charleroi
FRANCE GERMANY
Maubeuge
Ay
2. 'S,
)t:},sof;s
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Charleville-Méziéres Sedan i

Fig. 1: Localization of studied sites in France and Belgium along the Meuse basin

2.2. Experimental design and biomarker analysis

Three-spined sticklebacks used during this study come from a well-characterized population

used for some years in the French National Institute for Industrial Environment and Risks
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(INERIS). Each experiment was conducted in accordance with the European directive
2010/63/UE on the protection of animals used for scientific purposes at INERIS facilities
(registration number E60-769-02).

The experiment took place in Autumn 2018 as previously recommended to limit the impact on
reproductive states (Catteau et al., 2019). One week before the start of the experiment, the
sex of 240 adults sticklebacks (1-year-old; 4.40 £ 0.45 cm ; 1.07 £ 0.34 g) from natural outdoor
ponds was determined using a head morphology model (De Kermoysan et al., 2013) to obtain
a sample consisting of half males and half females. These were then maintained in separate

tanks.

At the start of caging, fish were transported in specific tanks to limit stress. After notating fish
length and weight, the cage containing 15 fish were placed in duplicate upstream and
downstream of each WWTP, to effectively place 15 males and 15 females on each site. The
fish received no external food during the entire experiment. The pH, oxygen concentration and
conductivity were recorded three times in the different sites during the study and temperature
was monitored continuously throughout the exposure and are summarized in the table 1.

Table 1: Physico-chemical parameters of studied sites.
Results are expressed with arithmetical mean + standard deviation.

Temperature Conductivity H Oxygen rate
(°C) (usfcm) P (mgiL)

Mean * Sd | Mean * Sd Mean + Sd Mean * Sd
Avesnes- Upstream 125 + 155058 =+ 1222 80 + 04 9.1 + 09
sur-Helpe Downstream 126 + 15|379.0 + 205 79 + 0.2 9.0 * 0.9
Upstream 131 + 1.7 3100 + 264 86 = 05 11.7 = 1.2

Bouillon
Downstream 134 + 16| 3140 =+ 26.7 86 = 0.3 115 = 0.8
Upstream 150 + 096853 + 464 81 = 0.2 99 = 04

Namur
Downstream 152 + 10| 707.0 + 39.6 80 = 0.2 99 = 05
Charleville- Upstream 135 + 16| 6066 + 30.3 81 + 0.2 97 + 03
Mezieres Downstream 136 + 16 |5994 <+ 115 81 = 0.1 9.7 = 0.1

After 21 days of exposure, sticklebacks from each cage and 30 fish from the initial population
(considered as the reference in this study) were anesthetized by balneation with MS222
(Tricaine methanesulfonate, 100 mg/L, Sigma-Aldrich, USA) before cervical dislocation. As
previously described (Catteau et al., 2019), organs (spleen, liver, kidney, blood and muscle)
of each fish were taken, measured and stored at -80°C into appropriate buffer before biomarker
measurement. Table 2 summarized the description of each biomarker tested (condition index,
innate immune responses, antioxidant system, oxidative damages, biotransformation, synaptic

transmission, reproductive system).
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Table 2: List of measured biomarkers in three-spined stickleback and references used for each method.
GSH: total glutathione; GPx: Glutathione peroxidase; SOD: Superoxide dismutase; TBARS: Thiobarbituric acid

reactive

substances;

EROD:

7-ethoxyresorufin-O-deethylase;

Acetylcholinesterase; VTG: Vitellogenin; SPG: Spiggin.

GST:

glutathione-S-transferase;

AChE:

Biomarkers Organs Units Reference
. Fulton's condition index Whole E.U. Fulton 1902
Condition Index body
Hepatosomatic index Liver E.U. Slooff et al. 1983
Leucocyte necrosis %
Leucocyte apoptosis %
Innate immune GranUIOCyte percentage Spleen % Bado-Nilles et al. 2014a
responses Phagocytosis capacity %
Phagocytosis efficiency %
Respiratory burst index E.U.
GSH content pmol/g of total protein Vandeputte et al. 1994
Antioxidant GPx activity L U/g of total protein Paglia and Valentine 1967
iver
system Catalase activity U/mg of total protein Babo and Vasseur 1992
SOD activity U/g of total protein Paoletti et al. 1986
(?X'datlve TBARS content Liver nmol/g of total protein Ohkawa et al. 1979
amages
] ] EROD activity ) pmol(mln/ mg  of total Flammarion et al. 1998b
Biotransformation Liver protein
GST activity U/g of total protein Habig et al. 1974
Synaptic AChE activity Muscle U/g of total protein Ellman et al. 1961
transmission
Gonadosomatic index Gonad E.U. Zeyl et al. 2014
S;Sptreorguctlve VTG concentration Blood ng/mL of blood Sanchez et al. 2008b
SPG concentration Kidney Sanchez et al. 2008a

U/g of total fish weight

2.3. Statistical analysis

All statistical analyses were performed with R software version 3.3.2 (Foundation for Statistical

Computing, Vienna, Austria).

To verify the general well-being of sticklebacks after 21 days of caging, the means of standard
length, weight and Fulton’s condition index were recorded on each cage and at the end of the
experiment these were compared to those recorded at the start. These comparisons were
realized thanks to Student or Wilcoxon tests (a = 5%), according to the respect of normality
and homoscedasticity between groups assessed respectively by Shapiro-Wilk tests and
Bartlett’s tests (a = 5%).

Then, the data set has been integrated in a Principal Component Analysis (PCA) followed by
a Hierarchical Agglomerative Clustering (HAC) (using Ward’s criterion). This second analysis

aims to gather the individuals into some defined groups characterized by the active variables
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(the individual biomarker responses in this study) and was conducted with the R package
“FactoMineR” through the HCPC function. The groups (mostly called “clusters”) can be
described according to the percentage of individuals that are included in it but also with the
active variables that contribute to the construction of the clusters. For the description with the
active variables, the analysis gives the average of the variables in the cluster (“Mean in
category”), the average of the variables for the whole data (“Overall mean”), the associated
standard deviation and a v.test associated with a p value. This v.test corresponds to the test
of the following hypothesis: “the mean of the category is equal to the overall mean”. A value of
the v.test greater than 1.96 corresponds to a p-value lower than 0.05; the sign of the v.test
indicates if the mean of the cluster is lower or greater than the overall mean (Husson et al.
2010).

These analyses were completed by the calculation of an Integrated Biomarker Response index
(IBR) (Sanchez et al., 2013) to compare the global difference of biomarker levels upstream
and downstream from the WWTP effluent from the reference population.

Finally, these global analyses were followed by the analysis of differences between sites for
each biomarker. These analyses were carried out through ANOVA with random factor (with
the replicates as the random factor) on raw data or log-transformed data, according to the
respect of normality and homoscedasticity of ANOVA residuals (Shapiro-Wilk’s tests and
Bartlett’s tests, a = 5%). These analyses were followed by Tukey analysis to compare each

group to each other (a = 5%).
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3. Results

A slight mortality rate was observed with at least one (Avesnes-sur-Helpe, Bouillon upstream,
Charleville-Méziéres) or two fish per cage (Bouillon downstream, Namur) corresponding to a
minimal survival rate of 93.3%. Furthermore, during the experiment, no external sign of stress
nor injury nor significant weight-loss have been observed. However, a significant decrease in
Fulton condition index has been shown in 8 of the 16 cages, especially in of Namur and

Avesnes-sur-Helpe (supp. data 1).
3.1. Effects of the WWTP on biomarker responses

Regardless of the rivers, the major impact of the effluent is the modification of immune
responses especially an increase of leucocyte mortality due to necrosis factor (table 3). More
specifically, the downstream of Bouillon WWTP was more impacted than the others and
additionally it showed a reduction in phagocytosis activity, due to reduction of phagocytosis
capacity and efficiency, and a decrease of respiratory burst due to combined reduction of ROS
basal and activated. On the contrary, the WWTP of Charleville-Méziéres seems to induce a
significant increase in the respiratory burst by the combined action of ROS basal and activated.
An increase and a decrease in ROS basal and activated was measured in sticklebacks
respectively caged downstream of Avesnes-sur-Helpe and Namur effluents but without
inducing any modification in the respiratory burst index. Additionally, downstream of Namur
effluent, a modification of leucocyte distribution was measured in fish to the detriment of
granulocyte percentage. In addition to the effects on the immune system, the EROD activity

increased in stickleback caged downstream of Bouillon and Namur WWTP.

In Charleville-Méziéres, an increase of GST activity, AChE activity and a decrease of VTG
concentration were measured downstream of the WWTP compared to the upstream. However,
the levels recorded for these three parameters downstream of the WWTP were similar or closer
to the levels recorded in the reference population (). These results have thus suggested that
caged stickleback downstream from the WWTP have presented a better physiological
condition than those caged upstream. This observation is consistent with IBR calculations
which indicate that the global physiological states of three-spined sticklebacks downstream the

WWTP was closer to the reference than those caged upstream (fig. 4).
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Table 3: Results of upstream/downstream difference in biomarker responses for each site.

The “+” and the “-“ respectively mean a significant induction and inhibition of the corresponding
biomarkers was recorded in downstream compared with upstream, following results of ANOVA and
tukey tests (a = 5%). K: Fulton condition index; HSI: Hepatosomatic index; Leuc.: leucocyte; Phago.:
Phagocytosis; ROS B: Basal oxidative activity; ROS A: Active oxidative activity; Resp. burst index:
Respiratory burst index; GSH: total glutathione; GPx: Glutathione peroxidase; CAT: Catalase; SOD:
Superoxide dismutase; TBARS: Thiobarbituric acid reactive substances; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-
deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; GSI: Gonadosomatic index;
VTG: Vitellogenin; SPG: Spiggin.

PhyS|oI9g|caI Biomarker Bouillon Avesnes- Namur Cha}rl.gwlle-
function sur-Helpe Mezieres
" K
General condition
HSI
Leuc. Mortality
Leuc. Necrosis +
Leuc. Apoptosis - +
| ) Granulocyte -
nnate immune .
system Phago. Ca_pgcny -
Phago. Efficiency -
Resp. burst index - +
ROS B - + - -
ROS A - + - -
GSH content
. GPx activity
Antioxidant system .
CAT activity
SOD activity
Oxidative TBARS content
damages
) ) EROD activity + +
Biotransformation .
GST activity +
Synaptic o
transmission AChE activity *
_ GSlI
Reproductive VTG (log) )
system
SPG (log)

Nevertheless, as shown with the ACP which explains only 26.2% of the overall variance, the
WWTP effluents have a slight impact on the multi-biomarker analysis (fig. 2). Indeed, the
cluster composition has highlighted that upstream and downstream caged fish in one site are
globally grouped in the same cluster (fig. 3 ; table 4). The IBRs have also confirmed that, with
a weak discrepancy between upstream and downstream values at each station: +1.1 at
Bouillon, +0.6 at Avesnes-sur-Helpe, -0.4 at Namur and -3.9 at Charleville-Méziéres (fig. 4).
Overall, apart from the immune system, the results have indicated low impacts of the WWTP
effluents whatever the size of the considered river. However, all these statistical tests confirm

a high impact on biomarkers of the contamination due to station rather than WWTP effects.
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Fig. 2: Results of the principal component analysis (PCA).

