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Introduction 1. Diversité dans les hydrosystémes (du bassin versant a [’estuaire) et facteurs de for¢age

Cette premiére partie du manuscrit constitue un état de I’art permettant d’introduire les notions
principales de ce travail de thése, a savoir ; les hydrosystémes, le modele biologique, les marqueurs
étudiés a différentes échelles (transcriptomique, protéomique, biochimique et traits d’histoire de
vie) et enfin, le diagnostic de I'état de santé des estuaires.

1. Diversité dans les hydrosystémes (du bassin versant a I’estuaire) et facteurs de forcage
1.1. Hydrosysteme, bassin versant et estuaire

Un hydrosystéme est un écosystéeme formé par le réseau hydrographique d'un cours d'eau ; il
intégre donc I'ensemble des eaux superficielles et souterraines, et leurs interactions.

Dans le cadre de cette étude, nous nous sommes concentrés sur les bassins versants et les estuaires.

Un bassin versant définit la zone de collecte des eaux de surface par un cours d'eau et ses
affluents. En amont, le bassin versant est délimité par une ligne de partage des eaux ou les eaux de
pluies s'écoulent en emportant avec elles les éléments dissous ou en suspension (sédiments et
polluants). En aval, le bassin versant est limité par I’exutoire, dans le cas présent I'estuaire.

Un estuaire correspond donc a I'embouchure d'un cours d’eau se jetant dans la mer, ou les eaux
douces se mélangent avec les eaux marines, formant les eaux de transition. L’estuaire constitue
ainsi un continuum aquatique dynamique reliant I'environnement terrestre au plateau continental
et al'océan (Elliott et al., 2015).

Précipitations

Ligne de crétes /\.\ '
Partage des eaux o

transition

Exutoire

Eaux cotiéres

Les eaux estuariennes subissent quotidiennement de fortes variations de température, de salinité,
de turbidité, de gaz dissous ou de nutriments (Seitzinger et al., 2010 ; McLusky & Elliott, 2004). A
I'intérieur des écosystémes estuariens circulent I'énergie, la matiere et les organismes (Hyndes et
al., 2014). Les estuaires ont une fonction biogéochimique majeure . Les concentrations

31


2.%20Introduction.docx

Introduction 1. Diversité dans les hydrosystéemes (du bassin versant a [’estuaire) et facteurs de for¢age

élevées de particules en suspension dans les eaux de transition induisent des interactions avec
d'autres solutés, tels que les métaux (Zhang et al., 2008 ; Hatje et al., 2003 ; Turner & Millward,
2000) ou les polluants organiques (Shang et al., 2015 ; Darwano et al., 2014). Les particules en
suspension peuvent aussi interagir avec les nutriments (différentes formes d’azote et de phosphore)
présents dans I'eau (Fitzsimons et al., 2011). La richesse en nutriments au sein des estuaires est a la
base d’une forte productivité primaire sous la forme de phytoplancton, de microphytobenthos et
de macroalgues. Les variations saisonnieres et interannuelles de la productivité primaire impactent
la productivité secondaire, générée par les herbivores, les détritivores et les carnivores (Livingstone
et al., 2007). Les concentrations en plancton en suspension ont un impact direct sur la forme et les
teneurs en éléments nutritifs dans les estuaires (Paerl, 2012 ; Eyre, 2000). Les particules en
suspension peuvent également atténuer la lumiére entrante (Fall, 2020), modifiant, voire inhibant
la productivité primaire.

Ces processus biogéochimiques peuvent étre influencés par le fonctionnement hydro-morpho-
sédimentaire de I'estuaire (Dyer, 1995).

L’hydrodynamisme en zone estuarienne englobe les apports d'eau douce (débit fluvial), les apports
d'eau salée (courants de marée) et la circulation entre ces masses d’eau. Les conditions
hydrodynamiques agissent sur le temps de résidence des particules et les échanges a l'interface
entre les fonds, la colonne d'eau et les organismes (Statham et al., 2012).

La morphologie du systeme peut également impacter I’hydrodynamisme. La taille, la profondeur et
la géométrie de I'embouchure de I'estuaire modifient les niveaux d'eau, les courants de marée,
I'action des vagues et le transport sédimentaire (Pye & Blott, 2014). La morphologie de la zone
estuarienne, combinée a I’hydrodynamisme, peut aussi conduire a une stratification verticale plus
ou moins marquée. Les particules sédimentaires, transportées depuis la riviere ou la mer, forment
des flux de sédiments en suspension qui vont par la suite engendrer des dépots sédimentaires. Ces
dépbts sont contrdlés par la vitesse des courants et la granulométrie des sédiments.

La vitesse de sédimentation peut également étre influencée par I'agrégation et la floculation des
particules. Les éléments en suspension ont tendance a s’agréger en présence de sels marins, de
microalgues et de débris organiques. Les eaux estuariennes ont donc tendance a étre tres turbides
(McLusky & Elliott, 2004).

Les flux et le stockage du carbone, du silicium, du phosphore, de I'azote et des contaminants sont
donc modulés par les caractéristiques hydro-morpho-sédimentaires de |'estuaire (Hyndes et al.,
2014 ; Statham et al., 2012). L’association unique de ces facteurs physiques, chimiques et
biologiques va fortement structurer les habitats estuariens (MclLusky & Elliott, 2004).

Enfin, les écosystemes estuariens sont des zones de soutien aux cycles de vie de nombreuses
espéces animales . En effet, les estuaires sont des zones de migration, de reproduction, de
croissance et de survie d’espéces marines ou amphihalines. Les estuaires sont donc des zones
qualifiées de nourriceries pour de nombreuses espéeces animales (Beck et a/., 2001). La fonction de
nourricerie est déterminée par la variabilité environnementale, I'hydrodynamisme, le couplage
trophique, les mouvements ontogénétiques et les corridors d'habitats (Litvin et al., 2018). Les
estuaires sont ainsi essentiels aux cycles de vie d’especes de plancton, d’invertébrés (annélides,
crustacés, crevettes), de téléostéens, de chondrichtyens, de mammiféeres ou d’oiseaux.
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Chez les poissons anadromes (Saumon de I’Atlantique (Salmo salar), Grande alose (Alosa alosa),
Lamproie fluviatile (Lampetra fluviatilis), etc.), les individus sexuellement matures migrent du milieu
marin vers les eaux de transition, puis vers les eaux douces, pour se reproduire (Lochet et al., 2008 ;
Kelly & King, 2001 ; Hansen & Quinn, 1998).

A l'inverse, les poissons catadromes (Flet européen (Platichthys flesus), Anguille d'Europe (Anguilla
anguilla) et Mulet-porc (Chelon ramada)) fréquentent les estuaires aux stades juvéniles, car les
estuaires présentent des conditions particulierement propices pour assurer leur croissance (refuges
et nourriture). Les poissons catadromes se reproduiront ensuite a I'embouchure des estuaires ou
en mer a I'état adulte (Van Ginneken & Maes, 2005 ; Summers, 1979).

Fonctions hydro-morpho-sédimentaires

Structuration physique des habitats &
Flux de matiere
(transport, stockage de nutriments,
Fonctions de soutien au cycle sédiments, contaminants)
de vie des organismes
Habitats Essentiels i

(nourricerie, reproduction, migration repos,
croissance, alimentation...)

Fonctions biogéochimiques
Transformation, épuration
& stockage
de sédiments, nutriments

(C. N, P, Si) et
contaminants

Productivité
(primaire et secondaire)

Colonne deau

Figure 2. Schéma représentant le fonctionnement écologique d’un estuaire et les principales fonctions qui
le composent. © Figure extraite de Muntoni (2020)

Notons de plus, que des espéces marines d’intérét halieutique majeur (Bar commun (Dicentrarchus
labrax), Sole commune (Solea solea), Plie commune (Pleuronectes platessa), Turbot commun
(Scophthalmus maximus) etc.) peuvent aussi trouver, dans les panaches estuariens, des conditions
trés propices au développement de leurs stades juvéniles (Nagelkerken et al., 2015). Les habitats
estuariens participent donc trés activement au recrutement et a I'exportation des poissons juvéniles
d’origine marine (Ramos et al., 2010 ; Martinho et al., 2007).

Les estuaires sont considérés comme I'un des habitats naturels les plus productifs et sont donc d’'un
intérét écologique majeur. Les écosystémes estuariens assurent une multitude de services
écosystémiques (Figure 3), mais ils sont aussi le siege de nombreuses activités anthropiques qui
génerent diverses pressions directes (endogénes) et indirectes (exogénes), pouvant lourdement
impacter ces écosystemes (Raimonet & Cloern, 2017 ; Elliott, 2011).
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Marais

Figure 3. Illustration des biens et services fournis par I'écosystéme estuarien a la société.
© Figure extraite de Nicolas (2010), réalisée par Philippe Camoin

1.2. Pressions anthropiques directes sur les hydrosystémes (stresseurs endogenes)

Nous allons tout d’abord rappeler ici la notion de stresseur en écologie aquatique, qui correspond
a tout facteur environnemental (dégradation de I’habitat physique, polluants, élévation anormale
de la température de |'eau, eutrophisation, hypoxie...) qui conduit chez les organismes exposés a
une altération possible de leur physiologie et a une baisse de leur fitness.

Les estuaires sont des écosystémes particulierement vulnérables de par la multiplicité des pressions
anthropiques directes qui peuvent y interagir. Les écosystemes estuariens sont ainsi exposés a des
stresseurs endogeénes locaux qui peuvent étre plus ou moins controlés (Elliott, 2011). Ces stresseurs
sont liés a la démographie, a I'urbanisation, a l'industrie ou a I'agriculture. Les stresseurs endogénes
peuvent étre divisés en deux sous-catégories ; les éléments introduits dans le systéme (polluants,
infrastructures telles que les ports, batiments et ponts...) et les éléments retirés du systeme tels les
ressources physiques (agrégats) et biologiques (pécheries) (Elliott, 2011).

Les estuaires, ou prennent place de nombreux enjeux socio-économiques, sont particulierement
impactés par les pressions anthropiques (Figure 4) et sont donc fréquemment soumis a des
stresseurs multiples (Ellis et al., 2015). En effet, I'ensemble des activités humaines réalisées a
proximité ou dans les estuaires entrainent des altérations anthropiques directes sur les habitats
estuariens, ainsi que de nombreux rejets de contaminants chimiques, aux origines diverses.
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Figure 4. Illustration des impacts anthropiques sur I'écosysteme estuarien.
© Figure extraite de Nicolas (2010), réalisée par Philippe Camoin

L’installation de ces nombreuses activités humaines en zone estuarienne se traduit souvent par une
forte artificialisation des écosystemes cotiers (Figure 4) (remodelage des cotes, dragages, digues,
pertes d’habitats intertidaux, modifications hydrauliques). Les estuaires constituent des voies de
transition majeures pour de nombreuses marchandises a I'échelle planétaire. Le transport de
marchandises a conduit a la création d’importantes voies de navigation avec une chenalisation tres
forte des grands estuaires, accompagnée par la construction d'épis pour empécher la sédimentation
(Reise, 2005).

Les rejets domestiques (Figure 4) et les effluents urbains représentent une source de contamination
considérable des hydrosystemes. En effet, les effluents des stations d’épuration (STEP) peuvent
contenir différents polluants organiques et inorganiques, peu éliminables par le traitement des
eaux. Parmi ces polluants, différentes études ont mis en évidence la présence de produits
pharmaceutiques (Lajeunesse et al., 2012 ; Vieno et al., 2005), de perturbateurs endocriniens (Chen
et al., 2006), de métaux (Birch et al., 2015), d’hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPs)
(Pérez et al., 2011), de poly-bromo-diphényl-éther (PBDE) et autres retardateurs de flammes (Deng
etal., 2015).
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Les rejets industriels constituent également une source importante de pollution par
divers métaux (Mokarram et al., 2020). Les analyses sur ces rejets industriels ont aussi mis en
évidence la présence de colorants, de pigments, de produits liés a la pétrochimie (Dwivedi et al.,
2017), et d’autres familles de polluants organiques (Line et al., 1997). L'ensemble des contaminants
métalliques et organiques évoqués sont ainsi fréquemment retrouvés dans les tissus des poissons
(Defo et al., 2021).

Les rejets agricoles forment une autre source de contamination, non négligeable, pour la
qualité de l'eau (Blanco-Canqui, 2018). Les effluents agricoles sont constitués de nombreux
pesticides, massivement utilisés dans I'agriculture pour maintenir de hauts rendements dans les
cultures (Oerke, 2006). Les produits phytosanitaires sont définis comme des substances actives
destinées a protéger les végétaux contre tous les organismes nuisibles, a assurer leur conservation,
ou encore a détruire les végétaux indésirables (Directive 91/414/CEE, abrogée par le reglement
n°1107/2009 du 21/10/09). Les pesticides constituent une menace pour les écosystémes aquatiques
(Anderson et al., 2013).

Les rejets agricoles sont également composés de déchets liés a I'élevage (Hooda et al., 2000). Les
fortes concentrations en élevage au sein des bassins versants se traduisent par des épandages
intensifs des produits de I'excrétion animale générant une eutrophisation des eaux liée a une
surcharge en azote (Jones et al.,, 2019). Les élevages induisent également la présence non
négligeable de produits pharmaceutiques particulierement utilisés en production animale hors sol
(Daughton, 2004).

Les effluents agricoles comportent également du phosphore, utilisé comme engrais, lequel
contribue a I'eutrophisation des masses d’eau. L’'intensification des pratiques agricoles conduit a
des ruissellements diffus de phosphore qui participent a la dégradation générale de la qualité de
I'eau (Hart et al., 2004).

L'ensemble des polluants liés aux effluents agricoles peuvent pénétrer dans les masses d'eau par
des sources diffuses et ponctuelles. Les sources de pollution diffuse regroupent le ruissellement et
I'érosion de surface, la dérive de pulvérisation, la lixiviation, les flux de drainage et le transport
atmosphérique (Reichenberger et al., 2007).

1.3. Pressions climatiques sur les hydrosystémes (stresseurs exogenes)

Les estuaires sont également exposés a des stresseurs exogénes non gérés qui émanent de
I'extérieur du systéme. Les pressions exogenes dépendent donc de facteurs externes qui ne peuvent
étre controélés, mais qui doivent étre pris en compte pour estimer la qualité écologique d’un systéeme
estuarien. Ces pressions se traduisent notamment par des altérations des régimes thermiques, de
salinité ou de débit des hydrosystemes (Elliott, 2011).

Ces pressions exogenes sont principalement liées au changement climatique global . Le
réchauffement atmosphérique entraine de fortes variations hydroclimatiques, comme une
augmentation significative de la température des eaux cétieres, de la concentration en gaz
carbonique dissous ou encore une diminution du pH.
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De par leur faible profondeur, les estuaires sont particulierement soumis aux effets du changement
climatique. L’élévation du niveau des océans, associée au changement climatique et a la fonte des
glaces, est un phénomeéne dont il va étre trés difficile de gérer les causes. Néanmoins, il est possible
d’intervenir sur les conséquences de ce phénomeéne en érigeant des digues, pour limiter I'élévation
du niveau de l'eau (Elliott, 2011).

Le changement climatique impacte également la zone littorale via des modifications de la
pluviométrie, des apports en nutriments, de la productivité et du fonctionnement des
communautés (Gunderson et al., 2016 ; 2017).

Les effets cumulés du changement climatique et des rejets domestiques, industriels et agricoles ont
intensifié I'eutrophisation (Figure 5) des eaux estuariennes et cotiéres. L'eutrophisation, au sein
d’un écosystéme, peut étre défini comme un excés de nutriments dans les eaux qui peut aboutir a
une surproduction primaire et a de possibles déreglements tels que la prolifération de macroalgues
et de microalgues toxiques. L'eutrophisation peut également aboutir a un risque hypoxique dans
les estuaires eutrophisés, particulierement en saison estivale (Rabalais et al., 2010). Un déficit en
oxygéne dans I'eau a long terme dans les écosystémes estuariens et cotiers peut conduire a
I"apparition de zones mortes (Altieri & Gedan, 2014).

Healthy < 3 ; Eutrophic
ecosystem % Y &5 ecosystem

Figure 5. Schéma représentant la comparaison entre un systéme sain peu eutrophisé et un systéeme
fortement eutrophisé. © Figure extraite de Kennicutt (2017), modifié d'aprés Bricker et al. (2007)

Au final, les estuaires sont particulierement vulnérables aux pressions exogénes et endogénes, en
tant qu’écosystemes “ouverts”, dont les limites sont mal définies et changeantes (Elliott et al,,
2015).
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1.4. Hétérogénéité des estuaires et diversité des altérations liées a la taille des systemes estuariens

Les écosystemes hétérogénes sont composés d'éléments de nature différente, présentant des
disparités de structure, de fonction et de répartition, ce qui peut entrainer un manque d’unité.

L'hétérogénéité spatiale est définie comme la variation dans I'espace de la distribution d'un motif
ou la variation qualitative ou quantitative d'un motif. L'hétérogénéité spatiale peut étre liée a
I'habitat, aux parameétres physico-chimiques et aux organismes présents. L'hétérogénéité spatiale
est d’un intérét majeur dans I'étude des écosystemes et des populations (Shaver, 2005).

L'hétérogénéité temporelle est définie comme les variations au cours du temps d’un motif. Les
variations temporelles comprennent les changements saisonniers, les fluctuations quotidiennes
ainsi que les perturbations imprévisibles, plus intermittentes (Lear et al., 2008). L'hétérogénéité
temporelle renforce donc I'hétérogénéité spatiale.

Au sein des bassins versants, I'hétérogénéité est trés prononcée. En effet, ces systemes montrent
une hétérogénéité du réseau hydrographique, de I’hydrologie, de la morphologie et du relief (Troch
et al., 2009). Les bassins versants présentent aussi une hétérogénéité au niveau de I'occupation du
sol, notamment par rapport aux cultures, aux haies, aux foréts, aux plans d’eau ou encore a
I"'urbanisation (Teichert et al., 2017). Les activités humaines sont aussi trés hétérogenes a I'échelle
du bassin versant. Chaque bassin versant est également unique de par sa forme, son orientation et
sa taille.

L'hétérogénéité est également marquée au sein des estuaires. Les estuaires sont soumis aux effets
de la marée, pouvant engendrer une stratification des eaux estuariennes. La rencontre des eaux
fluviales et marines peut donc induire des gradients de salinité plus ou moins prononcés tout au
long du systeme (Troch et al., 2009). La turbidité, I'oxygene dissous ou encore les nutriments sont
d’autres parametres qui caractérisent les milieux estuariens (Lear et al., 2008). Ces variables, qui
fluctuent dans le temps et I'espace, participent a I’'hétérogénéité des estuaires.

Les estuaires de grande taille présentent une hétérogénéité environnementale naturelle élevée. En
effet, de par leur taille, ils sont soumis a de forts gradients amont-aval abiotiques et biotiques. De
plus, dans ces grands systémes, les dégradations anthropiques directes sur les habitats estuariens
liés a I'artificialisation sont bien marquées. Elles peuvent se traduire par des altérations des
parametres hydro-morpho-sédimentaires fortes et trés contrastées d’un systéme a un autre.

Les estuaires de petite taille présentent une hétérogénéité environnementale naturelle plus faible
car les gradients environnementaux (salinité, bathymétrie et courant) y sont limités, relativement
aux grands systemes (Vasconcelos et al., 2015 ; Elliott, 2011). De la méme maniére, ils concentrent
généralement un nombre de stresseurs réduits par rapport aux grands estuaires. Les altérations
anthropiques directes sur les habitats estuariens y étant généralement trés limitées.

L'évaluation de la qualité écologique des estuaires est donc rendue difficile par I’"hétérogénéité
intrinseque des estuaires et par les multiples pressions auxquelles ces écosystémes doivent faire
face.
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1.5. Stresseurs multiples (ou Multistress) a I'exutoire du bassin versant : impact sur les especes
estuariennes

Dans la suite de ce manuscrit de thése nous utiliserons I'abréviation de “multistress” pour parler
des “stresseurs multiples” qui interagissent communément au sein des estuaires.

Les pressions endogénes et exogénes, leurs interactions, leurs intensités et leurs fluctuations dans
I’espace et dans le temps se concentrent a I'exutoire du bassin versant. Les écosystemes estuariens
sont donc soumis aux effets du changement climatique et aux pressions liées aux activités
anthropiques pouvant conduire au multistress (Robins et al., 2016).

Le multistress au niveau des estuaires s’est intensifié au cours des derniers siécles (Lotze et al.,
2006). L'ensemble des facteurs forcage peut entrainer une dégradation de I’habitat physique et une
pollution des eaux estuariennes. La qualité écologique des eaux de transition est alors affectée,
conduisant a une perte de biodiversité (Elliott, 2011) et impactant les communautés de poissons
(Elliott et al., 2015 ; Teichert et al., 2017).

Les populations de poissons exposées au multistress peuvent étre impactées directement, par une
mortalité plus ou moins importante. Le multistress induit également des altérations dans la
physiologie, le comportement et la reproduction des individus (Jackson et al., 2016), pouvant
modifier la distribution et de la dynamique des populations. Les populations de poissons peuvent
aussi étre impactées indirectement par le multistress, suite a une modification de la disponibilité
en habitats ou une altération de la qualité trophique de I'estuaire.

Les effets de ces différents facteurs de forcage en conditions de multistress sont interdépendants
et peuvent avoir des effets additifs, antagonistes ou synergiques (Harley et al., 2006 ; Todgham &
Stillman, 2013). Les effets additifs correspondent a la somme des effets de chacun des stresseurs
présents dans le milieu. Les effets synergiques conduisent a un impact supérieur a la somme des
effets de chaque facteur de forcage. A contrario, les effets antagonistes se traduisent par un impact
plus limité lors d’une interaction entre stresseurs (Gunderson et al., 2016).

Les effets du multistress sur les espéces estuariennes ont été explorés a différents niveaux
d’organisation biologique. Les réponses des individus ont été analysées au niveau des traits
d’histoire de vie, de la physiologique ou encore des réponses moléculaires. L'étude des différents
niveaux d’organisation permet d’intégrer I'ensemble des réponses face aux forcages
environnementaux.

Parmi les stresseurs associés au changement climatique, le stress thermique induit, pour de
nombreuses especes estuariennes, une diminution de la survie (Harley et al., 2006) et des
altérations de la physiologie (Somero, 2010). Chez les poissons, ces altérations de la physiologie
comprennent, par exemple, une réduction de l'indice hépato-somatique, une augmentation de la
teneur en lipides du foie et une augmentation des triglycérides dans le plasma. Des températures
plus élevées provoquent aussi des changements dans les enzymes antioxydantes (Rossi et al., 2017).
Le stress thermique provoque également la sécrétion de catécholamines, de cortisol (Cockrem et
al., 2019), de glucose et de lactate (Bard & Kieffer, 2019). L’'osmolarité sanguine et les réponses
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immunitaires des poissons peuvent étre aussi impactées par la hausse de la température des eaux
(Balta et al., 2017).

L'eutrophisation, parfois courante en zone estuarienne, peut induire une surproduction primaire
(Morand & Briand, 2009). La production d’'une biomasse algale importante peut conduire a une
chute générale de la biomasse des communautés benthiques d’invertébrés et de poissons (Diaz et
al., 2008).

Les observations et les modeéles climatiques ont également mis en évidence une augmentation de
la fréquence et de l'intensité des événements hypoxiques en zones cétiéres, affectant la
biodiversité marine et le fonctionnement de certains écosystemes (nourriceries) (Hughes et al.,
2015). L’hypoxie peut induire, chez les poissons, des changements dans la prise alimentaire (Powers
et al., 2005) et un ralentissement du taux de croissance (He et al., 2022). La baisse d’oxygéne dissous
dans l'eau entraine également des changements dans le comportement anti-prédateur, avec
notamment une augmentation du temps de fuite. Un accroissement de la ventilation et une baisse
du taux d’activité métabolique ont également été observés (Mattiasen et al., 2020). De plus, en
condition d'hypoxie sévere, plusieurs activités enzymatiques sont dérégulées dans le sérum et dans
le muscle, telles que la SOD, la CAT et la GPX (He et al., 2022). Des événements hypoxiques prolongés
peuvent avoir des effets |étaux et sublétaux, méme sur les organismes tolérant au stress hypoxique,
tels que les huitres ou certaines espéeces de poissons (Jeppesen et al., 2018).

Les pollutions d’origine anthropique provoquent également des perturbations physiologiques et
une réduction de la fitness (Amoatey & Baawain, 2019 ; Teichert et al., 2017 ; Moore & Olden, 2017).

En raison de leur production et de leur utilisation intensive, les polluants organiques persistants
(POPs), tels que les polychlorobiphényles (PCBs), les polybromodiphényléthers (PBDE) et les
pesticides organochlorés (OCP), sont trés présents dans les écosystemes et les organismes (Van Ael
et al., 2012). Les dioxines, les furannes, les produits perfluorés et les composés organobromés
s'accumulent également dans les tissus des poissons. Les différents POPs présentent une toxicité
sublétale, un potentiel cancérogéneése et peuvent aussi entrainer des perturbations endocriniennes.
De plus, ces composés, de par leur persistance dans I'environnement, peuvent se bioaccumuler et
se biomagnifier au sein de la chaine trophique aquatique (Harmon, 2015).

Les eaux usées résultant d’un traitement incomplet par les stations d’épuration (STEP) et rejetées
dans les systémes cétiers et estuariens sont souvent caractérisées par un déficit en oxygene et une
multi-contamination chimique (Matthiessen & Law, 2002). Les espéeces estuariennes exposées a ces
rejets ont montré des altérations du métabolome au niveau du foie. Ainsi, chez la Perche jaune
(Perca flavescens), plusieurs métabolites hépatiques (glucose, malate, fumarate, glutamate,
créatinine, histamine et oxypurinol) apparaissent comme plus abondants (Defo et al., 2021). Les
produits pharmaceutiques contenus dans les eaux usées impactent également les invertébrés, les
amphibiens et les poissons. Les antidépresseurs, par exemple, vont modifier le comportement, la
reproduction et le développement des invertébrés et des vertébrés. Les antidépresseurs peuvent
méme affecter la survie et entrainer un retard de développement et des anomalies morphologiques
(Sehonova et al., 2018).
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Les activités agricoles ont également un impact sur la qualité de I'eau. L'utilisation excessive
d'engrais et de produits phytosanitaires sur les cultures contribue a la formation de dépots
chimiques. Ces dépbts vont étre entrainés par le lessivage des sols et le ruissellement jusqu’aux
rivieres et aux estuaires (Zia et al., 2013). Les espéces estuariennes peuvent ainsi étre exposées a
des niveaux élevés d'engrais et de pesticides.

Une multitude de produits phytosanitaires sont utilisés en agriculture. Le glyphosate (N-
(phosphonométhyl)glycine) est le pesticide le plus utilisé dans le monde. Introduit sur le marché et
utilisé depuis 1974, cet herbicide permet d’éliminer les dicotylédones et les graminées. En effet, le
glyphosate, inhibe I'enzyme 5-enolpyruvyl-shikimate- 3-phosphate synthase (EPSPS) impliquée dans
la voie de synthése du shikimate chez les plantes (Duke & Powles, 2008). De ce fait, il peut étre
utilisé a large spectre. En plus de son impact direct, le glyphosate est également toxique de par sa
dégradation et les métabolites qui en résultent. L'acide aminométhylphosphonique (AMPA), est le
principal sous-produit issu de la dégradation du glyphosate et de I'amino-polyphosphonate. L'AMPA
est donc omniprésent dans les environnements estuariens, engendrant un risque pour les especes
qui y vivent. Particulierement impactés par les effets toxiques du glyphosate et de 'AMPA, les
organismes aquatiques qui y sont exposés présentent un développement précoce. Ces especes
montrent aussi des changements dans les biomarqueurs associés au stress oxydatif, les enzymes
antioxydantes et les indices plasmatiques hématologiques (Tresnakova et al., 2021).

De la méme maniére, les organochlorés, les pyréthrinoides et les organophosphorés, largement
utilisés dans l'agriculture maraichére, ont un impact non négligeable sur la faune aquatique. Des
analyses, menées sur des Crevettes grises (Crangon crangon) exposées in natura a ces pesticides,
ont révélé une augmentation de l'expression de la P-gp impliquant des perturbations de leur
reproduction (Fulton et al., 1999). De plus, des poissons, également exposés a des pesticides, ont
montré des perturbations endocriniennes (Martyniuk et al., 2020).

L’exposition a tous ces xénobiotiques entraine I'activation de mécanismes de détoxification chez
les organismes aquatiques. La biotransformation des polluants organiques commence par
I'introduction d'un groupe fonctionnel (phase 1), puis la fixation d'un groupement polaire (phase Il).
Le métabolisme d’élimination continue ensuite par la prise en charge des composés chimiques par
des enzymes pour étre dégradés. La détoxification des polluants est différente selon les espéces.
Les crustacés, par exemple, métabolisent certains xénobiotiques plus rapidement que les
mollusques (Walker & Livingstone, 2013). De la méme maniere, les poissons métabolisent le
pentachlorophénol (PCP) et le benzo[a]pyrene (BaP) plus rapidement que certains invertébrés
aquatiques. Une biotransformation rapide du BaP par les poissons s’explique par des niveaux plus
élevés d'activité du cytochrome P450, et plus particulierement cytochrome P4501A (CYP1A)
(Livingstone, 1998).

Les réponses des organismes estuariens face au multistress environnemental ont été largement
étudiées ces vingt dernieres années. Ces recherches englobent un grand nombre d’espéces tres
diverses, vertébrés comme invertébrés. Certaines de ces études portent sur un poisson estuarien,
considéré comme une espéce sentinelle particulierement pertinente des estuaires européens : le
Flet européen (Platichthys flesus).
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2. Une espéce modele de poisson plat : le Flet Européen (Platichthys flesus)
2.1. Présentation de I'espéce modele P. flesus

Le Flet européen, Platichthys flesus (L.), appartient a la famille des Pleuronectidés, de I'ordre des
Pleuronectiformes. Les Pleuronectidés regroupent 60 especes de poissons osseux plats, pour plus
de 20 genres. P. flesus est I'une des espéces de poissons plats les plus répandues dans les eaux
estuariennes européennes (Skerritt, 2010).

P. flesus est une espéce benthique euryhaline principalement présente dans les eaux cotiéres et
saumatres, avec une préférence pour les fonds meubles des estuaires (Déniel, 1981) et les substrats
sablo-vaseux. Cette espece estuarienne réside la majeure partie de I'année dans les estuaires. A
partir de I'age de 2 ans, le Flet migre vers des eaux plus profondes pour se reproduire en hiver a
I’embouchure des estuaires (Hylland et al., 1996).

Le Flet est une espéece qui présente tres peu d’intérét commercial (Skerritt, 2010). En effet, le Flet
a une faible valeur marchande par rapport a d'autres espéces de poissons plats, telles que la Plie
commune (Pleuronectes platessa) ou la Sole commune (Solea solea). Des péches de flets sont
enregistrées dans quelques régions d'Europe (Danemark, Royaume-Uni, Portugal, etc.), mais elles
constituent des captures accidentelles lors de la péche d'autres especes démersales. Suite a cette
péche accessoire, les flets sont généralement utilisés comme appats.

Le tégument dorsal de P. flesus est brun tacheté avec des nuances variables, influencées
par la nature du substrat sur lequel il vit. La face aveugle (ventrale) du poisson n’est pas pigmentée.
Le Flet se distingue des autres espéces de poissons plats par la présence de tubercules dentelés
entre les rayons de la nageoire dorsale (Wheeler 1969 ; Summers 1979 ; Cooper & Chapleau 1998).
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P. flesus est une espece opportuniste. A I'age adulte, le Flet se nourrit principalement de
macrofaune, essentiellement de bivalves (coques et moules), de polychetes et de crustacés (crabes
et crevettes) (Summers 1979 ; Pihl 1982). Le Flet s’alimente sur le fond (Ansell, 1995) en suivant la
marée dans la zone intertidale. Les juvéniles de P. flesus se nourrissent principalement de
méiofaune, essentiellement de copépodes, d’ostracodes, de petites larves (Aarnio et al., 1996),
d’amphipodes et de siphons de bivalves (Ansell & Trevalllion 1967 ; de Vlas 1979).
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2.2. Aire de distribution et cycle biologique de P. flesus

Le Flet européen est une espéce a affinité boréale, essentiellement présente dans les eaux
tempérées a froides de I'Europe. L'aire de distribution de P. flesus s’étend de la Mer
Blanche au Nord, jusqu’a I’estuaire du Mondego (Portugal) au Sud (Cabral et al., 2007). Le Flet est
donc une espéce capable de supporter une grande amplitude de température ; allant de 0,5°C en
Mer Blanche en hiver a 22°C au Sud du Portugal en été. Cependant, il faut préciser que le Flet est
moins abondant dans la partie Sud de son aire de distribution. En effet, des études ont révélé que
les populations de Flet sont peu nombreuses dans le Golfe de Gascogne (Hermant et al., 2010), dans
I’estuaire de Gironde (Chaalaliet al., 2013) et au Sud du Portugal (Martinho et al., 2013). Cependant,
P. flesus reste relativement abondant au Nord du Portugal grace a I'hydro-climat de cette zone
(Ramos et al., 2010 ; Morais et al., 2011). Les estuaires de Minho et de Lima présentent ainsi une
population importante de Flets grace a upwelling situé au Nord-Ouest de la péninsule ibérique
pendant la saison estivale (Lima et al., 2007).