Variable graphical is presented to the left. Only variable which contributes for more than 10% to the
building of axis are indicated. Individual graphical is presented to the right. GSI: Gonadosomatic index;
Resp. burst index: Respiratory burst index; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GSH: total
glutathione; GPx: Glutathione peroxidase; SOD: Superoxide dismutase; HSI: Hepatosomatic index;
GST: Glutathione-S-transferase; CAT: Catalase, AChE: Acetylcholinesterase; Up.: Upstream; Down.:
Downstream.
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Fig. 3: Results of the hierarchical agglomerative clustering (HAC).

The generated dendrogram is presented to the left. The individual graphical with clusters is presented
to the right. Clust. 1: n = 2 with 100% from Charleville-Mézieres upstream; Clust. 2: n = 62 with 69.4%
from Bouillon; Clust. 3: n = 49 with 77.6% from Namur and 20.4% from Bouillon; Clust. 4: n = 53 with
81.1% from Charleville-Méziéres; Clust. 5: n = 41 with 100% from Avesnes-sur-Helpe; Clust. 6: n = 31
with 90.3% from the reference population; Clust. 7: n = 21 with 47.6% from Avesnes-sur-Helpe, 28.6%
from Charleville-Mézieres and 14.3% from Namur.
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Fig. 4: Result of IBR calculations and star plot of deviation index from the population reference.

K: Fulton’s condition index; Resp. burst index: Respiratory burst index; Phago. Efficiency: Phagocytosis efficiency; Leuc. mortality: leucocyte mortality; TBARS:
Thiobarbituric acid reactive substances; CAT: Catalase; SOD: Superoxide dismutase; GPx: Glutathione peroxidase; GSH: total glutathione; GST: glutathione-
S-transferase; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; AChE: Acetylcholinesterase; SPG: Spiggin; VTG: Vitellogenin; GSI: Gonadosomatic index; HIS:

Hepatosomatic index.
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3.2.  Effects of station specificity on biomarkers

Despite the low impacts of effluents measured in stickleback biomarker responses, the whole
analyses, and especially the HAC, have highlighted differences in the global biomarker
responses between the sites amongst themselves but also with the population reference. In
fact, sticklebacks caged in the same site have been gathered in the same cluster and one
cluster can be associated with one studied site (except for Namur). The sticklebacks from the

reference population were clearly distinct from caged sticklebacks.

Thereby, cluster 2 (n = 62) has gathered most of individuals caged in Bouillon. More
specifically, this cluster is respectively composed of 75.9% and 77.8% of the fish caged in the
Semois upstream and downstream of the WWTP of Bouillon (table 4). This cluster was
described by lower values for a high number of biomarkers in comparison with the overall mean
(from the most to the least important in the cluster building : SOD, GST, HSI, CAT, TBARS,
GSH, AChE, GPx, respiratory burst index, EROD, GSI and leucocyte mortality) (table 5). The
modulated biomarkers were mainly included in defense systems (antioxidant and

biotransformation). Oxidative damages are also lower in this group.

Most of the sticklebacks caged in the Helpe Majeure at Avesnes-sur-Helpe were gathered in
cluster 5 (n = 41), which respectively contained 58.6% of upstream and 82.6% of downstream
individuals (table 4). This group was mainly characterized through a very high respiratory burst
index as well as a higher phagocytosis efficiency which suggests an induction of immune
system, despite the slightly switch in leucocytes composition to the detriment of granulocytes.
This cluster is also defined by higher defense capacities (GSH content, SOD, EROD and GST
activities) and a lower AChE activity (table 5).

The sticklebacks caged in the Meuse at Namur, especially downstream, were spread in two
different clusters (3 and 4). Cluster 3 (n = 49) has gathered the main part of the fish caged
upstream the WWTP of Namur (96.4%), 39.3% of the fish caged downstream as well as the
main part of individuals from the Semois which were not included in cluster 2 (table 4). This
cluster was mainly described by a strong inhibition of immune capacity compared with other
groups. High leucocyte mortality and low phagocytosis efficiency were reported for this cluster
associated with a switch in leucocyte distribution (to the detriment of granulocytes). The mean

of catalase activity was also lower for individuals included in this cluster (table 5).

Cluster 4 (n = 53) was mainly composed of fish caged in the Meuse at Charleville-Méziéres.
Indeed, this group has respectively gathered 56.7% and 89.7% of the sticklebacks caged
upstream and downstream from the WWTP of Charleville-Méziéres. This cluster is also
composed of 32.1% of the fish caged upstream the WWTP of Namur (table 4). This group has

presented a lower leucocyte mortality, phagocytosis efficiency and respiratory burst index as
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well as a switch in leucocyte distribution to the detriment of granulocytes compared with the
overall mean. In addition, the individuals of this cluster have presented higher levels of
antioxidant defenses (SOD and GPx activities, GSH content). Higher oxidative damages were

also recorded which suggests a high oxidative stress on these individuals (table 5).

Finally, nearly all of sticklebacks from the reference population (93.3%) were included in the
cluster 6 (n = 31) (table 4). This cluster is defined through a higher AChE activity and a high
HSI in fish. The modulations of these two parameters are confirmed by the statistical analysis
(supp. data 3) which highlighted an inhibition of AChE activity for all caged fish compared with
reference groups associated with a decrease in HSI. The cluster 6 was also characterized by
lower leucocyte mortality, respiratory burst index, GSH content and SPG in female
concentration as well as a high phagocytosis efficiency, CAT activity and GST activity (table
5).

Two other clusters have been defined. Cluster 1 contained only two individuals from the Meuse
caged upstream the WWTP of Charleville-Méziéres. These individuals are male fish which
have been separated from others because of the high VTG concentration and switch in
leucocyte distribution to the benefit of granulocytes (table 4 and table 5). Cluster 7 (n = 21)
contained individuals from all sites, even if a high number of them were sticklebacks caged in
the Helpe Majeure at Avesnes-sur-Helpe (34.5%). These individuals have presented higher
GSI and GPx activity. In fact, the fish of this group are in majority female sticklebacks (16
among the 21 individuals, data not shown) which have probably not quite completed their
breeding (table 4 and table 5)

Table 4: Compositions of clusters. Results are presented in percentage of individuals in each site which are

included in the corresponding cluster.
Up.: Upstream; Down.: Downstream.

Cluster 1  Cluster2 Cluster3 Cluster4 Cluster5 Cluster6 Cluster 7

Control population 3.3 93.3 3.3
Avesnes Up. 20.7 58.6 20.7
Avesnes Down. 34 82.8 13.8

Bouillon Up. 75.9 17.2 3.4 3.4
Bouillon Down. 77.8 18.5 3.7
Namur Up. 10.7 39.3 32.1 7.1 10.7

Narmur. Down. 3.6 96.4
Charleville Up. 6.7 20.0 56.7 16.7
Charleville Down. 6.9 89.7 3.4
Total number of 2 62 49 53 41 31 21
individuals
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Table 5: The contribution of each biomarker to the building of the clusters in the AHC.
This table is a summary of supp. data 2. The numbers correspond to the v.test calculated for each biomarker and each cluster. Only significant
v.test were presented in the table. For all [v.test| > 3.3, p.value < 0.001. The v.test of the most contributive variable (Jv.test| = 5) are represented
in red. K: Fulton condition index; HSI: Hepatosomatic index; Phago.: Phagocytosis; Resp. burst index: Respiratory burst index; GSH: total
glutathione; GPx: Glutathione peroxidase; CAT: Catalase; SOD: Superoxide dismutase; TBARS: Thiobarbituric acid reactive substances; EROD:
7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; GSI: Gonadosomatic index; VTG: Vitellogenin;

SPG: Spiggin.
Ph%ﬁrl]?:lt?gr']cal Biomarker Cluster1  Cluster2  Cluster3  Cluster4 Cluster5 Cluster6  Cluster 7
. K -2.9 2.1 3.6 25
General condition
HSI -5.9 8.7
Leucocytes mortality -2.0 9.0 -4.1 -3.2
Innate immune Granulocytes 2.4 -6.2 8.9 -3.0
system Phago. Efficiency -3.9 -5.2 4.9 4.3 2.8
Resp. burst index -3.8 -3.4 -2.8 12.7 -2.8
GSH content -5.0 3.2 2.4 -4.6 5.2
Antioxidant GPx aCtiVity 4.7 2.9 7.7
system CAT activity -5.3 5.7 4.0
SOD activity -9.6 6.4 3.3
Oxidative TBARS content 5.1 7.5
damages
i i EROD activity -3.6 -3.8 5.0
Biotransformation .
GST activity -8.2 3.4 2.9 4.6 -3.4
Synaptic AChE activity 4.8 2.9 11.1
transmission
GSlI -2.4 2.1 13.2
Reproductive VTG (log) 155
system
SPG (log) 4.8 -3.0 -2.5
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4. Discussion

4.1. The multibiomarker approach to assess the effect of the different WWTPs
effluents.

The biomarker set in three-spined sticklebacks was chosen to be representative of the major
physiological functions of the organisms. Some parameters can be categorized as “defense
biomarkers” (i.e. phagocytosis activity, respiratory burst, antioxidant and biotransformation
enzymes) and some others can be defined as “damage biomarkers” (i.e. leucocyte mortality,
oxidative damages, neurotoxicity with AChE activity or reproductive parameters). Regarding
their many different physiological functions (i.e. biotransformation, antioxidant, immune and
reproductive systems), WWTPs effluents are known to induce deleterious effects on fish
(Kakuta, 1997; Ménard et al., 2010; Scarcia et al., 2012; Kim and Jung, 2016; McGovarin et
al., 2018; Palas et al., 2018; Pérez et al., 2018; Blanco et al., 2019). Thus, the use of this
complete battery of complementary biomarkers should help to assess the whole effects of the

contaminants mixture brought by the WWTP effluents.

Surprisingly, few effects of effluents were highlighted in the whole organisms. Only an increase
was measured in EROD activity (only at Bouillon and Namur) as well as a recurrent decrease

in the innate immune system. Other functions were not significantly impacted by the effluents.

The cytochrome P4501A (CYP1A) is involved in phase | reaction and works mainly in liver. Its
induction is mediated through the binding of xenobiotic (especially dioxin-like or polycyclic
aromatic hydrocarbon compounds) to an aryl hydrocarbon receptor (AhR) which induces gene
expressed, ARNm transcription and proteins synthesis. The catalytic activity of synthetized
protein can be assessed by measurement of EROD activity, which is considered to be the most
sensitive biomarker for this pathway (Whyte et al., 2000). The increase of EROD activity in
organisms exposed downstream of WWTPs was already described in literature (Garric et al.,
1996; Kosmala et al., 1998), which attests the interest of these parameters in this context of
contamination. However, the present EROD induction factor downstream the WWTPs was
only x 2.16 and x 1.95 in Bouillon and in Namur respectively, to reach mean activities only
equal to 1.45 and 1.81 pmol/min/mg of total protein in the two sites. These induction factors
were very low compared to inductions measured when fish were exposed to known CYP1A1
inducers for which the factor of induction can range from 15 fold to 88-fold (Morrow et al., 2004;
Sanchez et al., 2008d; Stepi¢ et al., 2012; Sturve et al., 2017). Moreover, Kosmala and al.
(1998) have found an increase in EROD activity of x 24 and x 6 in the mirror carp (Cyprinus
carpio) exposed 16 days to a wastewater effluent respectively in Spring and in Autumn.
Consequently, the values recorded in the present study can be considered as a moderate

variation of EROD activity.
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However, the measured effects on the innate immune system are recurrent and indicate some
immunosuppressive effect. This immunosuppressive effects of WWTPs effluents were also
measured upstream from the WWTPs effluents but were more pronounced in fish caged in the
downstream sites. This fact was already observed in literature. Especially, the decrease of
phagocytosis activity is a known phenomenon (Kakuta, 1997; Salo et al., 2007; Ménard et al.,
2010). Moreover, some authors have highlighted the absence of immune response after an
injection of Aeromonas salmonicida in goldfish (Carassius auratus) and in rainbow trout
(Oncorhynchus mykiss) exposed to a WWTP effluent prior the pathogen injection (Kakuta,
1997; Hoeger et al., 2005). WWTPs effluents are known to contain a variety of organic (i.e.
polycyclic aromatic hydrocarbons, pesticides) and inorganic (i.e. arsenic, cadmium, lead)
xenobiotics which are known for the impairment they cause to fish immunity (Ahmed, 2000;
Bols et al., 2001). The present results suggest the presence of chemicals that modulate the
innate immune system, especially in the effluents of Bouillon, Avesnes-sur-Helpe and Namur
WWTPs. These results have highlighted the interest in immune biomarkers in biomonitoring.
Indeed, without considering these parameters, the conclusion would be that there is a total
absence of deleterious effects of the effluents. The importance of immune parameters to
assess the toxicity of WWTPs effluents has already been highlighted in a previous study using

caged three-spined sticklebacks (Catteau et al. submitted).

The WWTPs effluents have been shown to induce a strong oxidative stress in fish caged
directly in the effluent (Cazenave et al., 2014; McGovarin et al., 2018; Pérez et al., 2018) or
downstream from the effluent (Jasinska et al., 2015). These effects have not been found in the
present study. This absence of oxidative stress could be linked with the transitional nature of
the antioxidant response. Antioxidant enzymes are known to be quickly induced in the
presence of contaminants and to return to a normal activity after some days of exposure
(Sanchez et al., 2005). Three weeks of exposure could be too long to measure the induction
of these enzymes in comparison with 96h (Cazenave et al., 2014) or 15 days (McGovarin et
al., 2018; Pérez et al., 2018). Moreover, the sensibility of the used species and stage (juvenile)
used in other studies in literature could also explain the higher oxidative stress in the WWTPs

effluent than the one measured in adults three-spined sticklebacks.

The WWTPs effluents were known to bring a lot of estrogenic compounds (Luo et al., 2014)
and were highlighted to induce the VTG concentration (Larsson et al., 1999; Jasinska et al.,
2015; McGovarin et al.,, 2018). Surprisingly, no impact on the VTG was measured in
sticklebacks caged 21 days downstream from the WWTP, whatever the study site. Two
hypotheses can be proposed to explain this absence of VTG induction: the concentration of
estrogenic compounds was too low (because of the strong dilution factor of the low initial

concentration in the effluent) or the caging time was too short to induce the VTG production in
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male adult sticklebacks. In all cases, even if the VTG as biomarker was proved to be pertinent
in passive biomonitoring with the three-spined stickleback (Sanchez et al., 2008c¢), the absence
of VTG induction raises some questions about the pertinence of this biomarker in active

biomonitoring with adult stickleback.

Finally, although the Bouillon WWTP was the only plant using a tertiary treatment with UV
disinfection, the measured effects downstream from the effluent were as important as on the
other sites. Moreover, the Semois (Bouillon) and the Helpe Majeure (Avesnes-sur-Helpe) are
smaller than the Meuse. A small river can be considered as a more sensible ecosystem
because of the weaker dilution effluent factor than in a greater river. Living or caged organisms
downstream from the effluents of small rivers (the Semois and the Helpe Majeure) should thus
have presented more biomarker modulations than in the great river (the Meuse). However, the
effects measured downstream from the effluents were not stronger in the small rivers than in
the Meuse. Finally, in the present study, biomarker responses enabled us to detect the
moderate impacts of the WWTP in caged fish downstream from the effluents, whatever the

study site.
4.2. The multibiomarker approach to discriminate the rivers in the Meuse basin

However, the weak effects of effluents highlighted by the battery of biomarkers do not question
the deployed tools (caging and chosen biomarkers). The whole biomarker responses have
helped to efficiently discriminate the different rivers from the Meuse basin. The results have
highlighted the capacity of the biomarker responses to distinguish the Semois in Bouillon from
the Helpe Majeure in Avesnes-sur-Helpe, and even on the river Meuse two different sites
distant from 80 km (Namur and Charleville-Méziéres). The study of a large biomarkers set
representative of several physiological functions appeared to be a very relevant approach to
identify the impacted functions and to highlight the differences in the global contamination of

the sites.

Thereby, the global inhibition of acetylcholinesterase activity is an indicator of neurotoxicity in
sticklebacks caged in all sites. In fact, cholinesterase enzymes are responsible for the
degradation of the neurotransmitter acetylcholine from the synaptic cleft. This neurotransmitter
is implied in the transmission of nervous messages. A modification in cholinesterase activities
can induce adverse effects on the normal nervous system function (Fulton and Key 2001).
Associated with this neurotoxicity, fish caged in the Meuse at Charleville-Méziéres have
presented a strong oxidative stress as well as a slightly increased sign of endocrine
perturbation. This deleterious effect observed in the Meuse can be linked with an urban
contamination coming from the city crossed by the river upstream Charleville-Méziéres
(Verdun 18139 inhabitants and Sedan 16846 inhabitants). On the other hand, the Meuse at
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Namur is rather characterized by a general inhibition of the innate immune system of caged
fish. The differences highlighted between Namur and Charleville-Méziéres can be linked with
the additional contamination brought by the Sambre just upstream of the Namur site. In fact,
this tributary crosses two urban areas (Maubeuge, 29392 inhabitants and Charleroi, 204150
inhabitants) as well as areas bringing agricultural pressure. In the Helpe Majeure, the river
contamination is reflected by an induction of the innate immune systems of caged sticklebacks,
especially the respiratory burst index which corresponds to the oxygen-dependent route of
elimination of phagocyted substance (Bols et al. 2001). The Helpe Majeure is a river with strong
agricultural pressure which mainly suggests an agricultural contamination. Finally, in the
Semois at Bouillon, the global contamination results in a general weakening of defense
systems in caged sticklebacks (antioxidant and biotransformation). The anthropogenic

pressures put on this river are rather linked to the high touristic activities of the region.

Associated with all these effects on the physiological functions, the whole caged sticklebacks
have presented weaker condition index and hepatosomatic index than the reference
population. It was shown that this decrease was not related to caging when it occurred at non-
breeding periods (Catteau et al. 2019). These decreases of physiological parameters can thus
be linked with a general weakening of individuals caused by the general contamination of the
rivers. The strong contamination along the rivers could explain the global absence of difference
in physiological condition of caged sticklebacks upstream and downstream the WWTPs
effluents. In fact, the contamination brought by the effluents is probably diluted in the initial
contamination and is consequently undetectable through biomarker measurement. The study
of a biomarker set in caged sticklebacks has finally demonstrated their ability to discriminate

sites suffering of anthropogenic pressures from different origins.

Finally, this study has demonstrated the possibility, effectiveness and relevance of using the
active biomonitoring approach with adult three-spined stickleback. Even if there is a low effect
of WWTP effluents measured, the deployed tools have efficiently helped to discriminate the
studied sites from the reference but also amongst themselves. This multivariate analysis has
enabled us to clearly identify the impacted physiological functions in each site. Active
biomonitoring has demonstrated an important efficiency in distinguishing environmental sites.
It could be considered a promising tool to assess the quality of water and it can highlight the

effect of contamination on fish physiology.
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Supplementary data

Supp. data 1: Results of the comparisons between the stickleback’s morphometric parameters at TO and T21.
Statistical difference between TO and T21 are expressed with letters following the Student or Wilcoxon tests (a = 5%).

Standard length TO  Standard length T21 Weight TO Weight T21 Fultoir;]'je(;o$gition Fultci):(;se)(zqrnzdlition

Mean + Sd Mean + Sd Mean + Sd Mean + Sd Mean + Sd Mean + Sd
Avesnes Upstream 1 423 * 034 428 * 030 096 * 0.19 090 * 0.18 126 * 015 b 114 * 013 a
Avesnes Upstream 2 440 * 042 446 * 0.40 1.13 * 0.32 1.09 * 0.26 1.30 * 0.16 1.21 * 0.18
Avesnes Downstream 1 439 * 0.36 451 * 0.35 1.13 * 0.30 1.11 * o0.27 131 * 014 b 118 * o011
Avesnes Downstream 2 429 * 041 434 % 0.40 1.07 * 031 097 * 0.27 133 * 014 b 116 * 0.08
Bouillon Upstream 1 429 * 0.40 426 * 041 1.02 * 0.30 092 * 0.29 126 * 012 b 116 * 010 a
Bouillon Upstream 2 453 * 033 444 * 030 1.22 * 0.25 1.08 * 0.21 131 * 0.14 1.23 * 0.21
Bouillon Downstream 1 449 * 046 447 * 045 1.15 * 0.36 114 * 0.32 1.24 * 012 1.25 * 0.10
Bouillon Downstream 2 429 * 0.39 434 * 0.36 1.01 * 0.26 1.08 * 0.36 1.26 * 0.15 1.28 * 0.20
Charleville Upstream 1 417 * o061 416 * 055 1.01 * 044 098 * 044 134 * 021 1.29 * 0.12
Charleville Upstream 2 425 * 060 423 * 056 1.02 * 0.39 095 * 0.35 129 * 015 1.22 * 0.16
Charleville Downstream 1 462 * 057 457 * 052 1.29 * 040 114 * 0.33 128 * 014 b 117 * 009 a
Charleville Downstream 2 439 * 059 434 * 057 1.15 * 0.39 1.04 * 0.34 1.31 * 0.3 1.23 * 0.3
Namur Upstream 1 436 * 051 439 * 053 111 * 041 1.00 * 0.38 128 * 012 b 113 * 011
Namur upstream 2 435 * 061 450 * 059 119 % 050 112 * 045 136 ¥ 013 b 119 * o0.23
Namur Downstream 1 429 * 034 433 * 028 1.01 * 0.24 098 * 0.19 1.27 * 0.12 1.20 * 0.11
Namur Downstream 2 435 * 057 442 * 051 1.14 * 048 1.07 ¥ 044 133 * 009 b 119 * 011 a
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Supp. data 2: Description to the clusters obtained with AHC analysis according to the biomarker responses of
each biomarker.