Plusieurs espéces a affinité boréale, comme le Flet, ont vu la limite Sud de leur aire de distribution
remonter vers le Nord ces trois derniéres décennies, suite a I'augmentation des températures de
surface de la mer (Cabral et al., 2007). De la méme maniére, les stocks de Morue de I'Atlantique
(Gadus morhua), de Plie commune ou encore de Limande-sole (Microstomus kitt) en Atlantique ont
chuté au Sud, mais ont augmenté au Nord de leur aire de répartition (Rijnsdorp et al., 2009).

P. flesus est un poisson plat catadrome. Cette espece réalise une bonne partie de son cycle en
estuaire et migre a I'embouchure des estuaires, voire en zone cbtiere pour assurer sa reproduction

. Le long des cotes Atlantiques francaises, la ponte a lieu de février a mars, a une
profondeur modérée (10 a 30 metres). La période de fraie peut parfois s’étendre jusqu’a juin. Les
ceufs, pondus et fertilisés au niveau de la surface, vont mettre une semaine a se développer (a 12°C)
et vont couler au fur et a mesure de leur développement.
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Cependant, un décalage de la période de ponte des Flets a été observé ces derniéres années, lié au
changement climatique. En effet, le suivi de la maturation ovocytaire sur les individus femelles de
I’estuaire de la Seine ont mis en évidence un décalage de la période de ponte vers les mois de mars,
avril, voire mai (Couteau, 2020). Un tel retard dans la ponte des individus matures explique la petite
taille de certains juvéniles de I'année (GO) échantillonnés en septembre.

Avant le recrutement au sein de I'estuaire, essentiellement en mai-juin, , les larves de Flet
se métamorphosent complétement pour prendre une forme aplatie et asymétrique (Russell, 1976).
Les juvéniles 0+ de P. flesus résident principalement dans la partie haute de I'estuaire a faible
salinité (zone oligohaline). La vie juvénile du Flet, essentiellement estuarienne, dure en moyenne
deux ans et demi (Dando, 2011).

Tout au long de leur croissance, les juvéniles de Flet vont exploiter de nouveaux compartiments
vers |'aval de I'estuaire, de la partie mésohaline vers la partie polyhaline. La partie mésohaline de
I’estuaire sera occupée par les juvéniles agés de 7-8 mois (septembre-octobre) (Dupuy et al., 2015).
En Europe, le Flet est donc la seule espéce de poisson plat capable de vivre dans les secteurs les plus
en amont des estuaires (Summers, 1979), avec I’Anguille d’Europe (Anguilla anguilla).
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2.3. P. flesus, une espece sentinelle estuarienne d’intérét majeur

Une espéce sentinelle doit étre un bon enregistreur de la qualité écologique de son écosysteme. Il
s’agit d’'une espéce capable, par la dynamique de ses populations (augmentation ou variation de
densité), de rendre compte de |'évolution générale d'un milieu (Riviere, 1993). Une espece
sentinelle accumule les polluants dans ses tissus, sans présenter de pertes massives de fitness
(Beeby, 2001). Une espece sentinelle sert également d'indicateur précoce des changements de
I'environnement d'un écosystéeme donné. La dégradation environnementale d’'un écosysteme peut
ainsi se traduire par une altération de la physiologie et/ou du comportement de I'espéce sentinelle
(Ferreira et al., 2004 ; Cooke et al., 2022). De ce fait, une espéce sentinelle permet de mesurer la
biodisponibilité des xénobiotiques et de mieux comprendre les mécanismes de la contamination
chimique du vivant et la réponse des organismes face aux différents stresseurs.

Une espéce sentinelle pertinente est une espéce dont |'aire de distribution est parfaitement
connue et dont la densité de population est suffisante, pour que les échantillonnages n’impactent
pas la population concernée. De plus, il faut que la capture soit relativement facile, permettant
d’obtenir des échantillons rapidement et en quantité suffisante, ceci sur 'ensemble de I'aire de
distribution de I'espéce. Les voies d'exposition doivent également étre connues. Généralement,
elles sont déterminées par I'habitat et les préférences nutritionnelles de I'espéece (Riviere, 1993).

Le couplage des données biologiques mesurées sur une espéce sentinelle estuarienne avec les
caractéristiques de son environnement (habitat physique, qualité trophique, régime de salinité,
régime thermique, identification des principaux stresseurs) doit permettre d’explorer I’état
écologique de I'hydrosysteme. De plus, les études in natura des populations permettent de
concrétement comprendre la réponse du biote face au multistress. En effet, il est illusoire de tenter
de recréer en laboratoire des cocktails de polluants aussi complexes que dans la nature. In natura,
il existe ainsi une multitude de mélanges, de pics de concentrations variables selon la saison et les
évenements pluvieux, et donc une répétition des expositions du biote a des doses variées au cours
du temps.

Dans le contexte de la Directive Cadre sur I’Eau (DCE), I'évaluation de la qualité écologique des
estuaires est considérée comme un sujet d’importance majeure (Directive 2000/60/CE du
23/10/2000). La qualité écologique des estuaires est explorée en utilisant des indicateurs et des
especes sentinelles des eaux de transition. De ce fait, divers indicateurs pour évaluer la qualité
biologique ont été développés, tels que des indicateurs “invertébrés benthiques” et des indicateurs
“microphytobenthos”. Des indicateurs de la qualité physico-chimique et hydro-morphologique des
eaux de transition sont également opérationnels, tels que l'indicateur “oxygene” et l'indicateur
Hydro-Morpho-Sédimentaires (HMS). Ainsi, I’état global d’une masse d’eau de transition est défini
par |'état le plus déclassant des états écologique et chimique
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(Annexe V.1.2 de la Directive 2000/60/CE)

Cependant, déterminer la qualité écologique d’un systéme estuarien demeure encore un exercice
particulierement difficile.

Le Flet Européen (P. flesus), de par son cycle de vie résolument estuarien, sa tres forte tolérance
aux variations de salinité, et sa faible mobilité dans le systéme estuarien a I'état juvénile (Teichert
et al., 2022) est une espéce sentinelle d’intérét majeur pour évaluer le statut écologique des milieux
de transition. De plus, le Flet est une espéece benthique en contact direct avec le fond considéré
comme un bon enregistreur des polluants adsorbés sur les sédiments estuariens (Ferreira et al.,
2004).

Des recherches ont été menées depuis les années 2000 au sein notre équipe du LEMAR sur le
modele estuarien P. flesus. Ces études ont eu pour objectifs d’explorer les réponses moléculaires
et populationnelles de cette espece face au multistress environnemental dans des milieux
estuariens caractérisés par des niveaux contrastés de stress chimique et/ou thermique et/ou
hypoxique, sur la fagade Atlantique européenne (Borcier et al.,, 2020, 2019, 2016 ; Pédron et al.,
2017a, 2017b ; Laroche et al., 2013 ; Dupuy et al., 2015 ; Galland et al., 2015 ; Marchand et al.,
2004). Ainsi, les réponses de différentes populations de Flets ont été étudiées, notamment dans de
grands systémes estuariens lourdement contaminés par des xénobiotiques (Tamar - Grande-
Bretagne, Seine, Loire, Gironde), dans des estuaires plus petits considérés comme des systémes de
“référence” relativement peu stressés (Canche et Ster de Lesconil), et enfin dans des estuaires de
tailles intermédiaires caractérisés par une eutrophisation et un risque hypoxique estival (Vilaine),
voire par un stress thermique (Lima & Mondego - Portugal).

A l'origine, les études réalisées étaient tres orientées vers I'écotoxicologie, mais elles se sont
progressivement élargies vers |'écologie du stress.
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3. Signatures environnementales mesurées dans les estuaires et sur P. flesus
3.1. Indicateurs de |'état environnemental des estuaires (état de I'art)

Un indicateur environnemental est un descripteur quantitatif des pressions anthropiques et de
I'état environnemental du systeme. Les indicateurs de pression environnementale mettent en
évidence les changements dans les niveaux de pollution et les modifications des habitats et des
écosystemes. Les indicateurs d'effets environnementaux expriment les conséquences des
changements de la qualité de l'environnement en termes d'effets sur les organismes, les
populations et les écosystémes (Opschoor & Reijnders, 1991).

Les indicateurs de pression environnementale regroupent des mesures physiques et chimiques,
capables de détecter I'état de I'écosysteme, en plus d'affecter les diverses réactions et processus
qui s'y déroulent.

La pollution au sein des estuaires peut étre déterminée par la qualité de I’eau, via des tests
physiques, tels que la température, la dureté, le pH ou encore la turbidité. Des dosages chimiques
d’oxygene dissous, d’éléments métalliques et de polluants organiques (pesticides) permettent de
compléter I'évaluation de la qualité de I'eau (Patil et al., 2012).

La pollution dans les estuaires peut également étre déterminée par I'état de la contamination des
sédiments (Cesar et al., 2006). Les sédiments peuvent accumuler différents contaminants minéraux
(métaux) et organiques (hydrocarbures), plus ou moins persistants, a une concentration supérieure
ala colonne d'eau. En outre, les concentrations en polluants dans les sédiments refletent les impacts
des activités anthropiques sur les systemes estuariens, |'état géochimique du bassin versant et le
risque écologique (Roig et al., 2015 ; Buruaem et al., 2013 ; Hoss et al., 2010). L'évaluation de I'état
chimique des sédiments permet d’identifier le type, la concentration et la source des substances
chimigues, mais cela ne renseigne pas sur leur biodisponibilité et ni de leur effet sur les organismes.
Il est donc nécessaire de mettre en relation les polluants des sédiments et les réponses biologiques
des organismes (Tarnawski, & Baran, 2018 ; Kuzmanovic et al., 2016).

Les indicateurs d'effets environnementaux, aussi appelés bio-indicateurs, sont des organismes
vivants faisant I'objet de mesures permettant d'indiquer la présence ou les effets de polluants. Les
bio-indicateurs permettent de déterminer les impacts biologiques et de surveiller les effets
synergiques et antagonistes de divers contaminants. Les especes bio-indicatrices permettent de
surveiller efficacement I'état de I'environnement en raison de leurs capacités différentielles a
résister face a certains stresseurs environnementaux (Parmar et al., 2016). Différents organismes
sont utilisés comme bio-indicateurs pour révéler les changements environnementaux et
écologiques, tels que les micro-organismes, le plancton, les plantes, les oiseaux, les macro-
invertébrés (Dauvin et al., 2007) et les poissons.
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Les poissons présentent de nombreux avantages en tant qu'organismes indicateurs pour les
programmes de surveillance des écosystemes estuariens (Authman et al., 2015). Les poissons sont
faciles a identifier, peuvent appartenir a différents niveaux trophiques, et présentent un cycle
biologique généralement bien connu. De plus, les poissons ont une durée de vie relativement longue
au sein d’une multitude d’écosystemes affectés par les perturbations anthropiques, fournissant
ainsi un enregistrement a long terme du stress environnemental. Les réponses des poissons peuvent
étre détectées a I’échelle cellulaire, individuelle et populationnelle. Le suivi des communautés de
poissons permet également d’identifier des altérations environnementales (Whitfield & Elliott,
2002).

Le Flet, de par son statut d’espéce sentinelle estuarienne, est une espéce bio-indicatrice toute
indiquée pour mettre en évidence les stresseurs au sein des estuaires.

3.2. Traits d’histoire de vie chez P. flesus en réponse au multistress dans les estuaires (état de I’art)

En écologie, les traits d’histoire de vie d'une espéce sont des descripteurs écologiques, biologiques,
morphologiques, physiologiques et comportementaux mesurables des adaptations des espéeces a
leur environnement (Frimpong & Angermeier, 2009). Les traits de vie d’un individu regroupent entre
autres la croissance, le rythme et la stratégie de reproduction, I'alimentation, les préférendums de
température et de pH...

L'étude des traits d’histoire de vie analyse la distribution, I'abondance et les réponses des
organismes aux impacts anthropiques en caractérisant la qualité de leur environnement (Blanck et
al., 2007 ; Winemiller, 2005 ; Goldstein & Meador, 2004 ; Lamouroux et al., 2002).

Les réponses du Flet Européen (Platichthys flesus) au multistress dans les estuaires ont été
largement étudiées ces vingt derniéres années. Des recherches in natura mesurant les traits
d’histoire de vie sur le Flet ont ainsi permis de caractériser différents niveaux de stress dans les
milieux estuariens (Hylland et al., 1996).

Des études menées sur P. flesus ont démontré une perte de fitness au niveau individuel en milieux
stressés. Cette perte de fitness peut s’illustrer par une réduction du taux de croissance, une
diminution de I'indice de condition et une baisse de la fécondité.

La croissance journaliere chez les poissons peut étre estimée a partir de I'analyse de pieces
calcifiées ; les otolithes. L'otolithe est une concrétion minérale située dans I'oreille interne des
poissons osseux et se forme par déposition des couches concentriques successives de carbonate de
calcium. L’otolithe a une croissance continue tout au long de la vie 'individu et le dénombrement
des couches concentriques successives de l'otolithe permet d'estimer l'dge et la croissance
somatique du poisson (Stevenson & Campana, 1992). L'estimation de la croissance des poissons
permet de déterminer la qualité des habitats (Tarpgaard et al., 2005 ; Meng et al., 2000). En effet,
la croissance moyenne journaliére du Flet est plus lente en Seine que dans la Canche, indiquant que
le rythme de croissance des poissons pourrait étre affecté par la pollution (Amara et al., 2009). Le

48



Introduction 3. Signatures environnementales mesurées dans les estuaires et sur P. flesus

stress thermique et la disponibilité en nourriture peuvent également avoir un impact sur la
croissance des individus (Dupuy et al., 2015 ; Marchand et al., 2004 ; 2003 ; Laroche et al., 2002).

L'indice de condition, ou indice de Fulton, permet de connaitre I'état d’embonpoint des poissons et
révele I'état physiologique des individus. L'indice de condition (K) se calcule en divisant la masse (M)
du poisson par sa longueur (L) au cube, multiplié par 100 (K = (M/L3) x 100). L’indice de condition
peut fournir des informations sur les effets induits par une exposition a des contaminants (Venancio
& Domingos, 2014). L'indice de condition est plus faible chez les flets issus de grands estuaires
pollués (Seine et Gironde) (Kerambrun et al., 2013 ; Amara et al., 2009 ; Marchand et al., 2003).

La fécondité exprime la capacité des individus, et plus particulierement les femelles, a se reproduire
et a assurer la perpétuation de I'espéce. La fécondité (F) est calculée en divisant |la fécondité absolue
(Fa) par la masse (M) du poisson (F = Fa/M), avec la fécondité absolue qui correspond au nombre
d'ovocytes matures dans les ovaires d’'une femelle, au début de la période de reproduction. Une
baisse de la fécondité a été observée chez des flets échantillonnés dans des systemes contaminés
(Marchand et al., 2013 ; 2004).

Le Rapport Gonado Somatique (RGS) est un indicateur du développement reproducteur chez les
poissons. Le RGS est le rapport entre le poids des gonades et le poids du poisson éviscéré, en
pourcentage [RGS = (poids des gonades/poids corporel) x 100]. Le RGS est un biomarqueur
pertinent pour estimer une contamination aux cestrogénes environnementaux (Hassanin et al.,
2002). Le RGS est également considéré comme un bon indicateur de I'atrophie des gonades
(Hassanzadeh, 2017). Une exposition a des xénoestrogenes peut en effet affecter la biologie de la
reproduction des organismes aquatiques. Une telle exposition peut conduire a une diminution du
RGS, a une altération de la spermatogenese (Wang et al., 2019 ; Liu et al., 2018a), voire a des
changements du comportement reproducteur (Coe et al., 2010). Le RGS mesuré chez des flets a
révélé un faible développement des gonades dans les zones estuariennes impactées par des
activités anthropiques. De plus, le RGS est inversement proportionnel aux concentrations en
contaminants (Dabrowska et al., 2014). Les flets présentant des RGS réduits sont caractérisés par
un accroissement des dommages a I'ADN et par une induction de I'activité EROD (Dabrowska et al.,
2014 ; Sol et al., 2008).

Les traits d’histoire de vie du Flet ne sont pas les seuls indicateurs pertinents pour étudier la réponse
de cette espéce sentinelle aux différents facteurs de stress dans le milieu naturel ; différents
biomarqueurs ont été aussi développés chez cette espéce.

3.3. Biomarqueurs chez P. flesus en réponse au multistress dans les estuaires (état de I'art)

Un biomarqueur désigne un indicateur, précis et reproductible, permettant de
déterminer I'état de santé d’un organisme (Strimbu & Tavel, 2010). Les biomarqueurs sont des
parametres biochimiques ou physiologiques mesurés chez des individus afin de mettre en évidence
une exposition a des produits chimiques ayant de potentiels effets toxiques (Lagadic, 2002). Les
biomarqueurs permettent également de mettre en évidence d’autres stresseurs, tels que I’hypoxie,
I’eutrophisation ou encore le stress thermique.
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Les biomarqueurs sont des outils intégratifs qui contribuent a la détection des effets biologiques
observés a I'échelle d’'un organisme et/ou d’une population, impactés par des stresseurs (Sanchez
& Porcher, 2009). Les biomarqueurs sont donc essentiels pour évaluer I'étendue des dommages
écologiques d’'un systeme. Ainsi, les biomarqueurs peuvent étre utilisés comme des outils de
diagnostic (Lagadic, 2002).

De ce fait, les biomarqueurs permettent de répondre a certains enjeux de la DCE (Sanchez &
Porcher, 2009), tels que la non-dégradation des ressources et des milieux, le bon état des masses
d’eau, la réduction des pollutions liées aux substances et le respect de normes dans les zones
protégées. Le programme de surveillance est assuré par différents types de controle répartis sur
I’ensemble du territoire francais pour suivre les milieux aquatiques sur le long terme.

In natura, les réponses du Flet (P. flesus) face au multistress en zone estuarienne sont bien connues
grace aux biomarqueurs mesurés sur cette espéece, permettant de caractériser les différents niveaux
de stress dans ces milieux (Hylland et al., 1996).

Des effets génotoxiques ont ainsi été détectés chez des flets issus d’estuaires stressés. La
génotoxicité impliqgue une augmentation des dommages cellulaires et plus particulierement des
dommages primaires a I'ADN.

Les dommages a I'ADN peuvent étre mesurés par le test des cometes, aussi appelé Single Cell Gel
Electrophoresis (SCGE). Cette méthode permet de détecter les cassures simples et doubles brins de
I’ADN et les sites alcali-labiles (Singh et al., 1988). Il s’agit d’une technique d’électrophorese sur
microgel d’agarose permettant de mesurer les cassures induites directement par un agent
génotoxique. Cette méthode permet également de mesurer les dommages induits indirectement
lors des processus enzymatiques de réparation ou lors de processus secondaires de fragmentation
(apoptose). Des mesures menées sur le Flet ont révélé que la génotoxicité peut étre induite par une
augmentation de la température de I'eau (Evrard et al., 2013 ; de Campos Ventura et al., 2008 ; de
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Andrade et al., 2004) et par des phénomeénes hypoxiques (Evrard et al., 2013 ; Livingstone, 2003) en
période estivale. La génotoxicité peut également étre provoquée par une exposition a des pesticides
(diuron, isoproturon, atrazine, etc.), des HAPS, et des PCBs (Evrard et al., 2013 ; Laroche et al., 2013 ;
Marchand et al., 2006 ; Laroche et al., 2002). L'augmentation des niveaux de dommages a ’ADN
peut parfois étre directement liée a une hausse de la demande énergétique et du taux de
détoxification suite a un accroissement du temps d'exposition au stresseur (Evrard et al., 2013).

La formation d'adduits a I'ADN chez les espéces aquatiques a également été largement utilisée
comme biomarqueur de la génotoxicité (Akcha et al., 2003 ; Lyons et al., 1999). Les adduits a I'ADN
sont des modifications chimiques du brin d’ADN qui peuvent entraver la réplication de I'ADN. Ces
anomalies peuvent entrainer une réplication anormale et des mutations de I’ADN. De nombreuses
recherches ont mis en évidence la formation d’adduits a ’ADN chez des poissons issus de zones
contaminées par les HAPs (Pampanin et al., 2017). De plus, les adduits a I'ADN peuvent persister
plusieurs mois une fois formés, permettant un suivi des expositions chroniques aux contaminants
génotoxiques (Amat et al., 2006 ; Rose et al., 2001). Notons également que les niveaux d'adduits a
I'ADN, mesurés au niveau du foie de flets, sont corrélés aux niveaux de contamination en HAPs des
sédiments (Aas et al., 2000 ; Lyons et al., 1999).

Les analyses histologiques hépatiques sont considérées comme un outil pertinent pour détecter
une exposition a des substances toxiques et cancérigenes (Salamat et al., 2012). Des analyses
histologiques de foie de flets provenant de sites multi-contaminés (HAPs, PCBs, HCH, HCB, DDT,
PBDE) ont mis en évidence des lésions hépatiques (Lang et al., 2006) telles que des foyers
d'altération cellulaire (FCA), des foyers de nécrose ou de régénération (FNR), des inclusions
fibrillaires hépatocellulaires, des pléomorphismes nucléaires, mais aussi des agrégats de
mélanomacrophages et des inflammations (Cachot et al., 2013 ; Lyons et al., 2004). Les FCA
hépatiques constituent le stade précoce dans la formation de néoplasies chez les poissons, c’est
donc un puissant biomarqueur histopathologique de I'exposition aux cancérogénes (Lyons et al.,
2004). Généralement, les femelles flets présentent une prévalence plus élevée de tumeurs et de
FCA que les males (Cachot et al., 2013). Enfin, des corrélations ont été établies entre la présence de
HAPs dans les sédiments, la formation d’adduits a 'ADN et |ésions hépatiques pré-néoplasiques
chez les poissons (Pampanin et al., 2017).

Le Rapport Hépato Somatique (RHS) est un indicateur de I'état de santé et de condition
physiologique du poisson. Le RHS est un biomarqueur communément utilisé pour évaluer les effets
liés a des facteurs de stress environnementaux (Facey et al., 2005). Le RHS est le rapport entre la
masse du foie et la masse du poisson éviscéré, en pourcentage [RHS = (poids du foie/poids corporel)
x 100]. Un accroissement du RHS a été observé chez des flets exposés a des polluants organiques
(Ferreira et al., 2004) et des effluents de station d'épuration (Porter & Janz, 2003). Par ailleurs,
I'augmentation du RHS se produit naturellement chez les femelles pendant la synthese de la
vitellogénine (VTG). Chez les individus males, 'augmentation du RHS peut étre attribuée a un
changement du métabolisme vers la production de VTG, en réponse a une exposition a des
cestrogenes exogeénes. Chez P. flesus, une hépatomégalie peut également apparaitre suite a des
activités de détoxification accrues en réponse a la présence de composés toxiques (Kleinkauf et al.,
2004a).

51



Introduction 3. Signatures environnementales mesurées dans les estuaires et sur P. flesus

La mesure de l'activité enzymatique de |I'Ethoxy-Resorufine-O-Deethylase (EROD) est I'un des
biomarqueurs les plus pertinents pour mettre en évidence une exposition a des contaminants tels
gue les polluants organiques et les organochlorés (Whyte et al., 2000). L'activité EROD permet la
mesure catalytique de l'induction d’une cytochrome P450 (CYP450), la CYP1Al. Les cytochromes
P450 sont des enzymes de biotransformation qui augmentent la solubilité des polluants pour qu’ils
soient excrétés dans l'urine et la bile. Cette mesure biochimique peut étre effectuée sur des
échantillons de foie, de branchies, de rein ou encore de cerveau (Ortiz-Delgado et al., 2008). Chez
le Flet, I'activité EROD hépatique a permis de déterminer une exposition a des contaminants dans
les estuaires, et plus particulierement les HAPs et les PCBs. Ainsi, l'activité EROD est
significativement supérieure chez les flets capturés dans des estuaires industrialisés (Kirby et al.,
2007 ; Richardson et al., 2001 ; Vigano et al., 2001 ; Minier et al., 2000). L’activité EROD hépatique
est également associée a une induction des oxydases a fonction mixte (MFO), aussi appelées mono-
oxygénases (Kirby et al., 2007).

Les activités enzymatiques liées au métabolisme énergétique sont également communément
étudiées chez les organismes afin de mettre en avant les limites de leur bioénergétique face au
multistress (Sokolova, 2013). Les activités enzymatiques mesurées sur le Flet font partie des
biomarqueurs utilisés pour évaluer la qualité des masses d'eau des estuaires (Capela et al., 2016).

Plusieurs enzymes mitochondriales peuvent étre mesurées, telles que la citrate synthase (CS), la
cytochrome c oxydase (CCO) et la superoxyde dismutase (SOD). La CS est une enzyme clé du cycle
de Krebs et la CCO est I'accepteur terminal d'électrons dans la chaine de transport d'électrons. La
CS et la CCO sont toutes les deux considérées comme des indicateurs de |'aérobiose. Des mesures
de la CS et de la CCO chez différentes populations de flets ont montré une réduction générale du
métabolisme de I'aérobiose chez les populations en limite Sud de répartition par rapport a celles de
la limite Nord. Cette baisse des activités de la CS et de la CCO dans le muscle serait un compromis
physiologique permettant au poisson de mieux tolérer une température chroniquement élevée
(Pédron et al., 2017b). La superoxyde dismutase (SOD) est une métalloprotéine qui intervient dans
les mécanismes d'élimination des radicaux libres. En effet, le suivi de la SOD permet de déterminer
le niveau de stress oxydatif. L’activité de la SOD est aussi influencée par la présence de métaux (Cd,
V, Co, Se, etc.) dans le milieu (Capela et al., 2016). Les métaux étant connus pour étre des inducteurs
de stress oxydatif (Ferreira et al.,, 2005). Les métabolites produits au cours de la phase | de
détoxification peuvent également modifier I'activité de la SOD.

La glucose-6-phosphate deshydrogénase (G6PDH), liée au cycle des pentoses phosphates, est
considérée comme un marqueur pertinent de I'anabolisme (Gauthier et al., 2011) et des dommages
oxydatifs (Effert et al.,, 2006) chez les poissons. Une baisse de l'activité de la G6PDH dans les
populations nordiques de flets a été observée lorsque la température augmente. Cela pourrait
refléter une altération de l'anabolisme et conduire a une réduction de la protection contre les
dommages oxydatifs (Pédron et al., 2017hb).

La lactate déshydrogénase (LDH) fait également partie des activités enzymatiques mesurées pour
suivre le métabolisme énergétique, et plus particulierement le métabolisme anaérobie.
L'augmentation de I'activité LDH en condition hypoxique et de hausse de la température suggere

52



Introduction 3. Signatures environnementales mesurées dans les estuaires et sur P. flesus

gue les flets sont capables de compenser les faibles apports en ATP aérobie par une augmentation
de la production d'ATP anaérobie (Pédron et al., 2017b ; Sokolova, 2013).

La glutation S-transférase (GST) et I'UDP-glucuronyl-transférase (UDPGT), des enzymes de
détoxication de phase Il, sont également mesurées. La GST se conjugue a des xénobiotiques
électrophiles afin de faciliter leur excrétion et I'UDPGT, une enzyme réticulaire, catalyse les
réactions de glucurono-conjugaison. Les activités de la GST et de 'UDPGT ont été induites chez
plusieurs espéces de poissons plats, tels que le Flet, lorsqu’ils sont exposés a des sédiments
contaminés aux PCBs et HAPs (Ribalta et al., 2015 ; Vigano et al., 2001).

Enfin, parmi les enzymes généralement étudiées, on retrouve la catalase (CAT) et la glutathion
peroxydase (GPx). Ces deux hémoprotéines sont des enzymes antioxydantes qui luttent contre les
radicaux libres. Plus spécifiquement, la CAT et la GPx permettent de catalyser la dismutation du
peroxyde d'hydrogéne en eau et en oxygene. La CAT joue un role important dans la protection des
organismes aquatiques contre la toxicité chimique. Des différences dans I'activité de la CAT ont été
observées chez des flets exposés aux HAPs (Van der Oost et al., 2003), aux métaux ou aux pesticides
(Benedetti et al., 2015).

Les métallothionéines (MTs) sont aussi classiqguement étudiées en écotoxicologie aquatique. Les
MTs sont des protéines de faible poids moléculaire, riches en cystéine, et avec une grande affinité
pour les ions métalliques. Les différentes isoformes des MTs sont trés abondantes dans le foie et les
reins. Les MTs contribuent a la détoxication des métaux et des métalloides hautement toxiques
et/ou non essentiels. Ces protéines ont un réle majeur dans le transport et le stockage des métaux.
Les MTs ont également un rdle protecteur contre les effets toxiques de ces métaux en les
séquestrant, ce qui réduit la quantité d'ions métalliques libres (Mourgaud et al., 2002). Les MTs
peuvent également inhiber I'action de certains médicaments (anticancéreux alkylants).

La synthese de MTs est induite chez les poissons lors d'une exposition, chronique ou aigué, aux
métaux (Hemmadi, 2016). De nombreuses études menées sur le Flet ont démontré une induction
des MTs hépatiques lors d’une exposition au Cd (Sheader et al., 2006), au Cu et au Zn (Rotchell et
al., 2001). Les différences de niveau des MTs peuvent également étre associées au stade de
reproduction, a la disponibilité en nourriture, a la température ou encore a la concentration en
oxygene (Barsiene et al., 2006).

Les effets neurotoxiques des contaminants sont également étudiés chez le Flet (Capela et al., 2016 ;
Barsiene et al., 2006). L'activité de I'acétylcholinestérase (AChE), mesurée en réponse a une
exposition des organismes marins a des neurotoxiques (Matozzo et al., 2005 ; Forget et al., 2003),
est une hydrolase qui assure le clivage de |'acétylcholine (neurotransmetteur) en choline et en
acétate. L’AChE intervient essentiellement au niveau du cerveau (synapses), mais également dans
certaines cellules comme les globules rouges.

L'activité de 'AChE est particulierement impactée par les insecticides organophosphorés et les
carbamates, de puissantes neurotoxines qui bloquent la dégradation de I'acétylcholine par I’AChE
(Kopecka & Pempkowiak, 2008 ; Kirby et al., 2000). Une corrélation négative a également été
observée entre |'activité de I'AChE et les niveaux de HAPs présents dans le milieu (Barsiene et al.,
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2006 ; Bocquené et al., 2004). Les différences d'activité de I'AChE peuvent aussi étre attribuées a
des changements de température (Kopecka & Pempkowiak, 2008).

Certains contaminants (polluants ou médicaments) ont le potentiel de modifier les voies
hormonales qui régulent les processus de reproduction, ces molécules sont des perturbateurs
endocriniens. La vitellogénine (VTG) est un biomarqueur classiquement mis en ceuvre pour évaluer
une exposition a ces perturbateurs endocriniens.

Chez les poissons, la VTG est une phospholipoglycoprotéine de grande taille utilisée comme
précurseur de la protéine vitelline dans le foie. Au cours de la maturation sexuelle, la femelle
synthétise une hormone, le 17B-estradiol (E2), dans les gonades. L'E2 se fixe ensuite aux récepteurs
de l'estradiol dans les hépatocytes, conduisant a la transcription du gene de la VTG. Apres la
traduction, la VTG est modifiée puis sécrétée par les cellules pour étre absorbée (endocytose) par
I'ovocyte en croissance (Mommsen & Walsh, 1988).