K: Fulton condition index; HSI: Hepatosomatic index; Leuc.: leucocyte; Phago.: Phagocytosis; ROS B: Basal
oxidative activity; ROS A: Active oxidative activity; Resp. burst index: Respiratory burst index; GSH: total

glutathione; GPx:

Thiobarbituric acid reactive substances;

Glutathione peroxidase;

CAT: Catalase;

SOD: Superoxide dismutase; TBARS:
EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-

transferase; AChE: Acetylcholinesterase; GSI: Gonadosomatic index; VTG: Vitellogenin; SPG: Spiggin.

Mean in

Overall

Sd in

Overall

Cluster Biomarker v.test category mean category sd p.value

VTG 15.5 61708.2 1636.8 2701.6 5504.2 6.0E-54

! Granulocyte among 2.4 64.4 39.0 4.2 15.1 1.7E-02
leucocytes

Leuc. Mortality -2.0 111 14.3 6.6 14.1 4.4E-02

GSI -24 1.5 2.1 0.9 2.4 1.5E-02

EROD -3.6 1.0 1.4 0.6 1.2 2.7E-04

Resp. burst index -3.8 1.2 4.5 1.8 7.9 1.4E-04

GPx -4.7 19.0 26.3 8.9 14.1 2.7E-06

AChE -4.8 24.9 35.5 14.8 20.0 1.8E-06

2 GSH -5.0 3.3 57 2.5 4.4 4.6E-07

TBARS -5.1 24.3 33.2 10.7 15.7 3.0E-07

CAT -5.3 100.9 133.6 39.1 55.1 9.1E-08

HSI -5.9 21 2.8 0.8 11 4.2E-09

GST -8.2 4283.8 6650.2 1767.3 2592.0 1.9E-16

SOD -9.6 1824.4 39234 1232.4 1977.2 1.1E-21

Leuc. Mortality 9.0 30.3 14.3 19.9 14.1 3.4E-19

CAT 57 173675.0 133587.8 64374.7 55077.6 1.1E-08

K -2.9 1.2 1.2 0.1 0.1 3.4E-03

3 S -3.4 1.1 4.5 1.0 7.9 6.2E-04

Phago. Efficiency -3.9 22.7 28.0 7.8 10.7 9.9E-05

Gra’}g{j’sgéstg;"o”g 6.2 27.1 39.0 10.6 151  6.9E-10

Granlu'ocyte among 8.9 55.5 39.0 9.6 15.1 6.8E-19
eucocytes

TBARS 7.5 47.6 33.2 17.7 15.7 8.4E-14

SOD 6.4 5469.6 39234 1800.0 1977.2 1.9E-10

SPG 4.8 2.2 1.8 1.0 0.7 1.9E-06

GST 34 7723.2 6650.2 1901.6 2592.0 7.4E-04

4 GSH 3.2 75 5.7 35 4.4 1.4E-03

GPx 2.9 31.3 26.3 13.4 14.1 4.2E-03

Resp. burst index -2.8 1.8 4.5 1.0 7.9 4.4E-03

EROD -3.8 0.9 1.4 0.8 1.2 1.5E-04

Leuc. Mortality -4.1 7.3 14.3 4.7 14.1 4.9E-05

Phago. Efficiency -5.2 21.1 28.0 8.0 10.7 1.6E-07
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Supp.data 2 (continued)

Cluster Biomarker v.test Mean in Overall Sd in Overall p.value
category mean category sd

Resp. burst index 12.7 18.9 4.5 9.6 7.9 1.1E-36

EROD 5.0 23 14 1.2 1.2 6.4E-07

Phago. Efficiency 4.9 35.5 28.0 9.4 10.7 1.0E-06

SOD 3.3 4867.2 3923.4 873.2 1977.2 8.8E-04

5 GST 2.9 7725.4 6650.2 1774.3 2592.0 3.9E-03

GSH 24 7.3 5.7 35 4.4 1.5E-02

K 2.1 1.2 1.2 0.1 0.1 3.3E-02

AChE -2.9 27.1 35.5 9.4 20.0 3.6E-03

Gra’}gfgggtzgong 3.0 325 39.0 12.4 15.1 2.9E-03

AChE 111 72.9 355 16.9 20.0 1.1E-28

HSI 8.7 4.4 2.8 1.0 11 4.6E-18

GST 4.6 8653.8 6650.2 2847.7 2592.0 4.7E-06

Phago. Efficiency 4.3 35.6 28.0 9.2 10.7 2.0E-05

CAT 4.0 170.5 133.6 59.1 55.1 7.1E-05

6 K 3.6 1.3 1.2 0.1 0.1 2.8E-04

GSl 2.1 1.3 2.1 0.3 2.4 3.6E-02

Resp. burst index -2.8 0.8 4.5 0.2 7.9 5.7E-03

SPG -3.0 15 1.8 0.4 0.7 2.7E-03

Leuc. Mortality -3.2 6.7 14.3 3.5 14.1 1.3E-03

GSH -4.6 23 5.7 3.9 4.4 3.4E-06

GSl 13.2 9.0 21 4.0 2.4 5.2E-40

GPx 7.7 49.9 26.3 16.2 14.1 9.6E-15

GSH 5.2 10.6 5.7 5.7 4.4 2.1E-07

7 Phago. Efficiency 2.8 34.3 28.0 13.1 10.7 5.8E-03

K 25 1.3 1.2 0.2 0.1 1.4E-02

SPG -2.5 14 1.8 0.7 0.7 1.2E-02

GST -3.4 4734.8 6650.2 1569.9 2592.0 6.0E-04
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Supp. data 3: Biomarker responses in caged three-spined stickleback.

Values are means * standard deviation. Statistical difference between groups are expressed with letters according to Tukey Tests. K: Fulton condition index;
HSI: Hepatosomatic index; Leuc.: leucocyte; Phago.: Phagocytosis; ROS B: Basal oxidative activity; ROS A: Active oxidative activity; Resp. burst index:
Respiratory burst index; GSH: total glutathione; GPx: Glutathione peroxidase; CAT: Catalase; SOD: Superoxide dismutase; TBARS: Thiobarbituric acid reactive
substances; EROD: 7-ethoxyresorufin-O-deethylase; GST: glutathione-S-transferase; AChE: Acetylcholinesterase; GSI: Gonadosomatic index; VTG:
Vitellogenin; SPG: Spiggin.

Reference Bouillon Bouillon Avesnes Avesnes Namur Namur Charleville Charleville
Physiological Biomarker Upstream Downstream Upstream Downstream Upstream Downstream Upstream Downstream
function
Mean + Sd Mean * Sd Mean * Sd Mean + Sd Mean * Sd Mean +* Sd Mean + Sd Mean * Sd Mean * Sd
General K 132+011 b | 120+017 a| 1.27+016 ab| 1.18+016 a | 1.17+010 a | 1.16+017 a| 1.20£011 a | 125+0.14 ab| 1.20+011 a
condition 435+108 b | 225+099 a| 250+094 ab| 286+093 a | 259+082 a| 264+074 a| 302+072 a | 231+099 ab| 257+092 a
Leuc. Mortality 568 +256 a | 10.08 +3.42 bc| 1500 + 7.01 cd| 7.22+319 ab|2237+1541 d | 1917 +677 d|3892+2180 e | 548+185 a| 540+228 a
Leuc. Necrosis 149 +105 a| 458+162 «c| 1256+748 e| 274+162 b | 756+843 d| 496+329 cd|1759+1028 e | 294+134 b | 294+126 bc
Leuc. Apoptosis 419+238 ab| 5514277 c| 245+148 a| 448+279 bc|1481+885 d | 1421 +548 d|21.34+1262 d | 253+071 ab| 246+123 a
Granulocyte
40.04 + 1054 ¢ | 33.87 = 11.25 bc| 30.64 = 12.55 ab| 37.59 + 11.88 bc | 31.15 + 12.05 ab | 37.19 + 10.73 bc|23.29 + 799 a | 56.60 + 857 d | 59.65 + 559  d
Innate among leucocytes
immune .
system  Phago. Capacity | 88.59 + 2.96 d | 87.16 +229 cd| 8434+ 198 ab|89.08+319 d [8850+288 d | 85134238 bc|8290+324 ab|83.87 +3.87 ab|8205+299 a
Phago. Efficiency | 36.34 + 9.01 d | 32.29 + 723 cd| 24.04 £537 b |3599+12.08 d |34.18+956 d | 2542 + 659 bc| 2056 + 9.42 ab | 2353 £ 9.96 ab| 1841 +7.37 a
ROS B 1343 + 357 cd| 39.81 + 1363 e | 1816 + 1508 c| 204+722 a | 422+362 b | 455+270 b| 057+045 a |2337+1224 d| 556+371 b
ROS A 11.40 + 479 adf| 2480 + 1286 e| 370+561 b |1484+1456 d |5475+2928 g | 431+247 <c| 082+092 a |3011+17.82 efg| 11.45+877 d
Resp. burstindex | 0.84+025 ¢ | 060+022 b| 017 +011 a|1557+968 f |17.37+972 | 097+023 «c| 1.25+047 cde| 1.27+020 d| 237+1.09 e
GSH content 225+407 a| 379+341 ac| 320+358 ab| 735+412 d | 758+496 d | 691+394 cd| 637+404 bed| 743+434 d| 712+351 «cd
Antioxidant  GPX activity 21.91 + 9.65 21.06 + 11.50 25.14 + 12.05 29.04 + 18.38 29.46 + 14.30 29.41 + 13.64 19.56 + 13.23 30.53 + 15.76 30.66 + 13.83
SYStem  CAT activity 1717 £61.8 ¢ | 110.8 + 304 ab| 149.4 + 86.3 bc| 110.6 + 30.3 ab | 127.7 £ 38.83 bc| 156.0+ 455 ¢ |1554 +56.2 c | 91.6+30.1 a | 130.0 +43.3 abc
SOD activity 3348 + 1310 b | 1646 + 1074 a| 1436 + 844  a| 4279 + 1533 bc | 4878 +789  c | 4630 + 1685 bc| 4827 + 1057 c | 5488 + 2384 c | 4683 + 1699 bc
dog‘:g:ggg TBARS content 34.63 + 15.83 bc| 26.24 £ 12.16 ab| 23.83 £ 12.80 a | 28.77 + 10.02 abc| 31.07 + 12.02 abc| 41.38 + 18.20 ¢ | 27.53 + 10.70 ab | 40.44 + 18.49 ¢ | 43.12 + 18.16 ¢
Biotrans.  EROD activity 159 +132 bc| 067044 a| 145+119 bc| 224+126 ¢ | 234+149 c| 1.08+081 ab| 181+088 <c | 075+049 a| 0095+089 ab
formation o7 activity 8483 + 3093 ¢ | 5556 + 3002 ab| 4600 + 1694 a | 6245 + 2525 ab | 7435 + 1873 bc | 6954 + 2171 bc| 7086 + 2131 bc | 5604 + 1978 ab| 7790 + 2300 ¢
tra?;’:si‘;ts'icon AChE activity 74.90 + 14.63 e | 20.66 + 14.62 a| 23.67 £ 10.79 ab| 25.64 + 10.13 ab | 25.11 + 9.92 ab | 42.20 + 13.50 cd| 33.42 + 12.94 bcd| 29.15 + 9.65 ac | 42.83 + 10.86 d
GSl 1.78 + 2.84 1.57 + 0.90 1.69 + 1.09 2.91 + 3.01 2.42 + 227 2.16 + 3.29 1.66 + 0.76 3.27 + 3.76 1.81 + 1.09
Reproductive
oystem VTG (log) 472+1.09 a| 528+092 ab| 508+108 b| 564+136 ab| 525+075 ab| 403+031 a| 468+083 a| 698+317 b | 448+159 a
SPG (log) 005+034 b| 047+042 ab| 063+034 a| 044+045 ab| 031+044 ab| 037+058 ab| 041+041 ab| 058+083 ab| 077044 a
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Le besoin d’indicateurs précoces et prédictifs d’effets sur les écosystemes a favorisé le
développement de nombreux biomarqueurs. Ces biomarqueurs ont d’abord été largement
utilisés dans le cadre de programmes de biosurveillance passive, consistant a mesurer ces
paramétres physiologiques chez des organismes prélevés directement dans les milieux
d’intéréts. Cependant, certaines limites ont rapidement émergé. La mobilité des espéces
(migration, fuite) et I'incertitude qu’elle engendre concernant les conditions d’exposition (durée,
stade de vie) figurent parmi les limites le plus souvent évoquées. Associée a cela, la mise en
place de mécanismes d’adaptation en cas d’exposition chronique est susceptible de masquer
les effets d’'une contamination sur les réponses physiologiques. Enfin, 'absence naturelle ou
la disparition liée a une pollution de I'espéce modeéle sur les sites d’études est également un
facteur limitant pour l'utilisation de cette approche. Ainsi, la biosurveillance active, a savoir
'encagement d’individus provenant d’'un élevage sur un site d’intérét, s’est développée dans

un second temps pour s’affranchir des limites associées a I'approche passive.

Cette transition de I'approche passive vers I'approche active est particuliérement intéressante
chez I'épinoche a trois épines (Gasterosteus aculeatus). En effet, cette espéce classiqguement
utilisée dans des études comportementales a démontré par le passé tout son intérét en
écotoxicologie pour évaluer la contamination de différents sites a travers des approches en
biosurveillance passive (Sanchez et al. 2007, 2008b; Santos et al. 2016). Cependant, malgré
I'ubiquité théorique de cette espéce modéle, ses préférences en terme de conditions de vie
(faible courant, faible profondeur, herbiers) la rendent assez spécifique des petits cours d’eau
ce qui limite son utilisation pour I'évaluation d’autres types de milieux (lacustres, grandes
rivieres). La biosurveillance active permet de s’affranchir de ces limitations géographiques car
I'épinoche peut étre transplantée dans un milieu ou elle est normalement absente.
L’encagement permet aussi d’utiliser des épinoches élevées et maintenues en laboratoire et
ainsi de limiter les impacts de la péche sur des populations déja fragilisées. De plus, la
possibilité d’'une part, de travailler sur une souche génétiquement définie et stable, et d’autre
part, de standardiser certains parameétres comme la taille, le sexe ou 'dge des individus,
permet de diminuer la variabilité naturelle des réponses et d’augmenter ainsi la sensibilité de
la méthode. Cette thése avait donc pour objectif d’évaluer la faisabilité et la pertinence de

I'approche de biosurveillance active avec I'épinoche a trois épines comme espéce modéle.
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1. ENCAGEMENT : UNE TECHNIQUE MAITRISEE AVEC
L’EPINOCHE A TROIS EPINES

L’encagement, en particulier chez les poissons, est connu pour générer un stress chez les
organismes pouvant induire une modification des réponses physiologiques mesurées,
indépendamment de toute contamination chimique du milieu dans lequel ils sont exposés
(Oikari 2006; Brydges et al. 2009; Trevisan et al. 2013; Vargas-Chacoff et al. 2014; Andrade
et al. 2015). Ces facteurs confondants peuvent compliquer I'interprétation finale des réponses
et conduire a des biais dans les conclusions des études. Ceci souligne la nécessité de
caractériser les effets de ces différents facteurs confondants sur les niveaux des biomarqueurs
chez I'épinoche en amont des études sur le terrain, dans I'objectif de se placer dans des
conditions qui limitent au maximum leurs impacts sur les réponses mesurées. Ce travail avait
été initié précédemment par Le Guernic et al. (2016b) qui s’étaient intéressés aux effets (i) de
la densité d’épinoches par cage et (i) du transport avant dissection sur les niveaux des
biomarqueurs aprés 14 jours d’encagement. Il a ainsi été montré qu'une densité d’individus
trop importante (supérieure a 2,31 g/L) augmentait significativement la mortalité leucocytaire
ainsi que la flambée oxydative des épinoches. De plus, le transport des individus avant
dissection induisait un stress oxydant important (taux d’ERO basal, GSH, CAT, TBARS). Ce
travail de caractérisation des facteurs de stress liés a 'encagement s’est poursuivi dans la
présente thése, ou les effets de la restriction d’accés a la nourriture, du confinement seul mais
également de la saison d’encagement ont été évalués aprés 21 jours d’encagement (Article
1). Les résultats ont mis en évidence que le confinement seul n’'induisait pas de modification
des niveaux des biomarqueurs, quelle que soit la saison. En revanche, des effets de la
restriction d’accés alimentaire ont été mesurés, avec une diminution des activités EROD, SOD,
et amylase ainsi que du contenu en GSH en automne. Au printemps, en plus de ces
observations, une diminution de I'état général des individus a été constatée avec une
diminution du poids, de I'indice de condition de Fulton et de l'indice hépatosomatique. Ces
effets nettement plus marqués au printemps sont a mettre en relation avec la demande
énergétique des individus qui est plus importante a cette saison, durant laquelle les épinoches

sont en période de reproduction (Wootton 1976).

Ainsi, 'ensemble de ces travaux de caractérisation des facteurs de stress liés a 'encagement
a permis de formuler des recommandations pour le déploiement de I'approche active avec
I'épinoche a trois épines. Les études doivent ainsi s’effectuer préférentiellement en dehors de
la période de reproduction, a une densité maximale de 2,31g/L. Dans ces conditions,
I'apport de nourriture extérieure n’est pas indispensable au maintien de I'ensemble des

fonctions étudiées. En outre, 'amélioration des cages, et en particulier I'élargissement du
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maillage, facilite le passage des aliments et ainsi réduit au minimum la compétition pour I'accés
a la nourriture. Le transport des individus au laboratoire avant dissection doit étre limité
au maximum, et les dissections doivent s’effectuer au plus prés du site d’étude afin de limiter

les impacts physiologiques, en particulier sur les parametres liés au stress oxydant.

Associé a ces travaux de caractérisation de facteurs confondants liés a la technique elle-
méme, il est apparu essentiel de calibrer certains facteurs trés connus pour induire de fortes
variations sur les niveaux des biomarqueurs comme la taille et le sexe des individus. Ainsi, la
taille des épinoches utilisées en biosurveillance active a été fixée entre 38 et 50mm et un sexe-
ratio équilibré a été privilégié, afin de limiter les biais liés & un déséquilibre du nombre de méles
et de femelles entre les sites. La détermination du sexe en amont des études peut étre
effectuée a l'aide d’'une méthode non invasive basée sur la morphologie de la téte (De
Kermoysan et al. 2013). En raison du stress généré par cette technique (maintien des poissons
quelques secondes a l'air libre, éclairage trés intense, isolement des individus le temps de
'analyse), la détermination du sexe doit s’effectuer au moins une semaine avant le transport

des poissons sur les sites d’étude, afin de leur permettre derécupérer du stress généré.

Toutes ces recommandations ont été appliquées durant I'ensemble des expérimenations in
situ et ont permis la réalisation des différentes études dans de bonnes conditions. Les taux de
survie des épinoches encagées ont été systématiquement supérieurs a 90%, et ce, méme
dans les grands milieux a priori peu adaptés a leur préférendum de vie (Namur, Charleville-
Méziéres). L’observation visuelle du contenu stomacal des épinoches aprés 21 jours
d’encagement a mis en évidence un accés a la nourriture tout a fait satisfaisant, méme lorsque
les cages étaient positionnées dans la colonne d’eau, et plusieurs types d’aliments ont pu étre
identifiés (copépodes, chironomes, coquille de gastéropode, crustacés). Aucune perte de
poids significative n’a pu étre mise en évidence entre le début et la fin des encagements, ce
qui confirme le bon état général des épinoches et valide les recommandations émises
précédemment. La faisabilit¢ de l'approche avec cette espéce modeéle a donc pu étre

démontrée en milieu dulcicole.