Chez les individus males et immatures, les concentrations en E2 sont normalement trop faibles pour
déclencher une expression significative des génes de la VTG. De plus, la VTG n'est pas connue pour
avoir de fonction chez les males, constituant ainsi un déchet énergivore. La présence de VTG dans
le plasma des males correspond donc a une exposition a des perturbateurs endocriniens, tels que
des xénoestrogénes (Giesy et al., 2000). De plus, cette synthése anormale de VTG détourne les
ressources métaboliques allouées a la croissance et a la spermatogenése (Vos et al., 2000).

Des études menées sur P. flesus dans des estuaires multi-contaminés ont révélé une forte induction
de VTG. La présence de VTG dans le plasma des poissons males indique la présence d'cestrogenes
et/ou de xénoestrogenes naturels et/ou synthétiques (Kleinkauf et al., 2004a; 2004b). Les
concentrations en VTG mesurées chez ces individus males ont également mis en évidence un cycle
saisonnier marqué. Les males exposés a des xénoestrogenes peuvent aussi présenter des ovotestis
(condition intersexuée) (Kleinkauf et al., 2004c). Enfin, 'E2 et la VTG ont la capacité d’inhiber
I'activité EROD de la méme maniere que certains PCBs ou HAPs, qui peuvent également avoir des
effets cestrogéniques, anti-cestrogéniques ou anti-androgenes (Kirby et al., 2007).

Une fois combinés, les traits de vie et les biomarqueurs permettent de mieux comprendre les
réponses du Flet au multistress, mais pour compléter cette vision il est nécessaire d’enrichir ces
analyses avec d’autres signatures environnementales, et notamment les isotopes stables et les
éléments traces.

3.4. Autres signatures chez P. flesus en réponse au multistress dans les estuaires (état de I'art)

Les signatures environnementales permettent de reconstituer I'histoire environnementale des
poissons a partir, notamment, de la microchimie des otolithes.

La formation de I'otolithe est un processus complexe et l'incorporation des éléments
environnementaux dépend des caractéristiques abiotiques de I’environnement, lesquelles
influencent la concentration en ions libres assimilables. La composition des otolithes change donc
de maniére prévisible avec des variables environnementales, il est donc possible de déterminer les
régimes de température, de salinité, d’oxygene dissous dans I'otolithe du poisson vs dans les eaux
(Elsdon & Gillanders, 2004). Les éléments présents dans I'otolithe peuvent également fournir la
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preuve d’une pollution du milieu, et sa durée (Daros et al., 2022 ; Spilsbury et al., 2022). De plus,
une partie des carbonates de I'otolithe provient du carbone métabolisé et dépend donc du
métabolisme du poisson plutot que des conditions environnementales (De Pontual & Geffen, 2002).

Les signatures microchimiques, et plus particulierement les analyses d’éléments traces, sont
utilisés en écologie comme un outil pour suivre la migration des poissons (Elsdon et al., 2008 ;
Campana, 1999). La microchimie sur otolithes permet également d’évaluer et de retracer les
pollutions métalliques a long terme dans les systemes estuariens (Halden & Friedrich, 2008).

Le strontium et le baryum sont communément utilisés pour retracer les patterns de migrations, et
plus particulierement les déplacements entre la pleine mer et les rivieres (Secor et al., 2001 ; Secor
et al., 1995a). Les ratio Sr:Ca et le Na:Ca sont plus élevés dans les otolithes de poissons océaniques
et peuvent étre utilisés comme proxy de la salinité. A contrario, le Ba:Ca est plus élevé dans les
otolithes des poissons vivant en eau douce (Secor & Rooker, 2000 ; Secor et al., 1995b).

Le manganeése au sein des estuaires est controlé par les propriétés physico-chimiques de |'eau (pH,
salinité, température et concentration en oxygene), par la désorption des matiéres en suspension
et par l'oxydoréduction (Millward & Turner, 1995). Le rapport Mn:Ca est généralement utilisé
comme proxy de la concentration en oxygéne dissous. Ce ratio permet donc de mettre en évidence
les phénomeénes hypoxiques dans les milieux aquatiques (Altenritter et al., 2018 ; Limburg et al.,
2015 ; Thorrold & Shuttleworth, 2000).

Les éléments métalliques, tels que le Cd, le Co, le Cr, le Cu, le Fe, le Ni, le Pb et le Zn, présents dans
les otolithes, permettent de discriminer les estuaires. Ces métaux, dépendant de processus
complexes et sous l'influence de facteurs biologiques et physiologiques, sont plus ou moins
spécifiques a chaque estuaire (Arslan & Secor, 2005). Le Pb, le Cu, le Cd et le Zn sont des métaux
couramment associés a des pollutions.

La microchimie sur les otolithes de Flet, et surtout les ratios de Sr:Ca et Ba:Ca, ont permis de
retracer les déplacements des spatio-temporels dans le systéme estuarien et leurs modes
d'utilisation de I'habitat (Teichert et al., 2022). Des analyses d’éléments traces menées sur des
juvéniles de Flet in natura ont permis de retracer I’historique de contamination a plusieurs métaux
dans de grands estuaires, comme la Gironde. Les concentrations en métaux dans I'otolithe étant
parfois proportionnelles aux concentrations environnementales (Selleslagh et al., 2016 ; Daverat et
al., 2011).

Les analyses d’isotopes stables sont des outils puissants massivement utilisés en écologie pour
caractériser le régime alimentaire et le niveau trophique de nombreuses espéces aquatiques (Post
et al., 2007), ainsi que différents aspects de leurs environnements (Blazer et al., 2014). Les isotopes
stables peuvent étre mesurés dans différents tissus du poisson, classiquement dans I'otolithe et le
muscle.

Les mesures d’isotopes stables effectuées sur otolithe permettent de déterminer les rapports de
I'oxygeéne (6'80) et du carbone (63C). Le 60 est considéré comme un bon proxy de la salinité de
I'eau, et permet ainsi d’identifier les déplacements et les possibles migrations des poissons (Elsdon
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& Gillanders, 2011 ; Kerr et al., 2007). Le 8%3C sur otolithe est un proxy pertinent du taux d’activité
métabolique d’un organisme (Chung et al, 2019). Les niveaux de &'3C renseignent sur
I'incorporation du carbone lors de la respiration. Ainsi, des valeurs négatives en 8§'3C reflétent un
métabolisme élevé, associé a une respiration élevée (Martino et al., 2019). Un fort taux d’activité
métabolique peut refléter une réponse de I'organisme a des stresseurs, souvent caractérisée par
une augmentation de la production d’énergie par la respiration pour maintenir I’homéostasie du
milieu intérieur et pour réparer les dommages cellulaires induits par les stresseurs (Sokolova, 2013).

Les mesures d’isotopes stables effectuées sur les tissus mous permettent de déterminer les rapports
de 'azote (6%°N) et du carbone (63C). Le 8'°N augmente avec les niveaux trophiques, des proies
aux prédateurs (Peterson et Fry, 1987), ce qui permet de déterminer les niveaux trophiques des
organismes (Owens, 1987). Le 8N refléte également les activités d’origines anthropiques qui
entrainent des rejets de nutriments azotés issus de I'agriculture ou des eaux usées (Connolly et al.,
2013 ; Riera et al., 2000). Le 83C refléte plutdt les variations dans les sources de carbone d’origine
marine ou terrestre, les signatures les plus négatives étant d’origine terrestre (Liu et al., 2018b).

Le rapport élémentaire C/N est également un bon indicateur de I'état physiologique puisqu’il
refleéte la teneur en lipides des tissus mous. De plus, les lipides dans les tissus mous, riches en
carbone et dépourvus d’azote, présentent un 8%3C plus négatif que les autres biomolécules (Post et
al., 2007). Ainsi, un fort rapport C/N associé a de faibles valeurs de §3C reflétent une importante
guantité de lipides au sein de I'organisme et un bon état de santé. Au contraire, un faible rapport
C/N associé a de fortes valeurs de §'3C attestent de faibles quantités de lipides, traduisant d’un
manque de réserve énergétique et un état de santé altéré.

Les mesures d’isotopes stables menées sur le Flet ont donc permis de caractériser les schémas de
dispersion des juvéniles de Flet le long de I'estuaire (Teichert et al., 2022). Ce type d’analyses a
également permis d’identifier les sources de matiere organique a la base de I'alimentation du Flet.
L'origine de ces proies, également identifiée grace aux isotopes, a permis de déterminer la
connectivité et la fidélité a I'habitat (Selleslagh et al., 2015). Les rapports isotopiques stables (63C
et 6'°N) dans les muscles des juvéniles de Flet, ont aussi permis d'évaluer les niches isotopiques de
ce poisson dans différents micro-environnements (Teichert et al., 2022).

Les différentes analyses que nous venons d’évoquer sur notre modele biologique estuarien, le Flet
(traits d’histoire de vie, biomarqueurs, signatures environnementales), sont considérées comme des
approches ciblées, fondées sur des hypothéses préexistantes sur I'impact possible des stresseurs
sur ce poisson. A contrario, les analyses moléculaires de types “-omiques” que nous allons présenter
dans le chapitre suivant sont des approches non ciblées, fondées sur la découverte sans a priori de
possibles réponses du poisson aux stresseurs. Ces dernieres approches non ciblées pourraient donc
nous conduire a identifier de nouveaux marqueurs d’intérét au niveau moléculaire.
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4. Approches moléculaires basées sur les analyses -omiques sur P. flesus
4.1. Approches moléculaires basées sur la transcriptomique et la protéomique

Les approches moléculaires permettent de mieux comprendre les mécanismes impliqués dans les
grandes fonctions cellulaires, la physiologie des organismes et plus particulierement I'analyse du
génome, du transcriptome, ou encore du protéome.

Dans le cadre de cette thése, nous nous sommes concentrés sur le transcriptome et le protéome
exprimés dans le foie du Flet.

Le transcriptome correspond a I'ensemble des ARN (ARNm, ARNr, ARNt ...) présents
dans une cellule a un instant donné. La composition du transcriptome differe selon le type cellulaire,
I’état biologique et I'environnement de la cellule au moment de la mesure.

Le protéome correspond a I'ensemble des protéines d'un organisme a un moment donné
et sous des conditions données. Les protéines sont des macromolécules formées d'une ou de
plusieurs chaines polypeptidiques composées d'acides aminés maintenus par des liaisons
peptidiques. Les protéines, codées par les génes, sont synthétisées par le ribosome pendant la
traduction de I'ARN. Les protéines, impliquées dans de nombreux et divers processus métaboliques
cellulaires, ont une conformation spécifique qui leur confére leur fonctionnalité.

DNA RNA Amino acid Protein

—_—
Genome Transcriptome Proteome
La transcriptomique est I'étude sans a priori du transcriptome d’un organisme. Dans un

tissu donné, la transcriptomique, permet de caractériser les niveaux de transcription et d'expression
des ARN. La transcriptomique permet donc d’identifier et de quantifier les génes impliqués dans des
conditions données. Cette approche globale permet également de déterminer les mécanismes et
les réseaux de régulation de I'expression des génes. L'étude des transcrits d'ARN produits par le
génotype permet de faire le lien avec le génome, le phénotype cellulaire et surtout le protéome
(Lowe et al., 2017 ; Dong & Chen, 2013).

La protéomique est I’étude sans a priori du protéome d’un organisme. La protéomique
permet d’identifier et de quantifier précisément I'ensemble des protéines présentes dans une
cellule ou un tissu. Cette approche globale permet également de mettre en évidence les
modifications post-traductionnelles (acétylation, phosphorylations, ponts disulfures...) apportées
aux protéines produites (Pandey & Mann, 2000).

57



Introduction 4. Approches moléculaires basées sur les analyses - omiques sur P. flesus

DN

DNA PROTEIN
| I
e s & v
Genomics Metagenomics Transcriptomics Proteomics

; High-Throughut Sequencing Mass spectrometry NMR spectroscopy .
A )
z
@
@
| Raw data ]
[ o.f P.o
Y Lt .
i = I @ S A
0 o o o0
D. LIS X ——
K e g L lus
Transformation-based integration Model-based integration
_..i:él:__i : L I I
| )i = e ‘:::':'
~ Database tools and software Data integration Machine Learning

Figure 12. Représentation de I'approche multi-omique intégrative utilisée chez des animaux
modeles aquatiques pour garantir une évaluation fiable des risques environnementaux
dans les écosystémes.
© Figure extraite de Machuca-Sepulveda et al. (2023)
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Les approches moléculaires utilisent des méthodes a haut débit (“shotgun”), basées sur
la spectrométrie de masse, pour analyser |'expression des transcrits et des protéines. L'étude et la
comparaison du transcriptome et du protéome d’un organisme permet de repérer la présence,
I'absence ou l'altération de certains transcrits et/ou protéines.

Le génome et I'environnement sont les deux facteurs qui déterminent les changements dans le
transcriptome et protéome d'un organisme.

Lorsque l'individu est exposé a un facteur de stress, le transcriptome et le protéome vont varier
(Gajahin Gamage et al., 2022). Cela permet de connaitre I'état physiologique de I'individu et
d’identifier les réponses face aux différents forcages environnementaux. Les changements
moléculaires chez les organismes peuvent étre tres subtiles, mais les outils moléculaires sont trés
sensibles et permettent d’étudier et de détecter la moindre modification du transcriptome et du
protéome (Vailati-Riboni et al., 2017).

Les outils moléculaires de type -omiques ont été largement utilisés en écotoxicologie aquatique
pour identifier les pressions d’origine anthropique grace aux réponses des organismes exposés
(Gajahin Gamage et al., 2022 ; Gouveia et al., 2019 ; Zhang et al., 2018 ; Tomanek, 2014, 2011). De
nombreuses approches multi-omiques menées sur différentes espéces marines et estuariennes ont
permis de caractériser les réponses structurelles et fonctionnelles face aux facteurs de stress
complexes (Hillyer et al., 2023 ; Li & Wang, 2021 ; Kim et al., 2016 ; Dineshram et al., 2015).

4.2. Réponses moléculaires de P. flesus aux multistress dans les estuaires européens (état de I'art)

Les réponses moléculaires du Flet Européen (Platichthys flesus) au multistress dans les estuaires
ont été largement étudiées, grace notamment a la transcriptomique et la protéomique.

Les recherches menées in natura sur le Flet ont mis en évidence des signatures moléculaires
d’altération de certains métabolismes et de grandes fonctions biologiques pour les individus issus
des estuaires les plus pollués, comparativement aux systémes peu contaminés.

Les approches de transcriptomique et protéomique globales développées sur des foies de P. flesus
dans des estuaires avec des niveaux de stress contrastés ont démontré une accumulation
différentielle de plusieurs transcrits et protéines.

La transcriptomique hépatique chez des flets capturés dans des systémes contaminés a mis en
évidence des processus de détoxification des xénobiotiques (CYP450) (Borcier et al., 2016).

Au méme titre, un grand nombre de protéines associées a des réactions de phase | sont dérégulées
chez des individus issus d’estuaires pollués (CYP450 et isoformes, thromboxane A synthase,
diméthylaniline monooxygénase, époxyde hydrolase, oxydase) (Borcier et al., 2019). Des protéines
liées aux réactions de phase Il sont aussi induites chez ces poissons (GST, UDP-glucuronosyl
transférase), en présence de HAPs et PCBs (Borcier et al., 2019).

Les protéomes hépatiques de P. flesus en condition de multistress ont également révélé une
dérégulation des enzymes du cycle de la méthionine (AHCY, BHMT, GNMT) (Borcier et al., 2019).
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Cette accumulation d’enzymes pourrait refléter des processus de méthylation dans la réponse des
poissons aux xénobiotiques ou une réponse face au stress oxydatif. La BHMT pourrait étre un lien
entre les réponses classiques a I'exposition aux xénobiotiques telles que la détoxification ou les
défenses antioxydantes et les dérégulations de la méthylation telle que la méthylation épigénétique
de I'ADN (Galland et al., 2015). La BHMT est aussi dérégulée en réponse a I'hypoxie (Pédron et al.,
2017a) et aux variations de température (Nuez-Ortin et al., 2018).

Les transcriptomes hépatiques ont révélé que les individus collectés dans des zones polluées
augmentent leur métabolisme énergétique (phosphorylation oxydative, densité mitochondriale,
biosynthese des protéines) (Borcier et al., 2016). De la méme maniere, les protéomes hépatiques
des poissons ont montré une surexpression de protéines associées au métabolisme énergétique
(GST, MDH, FBA, a-énolase) (Galland et al., 2015) pour contrer les effets déléteres de la pollution
aux HAPs, aux PCBs et aux métaux (Kerambrun et al., 2011).

Les résultats de transcriptomique ont également permis de souligner les mécanismes
d'acclimatation et/ou d'adaptation afin de minimiser la densité mitochondriale dans le foie et
maximiser |'activité par mitochondrie dans la région la plus méridionale de son aire de répartition
(Borcier et al., 2016).

La protéomique a aussi montré une augmentation globale des protéines liées au métabolisme
énergétique en condition de stress thermique et hypoxique. Ces protéines sont, entre autres, des
enzymes associées a la production de glucose (FBPase) et a la voie des pentoses phosphates
(Transcétolase) (Pédron et al., 2017a).

L'augmentation du métabolisme aérobie s’"accompagne généralement d’'une production accrue
d'espéces réactives de I'oxygéne (ROS). En réponse, il a été observé une surexpression d’enzymes
antioxydantes (CAT, GPX, GSH, GST, SOD) (Pédron et al., 2017a).

Les transcriptomes hépatiques de flets issus de milieux estuariens contaminés ont révélé une
importante dérégulation des transcrits associés a la réponse immunitaire (apoptose, DIABLO)
(Williams et al., 2014). La protéomique a également révélé une dérégulation des mécanismes de
défense des poissons exposés a des polluants. Des changements d’expression de plusieurs protéines
du complément (1Q, C3, C5) et de protéines liées a I'agrégation plaquettaire (facteur de coagulation
X, fibrinogene, fibronectine, antithrombine) ont été observés (Borcier et al., 2019).

La protéomique hépatique chez le Flet a également permis de souligner I'impact des polluants
estuariens sur la reproduction de cette espéce. En effet, dans les systemes les plus pollués, une
forte accumulation de protéines appartenant a la superfamille VMO-I a été mise en évidence
(Galland et al., 2015). Cette dérégulation protéique révéle la présence de perturbateurs
endocriniens dans de grands systémes estuariens tres anthropisés, tels que la Seine.

Les protéomes de P. flesus ont également permis d’identifier des changements d'abondance
d’autres protéines, généralement non ciblées, suite a une exposition a des contaminants. Ces
protéines peuvent avoir une fonction de structure (chaine alpha-5 de la tubuline - cytosquelette),
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de signalisation (ligands), de transport des acides gras, etc. (Borcier et al., 2019 ; Pédron et al.,
2017a).

Les approches —omiques sans a priori présentent un avantage non négligeable en alertant
précocement d'un effet toxique, avant qu'il ne devienne détectable a des niveaux physiologiques
plus élevés chez le poisson.

Les analyses a haut débit ont permis d’intégrer les réponses de plusieurs biomarqueurs et de
corréler les données phénotypiques et moléculaires, afin de documenter les mécanismes de toxicité
des contaminants. Cela a également permis de révéler les cascades d'événements biochimiques
associés a la régulation du protéome et d’identifier de nouveaux biomarqueurs spécifiques aux
polluants et aux especes.

Les approches moléculaires sont donc devenues un outil pertinent et précis de diagnostic en
écotoxicologie. Les données moléculaires sont aussi utiles pour évaluer et surveiller les risques
environnementaux, en plus des risques toxiques, deux objectifs d’intérét majeur en écologie du
stress (Ebner et al., 2021 ; Gouveia et al., 2019).
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5. Ecologie du stress et diagnostic écologique des systemes estuariens
5.1. Bon état écologique des écosystémes, écotoxicologie, écologie du stress et biosurveillance

La DCE définit I'état écologique comme I'expression de la qualité de la structure et du
fonctionnement des écosystémes (Circulaire DCE 2005/12 n°14 du 28/07/2005).

La notion de bon état écologique est définie comme étant un état proche d’un état de référence,
peu ou pas perturbé par des activités d’origine anthropique. Le bon état correspond donc au bon
fonctionnement des écosystémes au niveau biologique, physique, chimique et sanitaire. La
structure des communautés biologiques (densité, nombre d’espéces...) et les aspects fonctionnels
(production, consommation, épuration...) permettent de caractériser cet état.

Notons que la DCE incite les Etats membres de I’'Union Européenne a améliorer la qualité écologique
des milieux aquatiques, et plus particulierement celle des systémes estuariens, en leur imposant
des objectifs de bons résultats.

Le bon état écologique est également associé au suivi de certaines substances chimiques, appelées
polluants spécifiques de I'état écologique. Ces substances sont considérées comme dangereuses si
elles sont déversées en quantité significative dans les masses d’eau.

Le suivi de I'état chimique des masses d’eau permet de vérifier le respect des concentrations fixées
par les directives européennes sur les substances toxiques. La concentration de ces polluants ne
doit pas dépasser les normes de qualité environnementale (NQE), et concernent pas moins de 41
substances (Directive EU 2008/105/CE du Parlement Européen).

Afin de définir I’état écologique et I'état chimique d’un systeme, de nouvelles disciplines ont été
développées : I'écotoxicologie et I’écologie du stress.

L’écotoxicologie, a l'interface entre écologie et toxicologie, est I'étude des conséquences
écologiques d’une pollution environnementale. L’écotoxicologie analyse les effets toxiques des
xénobiotiques sur les organismes ainsi que leurs voies de transfert et leurs interactions au sein de
I'environnement. Or, les substances toxiques interagissent souvent avec des stresseurs naturels
(température, salinité, pH, oxygene...).

L’écologie du stress a donc pour objectif de comprendre et de prédire les effets des stresseurs
environnementaux (chimiques et non chimiques) sur les écosystémes (Walkeret al.,, 2012 ;
Van Straalen, 2003). Les réponses des organismes refletent la nature des facteurs de stress, leur
intensité, la durée d’exposition et la capacité du systeme a réagir. Les études en écologie du stress,
abordées au moyen d'une approche multidisciplinaire et de maniéere analytique et quantitative,
permettent d’obtenir des résultats intégratifs. Le cadre multidimensionnel de I'écologie du stress
permet de distinguer les effets liés aux pollutions d’origine anthropique des facteurs naturellement
variables (Van Straalen & Van Gestel, 2008).
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La biosurveillance (ou biomonitoring) est un outil puissant en écotoxicologie aquatique et en
écologie du stress pour poser un diagnostic d'exposition et en mesurer les effets sur le terrain. Le
biomonitoring implique I'utilisation d'organismes vivants (flore et/ou faune) en tant qu'espéces
sentinelles dans la surveillance de la qualité de I'eau afin d'évaluer les changements (temporels ou
spatiaux) dans une masse d'eau et les risques pour le biote (Wepener, 2013). Cette biosurveillance
peut étre passive ou active.

\

Le biomonitoring passif consiste a échantillonner des espéces indigénes (ou résidentes) afin
d’étudier les effets de leur environnement sur leur physiologie et leur biochimie (Besse et al., 2012).
Au cours de leur croissance, les organismes vont intégrer différents éléments, qu’il nous est possible
de mesurer, nous renseignant sur leur environnement. La biosurveillance passive bénéficie
également de la capacité des organismes a accumuler divers contaminants. Cependant, le
biomonitoring passif présente plusieurs limites, telles que la disponibilité des espéces d’intérét (ou
bio-indicatrices), I'impact lié a 'effort de prélévement sur les populations et I’hétérogénéité inter-
individuelle ou inter-populationnelle.

Le biomonitoring actif consiste a déplacer des organismes d'un endroit considéré comme de
“référence” (i.e. non stressé) vers des sites plus ou moins stressés, afin de quantifier les réponses
biochimiques et physiologiques pour surveiller la qualité de I'eau. Les conséquences de cette
translocation sont alors suivies, dans le temps et I'espace, grace a différents paramétres pour
déterminer l'effet des conditions environnementales sur les individus. Les organismes de
surveillance biologique peuvent provenir de laboratoire, d’écloserie ou de sites de référence
(Wepener, 2013). Les individus sont ensuite encagés sur le lieu de I'étude, afin d’étudier
précisément ce site, on parle d’expérience d’encagement ou de “caging”.

5.2. Diagnostic de I'état écologique et paradoxe de la qualité écologique des systémes estuariens

Etablir le diagnostic de I'état écologique des estuaires est un exercice difficile de par le caractere
changeant des milieux de transition (hydro-morphologie, physico-chimie, biologie) et la diversité
des pressions anthropiques, il s’agit du paradoxe de la qualité estuarienne (Dauvin & Ruellet, 2009 ;
Elliott & Quintino, 2007).

Le paradoxe de la qualité des estuaires signifie qu’il est parfois difficile de distinguer les effets sur
le biote de la forte variabilité environnementale naturelle vs des stresseurs anthropiques. De ce
fait, les organismes les plus tolérants face a la variabilité seraient aussi les plus résistants vis-a-vis
des stresseurs. En effet, la faune et la flore estuariennes sont naturellement adaptées a ces
écosystémes variables dans I’espace et le temps. De plus, les communautés faunistiques et florales
peuvent étre relativement proches dans les milieux stressés vs non stressés. Les méthodes
d'évaluation de l'impact du multistress sur le biote doivent donc étre analysées avec précaution
dans les milieux estuariens (Elliott & Quintino, 2018).
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Il est donc essentiel de développer des méthodes efficaces pour distinguer les différents stresseurs
et ainsi déterminer la qualité écologique des estuaires. Ces méthodes englobent divers indicateurs
et des espéeces sentinelles de ces milieux. Le Flet apparait comme adapté et pertinent pour répondre
a cet objectif.

Dans le but de mettre en place, de développer et d’appliquer des outils en écologie du stress,
pertinents et efficaces, pour le diagnostic de I'état écologique des estuaires, nous avons réalisé
plusieurs études sur différents hydrosystéemes, caractérisés dans le chapitre suivant.

5.3. Systéemes estuariens retenus dans cette étude

Dans le cadre de cette these, nous avons sélectionné 13 estuaires situés dans le quart Nord-Ouest
de la France, afin de mettre en place un monitoring passif et actif. Cette étude porte, d’une part sur
un grand estuaire et un estuaire de taille moyenne, et d’autre part sur de petits estuaires (Figure
13). Nous avons choisi différents systemes présentant des environnements et des niveaux
d’anthropisation contrastés.

Notre choix s’est orienté en Manche Est sur les estuaires de Canche et de Seine, et sur 11 estuaires
en Région Bretagne ; le Gouessant, la Penzé, 'Horn, le Guillec, la Fleche, le Quillimadec, I’Aber
Wrac’h, la Douffine, I’Aven, le Scorff et le Noyalo.

5°0'0

Figure 13. Localisation des bassins versants des estuaires étudiés ; Canche (Pas-de Calais), Seine (Seine-
Maritime), Gouessant (Cotes d’Armor), Penzé, Horn, Guillec, Fleche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine,
Aven (Finistére), Scorff, Noyalo (Morbihan), et des principales villes (Paris, Le Havre et Brest).
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L’estuaire de la Canche , situé dans le Pas-de-Calais, est un systeme de taille moyenne,
avec un bassin versant de 1 399 km2. L'estuaire de la Canche est un systéme a priori considéré
comme peu stressé. Cependant, le bassin de la Canche comporte de grandes parcelles de type
polyculture, et plus particulierement des cultures céréalieres. L'activité agricole entraine une
contamination diffuse liée aux rejets de produits phytosanitaires et de nitrates. Des activités
portuaires et une marina a Etaples sont également présentes au sein de ce systéme, en aval de
I’estuaire. La Canche est par ailleurs caractérisée par un faible développement urbain et I'absence
d’industrialisation (Amara et al., 2007). De plus, I'estuaire de la Canche a une fonction écologique
clé en tant que zone de nourricerie pour différentes espéces de poissons, dont le Flet (Selleslagh &
Amara, 2015 ; Selleslagh & Amara, 2008).

L'estuaire de la Canche abrite aussi une Réserve Naturelle Nationale (RNN) de 505 ha. Créée en
1987, la Réserve de la Baie de Canche (Décret n° 87-534, du 09/07/1987) concentre des habitats
littoraux halophiles. Ces milieux sont d’'un grand intérét pour de nombreuses espéeces végétales, de
mammiféres, d’amphibiens et d’oiseaux.
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L’estuaire de la Seine , Situé en Seine-Maritime, est un systéme de grande taille, avec un
bassin versant de 76 238 km?. La partie estuarienne correspond aux 170 derniers kilométres de la
Seine. L'estuaire est délimité par le barrage de Poses en amont et par la Baie de Seine en aval. Le
bassin versant de la Seine, fortement peuplé, concentre 8 138 communes (dont Paris) pour plus de
18 millions d’habitants. La densité de population du bassin de la Seine est donc de 225 habitants par
km?2, soit le double de la moyenne nationale (PIREN-Seine, 2018). Le bassin versant de la Seine est
également tres industrialisé, avec de nombreuses industries pétrochimiques et des activités
portuaires soutenues (Le Havre et Rouen). La forte démographie et les nombreuses activités
industrielles engendrent de multiples rejets de contaminants chimiques d’origine domestique,
industrielle et agricole. Cette multi-contamination (métaux, HAPs, PCBs, médicaments, etc.) fait de
la Seine un des estuaires les plus pollués d’Europe (Labadie et al., 2020 ; Fisson et al., 2014a : 2014b ;
Le Pape et al., 2007). De plus, la Seine joue un réle écologique majeur en Manche. En effet, I'estuaire
de la Seine est une zone de nourricerie pour plusieurs especes marines d’intérét halieutique, telles
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gue la Sole commune, la Limande-sole ou encore le Bar commun.

L’estuaire de la Seine abrite également une RNN d’une superficie de 8 528 ha. La Réserve de
I’'Estuaire de la Seine (Décret n°97-1329, du 30/12/1997), créée en 1997, comporte des vasiéres, des
prés salés, des roselieres et des prairies humides. Ces habitats, fortement productifs, concentrent
une grande richesse avec 385 especes de papillons, 325 espéces d’oiseaux, 70 espéces de poissons,
48 especes de mammiferes et 13 espéces d’amphibiens.
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Les petits hydrosystéemes situés en Bretagne, sélectionnés pour cette étude, présentent peu
d’intérét économique ou commercial. Ces systémes ont, par conséquent, été tres peu étudiés dans
le passé.

Notre faible connaissance historique sur ces milieux sera compensée par le grand nombre de
systemes étudiés, d’ou le choix de mener une comparaison de I'état écologique de onze fleuves
cotiers en région Bretagne.

L’estuaire du Gouessant , situé dans les Cotes d’Armor, se jette dans la Manche au niveau
de la baie de Morieux et de Saint-Brieuc. Le fleuve cotier du Gouessant fait partie d’un petit bassin
versant de 420 km?, fortement agricole. Le bassin du Gouessant comporte ainsi un grand nombre
d’élevages (porcins) et de parcelles de monocultures (principalement de mais). En outre, le cours
d’eau du Gouessant est fragmenté par deux barrages. Le plus grand de ces édifices est le barrage de
la centrale hydroélectrique de Pont-Rolland, prés de Hillion, a 2 km de I'embouchure de I'estuaire.
Le Gouessant présente également des enjeux de marées vertes, dans sa partie avale qui
communique avec la Baie de Saint-Brieuc; c’est donc un systéme clairement stressé. Enfin, cet
estuaire fait partie d’'une RNN de 1 140 ha. Créée en 1998, la Réserve de la Baie de Saint-Brieuc
(Décret n°98-324, du 28/04/1998) regroupe des roseliéres, des vasiéres, des prés salés et des dunes.
Ces milieux sont foisonnants, et concentrent 350 espeéces végétales, des amphibiens et des
invertébrés. Cette richesse attire un grand nombre d’oiseaux et de mammiferes (phoques et
loutres).
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Figure 16. Carte topographique IGN de la Baie de Saint-Brieuc, de I'estuaire du Gouessant, des principales
villes aux alentours (Saint-Brieuc, Hillion et Morieux) et de la RNN de la Baie de Saint-Brieuc.

© IGN, Planet Observer (Source Géoportail).

L’estuaire de la Penzé (Figure 17), situé dans le Finistéere, se jette dans la Manche a proximité de la
Baie de Morlaix. Ce systéeme estuarien appartient a un bassin versant d’une faible superficie de
146 km?. Le bassin de la Penzé est tres agricole, avec de nombreuses cultures et des élevages. Le
systéme de la Penzé est donc exposé a des pesticides et a des intrants agricoles azotés. L'estuaire
de la Penzé fait ainsi partie des milieux stressés de I'étude.
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Figure 17. Carte topographique IGN de |'estuaire de la Penzé et des principales villes aux alentours (Saint-
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Pol-de-Léon et Carantec). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail).