L’épinoche est une espéce euryhaline, connue pour étre trés tolérante a une large gamme de
salinité. Une des perspectives de ce travail pourrait étre de valider la faisabilité de I'approche
en milieux estuariens et marins afin de pouvoir utiliser I'épinoche comme espéce modele le
long d’'un continuum eau douce — eau salée. Cette question va notamment étre investiguée
dans le cadre du programme SASHIMI (Surveillance active de I'impact de la pression chimique
par des biomarqueurs) dont les principaux objectifs sont i)le développement

d’'une méthodologie active pour plusieurs espéces de groupes zoologiques différents et ii) la
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définition chez les différentes especes des valeurs basales et seuils pour les différents

marqueurs ciblés.
2. LAPPROCHE MULTIBIOMARQUEURS CHEZ L’EPINOCHE

Dans le milieu naturel, les organismes sont exposés a une multitude de contaminants,
susceptibles d’interagir entre eux et d'impacter des cibles différentes par des mécanismes
d’action variés. En I'absence de connaissances sur le type de contamination rencontrée, le
choix des biomarqueurs les plus pertinents dans un contexte donné, peut s’avérer difficile.
L'utilisation d’'une batterie de biomarqueurs représentatifs des grandes fonctions
physiologiques permet de contourner cette difficulté et d’éviter, dans la mesure du possible,
de passer a c6té d’'un effet non attendu. Ainsi, durant toutes les expérimentations de cette
thése, une batterie de biomarqueurs développés et mesurés en routine chez I'épinoche a trois
épines a été utilisée. Cinq fonctions physiologiques majeures ont été prises en compte : le
systeme immunitaire inné (a travers la mortalité et la distribution leucocytaire, I'activité de
phagocytose, la flambée oxydative et la présence en lysosomes), le systéme antioxydant
(enzymatique : catalase, GPx, SOD ; et non enzymatique : glutathion total) ainsi que les
dommages oxydatifs aux membranes (TBARS), la biotransformation ('TEROD comme
enzyme de phase | et la GST comme enzyme de phase Il), le systéeme reproducteur (a
travers l'indice gonadosomatique, la concentration en vitellogénine chez les méles et en

spiggin chez les femelles) et la transmission synaptique (AChE).

2.1. Pertinence dans I’évaluation de la qualité des milieux en aval
d’effluents de STEU

L’encagement d’épinoches a été déployé dans une problématique amont/aval, afin de
caractériser les impacts d’effluents de station d’épuration des eaux usées (STEU) en aval des
rejets. Dans ce contexte, le systéme immunitaire inné des épinoches a été la fonction
physiologique la plus discriminante. Des modulations de ces paramétres ont en effet été
presque systématiquement observées chez les épinoches encagées en aval des STEU par
rapport a celles encagées en amont. Cette modulation s’est surtout traduite par une
augmentation de la mortalité leucocytaire et une diminution de la capacité de phagocytose, ce
qui indigue une tendance des poissons a étre immunodéprimés. Le systéme immunitaire est
une fonction physiologique centrale qui détermine le maintien de l'intégrité des organismes.
Cette fonction s’est avérée particulierement sensible aux contaminants environnementaux. En
effet, de nombreuses molécules organiques (HAP, PCB, pesticides) et inorganiques (arsenic,

cadmium, cuivre, chrome) potentiellement retrouvées dans les effluents de STEU présentent
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des effet immunotoxiques chez les poissons (Fournier et al. 2000; Bols et al. 2001; Reynaud
and Deschaux 2006). Ces effets immunosuppresseurs peuvent, a long terme, induire une
baisse de la résistance envers les infections ainsi qu’une augmentation de la susceptibilité a
certains cancers. En plus de ces effets sur les biomarqueurs de 'immunité, I'activité EROD a
également été régulierement induite chez les épinoches encagées en aval des STEU (Sacy-
le-Grand, Bouillon, Namur), méme si le niveau d’induction varie d’un site a 'autre. L’activité
enzymatique EROD est caractéristique de I'activité catalytique des cytochromes P450 1A
(CYP 4501A), qui est le plus souvent induite en présence de xénobiotiques analogues
structuraux de la dioxine. Ceux-ci se fixent sur les récepteurs aux hydrocarbures aromatiques
(AhR), entrainant une cascade de réactions qui débouche sur la synthése de novo de
CYP4501A. L’induction de l'activit¢ EROD avait déja été mesurées chez des organismes
encageés en aval d’effluents de STEU (Garric et al. 1996; Kosmala et al. 1998; Whatley 2010).
Ainsi, ce biomarqueur historiquement utilisé comme un marqueur de contamination aux HAP,
PCB et pesticides (Whyte et al. 2000), a démontré a nouveau tout son intérét dans une

approche multibiomarqueurs déployée en aval de STEU.

Les autres fonctions physiologiques ont été peu impactées chez les poissons encagés en aval
des différentes STEU. Contrairement a ce qui a souvent été mis en avant dans la littérature
(Cazenave et al. 2014; Jasinska et al. 2015; McGovarin et al. 2018; Pérez et al. 2018), aucune
induction des systémes antioxydants n’a pu étre mis en évidence chez les épinoches
encagées en aval des différents rejets dans le cadre de cette thése. Cette absence d’induction
des systémes antioxydants aprés 21 jours d’encagement peut étre liée au caractére transitoire
de ces biomarqueurs, qui répondent rapidement aprés le début de I'exposition a des stresseurs
et qui reviennent a des niveaux de référence aprés quelques jours (Sanchez et al. 2005).
Cependant, et quel que soit I'effluent considéré, aucune induction des dommages oxydatifs
aux membranes n'a été observée chez les épinoches encagées en aval des STEU.
L’ensemble de ces résultats suggére une absence de stress oxydatifs chez les épinoches en
aval des rejets par rapport a 'amont, en tout cas aprées 21 jours d’encagement dans le panache

de l'effluent.

Les effluents sont connus pour véhiculer des composés a effets perturbateurs endocriniens
(Luo et al. 2014) et des inductions de VTG chez des poissons en aval des STEU ou exposés
directement aux effluents ont été régulierement reportées (Larsson et al. 1999; Kerr et al. 2008;
McGovarin et al. 2018). Cependant, et contrairement a la littérature, aucune induction de la
concentration en vitellogénine n’a pu étre observée chez les épinoches encagées en aval des
effluents dans les différentes expérimentations réalisées durant cette thése. Cette absence
d’'induction en aval des rejets étudiés pourrait s’expliquer par (i) une présence faible en

composés perturbateurs endocriniens, (ii) une forte dilution de ces molécules dans le milieu et
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(iii) un temps d’encagement trop court pour permettre I'induction de la VTG chez les méles.
En effet, les composés considérés comme perturbateurs endocriniens peuvent induire des
impacts de nature et d’intensité variables, via une multitude de mécanismes d’actions. Ainsi,
méme si 21 jours d’exposition a de I'éthinyloestradiol suffisent a induire une production de
VTG chez des épinoches adultes males (Andersson et al. 2007), ce n’est pas le cas de
composés modérément oestrogénigues comme le nonylphénol (Sanchez et al. 2006). Il est
donc possible que cette absence d'induction de la VTG chez les épinoches males encagées
en aval des STEU soit due a un temps d’exposition trop court, qui ne permet pas de déceler
la présence de composés faiblement oestrogéniques. De plus, les effluents de STEU sont
connus pour présenter de fortes fluctuations dans leur composition chimique, ce qui inclue les
composeés perturbateurs endocriniens. Dans une étude chez le gardon, Rodgers-Gray et al.
(2000) ont mis en évidence qu’une exposition de 30 et 60 jours a un effluent dillué (9,38% et
17,53%) ne permettait pas de détecter une induction de la production de VTG chez les males
alors que cette induction pouvait étre mesurée aprés 120 jours d’exposition. Ainsi, un
allongement du temps d’encagement des épinoches pourrait permettre de mettre en évidence

la présence de composés faiblement oestrogéniques.

2.2. Pertinence dans la discrimination des différents sites d’étude

Malgré le peu d’effets amont/aval mesurés, l'intérét de la démarche a été mis en évidence au
travers de sa capacité a discriminer les différents sites d’études du programme Interreg
DIADeM. En particulier, une inhibition générale de lactivité acétylcholinestérase a été
mesurée chez 'ensemble des poissons encagés par rapport aux niveaux mesurés dans la
population d’origine, mettant en évidence une contamination globale de tous les sites a des
composeés inhibiteurs de cette enzyme, tels que des organophosphorés ou des carbamates
(Sturm et al. 1999; Fulton and Key 2001). Les poissons encagés ont également présenté une
diminution des capacités immunitaires par rapport a la référence, vraisemblablement liée a la

contamination des milieux.

Outre cette distinction nette par rapport a la référence, la batterie de biomarqueurs a permis
la discrimination des différentes rivieres entre elles a travers les fonctions physiologiques
impactées. Ainsi, les épinoches encagées a Bouillon dans la Semois ont présenté une
diminution générale des capacités de défense (biotransformation et systémes antioxydants)
alors que les épinoches encagées a Avesnes-sur-Helpe dans I'Helpe Majeure ont présenté
une forte induction du systéme immunitaire, essentiellement mesurée a travers une induction
de la flambée oydative, caractéristique de la digestion oxygéne dépendante lors de la
phagocytose. Sans analyses chimiques, il est impossible de conclure quant aux molécules

responsables de ces modulations, mais ces deux rivieres se distinguent par leur type de
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contamination qui est plutét de type agricole sur I'Helpe majeure alors que la Semois subit une
pression anthropique importante liée aux activités touristiques. Les deux sites sur la Meuse
(Namur et Charleville-Méziéres), distants d’environ 80km, ont également été bien discriminés
entre eux. Les épinoches encagées sur le site de Charleville-Méziéres présentaient un stress
oxydant important alors que les individus encagés a Namur présentaient une inhibition
générale du systeme immunitaire inné. Le stress oxydant mesuré a Charleville-Mézieres
pourrait provenir d’'une contamination urbaine induite par Verdun et Sedan, deux villes
traversées par la Meuse en amont du site d’étude. Les observations différentes a Namur
étaient potentiellement liées & un apport de contaminants par la Sambre, un affluent majeur
de la Meuse dont la confluence se trouve un peu en amont du site d’étude. Ainsi, la batterie
de biomarqueurs développée chez I'épinoche a trois épines a démontré son intérét dans la
discrimination de sites géographiquement éloignées. Ces résultats permettent d’envisager

I'utilisation de cette approche dans d’autres programmes a plus large échelle.
2.3. Une batterie de biomarqueurs a compléter

L’intérét de I'actuelle batterie de biomarqueurs chez I'épinoche a trois épines a été largement
démontré lors de I'ensemble des études in situ. Cependant, afin de la rendre plus exhaustive
et de permettre une meilleure caractérisation de I'état de santé des individus, certaines
fonctions mériteraient de venir compléter la batterie déja existante. En particulier, le
métabolisme énergétique constitue une fonction physiologique souvent étudiée en
écotoxicologie mais actuellement non intégrée dans 'approche multibiomarqueurs. Pourtant,
ces paramétres peuvent étre indicateurs d’effets toxiques chez les organismes alors méme
gue les niveaux des autres biomarqueurs ne sont pas affectés. Les travaux menés par
Kerambrun et al. (2012) illustrent parfaitement cette idée. Des juvéniles de bar commun
(Dicentrarchus labrax) ont été exposés a différentes concentrations de pétrole issu d’une
marée noire pendant une période de 48 a 96h, suivi d'une période de dépuration de 4
semaines. A lissue de ces 4 semaines, les auteurs ont mis en évidence une diminution du
taux de croissance, de l'indice de condition et du ratio ARN/ADN alors que les niveaux des
biomarqueurs associés a d’autres fonctions physiologiques étaient revenus aux niveaux des
témoins. Cet exemple illustre 'importance de la répartition de I'énergie, qui est nécessaire au
maintien des organismes mais également a leur croissance et a leur reproduction. Si trop
d’énergie est allouée a la maintenance, I'énergie disponible pour la croissance et la
reproduction sera réduite et des effets directs sur les populations pourraient étre observés.
Ainsi, les marqueurs associés a cette fonction présentent potentiellement une grande
pertinence écologique. Dans le cadre de la these de Younes Hani (2018), les enzymes

digestives (amylase, phosphatase alcaline et trypsine) ont été développées et proposées
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comme biomarqueurs de 'état de santé des épinoches. Ces parametres ont montré leur intérét
lors d’études en conditions contrélées en laboratoire. Cependant, ces enzymes sont fortement
influencées par la quantité et le type de nourriture ingérée par les individus (composition des
aliments) (Chakrabarti et al. 1995; Zambonino and Cahu 1994, Hidalgo et al. 1999). Méme s'il
a été démontré dans l'article 1 qu’en conditions contrdlées, la quantité de nourriture affectait
peu les enzymes digestives de I'épinoche (méme en automne ou seule I'amylase a été
modulée), il est impossible de déterminer précisément le type d’aliment présent sur les
différents sites lors d’études in situ. Ce lien direct entre la qualité des aliments disponibles sur
les différents sites et I'activité des enzymes digestives, indépendamment de la contamination
chimique, est une limite majeure a leur utilisation en biosurveillance. D’autres marqueurs
associés au métabolisme énergétique existent cependant, plus en aval du processus
d’acquisition de I'énergie et mériteraient d’étre investigués (métabolisme des glucides,
enzymes impliquées dans le fonctionnement du cycle de Krebs ou dans la respiration

mitochondriale).

En plus du métabolisme énergétique, d’autres paramétres régulierement utilisés en
biosurveillance comme les biomarqueurs de génotoxicité sont absents de la batterie. En effet,
concernant les dommages liés au stress oxydant, seuls les dommages oxydatifs aux
membranes sont actuellement pris en compte. Or, les espéces réactives de 'oxygéne peuvent
également induire des effets a des niveaux d’organisation inférieurs. Au-dela d’une
génotoxicité induite par un stress oxydatif, d’autres molécules a effet clastogenes existent
(substances radioactives, benzéne, certains pesticides). Il pourrait ainsi étre intéressant
d’inclure des paramétres associés aux dommages a 'ADN qui seraient complémentaires de
la batterie déja existante (cassures des brins d’ADN, oxydation de bases). Le développement
et la validation in situ de marqueurs de génotoxicité constituera le cceur de la thése d’Amélie
Cant qui a débutée en octobre 2019. La batterie de biomarqueurs pourrait également étre
ponctuellement accompagnée de marqueurs plus spécifigues a certains types de
contaminants (i.e. métallothionéines, protéines de choc thermique, activité des cytochromes
P450 3A4) lorsque 'approche est utilisée pour déterminer des impacts d’'une contamination

bien identifiée.

Enfin en plus de compléter la batterie d’'un point de vue des fonctions physiologiques étudiées,
des questions se posent également sur les biomarqueurs mesurés pour décrire les fonctions
déja investiguées, en particulier les parametres liés a la perturbation endocrinienne. Les
mesures de vitellogénine chez les méles et de spiggin chez les femelles permettent de mettre
en évidence des molécules a effets oestrogéniques et androgéniques respectivement mais
'ensemble des mécanismes d’action des perturbateurs endocriniens ne peut pas étre résumé

par ces deux seuls paramétres. De nombreux mécanismes sont en effet suceptibles d’étre
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impactés, via par exemples, des interactions entre les xénobiotiques et les récepteurs
hormonaux ou encore des altérations de la synthese et du métabolisme des hormones. La
recherche de biomarqueurs caractéristiques de ces mécanismes est un enjeu important pour
la biosurveillance, et une des clés réside peut-étre dans le développement des techniques de

génomique et transcriptomique pour cibler de nouveaux parametres a intégrer dans la batterie.

3. L'IBR COMME OUTIL DE SYNTHESE DES RESULTATS

L’approche déployée permet de visualiser I'état physiologique des individus exposés et
d’indiquer une éventuelle contamination des sites étudiés. Cependant, la quantité de données
ainsi générée rend difficile l'interprétation de 'ensemble des résultats. L’agrégation de toutes
les données au sein d’'un seul indice permet d’envisager leur utilisation dans un objectif de
gestion de l'environnement. Ainsi, dans le cadre de ce ftravail, c’est 'IBR (Integrated
biomarqueur response) modifiée par Sanchez et al. (2013) qui a été utilisé. Cet indicateur est
composé de deux éléments : une valeur chiffrée qui traduit la distance par rapport a une
référence et qui permet de classifier les différents sites entre eux et une représentation
graphique qui permet de visualiser les effets biologiques. Ce mode de représentation permet

de comparer les sites entre eux selon l'intensité et le type de fonction physiologique modulé.

Lors de I'utilisation de cet indice, une problématique concernant les biomarqueurs a intégrer
dans le calcul a émergé. En effet, certains biomarqueurs mesurés dans la batterie sont trés
corrélés entre eux d’'un point de vue mécanistique et donnent des informations trés similaires
qui répondent souvent dans le méme sens. Or, l'utilisation de paramétres redondants peut
induire un biais dans le résultat final, en donnant un poids trop important a une fonction ou un
mécanisme spécifique par rapport aux autres. Le choix a donc été fait de limiter au maximum
les redondances dans les biomarqueurs utilisés pour le calcul des indices. Par exemple, la
capacité et I'efficacité de phagocytose indiquent respectivement la capacité d’adhésion et la
capacité d’internalisation des éléments étrangers au niveau des cellules phagocytaires. Ces
deux parameétres sont la plupart du temps modulés de la méme facon. Ainsi, dans le calcul de
I'BR, seul I'efficacité d’'internalisation a été prise en compte. Dans le méme objectif, 'apoptose
et la nécrose leucocytaire sont deux indicateurs de la mortalité leucocytaire méme si les
mécanismes sous jacents sont différents. Ces deux biomarqueurs ont donc été additionnés

pour former un nouveaux parameétre appelé « mortalité leucocytaire ».

Lors de I'évaluation de l'efficacité de la zone humide tampon (ZHT) a Sacy-le-Grand, de
nombreux biomarqueurs dont les réponses étaient trés fortement modulées par I'effluent de
STEU, avaient retrouvés des niveaux identiques a la référence chez les épinoches encagées

en sortie du lagunage. Ces résultats se reflétent dans les IBR calculés, avec une note globale
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qui passe de 25,2 en entrée de ZHT a 17,4 en sortie, ce qui montre 'amélioration de la qualité
de I'eau. Lors de la campagne d’encagement en amont et en aval des STEU sur la Meuse, les
faibles différences dans les niveaux de biomarqueurs entre 'amont et I'aval se retrouvent dans
les résultats des différents IBR avec une faible différence dans la note globale attribuée a
'amont et 'aval des différents sites. Ainsi, pour les deux expérimentations in situ, les résultats
chiffrés des IBR semblent refléter assez justement les réponses physiologiques obtenues chez
les épinoches. Un point d’attention doit toutefois étre souligné concernant la représentation
graphique de la déviation par rapport a la référence des biomarqueurs. En effet, certains
biomarqueurs peuvent présenter un indice de déviation élevé (visible a travers une déviation
importante de la ligne de base sur le graphique) sans pour autant que la différence entre le
site considéré et la référence soit statistiquement significative. Cette représentation qui peut
paraitre trompeuse et induire des biais de compréhension des résultats est liée a la méthode
de calcul de I'IBR, qui se base sur la moyenne des niveaux des biomarqueurs des individus
sur le site. La méthode de calcul gomme ainsi la variabilité de réponse interindividuelle qui
n’est pas prise en compte sur la représentation graphique de I'lBR. Cet indice biomarqueur
reste cependant un précieux outil de synthése permettant le classement des sites sur la base

d’'un large panel de réponses physiologiques.

Le nombre et le type de biomarqueurs utilisés dans le calcul de I'IBR est également un élément
important a prendre en compte. Lors de l'utilisation de I'IBR dans le cadre de cette thése, 18
biomarqueurs ont été pris en compte, ce qui est beaucoup par rapport au développement initial
de la méthode qui n’en incluait que 8 (Sanchez et al. 2013). Or, plus il y a de paramétres,
moins le poids de chacun d’entre eux dans l'indice final est important. Une forte modulation
d’'un ou deux paramétres sur un site n’aura alors que peu d’'importance sur 'indice final calculé.
Parallélement au nombre global de parametres, le nombre de biomarqueurs pris en compte
dans chaque fonction physiologique est également un élément clé du résultat final. Plus le
nombre de biomarqueurs dans une fonction est important, plus cette fonction aura de poids
dans I'IBR. En particulier, si un site présente une contamination qui impacte majoritairement
un type de fonction dont le nombre de biomarqueurs est important (i.e. stress oxydant, systéme
immunitaire), 'BR sera plus important que si la contamination impacte une fonction moins
bien représentée (i.e. reproduction, neurotoxicité). Ce déséquilibre dans le nombre de
biomarqueurs par fonction pourrait ainsi potentiellement induire des biais dans les résultats
finaux des IBR et dans la classification des sites étudiés. Une des possibilités pour pallier ce
probleme pourrait étre de regrouper les biomarqueurs dans un seul indicateur par fonction et

de construire I'BR a partir de ces indicateurs de fonction.
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4. LES VALEURS DE REFERENCE : UN ENJEU POUR LA
BIOSURVEILLANCE

La sélection de la référence utilisée pour construire la ligne de base de I'IBR constitue un
second élément fondamental pour le résultat final de I'indice. L’application de I'IBR développé
par Sanchez et al. (2013) est en effet directement reliée a la notion de valeurs de référence.
Cette stratégie de comparaison a une référence est similaire a celle utilisée dans le cadre de
la DCE, par exemple pour le calcul de I'indice poisson riviére (IPR) qui va mesurer I'écart entre
un peuplement observé et un peuplement de référence. Deux options peuvent étre choisies
pour I'établissement des valeurs de référence : (i) les niveaux de référence des biomarqueurs
peuvent étre établis sur la base de poissons encagés sur un site considéré comme témoin,
c’est-a-dire le moins anthropisé possible ou (ii) des valeurs de références génériques peuvent

étre établies dans des conditions controlées.