Les estuaires de I’'Horn et du Guillec (Figure 18), situés dans le Finistere, se jettent dans la Manche
a proximité de I'lle de Sieck. Ces systémes estuariens appartiennent a des bassins versants de tres
faible superficie, 76 et 72 km? respectivement. Situés dans le Pays de Léon, ces deux fleuves cotiers
s’écoulent en pleine zone de production légumiére intensive. Ces systémes sont donc exposés a de
nombreux pesticides et a des apports en intrants agricoles azotés. L'Horn et le Guillec peuvent a
premiére vue étre considérés comme des systémes stressés.
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Figure 18. Carte topographique IGN des estuaires de I’'Horn et du Guillec et des principales villes aux
alentours (Saint-Pol-de-Léon, Santec, Plougoulm et Cléder).
© IGN, Planet Observer (Source Géoportail).

Les estuaires de la Fleche et du Quillimadec (Figure 19), également situés dans le Finistére, se jettent
dans la Manche, respectivement dans la Baie de Goulven et dans I’Anse de Tresseny. Ces deux
fleuves cétiers font partie de trés petits bassins versants, de 73 et 79 km? respectivement,
présentant une agriculture légumiére intensive, et une pression de I'élevage importante
notamment pour la Fleche. La Fléche et le Quillimadec sont des systemes eutrophisés, avec une
problématique de marées vertes en aval, particulierement pour le Quillimadec. Ces deux
hydrosystéemes sont donc considérés, a priori, comme stressés.
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Figure 19. Carte topographique IGN des estuaires de la Fleche et du Quillimadec et des principales villes aux

alentours (Tréflez, Kerlouan et Guissény).
© IGN, Planet Observer (Source Géoportail).
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L’estuaire de I’Aber Wrac’h (Figure 20), situé dans le Finistere, se jette en Mer Celtique. Le bassin
versant de I’Aber Wrac’h, de 95 km?, est a la fois urbanisé et agricole. Ce systéme apparait, de prime
abord, comme modérément eutrophisé. En outre, I’Aber Wrac’h présente des enjeux socio-
économiques et plus particulierement une activité conchylicole importante dans sa partie avale et
dans la baie qui suit.
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Figure 20 Carte topographlque IGN de I’estuaire de I Aber Wrac’h (et de I Aber Ben0|t) et des prmupales
villes aux alentours (Plougerneau, Lannilis, Landéda et St-Pabu).
© IGN, Planet Observer (Source Géoportail).

Le cours d’eau de la Douffine (Figure 21), situé dans le Finistere, est un affluent de I’Aulne qui se
jette dans la rade de Brest. Le bassin versant de la Douffine, d’'une superficie de 173 km?, est un
systéeme dégradé et relativement atypique. Il présente une pression agricole moindre relativement
aux bassins versants précédents, mais est impacté par une activité piscicole tres soutenue, ainsi que
par des effluents d’origine industrielle en aval. Notons que d’anciennes activités miniéeres sur le
bassin de I’Aulne contribuent a une contamination métallique soutenue des eaux de la Douffine.
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Figure 21. Carte topographlque IGN de la Doufflne un affluent de I'Aulne, et des pr|nC|paIes villes aux
alentours (Pont-de-Buis-Lés-Quimerch et Le Faou). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail).
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L’estuaire de I’Aven (Figure 22), situé dans le Finistere, se jette dans I'océan Atlantique au niveau
de Port Manec’h. Le fleuve cotier de I’Aven appartient également a un bassin versant de petite taille,
de 193 km2. L’Aven est alimenté par de nombreux affluents, tels que le Ster Goz et le Pénanros. Le
cours de I’Aven est également barré par une digue a la hauteur de Rosporden, donnant naissance a
un étang d'une superficie de 45 hectares. De plus, le bassin de I’Aven est considéré comme
modérément anthropisé, avec une agriculture orientée principalement sur les petits légumes. Ce
systéme pourrait étre, a priori, considéré comme peu stressé.
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Figure 22. Carte topographique IGN de I'estuaire de I’Aven (et du Belon) et des principales villes aux
alentours (Riec-sur-Belon, Pont-Aven et Tregunc). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail).

L’estuaire du Scorff (Figure 23), situé dans le Morbihan, se jette dans la rade de Lorient. Le Scorff
est historiquement considéré comme une riviere a Saumon de I|’Atlantique (Salmo salar)
emblématique de la Bretagne (Caudal & Prévost, 2003 ; Bagliniere & Arribe-Moutounet, 1985). Une
station de contréle des migrateurs de I'INRAe, installée prés de Pont-Scorff (Pont-Croix), réalise
régulierement des suivis de la migration des saumons. Le bassin versant du Scorff, d’une superficie
de 378 km?, est relativement peu anthropisé. La forte proportion de milieux naturels au sein du
bassin du Scorff laisse a penser que I'estuaire est a priori peu stressé.
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Figure 23. Carte topographique IGN de |'estuaire du Scorff (et la Rade de Lorient) et des principales villes
aux alentours (Pont-Scorff, Quéven et Lorient). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail).
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L’estuaire de Noyalo (Figure 24) est situé dans le Morbihan. La riviere, et plus particulierement
I’estuaire de Noyalo, se forme lorsque le Liziec rejoint le chenal de Saint-Léonard. Le cours d’eau de
Noyalo se jette dans le Golfe du Morbihan au niveau de la Réserve Naturelle des Marais de Séné.
Une grande partie du bassin versant du Liziec (qui alimente la riviere de Noyalo), d’'une superficie
totale de 69 km?, comporte la zone artisanale de Vannes. Le bassin est donc probablement soumis
a une pollution chimique aux métaux, aux HAPs et a d’autres polluants organiques persistants. De
plus, la région de Vannes est trés touristique en période estivale, ce qui peut entrainer un
dysfonctionnement des stations d’épuration qui atteignent alors leur limite de capacité, conduisant
a une eutrophisation du systéme. Noyalo est donc clairement identifié€ comme un systeme stressé.
De plus, la partie avale de I’estuaire de Noyalo est située a proximité d’une RNN d’une superficie de
410 ha. La Réserve des Marais de Séné (Décret n° 96-746, du 21/08/1996), créée en 1996, est
principalement composée de vasieres, de prés-salés, d’anciens marais salants et de prairies. La
réserve constitue ainsi un poéle de biodiversité pour la flore, les invertébrés, les amphibiens, les

reptiles et de multiples oiseaux.
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Figure 24. Carte topographique IGN de I'estuaire de Noyalo (et le Golfe du Morbihan), des principales villes
aux alentours (Theix-Noyalo, Séné, Vannes et Aradon) et de la RNN des Marais de Séné.

© IGN, Planet Observer (Source Géoportail).
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6. Organisation et objectifs de I'étude

Cette thése vise a développer des méthodes et des outils afin d’évaluer la qualité de I'eau et Ia
qualité écologique en estuaires de Seine et de Canche et de divers fleuves cotiers bretons.

Ce travail s’inscrit pleinement dans la thématique de I'écologie du stress, et analyse de fagon
approfondie les signatures environnementales et moléculaires chez une espéce sentinelle, le Flet
Européen (Platichthys flesus), dans ces différents écosystémes estuariens.

Au cours de cette thése, différentes techniques ont été employées, certaines couramment utilisées
en écotoxicologie et en écologie du stress (biomarqueurs, isotopes stables, éléments traces...), et
d’autres plus novatrices, comme les approches omiques (transcriptomique, protéomique) et les
analyses d’acides gras.

En outre, le comparatif des petits fleuves cotiers bretons se distingue par le couplage de la
géographie des bassins versants, de I’"hydrobiologie des cours d’eau, de la chimie des polluants et
de la biologie du Flet.

Afin de répondre a I'ensemble des problématiques soulevées au cours de nos travaux, ce manuscrit
de these se découpe en quatre grandes parties.

Le chapitre | se concentre sur les méthodes visant a évaluer la qualité de I'eau et la qualité
écologique d’un grand systéme estuarien, et plus particulierement celui de la Seine, dans le cadre
du projet HQ Fish. Dans cette premiere partie, les objectifs sont les suivants :

- (1) améliorer nos connaissances sur les réponses des populations de poissons aux
multistress, en considérant le cycle biologique du Flet,

- (2) explorer la résilience de ces populations face a un environnement en évolution rapide.

Dans le chapitre Il, nous explorons une méthodologie dans le cadre du suivi de 'impact d’une
pollution accidentelle sur la Seine (Incendie LUBRIZOL-NORMANDIE Logistique). Les objectifs de ce
chapitre sont les suivants :

- (1) mettre en place une expérience de caging sur des flets juvéniles, en situation de post-
accident,

- (2) explorer la pertinence du couplage caging sur le Flet - protéomique hépatique pour
évaluer I'impact de la pollution accidentelle sur le biote.

72



Introduction 6. Organisation et objectifs de I'étude

Le chapitre lll, se focalise sur la qualité de I'eau et la qualité écologique de petits estuaires bretons,
dans le cadre des projets POPEST et ECOEST. Dans cette troisieme partie, les objectifs sont :

(1) catégoriser les petits estuaires a travers l'analyse de différents paramétres
environnementaux (géographie des bassins versants, hydrobiologie, chimie des polluants,
biologie du Flet),

(2) identifier les principaux facteurs de stress spécifiques a chaque estuaire,
(3) définir un systeme de référence, peu impacté par les stresseurs,

(4) étudier les dérégulations moléculaires du Flet en estuaires stressés vs estuaire de
référence,

(5) intégrer les signatures environnementales et les réponses moléculaires pour établir une
typologie précise de la qualité écologique des estuaires bretons.

Le chapitre IV se concentre sur I'analyse des lipides et acides gras sur le Flet, un nouvel outil
prometteur pour évaluer la qualité de I'eau dans les petits systémes estuariens, dans le cadre du
projet ECOEST. Dans cette derniéere partie, les objectifs sont les suivants :

(1) quantifier les profils d'acides gras dans le muscle du Flet dans les estuaires bretons,

(2) explorer la pertinence des lipides et des acides gras en tant qu'indicateurs de I'état
écologique des estuaires.

Pour conclure ce manuscrit, une discussion générale sera menée sur I'ensemble de ce travail de

thése, suivie de perspectives de recherche.

Afin de faciliter la compréhension de I'organisation de cette these, des divers projets et de mon

implication dans les analyses menées, une frise chronologique sythétique de I'ensemble de mon

travail de recherche est présentée ci-dessous
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1. Introduction

Ce chapitre explore les réponses des populations de Flet Européen (P. flesus) face au multistress
(contamination chimique et réchauffement des eaux) dans les grands systémes estuariens.

Les grands estuaires sont caractérisés par une longueur supérieure ou égale a 100 km. Cette zone,
comprise entre la limite amont de la pénétration de la marée dynamique et I'embouchure, est donc
fortement hétérogéne, avec des gradients amont-aval abiotiques et biotiques marqués (Romana,
1994).

L'un des principaux objectifs des recherches menées sur les grands estuaires est I'étude de I'impact
des diverses pollutions sur la qualité de I'’eau (Freeman et al., 2019 ; Deycard et al., 2014 ; Langford,
2001), la qualité des sédiments (Dhivert et al., 2016 ; Net et al., 2015 ; Chapman & Wang, 2001) et
la qualité écologique des habitats. En effet, les substances chimiques associées aux sédiments et
aux masses d’eau vont altérer les habitats (Delpech et al., 2010). L'ensemble de ces contaminants
peuvent aussi présenter un danger pour le biote, selon les conditions de biodisponibilité. Au final,
la composition et la dynamique des communautés estuariennes peuvent étre fortement altérées
(Peterson et al., 2009).

Parmi tous les grands systemes estuariens d’Europe, I’estuaire de la Seine, tres artificialisé, est d’'une
grande importance stratégique. Ainsi, des programmes de surveillance du fleuve ont débuté des
les années 1970.

L’estuaire de Seine est le plus grand de la Manche (236 km? a pleine mer), avec un débit en eau
douce d’un minimum de 50 m3.s7* en été et d’'un maximum de 2 200 m3.s7! en hiver. Ce fort débit
fluvial charrie une grande quantité de matiéres en suspension (650 000 t.an'!), entrainant la
formation d’une zone turbide au niveau de I'embouchure (Lafite & Romana, 2001). Les
caractéristiques physiques de I'estuaire de Seine en font une zone de nourricerie pour une
multitude d’espéces estuariennes et marines (Morin et al., 1999).

Au cours des 150 derniéres années, |'estuaire de Seine a été trés largement modifié (dragage du
chenal et extensions portuaires) afin d’accueillir des activités industrielles, des activités agricoles
et des zones urbaines. Ainsi, le bassin versant de la Seine concentre 40 % des activités économiques
et industrielles francaises (dont 33 % du raffinage pétrolier et 50 % du trafic fluvial), 25 % de
I'agriculture francaise (céréales, oléagineux, betteraves et pommes de terre) et une population de
18 millions d’habitants (225 hab.km2).

Ces nombreuses activités humaines ont engendré une perte d’habitat qui altére la fonction de
nurserie (Le Pape et al., 2007) et une contamination multiple qui fait de I'estuaire de Seine I'un des
plus pollués d'Europe. Tous ces polluants, potentiellement mutagénes et/ou cancérigénes, affectent
les espéces présentes dans le milieu, des invertébrés aux poissons (Minier et al., 2006 ; Miramand
et al., 2001). De ce fait, cette contamination chronique de I'estuaire de Seine peut fortement
impacter la qualité de I'’eau et des habitats (Fisson et al., 2014).
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La grande diversité des xénobiotiques présents en Seine ne peut étre analysée de maniere
exhaustive car les analyses chimiques sont onéreuses, ce qui implique de mener des approches
ciblées en chimie analytique sur certaines familles de polluants. De ce fait, les analyses biologiques
complétent les approches chimiques en effectuant directement les mesures d’impact des polluants
sur les organismes estuariens (Minier et al., 2006). Combiner les mesures chimiques et biologiques
permet donc d’obtenir des informations sur la présence de contaminants et leurs conséquences sur
le biote. De nombreuses études ont ainsi été menées sur les populations d’espéces vivant dans
I’estuaire de Seine afin d’évaluer les effets lIétaux et sublétaux des diverses pollutions (Poisson et
al., 2011).

Ainsi, des études visant a évaluer la qualité écologique de I'estuaire de Seine ont mis en évidence
les différents types de contamination, notamment par I'estimation de différents indices biotiques
(Dauvin et al., 2007) et par les réponses biologiques d’especes sentinelles (Burgeot et al., 2017) ou
d’espéces commerciales (Pinzone et al., 2021) face aux stresseurs. Par ailleurs, rappelons que
malgré I'ampleur des pollutions en Seine, plusieurs études ont démontré que les espeéces
estuariennes peuvent vraisemblablement développer une certaine capacité de résistance face a la
contamination chimique chronique dans ce grand estuaire (Dauvin et al., 2007 ; Marchand et al.,
2004, 2013).

Dans le cadre de cette thése, il nous est apparu particulierement pertinent de refaire un état des
lieux sur I'impact actuel du multistress sur le Flet en Seine, afin (1) d’ analyser la réponse de poissons
adultes, dix ans apres nos derniers travaux sur cet estuaire, et détecter ainsi une possible évolution
dans ['état écologique de I'estuaire, et (2) pour explorer si la nouvelle composante
environnementale liée au changement climatique constituait un facteur de stress additionnel pour
ce poisson modele estuarien.

Dans cette optique, nous avons participé au projet “Seine-Aval HQ Fish”. Ce projet, mené de 2017
a 2020, a été financé par le Groupement d’Intérét Public (GIP) Seine-Aval.

Le GIP Seine-Aval, constitué de 7 spécialistes de I'environnement, de 12 membres financeurs et de
divers partenaires (dont 103 laboratoires), s'intéresse principalement a |'estuaire de la Seine. Fondé
en 2003, le GIP Seine-Aval vise a piloter le programme de recherche Seine-Aval, afin de valoriser les
connaissances acquises et de les transférer vers les différents décideurs.

Le projet HQ Fish, basé sur I’espéce sentinelle le Flet Européen (Platichthys flesus), a été développé
afin de mieux comprendre les services écosystémiques produits par un systéme estuarien en
explorant I’état de santé et la dynamique de la population de Flet en Seine.

La premiere partie du projet HQ Fish, menée avant mon arrivée au laboratoire , visait a
déterminer la qualité des nourriceries de I’estuaire de Seine. Dans cette optique, des flets juvéniles
ont été capturés en Seine et une démarche multi-biomarqueurs a été développée afin de
caractériser la fitness de ces individus (bioénergétique, état des réserves, détoxification, dommages
tissulaires, croissance). Des analyses chimiques de contaminants ont également été réalisées dans
les tissus de poissons et les sédiments estuariens. Toutes ces signatures analysées en Seine ont été

comparées a celles mesurées chez les flets d’un systéme de “référence” peu contaminé en Manche,
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la Canche. De plus, des flets ont été capturés en Canche et encagés en Seine et en Canche pendant
un mois. Cette expérimentation de “caging” a aussi fait I’objet d’'une approche multi-biomarqueurs
combinée avec une analyse de polluants dans les individus et les sédiments au niveau des cages. Les
réponses des flets juvéniles in natura et encagés a permis d’évaluer la fonctionnalité des
nourriceries de Seine sur un gradient amont-aval, par rapport a celles de Canche, un milieu “peu
stressé” (Borcier et al., 2020, 2019, 2016).

La deuxiéme partie du Projet HQ Fish, a laquelle j’ai participé (excepté I’échantillonnage ),
a permis d’explorer I'impact de la qualité des habitats estuariens en Seine vs Canche, en comparant
le statut physiologique de Flets adultes dans les deux hydrosystémes. Cette étude avait pour
objectif (1) d'améliorer nos connaissances sur les réponses des populations de poissons a des
multistress (pollution diffuse et réchauffement des eaux), en considérant leur stade de
reproduction, et (2) d'explorer la résilience de ces populations face a un environnement qui évolue
rapidement.

Pour ce faire, une approche multi-biomarqueurs a été développée afin de caractériser I'état de
santé de flets adultes, en Seine vs Canche. Nous avons capturé des individus sexuellement matures
dans les deux systemes, en période de reproduction (février) et en période de repos sexuel (juillet).
Ces échantillonnages ont permis d’estimer le taux d’activité métabolique, I'état des réserves, les
dommages cellulaires et la maturation sexuelle du Flet pour ces deux saisons. Les teneurs en
polluants ont également été mesurées dans les tissus des poissons de Seine et de Canche. Les
températures de I'eau mesurées en Seine (Rouen) et a I'embouchure de I'estuaire de la Canche,
pendant les mois de décembre et de janvier, ont également été étudiées.

Les résultats et la discussion sur cette deuxieme partie du projet HQ Fish sont détaillés dans les sous-
parties 2. et 3. qui suivent de ce manuscrit. Ces résultats ont fait I'objet d’un article (Laurent et al.,
2022), présenté dans la sous-partie 4.

Le projet HQFish a fait I'objet d’un rapport final concluant que la population de Flet en Seine
présente un risque écologique lié au multistress induit par le changement climatique global et la
pollution locale (Amara et al., 2020).
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2. Résultats & Discussion

La variation temporelle des températures hivernales des eaux estuariennes de Seine et de Canche
(de 2000 a 2021) a révélé une légere augmentation de la température de I'eau en hiver depuis 2017-
2018, liée au changement climatique.

Les cycles de maturation des gonades du Flet étaient similaires dans les estuaires de Seine et de
Canche. Les RGS (Rapport Gonado-Somatique) élevés en janvier puis faibles en juillet, chez les males
et les femelles, confirment les tendances couramment observées dans cette région. Cependant, le
RGS des individus femelles issus de Seine était inférieur a celui évalué lors d’une précédente étude
en Seine (Marchand et al., 2004).

Cette étude n’arévélé aucun individu male intersexué, alors qu'ils étaient 8 % dans la Seine en 1998
(Minier et al., 2000). De la méme maniére, les taux de VTG chez les males étaient faibles en Seine
et en Canche, par rapport aux concentrations détectées dans le passé (Minier & Amara, 2008). Cette
absence de maéle intersexué pourrait étre liée a I'amélioration générale de la qualité de I'eau de la
Seine au cours des derniéeres décennies (Fisson et al., 2014).

L'indice de maturité sexuelle des femelles, évalué par histologie ovarienne, présentait des
tendances similaires a celles du RGS, avec une valeur plus élevée en janvier qu’en juillet. Cependant,
cet indice était également faible, par rapport a de précédentes études (Gallien-Landriau, 2003),
indiquant une faible vitellogenése en janvier 2018.

Ces changements dans la phénologie de reproduction du Flet en janvier 2018, par rapport aux
années antérieures, semblent étre liés a des températures de I'eau plus élevées en hiver, a I'origine
du retard dans la maturation des ovocytes et dans la ponte des Flets en Manche. Ainsi, la hausse
des températures de la Manche en hiver conduit a une ponte plus tardive pour les especes boréales,
comme P. flesus (Brown et al., 2006 ; Sims et al., 2005).

Les dosages de métaux dans les foies de flets capturés en Seine et en Canche étaient relativement
similaires, notamment en hiver. Cependant, les teneurs en métaux en période estivale étaient plus
faibles en Canche vs Seine. Les plus faibles concentrations de métaux dans les flets de Canche en
été pourraient étre liées au faible débit du fleuve cotier en direction du Nord, entre la Seine et Ia
Manche Est, limitant les flux de métaux.

Les dosages de polluants organiques dans le foie des flets ont révélé que les concentrations en PCBs
étaient 10 a 15 fois plus élevées en Seine qu'en Canche. Une diminution des teneurs en PCBs a
également été observée dans les poissons de Seine capturés en été vs hiver. Cette baisse des taux
de PCBs pendant la période de repos sexuel (en été) pourrait étre liée a une décontamination des
Flets adultes. En effet, le transfert des polluants lipophiles vers les ovocytes permet d’éliminer les
contaminants lors de la ponte (Ostrach et al., 2008). Les polluants lipophiles peuvent également
étre directement métabolisés lors de la mobilisation des réserves lipidiques pour la reproduction.

Les flets de Seine sont également contaminés aux HAPs, induisant notamment une forte
métabolisation du pyréne, mis en évidence par les dosages d'hydroxypyréne biliaire. Les activités
intensives de dragage menées en Seine, pour maintenir la profondeur du chenal de navigation,
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pourraient étre a I'origine de cette contamination aux HAPs des flets, comme cela a été observé
dans d'autres estuaires industriels en Europe (Vethaak et al., 2016).

Les indices de condition des flets adultes étaient similaires en Seine et en Canche, avec néanmoins
des valeurs plus faibles en hiver qu'en été. En période de reproduction, cette baisse dans les indices
de condition des poissons est due a la mobilisation générale des réserves énergétiques, nécessaires
a la maturation finale des gonades.

Les indices de stockage lipidique des flets adultes, calculés a partir du ratio triglycérides sur stérols
libres (TG/FS) sont significativement plus élevés en Seine vs Canche, quelle que soit la saison. Les
réserves lipidiques musculaires plus élevées en Seine vs Canche pourraient étre liées a une
disponibilité plus importante de proies benthiques dans le systeme estuarien de la Seine.

Les concentrations en sphingomyéline (SPG) contenues dans les membranes musculaires, étaient
significativement plus élevées en Seine vs Canche, et en hiver. La hausse des SPG, essentielles au
maintien de I'homéostasie du réticulum endoplasmique (Kajiwara et al., 2012), pourrait étre liée a
une augmentation de la densité des radeaux lipidiques dans le réticulum endoplasmique afin
d’améliorer le métabolisme des xénobiotiques.

A contrario, les teneurs en stérols libres (FS) et en phosphatidylsérine (PS) étaient plus élevées en
été vs hiver, pour la Seine et la Canche. L'augmentation des FS et PS en été pourrait étre liée a leur
role dans le maintien de la fluidité membranaire (Leventis & Grinstein 2010).

En outre, une corrélation négative entre SPG-PS et la peroxydation lipidique (TBARS) a été
clairement détectée dans les deux estuaires.

La hausse des teneurs en lipides bioactifs (FS, SPG et PS) dans les membranes confirme leur réle
antioxydant face aux polluants (Borcier et al., 2020), conduisant a une meilleure résistance face au
stress oxydatif induit dans les sites fortement pollués ou modérément contaminés, tels que la Seine
et la Canche.

Les indices histopathologiques hépatiques, mesurés chez les flets étaient plus élevés chez les
individus capturés en Seine en été. Ces signatures histopathologiques sont caractérisées par la forte
prévalence d’agrégats mélanographiques, de vacuolisations hydropiques et de foyers d'altération
cellulaire, pouvant refléter l'exposition des poissons de Seine a des substances toxiques
(notamment de type HAPs) (Feist et al., 2004).

Enfin, les biomarqueurs analysés chez les flets de Seine et de Canche ont permis d’estimer les
réponses des poissons face aux différents stresseurs présents dans ces systémes estuariens.

Les niveaux d’acétylcholinestérase (AChE), mesurés dans le cerveau des flets, ont révélé une
neurotoxicité plus élevée en Seine en hiver. Une induction de I’AChE est causée par une exposition
a des cocktails complexes de pesticides, de métaux, de détergents et d’hydrocarbures (Poisson et
al., 2011).

Les dommages a I’ADN, mesurés grace au test des Cometes dans le sang des flets, étaient plus
faibles en Seine vs Canche, et en hiver. Cette génotoxicité réduite en Seine révele que I'exposition
chronique des poissons de Seine a une contamination chimique lourde entraine probablement une
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sélection des individus selon les plus aptes a protéger et/ou a réparer leur ADN (Marchand et al.,
2004 ; 2013).

L’activité enzymatique du CYP450, mesurée grace a I'activité EROD dans le foie des flets, était
relativement faible dans les estuaires de Seine et Canche, par rapport a d'autres zones cotieres
polluées (Dabrowska et al., 2017). Cette faible activité EROD pourrait étre liée, la aussi, a une forme
d’adaptation locale des Flets vivant dans des eaux chroniquement contaminées (Brammell et al.,
2013).

L’activité enzymatique de la G6PDH, mesurée dans le foie des flets, était plus élevée en juillet en
Seine qu’en Canche. L'induction de I'activité G6PDH hépatique reflete un stress oxydatif marqué
dans I'estuaire de Seine en été.

L’activité enzymatique hépatique de la CS, plus élevée en été, en Canche vs Seine pourrait étre liée
a une déficience du métabolisme mitochondrial des Flets de Seine, les empéchant d'augmenter leur
taux d’activité métabolique en réponse a I'augmentation de la température de I'eau en juillet.
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3. Conclusion

En Manche, I'augmentation générale des températures des eaux cotiéres hivernales modifie la
phénologie de la reproduction du Flet dans les estuaires de Seine et de Canche, induisant un retard dans
les processus de maturation et de reproduction.

Dans le passé, suite a des hivers froids, le recrutement de Flets juvéniles en estuaires se déroulait en
mai (Mlasson, 1987), avec un pic de reproduction clairement observé en février.

Cependant, au cours de la derniére décennie, un second pic de recrutement de juvéniles a été observé
en septembre dans plusieurs systémes estuariens. Par conséquent, nous suggérons que la période de
fraie du Flet pourrait étre retardée et prolongée de plusieurs semaines, voire de plusieurs mois, selon
les individus (mars-avril, ou peut-étre plus tard mai-juin).

De ce fait, les faibles abondances de Flets juvéniles détectées dans les estuaires suite a des hivers doux
pourraient étre liées au fait que les juvéniles issus d'une reproduction tardive ont une survie plus faible
en estuaires, relativement a celle des individus issus d'une ponte plus précoce lors des hivers plus
rigoureux (Attrill & Power, 2002).

En période hivernale, un important flux cotier d’eau partiellement dessalée, issu de la Seine, est observé
en Manche, du Havre a Dunkerque. Ce flux, dérivant vers le Nord-Est de la Manche, transporte des
polluants ainsi que les ceufs et les larves de Flet produits au niveau de I'embouchure de I'estuaire de la
Seine, considéré comme un grand site de fraie.

Cette connectivité, entre les populations de Flets de Seine et de Canche, pourrait étre renforcée par le
débit maximal de la Seine, des conditions de vent favorables et la longue durée de vie des embryons et
des larves de Flet (Barbut et al., 2019).

Les flux de contaminants en Manche pourraient ainsi expliquer les concentrations similaires de métaux
observées dans les flets capturés en Seine et en Canche, principalement en hiver.

Les biomarqueurs mesurés chez les poissons ont permis de détecter les impacts du stress chimique et
du changement climatique sur la population de Flet de Seine.

Par conséquent, nous suggérons que la population de Flet de la Seine, ainsi que celles de la Manche Est,
pourraient étre, a 'avenir, sérieusement affectées par un stress multiple, tel que des températures
hivernales plus élevées combinées a une contamination chimique soutenue.

En outre, les biomarqueurs mesurés chez les poissons capturés en Canche ont mis en évidence que les
effets du stress chimique n’étaient pas aussi négligeables que ce que nous le pensions pour cette
population établie dans un site a priori considéré comme « de référence ».

Cette étude nous a permis d’évaluer la qualité écologique d’'un grand systéme estuarien
chroniquement soumis au multistress.

Par conséquent, nous pouvons nous demander si les outils mis en ceuvre au cours de cette étude
seraient pertinents pour diagnostiquer I'impact d’'une pollution accidentelle dans un estuaire trés
anthropisé, comme celui de la Seine ?

Enfin, il nous parait tres important d’élargir notre approche sur I'estimation de la qualité écologique des
milieux de transition a de petits systémes estuariens, encore peu étudiés au niveau national, et
présentant un multistress probablement nettement moins marqué, relativement aux grands estuaires
de la facade Atlantique francaise (Seine, Vilaine, Loire, Gironde).
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Ci-dessous, l'article “Impacts of chemical stress, season, and climate change on the flounder
population of the highly anthropised Seine estuary (France)”, publié dans “Environmental Science
and Pollution Research” (Figure 26).

Increase
in water
temperature

Impairment in
maturation process
Pollution >_ Biom:rker
i signals

Ecological risk for
fish population

SEINE ESTUARY

Figure 26. Résumé graphique de I'article “Impacts of chemical stress, season, and climate change
on the flounder population of the highly anthropised Seine estuary (France)”.
© Laurent et al. (2022)
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Abstract

The main objective of this study was to improve our knowledge on the responses of fish populations to multistress (diffuse
pollution and warming waters) in estuaries. Adult flounders were caught in two estuaries in the Eastern English Channel:
the heavily polluted Seine estuary vs the moderately contaminated Canche estuary. Fish samplings were conducted in
January just before the reproduction period, and in July when gonads were at rest. The overall rise in coastal winter water
temperatures detected over the Channel impairs the flounder’s phenology of reproduction in the two estuaries, inducing a
delay of maturation process and probably also spawning. The higher liver histopathology index in Seine vs Canche could
be the consequence of the fish exposition to a complex cocktail of contaminants in a strongly industrialized estuary. Higher
levels of neurotoxicity, gill lipid peroxidation, and liver EROD activity were observed in Seine vs Canche. Furthermore, a
possible impairment in mitochondrial metabolism was suggested in the Seine flounder population. We confirmed in this study
the potential role of two membrane lipids (sphingomyelin and phosphatidylserine) in the resistance towards oxidative stress
in Seine and Canche. Finally, we suggest that the Seine flounder population (and possibly the connected Eastern English
Channel flounder populations over the French Coast) could be seriously impacted in the future by multistress: higher winter
temperatures and chemical contamination.
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Introduction

Large estuaries are impacted by interactive and cumulative
effects among endogenic stressors (water pollution, coastal
urbanization, flow changes, intertidal loss, eutrophication)
and cxogenic unmanaged stressor (e.g., warming waters
linked to climate change). These stressors are seriously
affecting the ecological quality of transitional waters and
particularly their fish communities (Elliott et al. 2015;
Teichert et al. 2016). Resident fish species that experi-
ence the estuarine environment throughout their life are
more responsive to the local interaction of stressors, than
non-resident fish using estuaries during a specific life stage
(Teichert et al. 2017).

The flounder (Platichthys flesus) is an estuarine resident
species excepted during its pelagic larval stage. This spe-
cies lives principally in the oligo and mesohaline areas
which are displaying the most stressful estuarine condi-
tions (Dando 2011; Teichert et al. 2017). Thus, for the
past ten years, numerous ecotoxicological studies were
conducted in Europe using the flounder which was con-
sidered to be a very relevant species for the assessment of
the water quality of transitional waters (Evrard et al. 2010;
Williams et al. 2011; Henry et al. 2012; Kerambrun et al.
2013; Capela et al. 2016; Dabrowska et al. 2017; Borcier
et al. 2020). The previous studies underlined alteration
in gene expression patterns, biomarker signals, and fit-
ness loss for the flounder populations living in chroni-
cally polluted estuaries, but few studies have explored the
variation patterns in flounder response to chemical stress
among seasons and genders (Laroche et al. 2013; Kopko
and Dabrowska 2018).

Furthermore, P. flesus is a boreal species which usually
displays a spawning peak in February over the English
Channel; a swift ovary growth rate being mainly detected
during the two previous months: December—January (Gal-
lien-Landriau 2003). Climate change could induce win-
ter spawner like P. flesus (0 have later spawning period
(Sims et al. 2005; Elliott et al. 2015), particularly in the
English Channel where a significant overall rise in winter
sea surface temperature was detected between 1970 and
2010 (Fincham et al. 2013). Thus, during hot, positive
phases of the North Atlantic Oscillation (NAO), flounders
tend to spawn later (Sims et al. 2005). Warming waters
could reduce the flounder recruitment in estuaries over
the English Channel; a negative correlation being detected
between the North Atlantic Oscillation Index (NAOI) and
the juvenile P. flesus abundance in the Thames estuary, UK
(Attrill and Power 2002).

In the present paper, the variability of fish chemical
signatures, physiological characters, health status indica-
tors, and biomarkers was analysed in two seasons (winter
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and summer), considering adults of P. flesus collected in
contrasted systems located in the Eastern English Chan-
nel: the highly anthropised and polluted Seine estuary vs
the northern moderately polluted Canche estuary (Fig. 1).
Despite a significant improvement of the Seine water qual-
ity during the last decades (Fisson et al. 2014), the Seine
estuary still shows very high levels of PCBs in flounder
linked to intensive industrial activities, and to the high
concentrations of persistent organic pollutants in the sedi-
ments (Tappin and Millward 2015). On the other hand,
the Canche system is an agricultural catchment displaying
reduced levels of pesticides, and limited sources of organic
pollutants (Belles et al. 2019). Concerning the heavy metal
pollution, the highest flux of metals over the Eastern Chan-
nel is related to the heritage of a strong historical pollution
over the Seine basin (Fisson et al. 2017), and to the dump-
ing of dredged spoil and domestic wastes or the discharge
from the industry sector in the Seine estuary (Tappin and
Millward 2015). Thus, important metal fluxes over the area
from the Seine estuary (Le Havre) to the North of France
(Dunkirk) could be related to the “coastal flow:” because
of the tidal residual and the dominant south-west winds,
particularly in winter, the residual circulation drifts north-
eastward and could play an important role in metal fluxes
over the French coast (Brylinski et al. 1991; Tappin and
Millward 2015).

The objectives of this study were (1) to improve our
knowledge on the responses of fish populations to mul-
tistress (mainly diffuse pollution and warming waters),
considering their reproductive stage, and (2) to explore
the resilience of these populations facing arapidly chang-
ing environment (Elliott et al. 2015).

ENGLISH
CHANNEL

G 3 Le Havre
e \Q.‘Jouen

*
Dunkirk

Canche estuary

50°N
Seine estuary -

a
[~

Fig.1 Location of sampling sites (Seine estuary, Canche estuary) and
industrial cities (Le Havre, Rouen)

104



Chapitre |

Environmental Science and Pollution Research

4., Article

Materials and methods
Study sites and fish sampling

The study area was located along the French coast of the East-
ern English Channel. Two estuaries were sampled (Fig. 1).
The Seine estuary (average annual flow 500 m?/s), the largest
one in the English Channel, shows a strongly urbanized and
industrialized basin (water catchment 80,000 kmg) concentrat-
ing 40% of the French economic activity. Despite a significant
improvement of the Seine water quality during the last two
decades, the Seine is still considered one of the most chemi-
cally polluted estuaries in western northern Europe (Poisson
etal. 2011; Burgeot et al. 2017). The Canche estuary (average
annual flow 21 m%/s) is a small system (water catchment 1,300
km?) displaying a reduced anthropisation characterized by a
low urban development without strong industrialisation; thus,
this estuary is considered to be moderately polluted (Henry
et al. 2012; Belles et al. 2019).

In mid-January 2018, a set of 30 adult flounders (total
length>25 cm) were collected by a beam trawl in the mouth
of the two estuaries (Canche and Seine). The same procedure
was repeated in early July 2018, but only 22 and 28 fish were,
respectively, caught in both estuaries. Flounders were sam-
pled during the reproduction period in winter and during the
sexual rest period in summer (Kleinkauf et al. 2004b). Imme-
diately after fishing, each fish was measured and weighted to
determine the Fulton’s condition factor (K), an indicator of
well-being (K=100x (W/L3). where W is the carcass weight
in g, and L is the total length in cm). Different tissues were
also collected in the field (muscle, liver, gills, brain, plasma)
and immediately flash-frozen in liquid nitrogen. The otoliths
were collected and air conserved, until their analysis by image
processing to assess the growth rate.

Estuarine water temperature monitoring

For the two last decades, we explored the water tempera-
tures measured in the Seine estuary in the harbour of Rouen
(HAROPA-Port de Rouen / Seine-Aval) and in the mouth of
the Canche estuary (Lefebvre 2015), during December and
January, a critical period for the sexual maturation process of
the flounder. Monthly means of water minimum day tempera-
ture were analysed for Seine and Canche estuaries, respec-
tively, over the period 2000-2021 and 2004-2021.

Pollutant analysis
Liver PCBs

The concentration of 26 PCBs was assessed in fish tis-
sues by stir bar sorptive extraction-thermal desorption-gas

chromatography-tandem mass spectrometry (SBSE-
GC-MS/MS) using a method adapted from Lacroix et al.
(2014). Briefly, 100 mg wet weight (w.w.) of tissue was
digested by saponification and analytes were extracted by
stirring during 16 h at 700 rpm using polydimethylsilox-
ane stir-bars (Twister 20 mm X 0.5 mm, Gerstel). Bars were
subsequently analysed using a gas chromatography system
Agilent 7890A coupled to an Agilent 7000 triple quadrip-
ole mass spectrometer (Agilent Technologies) and equipped
with a Thermal Desorption Unit (TDU) combined with a
Cooled Injection System (Gerstel). Analytes were quantified
relatively to deuterated compounds using a calibration curve
ranging from 0.01 ng to 30 ng per bar. Method was validated
by analysing mussel reference material NIST-SRM 1974c.

Liver metals

The lyophilized liver-tissue samples were precisely weighed
(about 50-100 mg) into PTFE closed cups and predigested
at room temperature for 24 h using 5 ml nitric acid (Merck,
Suprapur) and 1 ml hydrogen peroxide (Merck, Suprapur)
then digested on a heating block (HotBlock® SC100 Diges-
tion System) at a temperature of 120 °C until total decom-
position (~ 3 h). The solutions were then diluted to a final
volume of 40 ml with ultrapure Milli-Q water. The metal
concentrations were determined by ICP-AES (Agilent 5110,
dual view) for the major elements and by ICP-MS (Varian,
820) for the trace elements. All samples were analysed in
triplicates for reproducibility, accuracy, and precision. Pro-
cedural blanks and fish certified reference materials (CRMs):
DORM-3 and IAEA-436 were analysed in the same condi-
tions as the samples for quality assurance/quality control.
The results were in good agreement with the certified values
(>90% confidence intervals).

Bile PAH metabolite: hydroxypyrene

The concentration of the bile PAH metabolite hydroxypyr-
ene was determined by semi-quantitative analysis of the
metabolites fluorescence (Aas et al. 2000). It consisted in
measuring the fluorescence by a spectrophotometer with a
5-nm slit width on emission and excitation channels (Jasco
FP-6200). Analyses were performed using excitation-emis-
sion wavelengths: 343 to 383 nm (4-ringed compounds
including pyrene-type metabolites) (Aas et al. 2000).

Physiological and health status
Estimation of growth rate
The individual growth rate (GR) over one year was estimated

using otoliths, between the annual marks of the first winter
and second winter, a period displaying a very high and linear
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growth for flounders. Otolith parameters were measured
through image processing; fish lengths at the beginning of
the first and second winter were computed by back-calcu-
lation (approximately between 8 and 20 months old fish) as
described in Marchand et al. (2003).

Muscle lipid analysis

Lipid analyses were performed on flounder muscles by
HPTLC (High-performance Thin Layer Chromatography)
following a method adapted for P. flesus (Pédron et al.
2017b) using a CAMAG TLC Sampler 4 (CAMAG, Switzer-
land). Lipids were extracted, according to Mathieu-Resuge
et al. (2019), from approximatively 150 mg of muscle
crushed by a mixer mill (MM400, RETSCH, Germany). Six
neutral lipid classes (sterol esters, glyceride ethers, triacylg-
lycerol, free fatty acids, fatty alcohols, free sterols) and seven
polar lipid classes (sphingomyelin, lysophospatidylcholine,
phosphatidylcholine, phosphatidylserine, phosphatidylino-
sitol, cardiolipin, phosphatidylethanolamine) were identified
by standard comparison and quantified relatively to standard
calibration curves (Visioncats software, CAMAG). Neutral
lipids, except free sterols, are storage lipids, whereas polar
lipids and free sterols are membrane lipids.

The lipid storage index (triacylglycerol/ free sterols: TG/
FS) based on the ratio of the quantitative reserve lipid (TG)
to the quantity of structural lipid (FS) was assessed for fish,
because it was considered a relevant proxy of the fitness
(Kerambrun et al. 2013). Furthermore, a focus on particular
membrane phospholipids (sphingomyelin, phosphatidylser-
ine, free sterols) was also conducted, because a previous
study showed: (1) higher concentrations of these phospho-
lipids in flounders from Seine vs a moderately contaminated
bay, and (2) their potential role in the regulation of cellular
functions of the plasma membrane as well as intracellular
organelles (Borcier et al. 2020).

Gonadosomatic and sexual maturity indices

The gonadosomatic index (GSI) which reflects the matu-
ration stage of each individual was assessed as follows:
GSI=(WJW)x 100, where W, (g) and W, (g) are, respec-
tively, the gonad and the somatic weight.

The gonads were divided into 4 equal portions, in order
to carry out the microscopic observations on three distinct
cross sections (Minier et al. 2000) and fixed in 4% for-
malin solution. Tissues were transferred to 70% alcohol
and dehydrated to 100% alcohol before being soaked in
Histoclear clearing solution (Sigma, St Louis) for 12 h.
Tissues were embedded in molten wax prior to sectioning
at 3-5 um thickness. All sections were stained with May-
ers hematoxylin/eosin, mounted and carefully examined
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by light microscopy. Intersex for males was characterized
by the presence of primary and secondary oocytes within
the testes.

Oocyte maturation for females was classified from 1 to 4
as follows (Kog et al. 2008; Gallien-Landriau 2003): stage
1: previtellogenic primary oocytes. Size: 30 to 140 um/stage
2: appearance of Cortical alveoli. Size: 100 to 200 um/stage
3: active vitellogenesis showing an increasing number of
yolk granule vesicles. Size: 200 to 300 um/stage 4: hydrated
oocytes. Size: 300 to 500 um. A score of 1, 2, 3, and 4 was
assigned to each oocyte according to its stage of maturation.
On each section of a female ovary, the individual sexual
maturity index (ISM =individual score) was assessed with
the following formula: IMS=[(N1X 1)+ (N2X2)+(N3X3
)+ (N4 x4)] / Nt with N1 =number of oocytes at stage 1;
N2 =number of oocyfes at stage 2; N3 =number of oocytes
at stage 3; N4=number of oocytes at stage 4; Nr=total num-
ber of analysed oocytes. A sexual-maturity index for the dif-
ferent female populations (FSM) was estimated by averaging
the ISM obtained for females at each estuary.

Plasma steroid concentrations and vitellogenin

Plasma was separated from blood by centrifugation (5 min,
10,000 rpm), and frozen at—20 °C. Before the assay, the
free steroids were extracted twice from plasma using a
mixture made of ethyl acetate/cyclohexane (1:1, v:v). The
samples were assayed by competitive enzyme immunoas-
say (ELISA) method, first developed for 11-ketotestosterone
(11-KT) (Cuisset et al. 1994), then adapted for testosterone
(T), 17p-estradiol (E2) and 17, 20 B-dihydroxy-4-pregnen-
3-one (MIS) (Nash et al. 2000). The enzymatic competitors,
made of acetylcholinesterase-coupled pure steroid, were pur-
chased from Bertin Pharma (France).

The male flounder plasma VTG was quantified by ELISA
method using anti-turbot VTG polyclonal antibody (Bio-
sense laboratories) and flounder purified VTG as standard.
Briefly, the 96-well microplates were coated overnight at
4 °C with male plasma or standard diluted in coating buffer
(sodium carbonate buffer pH 9,6). After three washes with
washing buffer (PBS-0.05% Tween 20), plates were blocked
for one hour at 37 °C with a solution of PBS and 1% BSA.
Then, plates were incubated with the anti-turbot VTG poly-
clonal antibody (1:500) for one hour and half at 37 °C. After
three washes, plates were incubated with goat anti-rabbit
IgG HRP conjugated antibody (1:50,000; Agrisera) for one
hour at 37 °C. Colour development was performed with
TMB reagent (Bio-Rad) in darkness at room temperature for
30 min. Then, reaction was stopped by addition of 0.1 mL
per well of 1 N HCI. Absorbance was measured after 5 min
at 450 nm, using a microplate reader (Synergy HT, Biotek
Instruments).
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Liver histopathology

A 5 mm X5 mm portion of fish liver was stored in a his-
tological cassette and fixed in 4% formalin solution. Tis-
sues were transferred to 70% alcohol and dehydrated to
100% alcohol before being soaked in Histoclear clearing
solution (Sigma. St Louis) for 12 h. Tissues were embed-
ded in molten wax prior to sectioning at 3-5 um thickness.
All sections were stained with Mayers hematoxylin—eosin-
safran (HES), mounted, and carefully examined by light
microscopy. Liver damage was categorized according to
the recommendations of Feist et al. (2004). A severity score
ranging from 1 to 5 was arbitrarily assigned for each liver
category of lesions (BEQUALM: Biological Effects Quality
Assurances in Monitoring Programmes): (1) non-specific
and inflammatory lesions considered to have an uncertain
impact on the health of the individual, but must neverthe-
less be recorded: lipidosis, increased number and size of
macrophage aggregates, lymphocytic infiltration; (2) non-
neoplastic toxipathic lesions including non-nodular lesions
such as hydropic vacuolation, fibrillar inclusions which
characterize the body’s exposure to contaminants (Myers
et al. 1998); (3) foci of Cellular Alteration (FCA); (4) benign
neoplasms: hepatocellular adenoma on different constituent
cell types (cholangioma, hemangioma, and pancreatic aci-
nar cell adenoma); (5) malignant neoplasms: hepatocellular
carcinoma on different constituent cell types and hemangio-
sarcoma or angiosarcoma.

Each fish was scored with an individual histopathologi-
cal index corresponding to the sum of the damage scores
observed. Likewise, a global index was obtained for a sam-
pling station by the average of the individual ratings.

Biomarkers
Acetylcholinesterase and EROD activities

The brain AChE and the liver EROD activities assays were
already described by Borcier et al. (2020). Briefly, after pro-
tein extraction, AChE activity was determined within 24 h
in quadruplicate, according to the colorimetric method of
Ellman et al. (1961), and EROD activity was measured in
quadruplicate with modification as described by Burke and
Mayer (1974) and in accordance with the AFNOR stand-
ard XP T90-336-2. Brain AChE and liver EROD activities
were, respectively, expressed as pmol of acetylthiocholine
(AcSCh) hydrolysed per minute per milligram of protein and
pmol of resorufin per minute per mg of protein.

Comet assays

Immediately after fishing, 10 pL of heparinized blood
were added to 1 mL of cryopreservation medium (250 mM

sucrose, 40 mM trisodium citrate, 5% DMSO, pH 7.6)
in a cryogenic tube and immediately frozen in liquid
nitrogen. Samples were stored at— 80 °C until analysis.
The comet assay was performed on flounder erythrocytes
according to the protocol described by Singh et al. (1988)
with slight modifications. Ten microliters of cell suspen-
sion were mixed with 0.7% low melting point agarose in
a 1:10 (v:v) ratio and layered on pre-coated slides. After
lysis of cells with lysing solution (100 mM EDTA, 2.5 M
NaCl, 1% N-Laurylsarcosine, 10 mM Tris, 10% DMSO,
1% Triton-100X), electrophoresis was performed using
cold alkaline solution (300 mM NaOH, 1 mM ethylenedi-
aminetetraacetic acid disodium salt (Na2 EDTA), pH>13)
at 300 mA and 23 V (ca. 0.8 V.cm“) for 20 min. Slides
were stained with SYBR® Gold (Invitrogen) and comet
cells were scored under a CellInsight CX5 HCS® System
(Thermo) which automatically provides standardized per-
cent of total cellular DNA in the tail (%DNA Tail).

TBARS assays

Branchial arches were homogenized on ice in 500 pL
of a chilled phosphate buffer (0.1 M; pH 7.5) using the
MoBiTec G50 Tissue Grinder set at 3000 rpm and then
centrifuged at 9,000 g for 25 min. The supernatant (S9
fraction) was isolated and stored at— 80 °C for protein
and lipid peroxidation analyses. The total protein con-
centration was measured on the diluted S9 fraction (1:50
v/v in ultrapure water) following the method of Lowry
etal. (1951) and using a BIO-TEK Synergy HT microplate
reader. Lipid peroxidation (TBARS) was determined on
S9 fraction using the method of Buege and Aust (1978)
adapted to microplate readers (Weeks Santos et al. 2019).
TBARS levels were measured using a UV-spectropho-
tometer (Biotek Synergy HT) at 530 nm. Results were
expressed as nmoles of thiobarbituric acid reactive sub-
stance (TBARS) equivalents per mg of protein.

Metabolic activities: glucose-6-phosphate
dehydrogenase and citrate synthase

Enzymatic activities were conducted from approximatively
250 mg of liver and muscle samples, according to Borcier
et al. (2020). The G6PDH enzymatic activity was measured
on liver tissues at 340 nm for 6 min, while the CS reaction
rates were measured on liver and muscle tissues at 412 nm
for 4 min, with a spectrophotometer OMEGA PolarStar
(BMG Labtech). The protein concentration was determined
according to the Coomassie blue method (Bradford 1976),
with a bovine serum albumin (BIORAD Laboratories, USA)
as standard. The absorbance was measured at 595 nm.

@ Springer

107



Chapitre |

4., Article

Environmental Science and Pollution Research

Statistical analysis

Since principal and interactive effects of three independ-
ent variables are often difficult to analyze and to interpret,
the first step of the data analysis was to prioritize the rela-
tive contribution of each one of them (i.e., season, study
site, and sex) conditionally to the two others on the global
information contained in the samples X biological endpoint
matrix. The variance explained by each factor is then tested
to depict whether it can attain a significant level or not.
Variance analysis was performed with a partial redundancy
analysis (rda function, library vegan, Oksanen et al. 2020).
Each computed RDA was then tested with an ANOVA.
This preliminary analysis reveals a significant contribution
of season (4.9% of variance explained, p=0.021), of study
site (6.9% of variance explained, p=0.002), but not for
sex (less than 1% of variance explained, p=0.634). Thus,
considering that sex effect is neglectable in this study, fur-
ther analyses were performed considering only season and
study site effects.

Statistical tests were performed in R (R Core Team
(2021)). Normality and homoscedasticity of variances
were controlled with a Shapiro—Wilk test and a Bartlett
test, respectively. Since data were not normally distrib-
uted, a non-parametric Kruskal-Wallis test followed by a
post hoc Dunn test (for multiple comparisons) was applied
to compare means over all the conditions (seasonXx study
sites). A p value lower than 0.05 was considered a

significant difference. The data integration was carried out
by principal component analyses performed with the Fac-
torMineR package with default settings (L& et al. 2008).

Results
Water temperature monitoring

Globally, the water temperatures in the Seine and Canche
estuaries (Fig. 2) showed convergent temporal trends over
2000-2020. The monthly mean of minimum day tempera-
ture in estuaries, during December—January, was rather
variable from 2000-2001 to 2010-2011, then was stabi-
lized to the highest values from 2017—-2018 to nowadays.

Pollutants
Liver PCBs

The liver PCBs concentrations (Fig. 3a) showed consider-
ably higher levels in Seine vs Canche with no significant
difference between seasons within the two estuaries (Seine
winter: 4771 +£3221 pg kg~' dw — summer: 22164767 pg.
ke~! dw; Canche winter: 302 + 288 pg.kg~! dw — summer:
2714261 ugkg™" dw).

Fig.2 Monthly mean of mini-
mum day water temperature in
the Seine and Canche. for
December. January and Decem-
ber-January mean. over the last
two decades
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Liver metals

Globally, the metal concentrations are rather similar in Canche
vs Seine, buta seasonal variation was observed for the Canche,
particularly for Co, Cr, and Ni which showed decreasing con-
centrations in summer vs winter (Fig. 3c). The bioaccumula-
tions of Hg were also the highest for Seine and Canche in win-
ter (respectively 0.85+0.79 mg.kg~" dw, and 0.50 +0.20 mg.
kg~!dw). On the other hand. the highest Cd concentration was
detected in Seine in summer (0.40+0.14 mg.ke~" dw).

Bile hydroxypyrene

In winter, the bile hydroxypyrene level was higher in Seine
(3.00+2.26 ug.g~ 1) vs Canche (0.58 +0.83 ug.g™!); the lev-
els being not different in summer for Seine (0.99 +1.21 pg.
¢~ ") vs Canche (0.63+0.33 pg.g™") (Fig. 3b).
Physiological and health status

Flounder total length, age, sex ratio

The collected adult-fish displayed a total length between 25
and 33 cm; the individual age was determined by reading

otoliths (2+ < cohorts detected in the fish samples <5+).
The sex ratios (males/females) per season were similar in the
two estuaries (January: SR Canche =0.87 / SR Seine =0.58;
July: SR Canche=0.46 / SR Seine =0.40).

Fulton’s condition factor, growth rate, muscle lipids

The Fulton’s condition factor (K) showed a significant dif-
ference between seasons but not between estuaries (Fig. 4a).
K was significantly lower in winter (Canche: 0.88 + 0.08,
Seine: 0.95+ 0.18) than in summer (Canche: 1.07+0.13,
Seine: 1.06 +0.14).

The average flounder growth rates (between 8- and
20-month-old-fish) estimated using otoliths were not signifi-
cantly different between the Canche and Seine populations,
with respectively 8.78 +2.37 cm/year and 9.78 +2.56 cm/
year.

The amount of total lipids in flounder muscle was lower
in winter than in summer for the two estuaries (Table 1).
The triacylglycerols (TG) were the major reserves of lipids
but the Seine population presented a higher winter concen-
tration than the Canche population. Regarding the bioac-
tive membrane lipids (free sterols (FS), phosphatidylserine
(PS), sphingomyelin (SPG)), no significant difference was
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Fig.4 Physiological and health
status of P. flesus from Canche 15
and Seine estuaries. Mean (and
95% confidence interval). a Fish
condition factor. b Triacylglyc-
erols/Free sterols: lipid storage
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detected for FS and PS levels between estuaries and between
seasons; a higher winter SPG level being observed in Seine
(0.38 +-0.12 pg.mg" fw) vs Canche (0.30+0.11 pg.mg"
fw) (Table 1).

The lipid storage index: triacylglycerols/free sterols (TG/
FS) was significantly higher in Seine vs Canche in winter
and summer; the two estuaries displaying higher TG/FS lev-
els in summer vs winter (Fig. 4b).

Gonadosomatic index, sexual maturity index, plasma
steroids, and vitellogenin

The female GSI (Fig. 4¢) showed a significant differ-
ence between the seasons, but not between the flounder
populations. GSI was higher in the winter reproduction
period (Canche: 12.42 +4.11%; Seine: 11.26 +4.09%)

@ Springer

vs the summer rest period (Canche: 0.93 + 0.34%, Seine:
1.03 +0.34%). The same pattern was observed for the male
GSI in both estuaries (Fig. 4c¢).

The histology of male gonads showed no intersex fish,
i.e. the absence of individuals characterized by the pres-
ence of primary and secondary oocytes within their testes.

The female sexual maturity index analysed by histol-
ogy (Fig. 4d) displayed a higher level in winter, similar
in Canche (2.12+ 0.25) and Seine (2.28 4+ 0.34). This
index was lower in summer and again similar in Canche
(1.39+0.08) and Seine (1.37 +0.11).

The female E2 plasma level (Table 2) was signifi-
cantly higher in winter (Canche: 3802.88 4 3246.81 pg.
mL~!, Seine: 3958.11 + 1960.74 pg.mL") than in summer
(Canche: 75.20 +72.23 pg.mL~!, Seine: 81.3 + 52.56 pg.
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Table 1 Muscle lipid content
measured in P. flesus from

Canche in winter

Canche in summer  Seine in winter  Seine in summer

Canche and Scine estuaries. Storage lipids (ug.mg™")

Musele lipid content exprespd ALC 003+0.02 0.030.05%) 003240029  0.02+0.03"

in pg of lipid per milligram of

fresh weight. FFA 005+0.03 0.06+0.07 0.054+0.04 0.06+0.05
GE 0003 +0.01% 0.06+0.08" 0.006+0.01"  0.05+0.07®
SE 0077003 0.08+0.07 0.07 +0.02 0.08+0.07
TG 0.62+0.38% 4.05+5.18™ 235+2.82®  10.69+18.70¢
Y storage lipids 078 +0.39@) 4.30+5.201 2514282  10.90+18.71€¢

Membrane lipids (ug.mg™")

FS 044 +0.07% 0.62+0.11" 0.46+0.07% 0.60+0.09™
CL 0.13+£0.11%9 0.04+0.07" 0.08+0.05¢  0.12+0.05%
LPC 021+0.08 0.21+0.15 0.25+0.10 0.23+0.10
PC 502+1.78 5.17+2.65 497+1.36 5.26+2.52
PE 1.87+0.68% 2.23+0.29" 1.86+0.36  2.03+0.42%Y
PI 071+0.25 0.70+0.13 0.66+0.14 0.72+0.16
PS 024+0.08% 0.94+0.82 0.28 +0.08® 0.70+0.71™
SPG 030+0.11% 0.33+0.17% 0.38+0.11"  0.30+0.10%
3 Membrane lipids 8914273 10.25+2.22® 8.95+1.78 9.98 2,44
Total lipids (ug.mg™")  9.69+2.71® 14.55+5.48" 11.46+3.51%  20.87+19.14™

ALC fatty alcohols, FFA free fatty acid, GE glyceride ethers, SE steral esters, TG triacylglycerols, FS free
sterols, CL cardiolipins, LPC lysophosphatidylcholine, PC phosphatidylcholine, PE phosphatidylethanola-
mine, PI phosphatidylinositol, PS phosphatidylserine, SPG sphingomyelin. (Statistics: Kruskal-Wallis test:

p value <0.05. letters correspond to significant differences among estuaries and seasons)

mL™"). No significant E2 differences were detected
between the two estuaries.

The same pattern was observed for the male 11-KT
(Table 2) (Canche winter: 4170.54 +3246.81 pg.mL™!,
Seine winter: 2405.45 + 1444.91 pg.mL~", Canche summer:
325.28+59.55 pg.mL ™, Seine summer: 436.13 + 180.51 pg.
mL™h).

The VTG measured in males (Table 2) was not different
in Canche winter (24.94 + 1.13 ng.mL™"), Canche summer
(23.53+1.47 ng.mL"), and Seine Summer (25.15 +4.32 ng.
mL ™). The lowest level of male VTG was detected in Seine
winter (19.97 + 1.62 ng.mL™").

Liver histopathology

The main alterations detected by histology on flounder
livers were displayed in Fig. 5. Overall, the most observed

liver lesions were assigned to grade 1. Thus, an excessive
accumulation of lipids (lipidosis or steatosis) was observed
in winter and summer in the Seine and Canche estuaries;
this accumulation being not considered a pre-neoplastic
lesion in fish.

During both seasons, livers showed a higher per-
centage of melanomacrophagic aggregates in Seine
vs Canche (winter: 23% vs 7%: summer: 17% vs 0%,
respectively).

In summer, the hydropic vacuolation considered a non-
nodular lesion was detected in the Seine fish (28%) but was
not observed in the Canche.

A FCA-type nodular lesion, a pre-tumour liver damage,
was only detected in the Seine (one in summer and one in
winter).

Finally, the global histopathological index was signifi-
cantly higher in Seine vs Canche, in summer (Fig. 4e).

Table 2 Hormones and
vitellogenin in plasma of P,

Canche in winter

Canche in summer Seine in winter Seine in summer

flesus from Canche and Seine

FemaleE2 pg.mL ™"
estuaries.

Male [ 1KT pg.mL™"
Male [VTG] ng.mL™"

3802.87 +£3246.81%
4170.54+3246.81@ 32528+ 59.55
2494 +1.13%

3958.11+1960.74%  81.30+52.56™
2405.45 + 1444.91% 436.12+180.51"
19.97 + 1.62™ 25.15£4.32%

75.20+72.23®

23.53+ 1.46W

Mean (and 95% confidence interval). Female E2: 176-estradiol; Male 11-KT: 11-ketotestosterone: Male
VTG: Vitellogenin. (Statistics: Kruskal-Wallis test: p value <0.05, letters correspond to significant differ-
ences among estuaries and seasons)
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Fig.5 Histological presentation of the main European flounder liver
alterations, a Lipidosis: parenchymal cells (hepatocyes) contain-
ing few large lipid vacuoles (P=exocrine pancreatic component). b

Biomarkers
Acetylcholinesterase and EROD activities

The brain AChE activity (Fig. 6a) was the highest in win-
ter in both estuaries; this winter activity being higher in
Canche (0.31 +0.11 pmol. min.mg prot") than in Seine
(0.19+0.05 umol.min.mg prot~!). No significant differ-
ence was detected in the brain AChE activities in summer
between both estuaries.

The liver female EROD activity (Fig. 6b) was the high-
est in summer. with the level in Seine (7.88+5.21 pmol.
min.mg prot") being twice as strong as the level in
Canche (3.55+2.37 pmol.min.mg prot™'). In winter,
the female EROD activity was three times higher in
Seine (3.56 +2.45 pmol.min.mg prot™1) than in Canche
(1.18 +0.45 pmol.min.mg prot"). An inverse seasonal trend
was detected for the male EROD activities (Fig. 6b) which
were higher in winter vs summer; the winter EROD activ-
ity being higher in Seine (12.27 +8.54 pmol.min.mg prot™")
than in Canche (8.50+ 13,16 pmol.min.mg prot™).

Genotoxicity and lipid peroxidation

In winter, a higher blood cell DNA damage expressed as % of
DNA tail (Fig. 6¢) was detected in Canche (49.99 +7.87%)
vs Seine (29.895 +4.56%), The levels of DNA damage were
not different in summer for Canche and Seine (from 44 (0
50%).

@ Springer

Increase in number and size of macrophage aggregates (arrows). ¢
Focal region of hydropic vacuolation (HV) of hepatocytes

The gill lipid-peroxidation (Fig. 6d) was higher in winter
for both estuaries; a significant higher peroxidation level
being only observed in winter in Seine (3.55 +0.39 nmol eq.
MDA.mg prot™") vs Canche (2.58 +0.55 nmol eq. MDA.mg
prot™).

Metabolic activities

The liver G6PDH activity (Fig. 7a) was the highest in sum-
mer in Seine (0.20 +0.15 [U.mg™"), with no significant
difference detected between the three other conditions
(0.087 < G6PDH activity <0.1 I'U.mg").

Globally, the liver CS activity (Fig. 7b) was lower in
Seine vs Canche, whatever the season. A significant increase
of this CS activity was detected from winter to summer
in the Canche (0.0014 +0.0006 to 0.0028 +0.0017 TU.
mg~"), while an inverse trend was observed in the Seine
(0.0010+0.0003 to 0.0006 +0.0006 ITU.mg™"). The muscle
CS activity (Fig. 7c) was the highest in Canche in summer
(1.122+0.081 IU.mg™"); the other conditions showing a
similar activity (0.080 TU.mg™").