Concernant la premiéere option, il est aujourd’hui de plus en plus difficile de trouver des sites
non anthropisés. Ce probléme de la non-validité d'un site de référence a été rencontré dans
le cadre de cette thése, lors de I'expérimentation dans les Marais de Sacy en 2018. En effet,
les épinoches encagées sur le site de Ladrancourt, considéré comme référence lors de cette
étude, ont présenté une inhibition significative de I'activité AChE et une augmentation des
défenses antioxydantes, ce qui suggére la présence de contaminants. Durant les
encagements menés dans le cadre du programme Interreg DIADeM, les niveaux de
biomarqueurs mesurés dans la population d’origine, maintenue en conditions écosystémiques
dans des bassins extérieurs exempts de toute contamination ont été choisis comme référence.
Cette stratégie a permis une bonne discrimination des niveaux des biomarqueurs mesurés
entre la population d’origine et les sites étudiés, avec des impacts mesurés sur les sites
d’études a travers plusieurs parameétres qui dépendent des sites (i.e. inhibition des capacités
immunitaires a Namur, diminution de 'activité des systémes antioxydants et des enzymes de
biotransformation a Bouillon). L’approche a donc permis de mettre clairement en évidence une
contamination de ces sites, et des hypothéses ont pu étre émises concernant les origines des
différents effets observés (Article 3). Cependant, une partie des différences observées pourrait
également étre liée aux différences physico-chimiques existantes entre I'eau qui alimente les
bassins de stabulation de la population d’origine et 'eau des rivieres étudiées (i.e. dureté,
matiéres en suspension, oxygénation). Durant sa thése, Wilfried Sanchez (2007) avait en effet
attiré I'attention sur la variabilité pouvant exister entre différentes écorégions dans les niveaux
de base des biomarqueurs chez I'épinoche a trois épines. De plus, la plupart des biomarqueurs
sont connus pour étre fortement modulés par plusieurs facteurs abiotiques, méme si les effets

de certains facteurs confondants sur les niveaux de biomarqueurs restent peu étudiés (i.e. pH,
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conductivité). Ces facteurs pourraient avoir artificiellement augmenté la différence entre les
niveaux de biomarqueurs mesurés chez la population d’origine et ceux mesurés chez les

poissons encagés, indépendamment de la contamination chimique.

L’'idée d'utiliser des valeurs théoriques de référence apparait alors comme une solution
intéressante pour s’affranchir de la problématique liée a la difficulté de trouver un site témoin.
Ainsi, durant 'ensemble de ce travail de thése, une démarche a été amorcée pour définir des
valeurs de référence génériques sur la base de données historiques collectées au laboratoire.
Les résultats ont mis en évidence I'importance de la saison dans la modulation des fonctions
physiologiques de I'épinoche a trois épines, liée en grande partie au statut reproducteur des
individus, ce qui a confirmé les observations déja réalisées dans le cadre de la thése de
Wilfried Sanchez (2007). De facon plus surprenante, les résultats ont mis en évidence des
différences dans les niveaux de nombreux parametres hors de la période de reproduction
entre les mois d’octobre et de février, alors que les poissons présentaient a priori le méme
statut reproducteur. Les travaux et essais concernant I'établissement de valeurs de référence
générigues mettent également en évidence qu’une importante variabilité interannuelle peuvent
étre mesurées chez des poissons du méme age et maintenus dans les mémes conditions. Le
méme constat a été fait chez la perche (Perca fluviatilis) qui présente des valeurs de
biomarqueurs trés différentes d’'une année a l'autre sur un méme site de référence (Hanson
et al. 2010). Ainsi, I'établissement de valeurs de référence robustes doit passer par des
mesures répétées sur plusieurs années. De plus, le rdle des facteurs confondants
probablement impliqgués dans la modulation interannuelle des réponses physiologiques (i.e.
température, conductivité, pH) doit étre parfaitement connu, caractérisé et pris en compte dans
la définition des valeurs basales. Dans cet objectif, le modéle développé pour I'épinoche a trois
épines et appliqué aux marqueurs de 'immunité innée dans le cadre de la thése d’Adrien
Marchand (2018) présente un intérét considérable. Ce modele, obtenu pour chaque
immunomarqueur, permet en effet d’'obtenir une valeur moyenne de référence en fonction de
trois facteurs confondants (saison, taille, et sexe des individus) ainsi qu’une plage de référence
de ces marqueurs en laboratoire et en conditions écosystémiques. Ce modele pourrait étre
optimisé afin de prendre en compte des variables liées a la physicochimie du milieu considéré
pour un meilleur ajustement des références aux études. Il pourrait ensuite étre appliqué a
'ensemble des biomarqueurs de la batterie pour définir de fagon robuste des valeurs de
références fiables pour ces paramétres chez I'épinoche a trois épines. Cette démarche ne
pourra cependant étre initi€e qu'aprés avoir caractérisé finement la variabillité des

biomarqueurs liée aux paramétres physicochimiques (température, conductivité, pH).
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Les biomarqueurs utilisés dans le cadre de cette approche sont intégrateurs de 'ensemble
des contaminants susceptibles d’étre présents dans le milieu mais peu prédictifs des effets
écologiques potentiels. De ce fait, les résultats issus de ces études ne représentent qu'un
signal d’alarme précoce, a un instant donné, de possibles effets a long terme. Dans ce
contexte d’interprétation, et malgré toutes les limites énoncées précédemment, I'approche
multibiomarqueurs en biosurveillance active avec I'épinoche a trois épines a démontré toute
son utilité dans la caractérisation des sites potentiellement impactés par des effluents de
stations de traitement des eaux usées, mais également dans la discrimination de plusieurs
sites sur la base des fonctions physiologiques impactées. Ces résultats sont trés prometteurs

et permettent d’envisager le déploiement de cette approche dans d’autres contextes.
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Résumé :

Le développement des activités anthropiques a engendré la production et la diffusion de nombreux contaminants
chimiques dans les milieux aquatiques. Afin d’évaluer I'état des masses d'eau et de prédire les impacts de cette
contamination générale sur les organismes vivants et sur les écosystemes, différents outils ont été développés.
Parmi ces outils, les biomarqueurs présentent un intérét particulier, lié & leur grande sensibilité et leur précocité de
réponse. lls peuvent étre utilisés sur des organismes autochtones prélevés directement dans les milieux d’intérét,
ou sur des individus issus du laboratoire et importés sur les sites d’études via des dispositifs d’encagement. Cette
seconde approche, dite de biosurveillance active, permet de s’affranchir d’'un certain nombre de biais liés aux
incertitudes concernant les individus sauvages (historique, temps d’exposition, adaptation) et permet également
I'évaluation de sites sur lesquels I'espéce modele est absente ou menacée. Cette méthodologie active semble
également plus appropriée pour définir un référentiel visant a la comparaison de sites sur une échelle géographique
importante. Dans ce contexte, le travail réalisé a pour objectif d’évaluer la pertinence de [utilisation en
biosurveillance active d’'une espéce modéle bien documentée en écologie : I'épinoche a trois épines (Gasterosteus
aculeatus). Les réponses biologiques étudiées portent sur plusieurs fonctions physiologiques (systéme antioxydant
et dommages oxydatifs, enzymes de biotransformation, systéme reproducteur, transmission synaptique et systéeme
immunitaire inné) afin d’étre représentatives de I'état de santé global des individus. Dans un premier temps, les
effets du confinement ainsi que de la restriction d’accés a la nourriture induits par 'encagement sur la batterie de
biomarqueurs ont été caractérisés afin de permettre une interprétation correcte et rigoureuse des résultats.
L’approche a ensuite été déployée in situ dans le but (i) d’évaluer I'efficacité d’'une zone humide tampon construite
en aval d’une station de traitement des eaux usées (STEU), (ii) d’évaluer I'effet potentiel de plusieurs effluents de
STEU sur le milieu récepteur et (iii) de discriminer les différents sites le long du bassin de la Meuse (programme
Interreg DIADeM). Le déploiement des outils dans ce contexte a mis en évidence la pertinence de I'espéce modele
et des biomarqueurs sélectionnés dans la caractérisation des effets sur les milieux aquatiques de ce type
d’installation. A une plus large échelle, les outils ont permis de discriminer les différents sites en fonction des
réponses physiologiques modulées. Les travaux ont ainsi mis en évidence tout le potentiel d’'une approche
multibiomarqueurs en biosurveillance active dans I'évaluation et la caractérisation des milieux aquatiques.

Mots clés : Encagement ; Biomarqueurs ; Poisson ; Ecotoxicologie ; Station d’épuration

Abstract:

Many chemical contaminants have been produced and spread into aquatic environments and given rise to
anthropogenic activities. In order to assess and predict the impacts of this contamination on organisms and
ecosystems, several tools were developed. Among them, biomarkers have been shown to be sensible and early
indicators of a perturbation at sub individual level. These physiological responses can be measured in native
individuals as well as in individuals from husbandry imported on the field through caging systems. This latter
approach, mostly known as active biomonitoring approach, brings with it the ability to overcome some confounding
factors present when native individuals are used (history, exposure time, adaptation mechanism). Additionally, the
use of imported individuals enables the study of sites in which the model species is endangered or absent. This
active methodology also seems more effective in defining reference levels for the comparison of sites over large
geographic scales. In this context, the present work aims to assess the relevance of using a new model species in
active biomonitoring approach: the three spined stickleback (Gasterosteus aculeatus). Several physiological
functions have been chosen to be representative of the global health of individuals (antioxidant system and oxidative
damages, biotransformation enzymes, reproduction system, innate immune system, synaptic transmission). As a
first step, the effect of a restricted access to food and the confinement induced by caging conditions have been
characterized in two seasons with the aim to ensure a correct and thorough interpretation of the results. Then, the
approach has been deployed on the field (i) to assess the efficiency of a constructed wetland built downstream a
wastewater treatment plant (WWTP), (ii) to assess the potential effects of several effluents of WWTP and (ii) to
discriminate different sites along the Meuse basin (Interreg DIADeM program). Findings have been encouraging in
highlighting the relevance of the three spined stickleback as a sentinel species and the selected biomarkers in this
context of contamination in active biomonitoring. In a larger scale, these same tools have made it possible to
discriminate the different sites in the Meuse basin according to the modulated physiological functions. Thus, this
work has demonstrated the potential of the multibiomarker approach in active biomonitoring with the three spined
stickleback in the assessment and the characterization of water quality.
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