Data integration

Globally, the present results (3.1 to 3.5) highlight in winter
vs summer (1) higher levels of chemical contamination in
the flounder populations of Seine and Canche and (2) more
contrasted phenotypic responses between the two fish pop-
ulations. Thus, two principal component analyses (PCA)
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Fig.6 Biomarkers measured in . . —
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integrate fish markers not directly linked to reproductive
status and sex. The relationships between the following
markers were analysed by PCA: bile hydroxypyrene, phys-
iological and health status (fish total length TL, condi-
tion factor K, lipid storage index TG/FS, muscle bioactive
membrane lipids (free sterols FS, phosphatidylserine PS,
sphingomyelin SPG), liver histopathology index, biomark-
ers (brain acetylcholinesterase: AChE, blood DNA dam-
age: GENOTOXICITY, gill lipid peroxidation: TBARS),
metabolic activities (G6PDH and CS enzymatic activities).

The two first axes of the PCA explained 40.5% and
34.3% of the total variance of the data set, respectively,
for Canche and Seine populations (Fig. 8). In the Canche
estuary (Fig. 8a), two variables (TBARS and K) were
negatively correlated with another group of variables
(Genotoxicity, AChE, PS, and SPG). In the Seine estuary
(Fig. 8b), a group of variables (TBARS, Histopathology,
CS_liver, G6PDH_liver) was negatively correlated with
another group of variables (PS and SPG).

Temporal trends in winter water temperature
in estuaries

The annual winter flounder migration from colder estuarine
habitats to warmer coastal and offshore spawning grounds is
considered to be a fish response to maintain higher gonadal
growth prior to spawning (Graham and Harrod 2009); the
Seine flounder spawning peak being classically observed in
February, in 2000-2001 (Gallien-Landriau 2003).

The temporal variability in Seine and Canche minimum
water temperatures in December—January (two months
before the average spawning peak) showed high stabilized
values, from the winter 2017-2018 to nowadays. This tem-
poral trend of the winter climate over the Seine and Canche
estuaries confirms that the overall rise in coastal winter sea
surface temperatures between 1970 and 2010 over the East-
ern English Channel (Fincham et al. 2013) was maintained
over the last decade 2010-2020. Over the English Channel
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Fig.7 Metabolic activities |(a) G6PDH in liver , 0006 | ) €S in liver
measured in P. flesus from [ 2
Canche and Seine estuaries.
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Fig.8 Principal component analysis (axe 1 and 2). Distribution of
15 markers on the correlation circle in the Canche and Seine floun-
der populations. G6PDH_liver: glucose-6-phosphate deshydrogenase:
CS_liver, CS_muscle: citrate synthase; AChE: brain acetylcholinest-
erase; Genotoxicity: DNA damage on blood cells; liver histopathol-

and the North-Sea, the shift in the timing of spawning in
sole (classically timed in late winter or spring) was linked to
warming sea temperatures (Finchamet al. 2013). We suggest
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ogy index: bile hydroxypyrene: TBARS: lipid peroxydation in gills:
K: condition index: TL: fish total length; SPG: sphingomyelin; FS:
free sterols; PS: phosphatidylserine: TG: triacylglycerols; TG/FS:

lipid storage index

that the phenology of the flounder spawning could also be

modified by such climate change in winter.
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Fish contamination by metals and organic
pollutants

The flounder liver contamination by metals was rather simi-
lar in Seine and Canche estuaries, particularly in winter;
the summer contamination levels being however depleted
in particular metals (Co, Cr, Ni) in Canche vs Seine. Con-
vergent levels of metal contamination in flounder were also
detected in Seine and Canche in the past, considering adults
(Henry et al. 2004) and juveniles (Henry et al. 2012). In the
present study, we suggest that the lower levels of metals in
the Canche flounder in summer could be related to a strong
reduction of metal fluxes between the Seine and the South-
ern Bight of the North Sea, linked to weak river flow.

In this study, the levels of toxic metals such as Cd in
Seine and Canche (0.2-0.4 pg.g™" dw) were higher than
those observed in adult flounders from moderately anthro-
pised coastal systems in the Ushant Sea, Bay of Douarnenez
(Cd=0.09 ug.g™" dw in Borcier et al. 2020) or in the Bay
of Biscay, Ster estuary (Cd=0.01 pug.g~' dw in Evrard et al.
2010). However, the liver flounder levels of Cr, Cd, Ni, Hg
in Seine and Canche presented concentrations around five
times lower than those detected in flounder from the highly
polluted UK estuaries: Tyne and Mersey (Williams et al.
2011).

The flounder liver concentrations in PCBs were 10-15
times higher in Seine vs Canche; a PCBs decrease being
observed in summer vs winter, particularly in the Seine estu-
ary. The PCBs level in the Canche estuary (= 300 pg.kg™!
dw) was similar to the status of moderately polluted systems
as the Ster estuary in the Bay of Biscay (= 200 pg.kg™' dw
in Evrard et al. 2010). On the other hand, the Seine PCBs
level observed in winter (4700 pg.kg~" dw) was consider-
ably higher than those observed in large polluted French
estuaries with 500 <PCBs <800 pug.kg ' dw in Loire and
Gironde (Evrard et al. 2010), or in heavily polluted systems
in the UK with 400 <PCBs < 1600 pg.kg™"' dw in Tyne and
Mersey (Williams et al. 2011).

In the Seine system, the lower Flounder PCBs level in
summer (rest period) vs winter (reproduction period) could
be related to a probable decontamination of adult fish during
the reproduction. One part of the lipophilic pollutants was
transferred to oocytes then eliminated by spawning (Ostrach
et al. 2008), or directly metabolized during the reserve mobi-
lization for the reproduction.

The higher value of bile hydroxypyrene detected in
Seine vs Canche, particularly in winter, highlights a strong
flounder metabolization of the pyrene, a widely distributed
PAH in the Seine. The levels of flounder bile hydroxypyr-
ene showed that concentrations were 4 to 17 times higher,
respectively, in Seine vs North Sea—Holland and in Seine vs
Iceland (Kamman et al. 2017). We suggest that the intensive
dredging activities conducted in the Seine to maintain the

navigation channel depth could be a major factor increas-
ing the flounder contamination by PAHs in this estuary. as
described in other industrial estuaries in Europe (Vethaak
et al. 2016).

Fish health indicators: condition factor, storage
and membrane lipids, growth rate, liver
histopathology

The flounder condition factor was similar in Seine vs
Canche, with a lower value in winter vs summer. This
decrease in January flounder condition was due to fasting
during mobilization of body energy stores required for the
final gonad maturation; a restauration of the condition factor
being observed in post-spawning fish in July. The temporal
variability of muscle lipids showed globally the same trend
with lower values in January vs July, but the lipid storage
index (TG/FS: triacylglycerols/free sterols) was significantly
higher in Seine vs Canche, whatever the season. In previ-
ous studies conducted on the adult flounders in Novem-
ber-December, in the UK and the Baltic Sea, heavily pol-
luted sites displayed the lowest fish conditions (Kleinkauf
et al. 2004b; Dabrowska et al. 2017). In the present study,
we suggest that the higher muscle lipid storage in Seine vs
Canche could be related to the higher benthic prey produc-
tion in the Seine estuarine system, where larger intertidal
mudflats could produce the major part of the flounder diet.

The concentrations of bioactive muscle membrane lipids
(free sterols (FS), phosphatidylserine (PS), sphingomyelin
(SPG)) were also analysed in this study and showed a sig-
nificant increasc of winter SPG in Scine vs Canche. SPG is
a type of sphingolipids which are located in plasma mem-
brane and endoplasmic reticulum membrane; they are asso-
ciated with sterols to form heterogeneities in the membrane
called lipid rafts which show an important proportion of
Cytochrome P450s (Brignac-Huber et al. 2016). This sphin-
golipids-sterols association is essential for maintaining endo-
plasmic reticulum homeostasis (Kajiwara et al. 2012). Thus,
in the present study, we suggest that the increase of SPG in
winter, in Seine vs Canche could be related to an increase
of the lipid rafts density in the endoplasmic reticulum to
improve the cell capacity for xenobiotic metabolism. This
result confirms a previous study on the flounder responses
in Seine vs Douarnenez Bay, a moderately polluted system
(Borcier et al. 2020) where the authors suggest that the vari-
ation in the content of muscle SPG could become a relevant
marker in ecotoxicology.

An increase of FS and PS levels in flounder lipids was
also reported in Seine vs Douarnenez Bay (Borcier et al.
2020): this trend was not confirmed in the present study and
could be related to different sampling seasons between the
two studies. PS is an anionic phospholipid that should facili-
tate protein insertion in membrane and thus should also play
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a key role in the regulation of cellular functions in plasma
membranes and organelles (Brignac-Huber et al. 2016). In
the present study, the general increase of the PS and FS
detected in summer vs winter for Seine and Canche could
be related to their role in the maintenance of the membrane
fluidity (Leventis and Grinstein 2010).

The similar 8- to 20-month-old flounder growth rates (~
9 cm/year) estimated in both studied estuaries was previ-
ously observed in polluted large French estuaries such as
Seine, Loire, and Gironde. However, less polluted systems
showed higher flounder growth rates (14-16 cm/year)
(Marchand et al. 2004; Evrard et al. 2010).

The higher liver histopathological-index measured in fish
caught in Seine vs Canche in summer was mainly explained
by the high prevalence of melanographic aggregates (17%)
and hydropic vacuolations (28 %) in Seine; these non-nodular
lesions were not detected in Canche and could reflect the
exposure of Seine fish to toxic substances and particularly
hydrocarbons (Feist et al. 2004). An FCA-type nodular
lesion was detected once in winter and in summer, only in
the Seine estuary; this lesion being generally considered
a precursor to benign or malignant liver tumours in pol-
luted environments (Myers et al. 1998). The frequency of
the pre-tumour FCA lesion is correlated with the size-age
of the fish sampled, insofar a neoplastic progression can
take several years (Rhodes et al. 1987). Furthermore, in the
present study, the prevalence of histopathological lesions
was shown to vary according to sampling season; this result
being confirmed in French Atlantic estuaries where liver
necrosis occurs more frequently in flounders during summer
(Cachot et al. 2013). A significant association between ulcer
occurrence and measured body burdens, PAH metabolites
and toxicopathic liver lesions was observed in a flounder
population in the Dutch Wadden Sea (Martinez-Gomez and
Vethaak 2019). The flounder displayed higher prevalence
(particularly of melanomacrophage aggregates, inflamma-
tion, and necrotic foci) in contaminated vs reference sitesin
the UK (Lyons et al. 2004); thus, we suggest that the higher
histopathological index in Seine vs Canche was probably
related to a higher chemical contamination.

Phenology of the reproduction

The flounder gonad maturation cycle appeared very simi-
lar in both estuarine systems, Seine and Canche. For males
and females, high GSI in January followed by low GSI in
July were observed in this study. They confirmed the gen-
eral trend detected for the flounder in the Eastern Chan-
nel where growing and maturing gonads were observed
in November—January, normally preceding a reproduction
peak in February; gonads at rest being observed in summer
(Gallien-Landriau 2003). However, the Seine female GS/
obtained in the present study (January 2018, GSI=11.26%)
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was lower than the GSI assessed in our previous study in
Seine (January 2003, GSI=18.32%) (Marchand et al.
2004). Furthermore, this Seine January female flounder GS7
appeared relatively weak compared to the range of female
GSI observed in January 2003 for four French Atlantic estu-
aries (14.1% < GSI< 26.9%) (Marchand et al. 2004).

In the present study, a similar trend was observed for the
female sexual maturity index (FSM) assessed by ovary his-
tology, with higher value in January vs July. Furthermore,
the low value of the FSM detected for both estuaries (FSM
& 2.2) in January 2018 showed that, this year, the majority
of the oocytes were not at the stage 3 (active vitellogen-
esis) or at the stage 4 (hydrated oocytes). This low index
is the mark of a weak vitellogenesis in January 2018 com-
pared to previous studies conducted in January (over the
period 1975-2002) where 70% of Seine flounders showed
advanced vitellogenesis (Gallien-Landriau 2003) and all the
Douarnenez Bay flounders displayed final oocyte maturation
(Déniel 1981).

The convergent decreasing trend detected in Seine and
Canche, for the GSI and the vitellogenesis in January 2018
vs 2003 and anterior years, confirms that the higher water
temperatures during the vitellogenesis period in Novem-
ber—December 2018 could cause a delay in oocyte matura-
tion and spawning of the flounder in the Eastern Channel.
Thus, warming sea temperatures over the English Channel
during winter significantly affect the date of peak spawn-
ing, leading to earlier spawning for the Lusitanian species
like the sole Solea solea (Fincham et al. 2013), and to later
spawning for boreal species like the flounder and halibut
(Sims et al. 2005; Brown et al. 2006).

Undetected reproductive endocrine disruption

In this study, no male flounders were intersex, i.e. had
gonads with both male and female tissues in 2018, whereas
they were 8% in the Seine in 1998 (Minier et al. 2000); this
decrease could be related to the general improvement of the
Seine water quality during the last decades (Fisson et al.
2014). This lessening in the degree of estrogenic endocrine
disruption phenomenon was also suggested in polluted estu-
aries in the UK, where only 0.5% of the male flounders con-
tained ovotestes (Kleinkauf ct al. 2004a).

The presence of vitellogenin (VTG; egg yolk protein) in
the male plasma is considered to be a very sensitive bio-
marker of exposure to exogenous estrogen in fish (Kar et al.
2021). In the present study, the male VTG levels were very
low (20 to 25 ng.mL‘l in plasma) in Seine and Canche com-
pared to the average concentrations of 125 pg.mL~" and
5 mg.mL~" detected in the past, respectively, in the Seine
(Minier and Amara 2008) and in heavily polluted UK estuar-
ies (Kleinkauf et al. 2004a); they confirmed the actual low
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impact of endocrine disruptors on male gonads of flounder
in Seine and Canche.

The flounder steroid plasma levels in Seine and Canche
decreased considerably in summer vs winter, with spermato-
genesis, vitellogenesis, and oocyte maturation, as classically
described in the literature (Blazer et al. 2012). The Janu-
ary female E2 assessed in this study for both estuaries (&
3900 pg.mL~") appeared higher than the one observed in
Seine 2001 (1500 pg.mL™") by Gallien-Landriau (2003);
however, we suggest that this limited difference is probably
not related to the impact of estrogenic endocrine disrup-
tors on ovaries. The January male 11KT of this study was
very close to the Seine 2001 study (Gallien-Landriau 2003)
(respectively =~ 3300 vs 3000 pg.mL").

Finally, no major impact of endocrine disruptors on
gonads was detected in the flounder populations of Seine
and Canche, in the present study.

Biomarkers and metabolic activities

Three biomarkers of damage were explored in the present
study (AChE in brain, comet assay in blood, TBARS in
gills). The winter lower brain AChE activity detected in
Secine vs Canche underlined a higher flounder neurotoxicity
induced by the cocktail of pollutants in the Seine system
characterized by a very complex mixture of pesticides, met-
als, detergents and hydrocarbons (Poisson et al. 2011). The
AChHE level in Seine was particularly stable in autumn and
winter, from 2008 to nowadays (AChE activity ~ 0.2 pmole/
min/mg prot) (Burgeot et al. 2017; Borcier et al. 2020; this
study).

On the other hand, the blood cell DNA damage assessed
by the comet assay in winter showed reduced DNA dam-
ages in Seine vs Canche. As numerous chemicals in the field
cause DNA damage, the reduced genotoxicity in Seine in
winter confirms that in this heavily and chronically contami-
nated estuary, a selection is acting on the organisms’ ability
to protect and/or repair their DNA (Marchand et al. 2004;
2013). In the moderately polluted Canche, this selection is
probably not active; thus, the flounder displays higher DNA
damage.

Pollution induces oxidative stress in aquatic organisms
since many pollutants are redox cycling compounds and can
induce lipid peroxidation (Lushchak and Bagnyukova 2006).
Thus, we suggest that the major fluxes of pollutants in estu-
aries in winter could explain the higher gill lipid peroxida-
tion in Seine vs Canche.

The EROD activity, a biomarker of defence, showed
low values in the Seine and Canche estuaries (EROD activ-
ity < 12 pmol/min/mg prot), compared to other polluted
but open coastal zones in the Baltic Sea (flounder EROD
= 250 pmol/min/mg prot) (Dabrowska et al. 2017). We sug-
gest that the low EROD activity particularly in the Seine

estuary could be related to a possible adaptation of the floun-
der population inhabiting chronically contaminated waters
with organic pollutants (Brammell et al. 2013). However,
in the present study, the EROD activity remained globally
higher in Seine vs Canche, whatever the sex. Furthermore,
in Seine and Canche, the reduced female EROD activity in
winter vs summer was probably linked to the suppressive
effect of the hormone 17 B-estradiol on this activity during
the flounder ovary maturation (Kirby et al. 2007).

The glucose-6-phosphate dehydrogenase (G6PDH: a key
regulatory enzyme of the pentose-phosphate shunt, essential
for the regeneration of NADPH for biotransformation and
detoxification reactions) and the Citrate Synthase (CS: a key
enzyme in the Krebs cycle) could be considered pertinent
proxies of defence against oxidative damage and aerobiosis
in flounder populations (Pédron et al. 2017a, 2017b). Fur-
thermore, the CS activity could be considered a proxy of
mitochondrial amount in tissues and thus was related to
aerobic metabolic rate of fish (Norin and Malte 2012). In
the present study, we suggest that the higher liver G6PDH
activity inJuly in Seine vs Canche could be related to the
fish response to a marked oxidative stress in the Seine sys-
tem in summer. A convergent trend was observed for the
CS activities in liver and muscle within cach estuary, with
an increase vs a decrease or maintenance of the activities,
respectively, in Canche and Seine, from winter to summer.
We hypothesize that a possible impairment in mitochondrial
metabolism of the Seine flounders prevents them to increase
their metabolic rate in response to the increase of water tem-
perature in July.

Potential relationships between sphingomyelin,
phosphatidylserine, and lipid peroxidation

The fish markers integration was carried out within the
Canche and Seine estuaries in winter, i.¢. in the season dis-
playing the highest levels of contaminants in fish tissues. A
negative correlation between the group SPG-PS and the lipid
peroxidation TBARS was clearly detected in the two estuar-
ies. We suggest that the increase of the particular bioactive
lipids sphingomyelin (SPG) and phosphatidylserine (PS) in
plasma membrane and organelles could conduct to a better
resistance towards the oxidative stress induced in heavily
polluted or moderately contaminated sites, respectively,
the Seine and the Canche estuary. Thus, the present study
confirms the potential role of SPG and PS in the flounder
antioxidant defence against pollutants detected in a previous
study (Borcier et al. 2020). Furthermore, within the Seine
estuary, higher levels of lipid peroxidation were positively
and strongly correlated with the histopathology index and
the liver G6PDH activity, confirming the possible links
between oxidative stress and liver pathology in flounders
living in chronically polluted sites (Koehler 2004).
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Conclusions

During the flounder reproduction period in winter, a major
coastal flow of the English Channel drifts north-eastward
in the English Channel, from Le Havre to Dunkirk, carry-
ing pollutants and probably also many flounder eggs and
larvae produced by a large spawning site in the Seine mouth
estuary. The connectivity between flounder populations over
the Eastern-Channel could be enhanced by maximum Seine
river discharge, favourable wind conditions, and long floun-
der larval duration (70 days) (Barbut et al. 2019). Thus, the
fluxes of pollutants over the Channel could explain similar
metal levels in flounders from the Seine and Canche par-
ticularly in winter; high organic pollutants levels in flounder
being only detected in the industrial Seine estuary. The over-
all rise in coastal winter water temperatures detected over
the Channel impairs the flounder reproduction phenology
in both estuaries, inducing a delay of maturation process
and probably also of reproduction. In cold winters (Gallien-
Landriau 2003), the flounder reproduction peak was usually
detected in February and we suggest now that the spawn-
ing period in the Channel could be delayed and extended
by several weeks or even months (March—April or possibly
later May-June). In the past, the major recruitment event of
young of the year juvenile flounders (2-3 cmlong) along the
French Atlantic estuaries was classically detected in May
(Masson 1987). However, this last decade, we observed a
second recruitment peak of 2-3 cm juveniles in September.
We suggest that flounder embryos produced at the end of
the spawning season might have a lower survival over those
produced earlier, as observed in the winter flounder in the
USA (Buckley et al. 1991). This hypothesis could explain
the lowest juvenile flounder abundances associated to hot
winters in the UK estuaries (Attrill and Power 2002).

Finally, the present study shows that the warming waters
of coastal systems could impair the flounder phenology of
reproduction, and possibly its future recruitment in estuaries
over the Eastern English Channel. The impact of chemical
stress was also clearly detected in the Seine flounder popula-
tion and was probably not negligible in the Canche popula-
tion. Furthermore, the Seine juvenile flounders could display
a lower tolerance to thermal stress compared to moderately
contaminated fish from the Bay of Biscay (Lavergne et al.
2015). Thus, we suggest that the Seine flounder population
(and possibly the connected Eastern Channel flounder popu-
lations over the French Coast) could be seriously impacted
in the future by multistress: higher winter temperatures and
chemical contamination.
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Chapitre 11 1. Introduction

1. Introduction

Ce chapitre explore les réponses des populations de Flet Européen (P. flesus) suite a une pollution
industrielle accidentelle dans un grand systeme estuarien.

Le terme de pollution désigne la destruction ou dégradation d'un écosysteme (air, eau, sol) suite a
I'introduction dans I’'environnement d’éléments physiques, chimiques ou biologiques. En cas de
pollution, il y a altération du fonctionnement de I'écosystéme avec d’'importants effets sur la
biosphére. En outre, la contamination peut s'étendre ou se modifier via le réseau trophique,
entrainant une accumulation progressive de substances toxiques dans les organismes
(bioaccumulation), et une augmentation de leur concentration a chaque niveau de la chaine
alimentaire (bio-magnification).

En opposition a la pollution chronique, souvent qualifiée de diffuse (multiples rejets de polluants
dans le temps et I'espace), la pollution accidentelle désigne une pollution locale engendrée par un
événement imprévu et indépendant de la volonté humaine. Les pollutions accidentelles, de nature
et de degré divers, sont souvent de courte période mais massive. Une pollution accidentelle peut
survenir lors de mauvaises conditions météorologiques, suite a un naufrage de navire (marée noire),
a une rupture de canalisation, a un incendie, etc.

En général, suite a une pollution accidentelle, un programme de surveillance est mis en place pour
guantifier les impacts environnementaux liés aux déversements. L'évaluation de ['impact
environnemental est cruciale afin de correctement mettre en ceuvre un plan d'intervention et de
restauration. Le monitoring d’une pollution accidentelle permet également d’en estimer les
dommages écologiques et les pertes économiques, dans le cadre de mesures de compensation
(Neuparth et al., 2012). Les programmes de surveillance environnementale incluent différentes
méthodologies pour surveiller une contamination chimique au sein des sédiments, de |'eau et du
biote, et ainsi d’en évaluer les impacts biologiques et écologiques. Cependant, ces programmes
présentent quelques lacunes et plusieurs difficultés sont associées a la surveillance d'une pollution
accidentelle.

Le manque de données de référence sur I'écosysteme avant la contamination ponctuelle est I'une
des raisons pouvant expliquer les difficultés a évaluer I'impact d’'une pollution accidentelle. En effet,
in natura, il est compliqué de différencier les dommages environnementaux causés par un
événement accidentel des dommages engendrés par d'autres facteurs, a la fois naturels
(climatiques ou hydrographiques) ou anthropiques (pollution chronique) (Neuparth et al., 2012).

Le manque de connaissances sur la biologie des espéces impactées peut aussi expliquer les
difficultés a évaluer I'impact d’une pollution accidentelle. De ce fait, il est nécessaire d’utiliser des
espéces indicatrices validées et écologiquement pertinentes. En effet, de solides notions sur ces
espéces sont essentielles pour prédire les effets sublétaux et a long terme, les changements
physiologiques et les processus de bioaccumulation (Neuparth et al., 2012).
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Le manque de normalisation des procédures des programmes de surveillance est également l'une
des raisons expliquant les difficultés a évaluer I'impact d’une pollution accidentelle (Neuparth et al.,
2012). Le caractére unique de chaque pollution accidentelle implique un programme de surveillance
adapté aux circonstances, afin de prendre en compte les spécificités de l'incident. Néanmoins, il est
nécessaire d’établir des lignes directrices et des procédures normalisées pour garantir la meilleure
approche et une bonne coordination. En France, un “guide opératoire de surveillance écologique
des pollutions accidentelles” a été élaboré pour normaliser la conception et la réalisation des
programmes de surveillance (Girin, 2007).

En outre, il est difficile d’évaluer la quantité de polluants déversée sur le site contaminé et d’en
identifier précisément la nature, lorsque la source est peu connue. Il est également difficile
d’évaluer les conséquences d'une pollution accidentelle dans les grands systemes estuariens,
soumis chroniqguement a des conditions de multistress.

C’est le cas de la Seine, I'un des plus grands estuaires d'Europe, impacté par de multiples stresseurs
(Laurent et al., 2022).

Ainsi, dans le cadre de cette theése, il nous est apparu particulierement pertinent d’étudier les
conséquences de la pollution liées a I'incendie des usines de “Lubrizol” et “NORMANDIE-Logistique”,
afin d’évaluer I'impact de cette pollution accidentelle sur la qualité de I'eau de |'estuaire de Seine.

Le 26 septembre 2019, un important incendie s'est déclaré dans les entrepbts de stockage de
produits chimiques de Lubrizol et NORMANDIE-Logistique, situés a Rouen.

L'usine Lubrizol, classée Seveso a haut risque par la directive européenne Seveso (Commission
européenne, 2012), est une entreprise qui produit et stocke des substances chimiques (phosphorés
et organo-sulfurés) utilisées comme additifs pour divers lubrifiants.

Le groupe NORMANDIE-Logistique est une entreprise de transport et de logistique spécialisée dans
le transport terrestre, le transport maritime par conteneurs, le transport frigorifique et le transport
de marchandises dangereuses (ADR - Accord européen relatif au transport international des
marchandises Dangereuses par Route).

L'incendie de 2019, déclaré pour des raisons inconnues, a touché la zone de stockage de Lubrizol
et une partie des entrep6ts de NORMANDIE-Logistique a Rouen, en bord de Seine. Le feu a engendré
un épais panache de fumée noire, atteignant plus de 20 km de hauteur. Cet incendie, de catégorie
B (hydrocarbures et solvants inflammables) et de grande ampleur, a nécessité I'intervention des
sapeurs-pompiers. Des mousses d’extinction, ou émulseurs, ont donc été utilisés pour combattre
le feu. De ce fait, les eaux d’extinction mélangées aux diverses substances chimiques (dont des
hydrocarbures lourds) ont été déversées dans le Bassin aux Bois (volume estimé a 2 000 m?3),
connecté a la Seine. Dans le but de réduire I'impact de ce déversement accidentel dans I'estuaire
de Seine, plus de 150 m? de polluants ont été pompés hors de la Seine (Bouillon & Adam, 2020).
Cependant, une forte mortalité piscicole a quand méme été observée en Seine, dans le Bassin au
Bois, dans les premiers jours qui ont suivi l'incendie.
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Apres I'accident, plusieurs campagnes ont été menées par les services de I'Etat, divers organismes
publics et des équipes scientifiques afin d’étudier I'impact de I’événement sur la Seine. Une
multitude de données ont ainsi été acquises, pour déterminer le niveau de contamination de la
Seine et I'impact de cette catastrophe sur la faune aquatique. Le GIP Seine-Aval, un des organismes
ayant pris part aux recherches, a ainsi publié un rapport sur les résultats acquis afin de fournir une
vision globale de I'impact de I'accident (Fisson et al., 2020).

Notre équipe a pris part aux recherches menées par le GIP Seine-Aval en explorant les réponses du
Flet suite a I'incendie de Lubrizol grace a une expérience de caging sur des juvéniles de Flets couplée
a des analyses de protéomique sur le foie des poissons. Le but était d’explorer I'impact de cette
pollution accidentelle sur une espece estuarienne, en essayant de caractériser sa nature et son
impact possible sur la faune.

Nous étions dans une situation particulierement favorable car dans le cadre de la premiére partie
du programme HQ Fish, notre équipe a mené en 2017 , deux ans avant l'incendie, une
premiére expérience de caging a Petit-Couronne (Rouen) couplée a la protéomique sur le Flet, afin
d’évaluer la qualité de I'eau estuarienne de la Seine a micro-échelle (Borcier et al., 2019).

Au cours de cette premiére étude, notre équipe avait capturé des poissons en Canche et les avait
encagés durant un mois en Canche et en Seine, au niveau de Rouen. Cette premiere expérience
d’encagement de flets a permis de valider notre stratégie de biomonitoring actif afin de caractériser
la qualité de I'eau estuarienne a micro-échelle. Les mesures obtenues sur les poissons encagés a
Rouen ont révélé des changements physiologiques et métaboliques induits par une exposition a un
mélange chimique complexe.

En 2019, suite a I'incendie, nous avons reconduit une expérience de caging identique ,
en capturant des flets juvéniles en Canche, puis en les encageant un mois au niveau de Petit-
Couronne (Rouen), a 10 km en aval des usines Lubrizol et NORMANDIE-Logistique. Des cages «
témoins » ont été aussi placées en parallele en Canche.

Le protéome des flets encagés a été comparé au protéome obtenu deux ans avant |'accident. Les
teneurs en cholestérol (CT), triglycérides (TAG) et phospholipides (PL) ont ensuite été mesurées
dans le muscle des poissons. Les activités de I’AChE et EROD ont également été déterminées chez
les juvéniles de flets. Enfin, les concentrations en polluants organiques ont été mesurées dans les
sédiments.

Les résultats et la discussion de cette étude sont détaillés dans les sous-parties 2. et 3. qui suivent
de ce manuscrit. Ce travail a fait I'objet d’un article soumis a publication (Laurent et al., 2024a),
présenté dans la sous-partie 4. ci-dessous.

133



Chapitre 11 2. Résultats & Discussion

2. Résultats & Discussion

Les flets encagés, pendant un mois, en aval du site de l'accident de Lubrizol et de NORMANDIE-
Logistique ne présentaient pas de symptomes apparents d'altération de leur santé, par rapport aux
poissons encagés en Canche. En effet, aucune mortalité n’a été observée, ni de baisse de I'indice de
condition des poissons.

Les approches de protéomique globale menées sur les foies des flets encagés en Seine et en Canche,
qui a servi d'estuaire de référence dans notre premiere expérience de caging (Borcier et al., 2019),
ont révélé des différences notables entre Seine vs Canche.

Un examen plus approfondi des protéines hépatiques dérégulées a révélé, chez les flets encagés en
Seine, une surexpression des protéines associées aux voies de détoxification des xénobiotiques,
telles que la NADPH-cytochrome P450 réductase et les cytochromes P450 (CYP1A1 et CYP 2G1-like).
Cependant, le nombre de protéines dérégulées associées a la détoxification des xénobiotiques était
beaucoup plus faible que lors des analyses réalisées deux ans avant l'incendie. Post-accident, nous
avons noté ainsi I'absence de dérégulation de certaines protéines, telles que le CYP450 2, le CYP450
4, la Diméthylaniline monooxygénase ou la GST. (Borcier et al., 2019).

Des protéines impliquées dans le cycle de la méthionine sont également apparues dérégulées en
Seine, telles que la BHMT et la méthionine synthase. Le cycle de la méthionine a souvent été
documenté comme dérégulé dans le foie de flets exposés a des xénobiotiques (Galland et al., 2015).
La sous-expression de la BHMT combinée a la surexpression de la méthionine synthase suggére que
la synthése de la méthionine a été favorisée au détriment de I'homocystéine.

Les mesures d’activité EROD, un biomarqueur spécifique de I'exposition aux HAPs, aux PCBs et aux
dioxines (Santanaetal., 2018 ; Whyte et al., 2000), n’ont révélé aucune différence significative entre
les poissons de la Seine et ceux de la Canche, ni entre les temps d'exposition. Les outils omiques
permettent donc une analyse plus fine que les biomarqueurs conventionnels.

Les mesures d'activité de I'AChE dans le cerveau, un biomarqueur des dommages neurotoxiques,
étaient significativement plus réduites chez les individus encagés en Seine vs Canche. De
précédentes études ont montré que les pesticides, les carbamates et les dioxines peuvent induire
une altération de I'activité de I'AChE, en supprimant I'expression de maniére transcriptionnelle ou
post-transcriptionnelle (Xie et al., 2016 ; Xu et al., 2014).

Les poissons encagés en Seine, suite a I'accident, ont également montré une forte dérégulation du
métabolisme des lipides. En effet, les analyses de réseau et d'enrichissement KEGG STRING v11.0
(Szklarczyk et al., 2019) réalisées ont révélé des changements hautement significatifs dans les voies
métaboliques liées a la biosynthése des terpénoides (dre00900) et des stéroides (dre00100).

Plus précisément, nous avons observé des différences majeures dans I'expression des protéines
liées au transport des lipides, telles que I'Apolipoprotéine B-100-like (transport du cholestérol), la
Périlipine 2 (différenciation adipeuse), la PPT-1 et la PLBD2 (hydrolyse des phospholipides).

Une forte augmentation de la synthése du cholestérol (CT) a également été mise en évidence dans
les flets encagés en Seine, avec un total de 14 protéines induites dans le foie des poissons apres 15

et 30 jours de caging. En effet, les protéines associées a presque toutes les étapes de la synthése du
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CT étaient sur-accumulées, telles que I'Acétoacétyl-CoA synthétase, I'Hydroxyméthylglutaryl-CoA
synthase ou encore la 3-Hydroxy-3-Méthylglutaryl-Coenzyme A réductase. D'autres protéines
impliquées dans la voie du mévalonate ont également été accumulées suite a I'incendie, telles que
la Diphosphomévalonate décarboxylase et la Farnesyl pyrophosphate synthase.

Plusieurs protéines impliquées dans la synthése des acides gras (AG) ont également été induites
chez les poissons encagés en Seine. En effet, I'analyse des catégories KEGG a révélé une dérégulation
dans le métabolisme des AG (dre01212), la biosynthése des AG (dre00061) et la dégradation des AG
(dre00071). Plus précisément, nous avons observé une surexpression des protéines impliquées dans
la synthése des AG, telles que I’Acétyl-CoA Carboxylase 1, I'Acétyl-CoA synthétase cytoplasmique,
I'Acyl-CoA synthétase ou encore la Fatty Acids synthase.

Les analyses moléculaires ont également mis en évidence une dérivation du métabolisme des
sucres vers la synthése du NADPH, car les voies impliquées dans la synthése du CT et des AG
dépendent étroitement du cofacteur NADPH, principalement formé par la voie des pentoses
phosphates. Dans le cas présent, la voie métabolique des pentoses phosphates est favorisée par
rapport a la glycolyse grace a une surexpression de la G6PDH, de la 6-phosphofructo-2-
kinase/fructose-2,6-bisphosphatase, de la pyruvate kinase PKM et de l'isocitrate déshydrogénase.

La voie de signalisation des “peroxisome proliferator-activated receptors” (PPARs) est également
surexprimée dans les flets encagés en Seine. En effet, les expériences de réseau ont montré un
enrichissement de la catégorie KEGG “PPARs pathway” (dre03320). Les PPARs jouent un role
essentiel dans le métabolisme des lipides. Les PPARa régulent les voies de synthése et d'oxydation
des AG et les PPARy sont impliqués dans la différenciation des adipocytes et ont la capacité de se
lier a certains perturbateurs endocriniens, ce qui peut entrainer une accumulation de graisse dans
les adipocytes a la suite d'une exposition a ces composés (Desvergne et al., 2009 ; Grun et al., 2006).
Les PPARs sont également impliqués dans la régulation des voies de détoxification des
xénobiotiques médiées par les oxydases a fonction mixte, en particulier celles impliquant la CYP1A1.
De nombreuses études ont exploré le lien entre les PPARs et les polluants, dont plusieurs se
concentrent sur les effets obésogénes des organoétains et des phtalates (Ahmadian et al., 2013;
Feige et al., 2007). Il semble donc y avoir un lien entre la surexpression des voies de synthése des
lipides et la dérégulation de la voie de signalisation PPARs, cette dérégulation pourrait étre liée a
la présence de xénobiotiques libérés lors de I'incendie.

En conséquence, nous avons décidé de mesurer les niveaux de cholestérol (CT), de triglycérides
(TAG) et de phospholipides (PL) dans le muscle des poissons encagés dans les estuaires de Seine et
de Canche, en 2017 et 2019. Les flets encagés en Seine apres I'incendie en 2019 présentaient des
concentrations en CT et en TAG significativement plus élevées que celles mesurées chez les poissons
mis en cage en Canche en 2019 et en Seine en 2017. Ces résultats apportent une preuve
supplémentaire que la pollution accidentelle suite a I'incendie a entrainé une augmentation de la
synthése du CT et des AG, conduisant a une accumulation de ces molécules. De précédentes études
en transcriptomique ont mis en évidence une dérégulation similaire du métabolisme du CT suite a
une exposition au pétrole brut (Price et al., 2022 ; Xu et al., 2019 ; Sgrhus et al., 2017 ; Xu et al.,
2016), au bisphénol A (Li et al., 2019), ou encore aux PFAS (Rodriguez-Jorquera et al., 2018).
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Aux vues de ces résultats, nous avons réalisé des dosages de HAPs, de PCBs (polluants organiques
classiques) et de PFAS (probablement présents dans les mousses anti-incendie) dans les sédiments.
Ces mesures ont été réalisées afin de détecter une possible pollution additionnelle en Seine liée a
cet accident industriel, qui pourrait expliquer les réponses moléculaires induites chez le Flet. Les
concentrations en HAPs - PCBs - PFAS dans les sédiments prélevés au début de la mise en cage en
novembre 2019 aprés l'accident, étaient globalement inférieures a celles détectées au méme
endroit avant l'incendie en 2017.

La faible contamination des sédiments de la Seine pourrait étre liée au protocole d'urgence mis en
place lors de 'accident (plan POLMAR), qui consistait a confiner les eaux contaminées dans un bassin
adjacent a la Seine, a I'aide de barrages flottants, et a pomper les eaux souillées.

Nous suggérons que l'incendie de Lubrizol a pu entrainer une pollution ponctuelle du bassin de
rétention vers la Seine par des familles de polluants non analysés (autres que HAPs, PCBs, PFAS) lors
de l'accident et/ou une contamination diffuse du milieu estuarien par la propagation du panache
de fumée de I'incendie sur la ville de Rouen, le dépot, puis le lessivage des toxiques par la pluie.

Par conséquent, nous avons décidé d'approfondir nos recherches sur une éventuelle contamination
chimique de la Seine, en considérant les analyses effectuées par la STEP de Rouen suite a I'incendie
de Lubrizol et NORMANDIE-Logistique. Une semaine aprés l'incendie, les eaux entrant dans la STEP
étaient polluées significativement par des dioxines (OCDD et HPCDD). De la méme maniére, les
boues produites par la STEP étaient également contaminées par des dioxines et surtout des furanes
(TCDF, PeCDF et HXCDF). Un retour aux valeurs de routine a été observé a la mi-décembre 2019.

Ces résultats laissent suggérer que la combustion des différents matériaux lors de l'incendie a
produit des dioxines et des furanes qui ont été dispersés dans I'atmosphere au-dessus de Rouen,
puis déposés au sol, pour finalement étre lessivés et entrainés par les pluies vers la Seine. Une fois
dans l'environnement aquatique, les dioxines et les furanes s'adsorbent sur les particules
organiques en suspension dans la colonne d'eau pour étre ensuite redistribués au niveau des
sédiments (Gatehouse, 2004).

Les flets encagés en Seine apres l'incendie ont donc probablement été contaminés a cause de leur
régime alimentaire, essentiellement constitué d’amphipodes (lié au caging). Ce type de proies peut
concentrer fortement les dioxines et les furanes (Ruus et al., 2006), en étant tres peu impactées par
leurs effets toxiques (Barber et al., 1998).

En outre, les dioxines sont connues pour altérer les fonctions hépatiques, méme lors d'une
exposition a court terme (Sengupta, 2004). En cas d'exposition chronique, ces dioxines peuvent
provoquer des altérations du systeme immunitaire, du systéme nerveux et de la reproduction
(King-Heiden et al., 2013). Les dioxines augmentent également le poids relatif du foie, entrainant
une hausse significative de tous les niveaux de biomarqueurs hépatiques (Helal et al., 2022). Les
dioxines modifient aussi le métabolisme des lipides en affectant |'activité de certaines enzymes clés
dans la biosynthése des acides gras (Mahfouz et al., 2020 ; Hanano et al., 2014).

Une contamination par les dioxines et furanes, suite a l'incendie, pourrait donc expliquer la
dérégulation du métabolisme lipidique chez les Flets, détectée par protéomique.
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3. Conclusion

Toutes les études post-accidentelles menées dans les semaines qui ont suivi l'incendie des
infrastructures de Lubrizol et de NORMANDIE-Logistique, que ce soit sur la chimie de |'eau et des
sédiments ou sur les bio-essais et les biomarqueurs, n'ont finalement montré qu’une toxicité
réduite de cette pollution accidentelle, avec peu ou pas d'impact sur les organismes aquatiques de
I'estuaire de la Seine, en dehors du bassin aux bois.

La pollution ponctuelle provenant du site de I'incendie, et donc directement déversée dans la Seine
dans les jours qui ont suivi I'accident, semble avoir été relativement faible.

Par conséquent, I'essentiel de la contamination chimique de la Seine suite a l'accident était
probablement la pollution diffuse, suite aux retombées de fumée sur la ville de Rouen.

Le rapport de Fisson et al. (2020), visant a évaluer I'impact de I'incendie sur I'estuaire de la Seine,
n'a pas révélé de pollution évidente par les produits chimiques classiquement mesurés, ni de
réponse significative a la pollution par les crevettes (Palaemon longirostris) mises en cage dans
I'estuaire sur le méme site de Petit Couronne (Rouen).

La présente étude menée sur le caging de Flets a Rouen apporte donc une nouvelle vision de I'impact
de cet accident industriel sur I'écosystéme aquatique, en intégrant les réponses moléculaires des
poissons encagés et exposés a moyen terme au flux de la Seine.

Le couplage caging et protéomique sans a priori mené sur le Flet apparait donc comme une
stratégie efficace pour explorer les multiples voies métaboliques affectées par les polluants, suite a
une pollution accidentelle.

La pollution diffuse par les dioxines et les furanes dans I'estuaire de la Seine, qui a contaminé la
nourriture des poissons, a probablement eu l'impact le plus important sur le métabolisme des
poissons, en provoquant une dérégulation majeure des lipides, et plus particulierement du
cholestérol.
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Ci-dessous, l'article “Relevance of flounder caging and proteomics to explore the impact of an
industrial accident caused by fire on the Seine estuarine water quality: the case of the Lubrizol and
NORMANDIE-Logistique facilities”, soumis dans “Marine Pollution Bulletin” (Figure 27).
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Figure 27. Résumé graphique de I'article “Relevance of flounder caging and proteomics to explore
the impact of an industrial accident caused by fire on the Seine estuarine water quality: the case of
the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique facilities”.
© Laurent et al. (2024a)
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Abstract

This study assessed the environmental impact of the 2019 fire at the Lubrizol and NORMANDIE-
Logistique facilities in Rouen, France, on the water quality of the Seine estuary. Juvenile flounders
were captured in the Canche estuary and caged in both the Canche and Seine estuaries, close
downstream of the accident site. After one month, organic pollutants were quantified in sediments,
and flounder biomarkers were analysed. Fish liver proteins were subjected to proteomics analysis.
Results were compared to a previous study conducted two years earlier, exactly at the same site and
with identical conditions.

The results revealed significant deregulation of proteins associated with cholesterol synthesis and
lipid metabolism in fish caged in the Seine estuary. By contrast, the traditional ecotoxicological
biomarkers did not exhibit the same pronounced deregulation observed in our 2017 study. The overall

results suggested a diffuse dioxin pollution in the Seine estuary post-fire.

Keywords: Industrial accident (fire), Caging, Estuarine water quality, Shotgun proteomics,

Cholesterol, Fish response
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Chapitre 11 4. Article
1. Introduction

Spills of hazardous chemicals from industrial facilities are quite common. Indeed, the frequency and
severity of these spills have increased dramatically in recent decades, due to heavy industrialization
and high population density near industrial complexes. Moreover, chemical spills are known to ignite
or evaporate and then form highly flammable vapour clouds, which then generate fires (Khan &
Abbasi, 1997). These types of accidents are usually accompanied by a release of chemicals into the
environment.

On September 26™, 2019, an important fire occurred at the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique
chemical storage warehouses in Rouen. It is noteworthy that the Lubrizol chemical plant has a high
risk threshold in the European Seveso Directive (European Commission, 2012). Due to this major
accident, extinguishing waters and associated pollutants were spilled into the Seine River (estimated
volume of 2,000 m®). Heavy hydrocarbons were also spilled into the Seine, resulting in fish mortality.
Indeed, more than 150 m? of pollutants were pumped out of the Seine (Bouillon & Adam, 2020;
SDIS-76, 2019).

Following this disastrous event, several questions were raised regarding the consequences on the
environment near the fire site and at the scale of the Seine estuary, in terms of water quality, aquatic
fauna and ecosystem functioning (Fisson et al., 2020). Assessing the impact of such an accident on
ecosystem health could be very difficult, given (1) the limited discharges into the Seine given the
river's flow rate, (2) limited knowledge of the state of the basin where the extinguishing water was
discharged, and (3) the difficulty of reacting to monitor immediate impacts in the event of an accident.
Over the last two decades, our teams have developed tools to better characterize the quality of
estuarine waters in Europe, using the European flounder (Platichthys flesus) as a key sentinel species
(Diop et al., 2022, Laurent et al., 2022; Borcier et al., 2020; Pédron et al., 2017a; Laroche et al., 2013;
Dupuy et al., 2015; Galland et al., 2015; Marchand et al., 2003). P. flesus is present in all estuaries
on the Atlantic coast, and shows an estuarine life cycle (Dando, 2011). This flatfish lives at the water-
sediment interface, where numerous contaminants are present and potentially bioavailable
(Chiffoleau, 2017; Williams et al., 2014) and is currently impacted by heavily pollution induced by
urban and industrial effluents in estuarine systems (Defo et al., 2021; Tetreault et al., 2021; Vincze et
al., 2015). Many studies in the field of stress ecology have thus been conducted on flounder (Laurent
et al., 2022; Dabrowska et al., 2017; Galland et al., 2013; Kerambrun et al., 2013).

In 2017, we collected fish in the Canche, an estuary we have been using as a 'reference estuary' for
several years, and we caged them for 1 month both in their home estuary, and in three different sites
in the Seine estuary (Borcier et al., 2019). This study validated a new active monitoring strategy for

characterizing estuarine water quality at micro-scale. One of the three sites on the Seine estuary was
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located near Rouen, in Petit-Couronne, 10 km downstream of the Lubrizol and NORMANDIE-
Logistique plants, where the fire occurred two years after in 2019.

We had carried out a thorough study on these fish, gathering extensive information on their
physiological and metabolic changes in 2017, and showed their likely exposure to complex chemical
mixture at the Rouen site (Borcier et al., 2019). Thus, contrary to what happens in the majority of
cases, here we have fish data on the situation prior to the accident, in the neighbourhood of the
industrial plants.

This study, provided a unique opportunity to obtain reliable data on the water quality of the Seine
estuary prior to the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique fire, thus enabling to assess its impact.
Therefore, the aim of the present work was to conduct an identical fish caging experiment that began
on November 13th, 2019, just over one month after the disaster. Fish were caged for one month, and
we employed a combination of chemical and biological approaches, along with a proteomics analysis
of fish liver, that mirrored the methodology used in the previous experiment conducted in 2017 by
Borcier et al. (2019). In 2017, the aim was to assess the relevance of a proteomic approach to an

upstream-downstream gradient in a heavily polluted estuarine system.

2. Materials and methods
2.1. Study sites

The Lubrizol and NORMANDIE-Logistique facilities are located in Rouen along the Seine estuary
at Bassin au Bois (Flaubert bridge). The experiments during the present study were conducted at the
level of Trou du Chapon in Petit-Couronne; a caging site located about ten kilometres downstream
from Bassin au Bois (Fig. 1). The second site, considered as a control site, is located in the Canche
estuary, near Etaples-sur-mer (Fig. 1). The caging sites (Seine and Canche) were strictly identical to
those in Borcier et al. (2019), allowing to compare fish responses before and after the accident.
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Figure 1. Location of the studied estuaries, site of accident, sites of caging (Canche and Seine)
and main cities (Rouen and Etaples).

2.2. Environmental fish sampling and caging experiment

On November 9th, 2019, approximately 300 juvenile flounders (9.25 = 0.70 cm; 8.04 + 1.89 g) were
caught with a small beam trawl in the Canche estuary and kept alive at the Laboratory of Oceanology
and Geosciences in Wimereux. Flounders were acclimated for five days in a 500 L aquarium, with a
photoperiod of 10h/14h, temperature maintained at 11°C, dissolved oxygen level at 95 mg.L™, and
salinity gradually decreased to 5 NTU on the day before the experiment. During acclimation, fish
were fed daily (3 % of their body weight) with live prey (Mysidacea, shrimp and artemia). Flounders
were then caged on November 13th, 2019 at Petit-Couronne (50 days after the fire) and on November
15th, 2019 in the Canche estuary. Six cages (length = 1 m; width = 0.6 m; height = 0.6 m; volume =
0.36 m3; mesh size = 1 cm) were set up (see Diop et al., 2022 for details on the caging method), four
in Rouen and two in Canche. Before caging, juvenile flounders were measured and weighed in order
to follow their growth in weight and size. In each cage, 15 individuals were placed with an additional
reef made of oyster shells, to facilitate the recruitment of invertebrates for food (mostly amphipods).
After 15 days of caging, on November 28th and 29th, 2019, half of the fish were removed from the
study sites. The remaining fish were removed one month after the beginning of the experiment, on
December 12 and 13" 2019, respectively in Petit-Couronne and Canche. The fish were weighed,
measured and then dissected. Immediately after the dissections, brain, liver, muscle and blood
samples were flash-frozen at -80°C until biomarker analysis. Muscle and carcass samples were also

collected and stored at -20°C for future chemical contaminant analysis.
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2.3. Shotgun proteomics
2.3.1. Liver total protein extraction, trypsinolysis and peptides analysis by tandem mass spectrometry

The complete proteome of five fish livers per estuary were analysed, as in Laurent et al. (2023).
Briefly, a volume of 30 uL of NuPAGE LDS 1X sample buffer (Invitrogen) supplemented with -
mercaptoethanol (final concentration of 2.5 %) was added to each protein extract (20 pL). Then, each
sample was diluted with water and NUPAGE LDS 3X (Invitrogen) depending on its protein
concentration to obtain a concentration of total proteins of 1 pg per pL in LDS 1X. The samples were
then heated at 99°C for 5 min. For each sample, 30 pg of proteins was deposited onto a NuPAGE 4-
12 % gradient gel and subjected to SDS-PAGE in MES SDS running buffer (50 mmol.L* MES ([2-
(N-morpholino) ethane sulfonic acid), 50 mmol.L™* Tris Base, 0.1 % SDS, 1 mmol.L™* EDTA, pH
7.3) for 5 min. Each proteome was extracted as a single polyacrylamide band and processed for
trypsin proteolysis as previously described (Hartmann et al. 2014), resulting in a peptidic sample of
50 uL. One fifth of this volume was injected in a nanoscale C18 PepMapTM 100 capillary column
(LC Packings) and resolved with a 120-min gradient of CH3CN, 0.1 % formic acid, at a flow rate of
0.2 puL.mint. Data-dependent acquisition analysis of the peptides eluting from the column was
performed with a Q-Exactive HF mass spectrometer (Thermo) operated essentially as described
(Klein et al., 2016). Each full scan of peptide ions in the Orbitrap analyser was acquired from m/z
350 to 1800 at a resolution of 60,000 and with a dynamic exclusion of 10 sec. Each MS scan was
followed by high-energy collisional dissociation and MS/MS scans on the 20 most abundant precursor

ions, selecting only 2+ and 3+ charged ions.
2.3.2. Proteomic data interpretation

MS/MS spectra were assigned to peptide sequences by the MASCOT Daemon 2.3.2 search engine
(Matrix Science) using the Paralichthys olivaceus full annotated proteome database as previously
described (Borcier et al., 2019). A protein was considered validated when at least two different
peptides (p-value below 0.05) were detected, resulting in a protein identification false discovery rate
below 1 % as verified with a reverse decoy database search. The abundance of the proteins in each
condition was assessed by their spectral counts (number of MS/MS spectra per protein). Comparative
statistical analysis was carried out using the PatternLab software, with a significance level set at a p-

value of 0.05 and an amplification (or reduction) factor (Tfold) of 1.5.
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2.3.3. Proteomics data deposition

The mass spectrometry proteomics data have been deposited to the ProteomeXchange Consortium
via the PRIDE [1] partner repository with the dataset identifier PXDO043653 and
10.6019/PXD043653.

2.4. Cholesterol, triglycerides and phospholipids in fish muscle

Total lipids were extracted from the dorsal side muscle of flounders. Lipid extraction was carried out
with 50 mg of lyophilized muscles according to the method of Folch et al. (1957) slightly modified
with a mixture of chloroform and methanol (2:1; v/v) containing 0.01 % of butylated hydroxytoluene
and 0.88 % NacCl, for a final proportion of chloroform/ methanol/ water (8:4:3; v/v/v). The chloroform
phase was collected and dried with anhydrous sodium sulfate. Total lipids in chloroform were
collected in clean pre-weighed vials. Total lipids extract was concentrated under nitrogen. Total lipid
content was determined gravimetrically and stored at -80°C. Lipid classes were separated and
quantified using a chromatographic separation coupled with flame ionization detector (FID) on an
latroscan (MK-6s instrument Analyzer latron Laboratories, Tokyo, Japan). Total lipid extracts, with
a lipid concentration of 40 mg.mL™, were applied using a SAS A4100 autospotter programmed to
deliver 1 pL of chloroform extract per chromarod (Type 5S). Analyses were performed in triplicate.
Lipid classes were determined by chromatography following the procedure described by Di Pane et
al. (2019). The quantification was calibrated for each lipid class with commercial standards and

performed using the software “Chromstar CHS-1"".
2.5. AChE and EROD activities

The brain acetylcholinesterase (AChE) and the liver Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity
assays were already described by Borcier et al. (2019) and Laurent et al. (2022). AChE and EROD
activities were measured on 10 fish per condition. Briefly, protein were extracted from brain (AChE)
and liver (EROD). AChE activity was determined within 24 hours in quadruplicate, according to the
colorimetric method of Ellman et al. (1961). EROD activity was measured in quadruplicate as
described by Burke & Mayer (1974) and in accordance with AFNOR standard XP ISO/TS 23893-2.
Brain AChE and liver EROD activities were respectively expressed as pmol of acetylthiocholine
(AcSCh) hydrolysed per minute per milligram of protein and pmol of resorufin per minute per mg of

protein.
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2.6. Pollutant analysis
2.6.1. PAHSs, PCBs and PFAS in sediment

During the caging experiment, sediments were collected in the caging site (Seine estuary: Petit-
Couronne). The concentration of 24 PAHs (Polycyclic Aromatic Hydrocarbon) were quantified in
sediments by stir bar sorptive extraction-thermal desorption-gas chromatography-tandem mass
spectrometry (SBSE-GC-MS/MS) as in Laurent et al. (2022), a method adapted from Lacroix et al.
(2014). Briefly, 100 mg wet weight (w.w.) of sample were digested by saponification and analytes
were extracted for 16 hours at 700 rpm using polydimethylsiloxane stir-bars (Twister 20 mm x 0.5
mm, Gerstel). Bars were analysed using a gas chromatography system Agilent 7890A, with a Restek
Rxi-5ms column (30 m, 0.25 mm, 0.25 pum), coupled to an Agilent 7000 triple quadripole mass
spectrometer (Agilent Technologies) equipped with a Thermal Desorption Unit (TDU) combined
with a Cooled Injection System (Gerstel). A calibration curve, ranging from 0.01 ng to 30 ng per bar,
was used to assess relatively the deuterated compound of the analytes. To remove water, samples
were dried at 50°C until the mass remained constant. Results are therefore expressed as pug of
analytes/kg dry weight (d.w.). Limits of quantification (LOQ) were calculated by the calibration curve
method (Shrivastava & Gupta, 2011) and limit of detection (LOD) were estimated by dividing LOQ
by three. Standard Reference Materials 1974¢ “Organics in Mussel Tissue (Mytilus edulis)”, provided
by the National Institute of Standards and Technology (NIST, Gaithersburg, USA), were used as
analytical quality control.

PCBs (Polychlorinated Biphenyl) analyses were carried out as described previously (Barhoumi et al.,
2014). PCBs were extracted from sediment samples using microwave assisted extraction and extracts
were cleaned-up on a multilayer column consisting of activated copper, silica and alumina (top to
bottom) and futyther purified on acid-impregnated silica. PCBs were analysed by gas chromatography
coupled with electron capture detection (GC-ECD) (Barhoumi et al., 2014). PCBs not present in the
environment (CBs 30, 103, 155, 198) and 4,4'-DDT-d8 were used as internal standards (ISs) for
quantification. Procedural blanks were performed for each sample batch and blank-correction was
applied. Samples and blanks were spiked with internal recovery standards prior to extraction
procedures and with a syringe standard (octachloronaphthalene) before injection to monitor IS
recovery rates. LODs, as defined based on either blanks or signal to noise ratios, were in the range
0.5-1ng.g.

The sample extraction procedure for PFAS (Per- and Polyfluoroalkyl Substances) was performed
according to Simmonet-Laprade et al. (2019). Briefly, sediments samples (1 g dry weight, d.w.) were
spiked with mass-labelled internal standards (2 ng each) and subjected to microwaved-assisted

solvent extraction with 250 mmol.L"* CHsCOONH, in MeOH (12 mL), followed by filtration (glass
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wool) and clean-up through graphitized carbon. Extracts were then concentrated to approximately
300 pL under a gentle nitrogen stream at 40°C and then stored at -20°C prior to analysis. Method
blanks consisted of extraction solvent spiked with ISs and spiked controls consisted of sand with
PFAS and ISs (i.e. material). PFAS analysis was performed using liquid chromatography electrospray
ionization coupled with tandem mass spectrometry (LC-ESI-MS/MS), using a 1290 LC system
hyphenated with a 6495 triple quadrupole mass spectrometer (both from Agilent Technologies,
Massy, France). Full details are provided in Simmonet-Laprade et al. (2019). LODs were in the range
0.02-0.5 ng.g%.

2.6.2. Analysis of runoff water and sewage sludge from the Rouen wastewater treatment plant

Following the fire at Lubrizol and NORMANDIE-Logistique, the city sanitation department
“Métropole Rouen Normandie - Direction de 1'Assainissement” and the departmental directorate for
territories and the sea (DDTM) implemented several emergency and monitoring chemical
measurements. The analyses especially were carried out at the Emeraude wastewater treatment plant
(WWTP), which treats effluent from Rouen's wastewater network. This plant also treated runoff and
post-fire leachate from a large artificial surface affected by the fire plume over the city of Rouen.
Analyses were carried out on the raw water entering the plant and on the sewage sludge produced by
the WWTP which concentrates the pollutants. Thus, these chemical analysis in water and sludge
(mainly dioxins and furans) carried out by the “Métropole Rouen Normandie” completed our own

analyses of PAHs, PCBs and PFAS conducted in sediments.

2.7. Statistical analysis

Statistical tests were performed using the Stats package in R. Normality and homoscedasticity of
variances were controlled with a Shapiro-Wilk test and a Bartlett test, respectively. Since data were
not normally distributed, a non-parametric Kruskal-Wallis test followed by a post-hoc Dunn test (for
multiple comparisons) were applied to compare means over all the conditions (study sites x days of

caging). A p-value lower than 0.05 was considered as a significant difference.

3. Results and discussion

3.1. Caged fish downstream of the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique accident site do not

display apparent symptoms of health impairment

The Seine is one of the largest estuarine systems in Europe. It is also a multi-stressed system (Laurent
et al. 2022); thus, it could be difficult to analyse the consequences of an industrial accident in such

alterated system. In the case of the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique plants fire in 2019, we
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took advantage of an active monitoring approach we had carried out two years earlier, in 2017, which
allowed to characterize the initial health status of a site located 10 km downstream the accident site
(Rouen, France). We have respected the same methodology like two years ago; thus we collected fish
in the Canche estuary, and caged them both in their original estuary and in Rouen.

The fish were scarified after 15 days and one month. They did not display any apparent sign of health
impairment at the end of caging in Seine vs Canche. Thus, we did not observe in 2019 any mortality
in the cages, nor any decrease in the fish condition factor (Table S1). We sampled and analysed the
protein content of the fish liver. The molecular signatures of caged fish were compared in Seine vs

Canche, as two years ago in 2017.
3.2. Shotgun proteomics

Organisms subjected to stress undergo a process of reprogramming of their gene expression and,
therefore, of their proteins. Global proteomic approaches have already demonstrated such a
reprogramming in P. flesus (Borcier et al., 2019; Galland et al., 2013). Studying the molecular
alterations observed following stress allows a better understanding of the metabolic adaptations of
organisms to cope with the adverse effects of stress, but also provides essential information on the
environmental conditions in which the individuals live. The liver is the organ in which xenobiotics
detoxification takes place. Consequently, one efficient way to assess the presence of xenobiotics in
the marine environment is to analyse the liver proteins. We therefore used a global shotgun
proteomics approach to analyse the livers of fish that had been caged for one month in this
environment.

The global proteomic approach presented here aimed at identifying the differences between the
flounder caged in the Seine and those caged in the Canche. In all, over 500,000 MS/MS spectra were
recorded and analysed, resulting in the identification and quantification tracking of 1,849 proteins in
all the samples. We compared the proteomes of fish caged in the Seine vs. Canche, which served as
the reference estuary in previous studies conducted on the Seine (Borcier et al., 2019; Laurent et al.,
2021).

The proteomic comparisons showed notable differences between the Seine and the Canche,
throughout the caging period (Table 1). After 15 days of caging, individuals caged in the Seine
showed significant up-regulation of 82 proteins and down-regulation of 70 proteins, compared to
those in the Canche. After 30 days, 75 proteins showed significant higher accumulation and 39

proteins exhibited lower accumulation in the liver of fish from the Seine.
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Table 1. Number of deregulated proteins in P. flesus liver from Seine estuary after Lubrizol and
NORMANDIE-Logistique fire accident vs Canche estuary.

Proteins deregulation 15 DAYS OF CAGING 30 DAYS OF CAGING
Up-regulated proteins 82 75
Down-regulated proteins 70 39

It should be noted that we must be very careful to consider that the number of deregulated proteins
could be proportional to the fish stress intensity, because our study did not include a non-stressed
control environment, since we studied fish collected and caged in the wild. Therefore, fish from the
reference estuary (Canche) were also subjected to a possible stress linked to caging (Borcier et al.
2019). To address this limitation, a qualitative differential functional analysis of the deregulated

proteins was conducted to gain further insights.
3.2.1. Functional re-annotation and COG classification

A functional analysis of deregulated protein datasets was carried out to highlight metabolic changes
in fish caged in Petit-Couronne (Laurent et al., 2023; Borcier et al., 2019).

To this end, the sequences of all deregulated proteins were retrieved and re-annotated using Blast2GO
and EggNOG (Conesa et al., 2005; Powell et al., 2014) software, followed by careful manual re-
examination. The proteins in each dataset were categorized into protein subsets based on the COGs
(Clusters of Orthologous Groups) classification (Fig. S1).

Individuals caged in Seine for 15 days showed a dominance of the I (20.7 %, lipid transport and
metabolism) and S (10.9 %, function unknown) categories of up-regulated proteins and a dominance
of categories S (28.6 %) and O (11.4 %, protein modification/transformation) of down-regulated
proteins.

In the proteomes of fish caged in the Seine for 30 days, the accumulated proteins predominantly
belonged to categories S (26.7 %) and | (16 %) and the down-regulated proteins belonged to
categories S (25.6 %), D (10.3 %, cell cycle control, cell division, chromosome partitioning) and E

(10.3 %, amino acid transport and metabolism).
3.2.2. Network and enrichment analyses

STRING v11.0 (Szklarczyk et al., 2019) network and KEGG enrichment analyses were then
performed to identify metabolic changes performed in the liver of fish caged in the Seine and Canche
estuaries. The up and down subsets thus analysed provided an overall analysis of the molecular
changes in the metabolism of the individuals. Proteins were then submitted to a functional re-
annotation using EGGNog, Gene Ontology (GO) and a careful manual examination. This helped us
to further characterize the deregulation of some metabolic pathways.
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STRING and KEGG enrichment analyses were then carried out to identify metabolic changes in the
livers of fish caged in Petit-Couronne following the accident. The up- and down-regulated protein
subsets were analysed separately, giving a global analysis of the molecular changes in the metabolism
of the individuals (Table S2).

The enrichment analysis yielded highly significant changes in metabolic pathways (KEGG dre01100)
in both the fish subjected to 15 and 30 days of caging. Specifically, we observed a substantial
accumulation of proteins involved in Terpenoid backbone (dre00900) and steroid (dre00100)
biosynthesis. Interestingly, these two categories actually reflect the dysregulation of the same
metabolic pathway, as steroids are triterpenoid compounds derived from the condensation of six

isoprenes.

Limited induction of xenobiotic detoxification

In ecotoxicology, molecular biomarkers are commonly based on detoxification mechanisms initiated
in the liver in response to xenobiotic exposure. Xenobiotic biotransformation processes are classified
into two phases (Hassan et al., 2015). Phase | mechanisms engage mixed function oxidases (MFOs),
which require a cytochrome P450 protein associated with an NADPH-Cytochrome P450 reductase
(Livingstone, 1998). MFO activity is a biomarker for the presence of pollutants such as PAHs, PCBs
and dioxins (Porte et al., 2000).

A closer examination of the deregulated proteins in the liver of fish caged in Seine vs Canche (Table
2) revealed a positive deregulation of xenobiotic detoxification pathways. Among these pathways
was NADPH-cytochrome P450 reductase (1.51 and 1.09 fold). Similarly, we found two different
isoforms of Cytochrome P450; Cytochrome P450 1A1 and Cytochrome P450 2G1-like.

Proteins involved in the methionine cycle also appeared deregulated (Table 2). The methionine cycle
has frequently been documented as deregulated in the liver of flounder exposed to xenobiotics
(Galland et al., 2015; Laurent et al., 2023). Indeed, Betaine-homocysteine S-methyltransferase 1-like
was down-regulated (-1.05 fold). In contrast, methionine synthase was significantly accumulated in
the liver of fish caged in the Seine (1.60 fold). The negative deregulation of BHMT combined with
the positive deregulation of methionine synthase, suggest that methionine synthesis was favoured at
the expense of homocysteine. This pattern of metabolic pathways has recently been observed in small
estuaries exposed to various xenobiotics, either pesticides and/or PAHs (Laurent et al., 2023).

The present study aims to assess the effect of accidental pollution on the Seine water quality,
comparatively to a previous study, conducted on the same system in routine condition (Borcier et al.,
2019). The molecular analyses presented here, and thus performed after the fire at the Lubrizol and
NORMANDIE-Logistique facilities, showed a much lower number of deregulated proteins

associated with xenobiotic detoxification than the analyses performed 2 years before the fire. Post-
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accident, there were no longer certain deregulated proteins such as Cytochrome P450 2, Cytochrome

P450 4, Dimethylaniline monooxygenase, Glutathione S-transferase, etc. (Borcier et al., 2019).

Similarly, analysis of KEGG categories did not show significant deregulation of metabolic pathways
associated with "drug metabolism-cytP450" (dre00982, Table S2).

Table 2. List of the deregulated proteins related to the xenobiotics detoxification in P. flesus liver
from Canche and Seine estuaries.

Mascot

Seine post-Lubrizol
15 days of caging

Seine post-Lubrizol
15 days of caging

Accession Description score Coverage Peptides Tfold p-value Tfold p-value
XP_019950570,1 5 ydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme o, 2.2 3 160 512603 | 118  4.12E-01
- A reductase isoform X1
XP_019954722.1  3-ketoacyl-coa thiolase, mitochondrial 170 18.2 8 1.67 1,37E-01 2,19 4,03E-05
XP_019952981.1  Acetyl-coa acetyltransferase, cytosolic 234 10.1 8 171 6,33E-04 2,12 3,44E-04
XP_019954919.1  Acetoacetyl-coa synthetase 473 15.5 12 10.60 1.65E-05 1.33 1.09E-01
Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, : :
XP_019967852.1 cytoplasmic isoform X1 429 22.8 10 10.55 5.68E-05 211 3.86E-07
XP 019969438.1 Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, 282 223 6 429  280E-04| 166  156E-05
cytoplasmic-like
XP_019950570.1 5 Tydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme =4, 22 3 160  512E-03| 118  4.12E-01
A reductase isoform X1
Cholesterol | XP_019954236.1  Diphosphomevalonate decarboxylase 94 5.1 2 1.82 3.80E-02 2.00 1.35E-03
synthesis | o 01994g081.1  F2Nesy! pyrophosphate synthase 214 16.2 5 270  250E-02 | 250  141E-03
isoform X1
XP_019953344.1  Squalene synthase 423 18.1 10 4.36 4.32E-07 2.38 9.08E-03
XP_019965795.1 Lanosterol synthase 726 22.6 15 5.83 1.71E-03 3.67 2.66E-04
XP_019934009,1  Sterol-4-alpha-carboxylate 3- 101 10.7 5 1.30 343E-01 | 200  8.47E-03
dehydrogenase, decarboxylating
XP_019935179.1  7-dehydrocholesterol reductase 93 3.3 2 1.36 1.60E-02 1.57 5.05E-04
XP_019941117.1 Delta(14)-sterol reductase 158 5 3 1.58 5.12E-02 1.57 3.98E-02
XP_019969465.1 FL):r”t?:Item' 14-alpha demethylase, 322 24.9 8 660  271E-06 | 241  7.86E-04
XP_019941294.1  Acetyl-coa carboxylase 1 isoform X1 2570 23.9 63 4.94 3.45E-04 1.29 1.88E-01
Acetyl-coenzyme A synthetase, : :
XP_019956254.1 cytoplasmic 197 111 7 1.69 2.71E-02 191 4.35E-02
XP_019938212.1 Acyl-coa desaturase-like 170 8.3 2 1.70 4.45E-02 217 2.80E-02
XP_019951704.1  Acyl-coa desaturase-like 444 17.1 7 4.50 1.56E-03 1.65 6.76E-03
Fatty acids ) .
synthesis and | XP_019964811.1 Qfg’o'cﬁgi jﬁ’lr;tlhﬁtkfe family member 2, 258 11.4 5 175 201E-01 | 214  163E-02
modification Acyl thet hort-chain famil
XP_019961022.1 /\CY-C04 Syninetase snort-chain Tamily 87 38 4 230  390E-02 | -121  497E-01
- member 3, mitochondrial isoform X1
XP_019963310.1 Fatty acid synthase-like 1821 21 36 1.73 452E-03 1.17 1.27E-01
XP_019950392.1 Long-chain-fatty-acid-coA ligase 3 262 9.6 7 272 7.90E-04 1.07 7.89E-01
XP_019941733.1  Long-chain-fatty-acid-coA ligase 6 364 17.1 11 1.63 1.57E-02 1.36 1.78E-01
XP_019953101.1  Apolipoprotein B-100-like 313 19 10 2.04 1.19E-02 1.53 5.28E-03
XP_019953039.1  Apolipoprotein B-100-like 716 4 18 2.39 8.52E-03 2.10 4.55E-03
XP_019959772.1 Bile salt-activated lipase-like 212 7.6 3 2.40 1.32E-03 1.09 6.10E-01
Other lipids Low-density lipoprotein receptor- ; ;
transport and XP_019966386.1 related protein 1-like, partial 184 25 2 1.60 5.12E-03 1.45 1.97E-02
meta?o_“sm XP_019960096.1  Palmitoyl-protein thioesterase 1 225 14.2 4 -1.60 2.78E-02 -1.22  3.47E-01
proteins
XP_019951068.1  Perilipin-2 160 7.9 3 2.30 1.33E-02 253 2.79E-03
XP_019944292.1 Fnosphomethylethanolamine N- 622 28.9 16 176 198E-04 | 127  189E-02
- methyltransferase-like isoform X1
XP_019956342.1 Putative phospholipase B-like 2 127 5.5 3 -2.30 1.33E-02 -1.67 1.60E-02
XP_019968171.1 O:Phosphofructo-2-kinase/fructose-2.6- g 9.8 2 100 000E+00| 227  432E-04

bisphosphatase-like, partial
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XP_019951690.1 g(';g‘r’;efiph“phate 1-dehydrogenase 808 37.9 11 118  360E01 | 220  137E-06
Carbohydrate | xp 019934838, 'socitrate dehydrogenase [NADP], 285 124 5 180  107E-02 | 157  9.49E-02
(energy) mitochondrial
metabolism | xp 019935599.1 Lﬁ‘i’gzﬁ;ié’ﬁ:m@ge”“e [NADF], 436 19.8 6 177 149E-03 | 181  291E-03
| . yruvate Inase -lIKe . . . - . . -
XP_019967552.1 P kinase PKM-lik 376 421 5 145  357E-02| 170  159E-03
XP_019937145.1 Detaine-homocysteine S- 401 24.6 5 -1.05  845E-01 | 236  3.89E-02
- methyltransferase 1-like
XP_019935791.1 Cytochrome P450 1A1 374 14.4 8 181  416E03| 116  267E-01
Xenobiotics | XP_019943823.1  Cytochrome P450 2G1-like 428 15.1 5 206  350E-03| 166  6.00E-05
detox(fication | xp_o100415731  >qeamnione reductase, mitochondria 118 6.2 5 106 837E-01 | -157  4.69E-02
proteins XP_019938370.1 Methionine synthase 71 21 2 1.60 2.39E-02 1.40 3.68E-02
XP_019950625.1 NADPH-cytochrome P450 reductase 390 12.7 12 151  553E03| 109  3.02E-01
XP_019952519.1 g(?fz;ﬁ:”;‘{m”Osy'”a”Sferase 2C1-like 212 6 5 1.89 575E-03 | 150  9.00E-02

Caged fish show a strong dysregulation of lipids metabolism

In the present study, major differences in the expression of lipid transport and protein metabolism
were detected between the Seine and Canche fish (Table 2). Specifically, eight proteins associated
with this metabolic pathway exhibited deregulation in the fish. Two isoforms of Apolipoprotein B-
100-like, which play a role in the transportation of cholesterol into arterial walls, showed an over-
accumulation of 1.6-fold. Similarly, the expression of Low-density lipoprotein receptor-related
protein 1-like partial was up-regulated by 2.4-fold. Additionally, Perilipin 2, also known as Adipose
differentiation-related protein, exhibited an up-regulation of 2.3-fold. This protein, belonging to the
PAT family of cytoplasmic lipid droplet (CLD) binding protein, is involved in the storage, catalysis,
and degradation of lipids.

In contrast, two proteins appeared to be under-detected in the fish from the Seine vs Canche, even as
early as 15 days of caging. These proteins are Palmitoyl-protein thioesterase 1 (PPT-1) (with a fold
change of -1.6) and Putative phospholipase B-like 2 (PLBD2) (with a fold change of -2.3). PPT-1 is
a glycoprotein that participates in the catabolism of lipid-modified proteins during lysosomal
degradation. PLBDZ2, on the other hand, is an enzyme responsible for the hydrolysis of phospholipids.

Strong increase of cholesterol synthesis

Initial network analyses have revealed significant accumulation of proteins involved in terpenoid
backbone (dre00900) and steroid (dre00100) biosynthesis, in Seine vs Canche fish. Upon closer
examination of the results, it was observed that the proteins associated with nearly all steps of
cholesterol synthesis were over-accumulated. These steps encompass the synthesis of mevalonate,
the condensation of isoprene residues, the cyclization of squalene to produce lanosterol, and its
conversion into cholesterol. Remarkably, a total of 14 proteins involved in cholesterol synthesis were
induced in the liver of fish from the Seine at both 15 and 30 days of caging (Table 2). The initial steps

of cholesterol synthesis were up-regulated, with a notable increase in Acetoacetyl-CoA synthetase
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(10.6-fold) after 15 days of caging. This protein initiates the formation of Hydroxymethylglutaryl-
CoA (HMG-CoA) in the mevalonate pathway, which is essential for cholesterol biosynthesis, under
the action of HMG-CoA synthase. Additionally, Hydroxymethylglutaryl-CoA synthase was the
second most overe-detected protein in the liver of fish caged in the Seine for 15 days, with a 10.55-
fold increase. Similarly, 3-hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme A reductase, the enzyme responsible
for mevalonate synthesis and the main regulatory point of the sterol synthesis pathway, was also
overexpressed (1.60-fold). The aforementioned proteins exhibited greater accumulation at 15 days
compared to 30 days of caging, but they remained over-accumulated at 30 days compared to the fish
caged in the Canche. Other proteins involved in the mevalonate pathway were also accumulated in
the Seine at both 15 and 30 days of caging. These proteins include Diphosphomevalonate
decarboxylase (1.82-fold and 2.00-fold), which is implicated in the synthesis of Isopentenyl-
pyrophosphate and Dimethylallyl-pyrophosphate, intermediates for cholesterol synthesis. Proteomic
analyses further revealed an up-regulation of Farnesyl pyrophosphate synthase (2.7-fold and 2.5-
fold), an immediate precursor of squalene under the action of Squalene synthase, which was also
accumulated in the liver of individuals caged in the Seine (4.36-fold and 2.38-fold).

Induction of fatty acid synthesis

Preliminary network analyses have revealed metabolic changes in fish caged in the Seine. Analysis
of KEGG categories (Table S2) has indicated deregulation in "Fatty acid metabolism™ (dre01212),
"Fatty acid biosynthesis™ (dre00061), and "Fatty acid degradation” (dre00071).

Specifically, several proteins involved in the formation of Malonyl-CoA for fatty acid synthesis were
found to be overexpressed. Acetyl-CoA carboxylase 1, an enzyme responsible for the initial step of
fatty acid synthesis, exhibited up-regulation after 15 days of caging in the Seine (4.94-fold) (Table
2). This protein catalyses the transfer of bicarbonate to activate cytoplasmic Acetyl-Coenzyme A into
Malonyl-Coenzyme A, an intermediate in fatty acid synthesis. Rats exposed to monocrotophos, an
organophosphate insecticide, displayed deregulation in the expression of acetyl-CoA carboxylase and
fatty acid synthase in the liver (Nagaraju et al., 2020).

Molecular analysis further revealed an enrichment of cytoplasmic Acetyl-Coenzyme A synthetase
(1.69-fold), as well as mitochondrial-like Acyl-CoA synthetase family member 2 and mitochondrial
isoform X1 of Acyl-CoA synthetase short-chain family member 3 showed up-regulation (1.75-fold
and 2.30-fold, respectively) (Table 2). These proteins catalyse the synthesis of Acetyl-CoA from
short-chain fatty acids, acetate, or propionate.

Fatty acid synthase, involved in the catalysis of fatty acid synthesis, was also found to be over-
accumulated (1.73-fold) (Table 2). This enzyme system primarily facilitates the synthesis of palmitate
(C16:0) from acetyl-CoA and Malonyl-CoA, in the presence of NADPH.
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Proteomic analysis additionally detected the up-regulation of two Long-chain-fatty-acid-CoA ligase
proteins. Long-chain-fatty-acid-CoA ligases activate fatty acids prior to their subsequent degradation
or incorporation into phospholipids, by catalysing the formation of fatty acyl-CoA.

Derivation of sugar metabolism towards NADPH synthesis

It noteworthy that the pathways involved in fatty acid and cholesterol synthesis are closely dependent
on the cofactor NADPH, which is mainly formed through the pentose phosphate pathway.
Glucose-6-phosphate 1-dehydrogenase (G6PDH) appeared to be enriched (1.2-fold). This over-
accumulation suggests that the Pentose Phosphate metabolic pathway is favored over glycolysis.
Indeed, G6PDH is the first enzyme in the Pentose Phosphate route and catalyzes the oxidation of
glucose-6-phosphate to 6-phosphoglucono-o6-lactone with the reduction of NADP+ to NADPH. It is
also worth noting the over-accumulation of 6-phosphofructo-2-kinase/fructose-2,6-bisphosphatase
(2.3-fold after 30 days of caging); this enzyme regulates the cellular levels of fructose 2,6-
bisphosphate, which acts as a signaling molecule that regulates glycolysis (Rider et al., 2004).

The pyruvate kinase PKM is also up-regulated (1.45-fold). This isoform of glycolytic pyruvate kinase
catalyzes the final rate-limiting step of glycolysis by mediating the transfer of a phosphoryl group
from phosphoenolpyruvate (PEP) to ADP, generating pyruvate and ATP. Finally, two isoforms of
mitochondrial-like Isocitrate dehydrogenase [NADP] were up-regulated. These enzymes catalyze the
decarboxylation of isocitrate to o-ketoglutarate while reducing NADP+ to NADPH, thereby
contributing to the production of NADPH required for the synthesis of fatty acids and cholesterol.

Dysregulation of the proliferator-activated receptors signaling pathway

The peroxisome proliferator-activated receptors (PPARs) form a subfamily of nuclear receptors.
Three isoforms have been identified so far: PPARy, PPARa, and PPARS. PPARs are ligand-
dependent transcription factors that regulate the expression of target genes by binding to specific
peroxisome proliferator response elements (PPRES) located in enhancer sites of regulated genes. Each
receptor binds to its PPRE as a heterodimer with the retinoid X receptor (RXR). Upon agonist
binding, the conformation of a PPAR receptor is altered and stabilized, creating a binding cleft and
allowing the recruitment of transcriptional coactivators. This leads to an increase in gene
transcription.

Network experiments have shown an enrichment of the KEGG pathway dre03320 category, both after
15 and 30 days of caging in Petit-Couronne (with FDRs of 1.8e-05 and 0.0045, respectively). It is
also important to remember that PPARs are known to play a critical role in lipid metabolism. In fact,
the first characterized ligands for PPARs are lipids, particularly fatty acids and derivatives of
arachidonic acid, ie. eicosanoids (especially prostaglandins). In addition to these natural molecules,
numerous synthetic ligands, including pharmaceutical compounds (such as antidiabetic
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thiazolidinediones or hypertriglyceridemia-fighting fibrates) and industrial compounds, have been
identified.

The main targets of PPARs are lipid metabolism pathways. PPARa is predominantly expressed in the
liver, heart, and brown adipose tissue, where it regulates fatty acid synthesis and oxidation pathways.
PPARYy is involved in adipocyte differentiation and also regulates lipid metabolism and inflammation.
Furthermore, PPARYy have the ability to bind with certain endocrine disruptors, potentially leading to
fat accumulation in adipocytes following an exposure to these compounds (Desvergne et al., 2009;
Grun et al., 2006). There is thus a clear link between this signaling pathway and obesity.

Numerous studies have explored the connection between PPARs and pollutants, drugs, including
several focusing on the obesogenic effects of organotins and phthalates mediated by PPARy or
agonists such as thiazolidinediones (Desvergne et al., 2009 ; Feige et al., 2007 ; Ahmadian et al.,
2013). It should also be noted that PPARSs are involved in the regulation of xenobiotic detoxification
pathways mediated by mixed-function oxidases, particularly those involving CYP1A1, which was
found accumulated in caged fish in Petit-Couronne following the Lubrizol and NORMANDIE-
Logistique fire. CYP1A1 catalyzes the biotransformation of numerous xenobiotics, especially
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHSs) and arylamines. Although the regulation of CYP1AL is
primarily known to be mediated by the aryl hydrocarbon receptor (Ahr), which is activated by various
xenobiotics including dioxins, PAHSs, flavonoids, and benzimidazole derivatives (Whithlock et al.,
1999), the promoter of the CYP1A1 gene contains two PPREs allowing binding by PPARs. In
humans, PPARa agonists induce the expression of the CYP1AL1 gene, while PPARy agonists repress
it. It should also be noted that perfluorocarboxylic acids (Cheng & Klaasen, 2008) and other PFAS
(Evans et al., 2022) induce cytochrome P450 enzymes in mouse liver, through the activation of
PPARa.

Finally, there appears to be a connection between the major metabolic changes observed in caged fish
in Rouen, namely the significant positive dysregulation of lipid synthesis pathways and fat
accumulation, and the dysregulation of the PPAR signaling pathway revealed by our network
analyses. Given the mode of activation of these signaling pathways, this dysregulation could be linked
to the presence of xenobiotics released during the Lubrizol and NORMANDIE-Logistique factories

fire.

Phenotypic anchorage of lipid dysregulation: overproduction of cholesterol, triglycerides, and
phospholipids in fish muscle

As the molecular analyses indicated a clear dysregulation of lipids synthesis, we decided to measure
the levels of cholesterol, triglycerides, and phospholipids in the muscle of fish caged in the Seine and

Canche estuaries.
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Fortunately, we still had some frozen samples from the caging experiment carried out in 2017,
allowing to compare the lipids present in the fish caged both in Rouen compared with the Canche in
2019, and also post-accident in 2019 versus those caged in Rouen in 2017.

Cholesterol (CT), triglycerides (TAG), and phospholipids (PL) were assessed in the muscle tissue of
20 caged flounder specimens (Fig. 2). The measured concentrations of cholesterol in fish caged in
Rouen in 2019 were 1.98 + 0.74 pug.mg™* d.w. (15 days of caging) and 2.18 + 1.22 ug.mg™ d.w. (30
days). These CT levels were significantly higher than those recorded in fish caged in the Canche in
2019 at 30 days (1.46 + 0.51 pug.mg™ d.w.), as well as those measured in fish caged in the Rouen site
in 2017 (1.44 + 0.35 pg.mg* d.w.).

Triglyceride concentrations were also notably higher in fish caged in the Seine in 2019 after the
Lubrizol and NORMANDIE-Logistique fire. Indeed, TAG levels at 30 days in fish caged in Petit-
Couronne in 2019 were 2.7 times higher compared to those caged in the Canche, and 3.2 times higher
compared those measured in fish from the Seine in 2017.

Regarding the concentrations of phospholipids, no significant difference were observed between the
fish caged in the Canche (9.76 + 2.58 pug.mg™ d.w. and 7.48 + 2.09 pg.mg™* d.w. after 15 and 30 days
caging, respectively) and in Petit-Couronne in 2019 (8.64 + 2.34 ug.mg* d.w. and 9.16 + 2.05 pg.mg"
1d.w. at 15 and 30 days). However, the PL levels in the Seine in 2019 were slightly higher than those
observed for the fish caged in 2017 at 15 and 30 days (7.41 + 1.38 pg.mg™ d.w. and 7.23 + 0.99
ug.mg? d.w., respectively).

These findings provide further evidence that the upregulation of cholesterol and fatty acid synthesis
leads to an accumulation of these molecules. Interestingly, similar dysregulation of cholesterol
metabolism has been associated with exposure to environmental contaminants. Previous studies have
shown that this metabolic pathway can be affected by PFAS. For instance, fathead minnows
(Pimephales promelas) exposed to various PFAS compounds exhibited changes in the expression of
several genes involved in cholesterol metabolism (Rodriguez-Jorquera et al., 2018). Elevated
cholesterol synthesis in fish has also been observed following exposure to polycyclic aryl
hydrocarbons (PAHS). Transcriptomic studies have demonstrated this response in Atlantic haddock
(Melanogrammus aeglefinus) (Serhus et al., 2017), red drum (Sciaenops ocellatus) (Xu et al., 2019),
and mahi-mahi (Coryphaena hippurus) (Xu et al., 2016).

Furthermore, Zebrafish (Danio rerio) exposed to PAHs exhibited a similar increase in the cholesterol
biosynthesis pathway, accompanied by altered concentrations of steroid hormones (Price et al., 2022).
However, in our molecular analysis, it is important to note that no dysregulation of steroid hormone
synthesis or the conversion of cholesterol into steroid hormones was observed. Finally, it is worth
mentioning that other substances, such as Bisphenol A (Li et al., 2019) and phthalates (Lee et al.,
2020), have also been found to disrupt cholesterol synthesis.
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Figure 2. Mean (and 95% confidence interval) of lipids measured in P. flesus caged in Canche (C) and Seine (S)
estuaries after Lubrizol and NORMANDIE-Logistique fire accident. (a) Cholesterol in muscle. (b) Triglycerides (TAG)
in muscle. (c) Phospholipids in muscle. (Statistics: Kruskal-Wallis test: p-value < 0.05, letters correspond to significant

differences among estuaries and days of caging).

3.3. EROD and AChE activities

It is important to recall that experiments conducted on caged fish in Petit-Couronne in 2017 had
showed an accumulation of almost all proteins associated with xenobiotic detoxification pathways,
suggesting a high level of contamination of that site. However, after the accident in 2019, our
enrichment experiments did not highlight protein categories related to these detoxification
mechanisms. Therefore, we conducted a targeted approach on two classical biomarkers of
contamination (EROD and AChE activities).

EROD activity highlights receptor-mediated induction of cytochrome P450 (CYP1A)-dependent
monooxygenases. EROD activity is the most specific biomarker of PAHs, PCBs and dioxin-like
exposure (Santana et al., 2018; Whyte et al., 2000). No significant difference was observed for EROD
activity between Seine vs Canche fish or between exposure time (15 d. vs 30 d.) (Fig. 3b). Although
there was no difference in EROD activity between the two sites, molecular analyses revealed a limited
but significant deregulation of cytochrome P450 1Al and cytochrome P450 2G1, phase |
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detoxification proteins used as biomarkers for the presence of PAHs, PCBs and dioxins (Cf 3.2.).
Omics tools therefore enable more refined analysis than conventional biomarkers.

Brain AChE activity, used as a biomarker of neurotoxic damage, is one of the oldest biomarkers in
environmental monitoring of pesticide exposure (organophosphate and carbamates). AChE activity
can also be modified by co-exposure to other pollutants (organophosphate and carbamate) (Van der
Oost et al., 2003). In this study, AChE activity was significantly higher in Canche at 15 days (0.195
+0.06 pmol.min.mg™) and 30 days (0.117 + 0.04 pmol.min.mg?) than in Seine at 15 days (0.11 *
0.03 pmol.min.mg™) and 30 days (0.112 + 0.02 umol.min.mg™), regardless of the number of caging
days (Fig. 3a). Studies have shown that, in addition to the classic AChE inhibitors (pesticides and
carbamates), dioxins can also induce altered AChE activity. In vitro, in human or mouse cells, dioxins
can transcriptionally or post-transcriptionally suppress AChE expression (Xie et al. 2016; Xu et al.,
2014).

{a) AChE b} ERCD

Figure 3. Mean (and 95% confidence interval) of
biomarkers measured in P. flesus caged in Canche (C) and
b . Seine (S) estuaries after Lubrizol and NORMANDIE-
T - Logistique fire accident. (a) Acetylcholinesterase (AChE)

in brain. (b) Ethoxyresorufin O-deethylase (EROD) in
liver. (Statistics: Kruskal-Wallis test: p-value < 0.05,
letters correspond to significant differences among
estuaries and days of caging).
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3.4. PAHSs, PCBs and PFAS in sediment

Preliminary proteomics and network analyses revealed a marked dysregulation of liver lipids and
fatty acids metabolisms in fish caged in the Seine estuary, ten kilometres downstream the fire site.
Thus, we decided to carry out pollutant assays in estuarine sediments. The objective was to detect an
additive pollution in the Seine linked to this industrial accident, that could match the fish molecular
response.

We focused our chemical analysis on organic pollutants; the levels of metallic contamination in water
and sediment over the Seine estuary being not significantly increased by the accident (Fisson et al.

2020). Commonly, the assessment of water quality in industrial estuarine systems explored the levels
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of classical pollutants like PAHs and PCBs. Furthermore, the fire-fighting foams used to extinguish
incidents generally contain PFAS (Korzeniowski et al., 2018; Dauchy et al., 2017). We therefore
measured PAHs, PCBs and PFASs in sediments, collected from the caging site itself (Table 3.).
Concentrations of PAHs (1,175.9 ng.g™* d.w.), PCBs (87.9 ng.g* d.w.) and PFAS (6.3 ng.g™ d.w.) in
sediments sampled at the beginning of caging in November 2019 after the accident, were globally
lower than those detected in the same location before the fire in 2017 (PAHSs: 7,274.5 £ 1,368.3 ng.g"
1d.w./PCBs: 158.0 + 55.2 ng.gt d.w. / PFAS: 13.8 + 5.2 ng.g! d.w.).

We must consider cautiously this difference, because the analysis was only conducted in one sediment
sample in 2019. However, these results could suggest that one month after the accident, an additive
contamination of the Seine sediment by PAHs - PCBs - PFAs could not be evidenced despite (1) the
combustion of various chemical products stored in the plant and (2) the massive use of extinguishing
foam.

The low contamination of the sediment of the Seine could be related to the emergency protocol
implemented during the accident (POLMAR plan), which consisted in containing the contaminated
water in a basin adjacent to the Seine, using floating booms, and pumping out the soiled water. We
suggest that the Lubrizol fire may have led to (1) a direct contamination of water and sediment by
other families of pollutants during the accident and/or (2) a diffuse contamination of the estuarine
environment by the spread of the fire's smoke plume over Rouen metropole and washout in rain.
Furthermore, we also suggest that the possible fluxe of PAHs - PFAs in the Seine estuary related to
the LUBRIZOL fire could be moderate relatively to the usual diffuse contamination by PAHSs - PFAs
in this highly industrial system.
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Table 3. Pollutants analysis realised on sediments samples from Canche in 2017, Seine in 2017 and Seine in
2019 after the accident in Lubrizol and NORMANDIE-Logistique facilities. (a) Polycyclic Aromatic Hydrocarbon
(PAHs) in sediments. (b) Polychlorinated Biphenyl (PCBs) in sediments. (c) Per- and Polyfluoroalkyl Substances
(PFAS) in sediments.

Pollutants Seine 2017 Lubrizol 2019
PAHSs (ng.g* d.w.) 7,274.5 +1,368.3 1,175.9
Naphtalene 308.9 +102.5 0.7
2-methylnaphtalene 296.1+42.9 NA
1-methylnaphtalene 270.7 £60.9 NA
Biphenyl 110.3+125 0.5
Acenaphtylene ND 0
Acenaphtene 64.7+0.0 0
Fluorene 140.2 £ 135 0
Dibenzothiophene 525+0.8 1.8
Phenanthrene 383.4+69.9 235
Anthracene 258.8 £ 153.7 4.8
Fluoranthene 605.9 +87.4 77.7
2-methylfluoranthene 84.3+20.5 NA
Pyrene 587.2+92.5 70.3
Benzo(a)pyrene 531.4 +261.1 70.2
Benzo(e)pyrene 4478 +176.4 74.3
Perylene 192.5+80.5 14.7
Benzo(a)anthracene 436.6 £ 160.8 50.5
Dibenzo(ah)anthracene 203.2+94.8 12.0
Chrysene 623.8 £200.8 63.4
Benzo(b)fluoranthene 525.3+212.4 75.6
Benzo(k)fluoranthene 603.8 +295.2 NA
Indeno(1,2,3-cd)pyrene 342.9 +158.5 73.3
Benzo(ghi)perylene 348.2 +155.1 66.6
PCBs (ng.g* d.w.) 158.0 +55.2 87.9
PCB 28 78+238 4.1
PCB 52 11.9+£3.2 6.9
PCB 101 16.2+4.6 8.8
PCB 118 194+49 114
PCB 153 478174 26.6
PCB 138 36.4+£12.6 19.7
PCB 180 18.5+10.3 105
PFAS (ng.gtd.w.) 13.8+5.2 6.3
PFHxA 02+0.1 0.3
PFHpA 0.1 £0.0 0.1
FPePA 02+0.2 0.6
6:2 FTS 0.8+0.6 0.8
PFOA 0.6+0.3 0.3
PFHxS 0 0.1
PFNA 0.1+0.0 0.1
6:2 FTAB 05+0.1 0.8
8:2 FTS 1.0+0.6 0.2
FOSAA 0.1+0.0 0.1
PFDA 03+0.1 0.4
L-PFOS 33+07 2.4
Br-PFOS 04+0.1 0.2
MeFOSAA 1.7+£0.9 0.1
EtFOSAA 47+29 0.2
PFUNA 0.1+0.0 0.2
10:2 FTS 06+0.1 0.3
8:2 FTAB 06+0.1 1.0
PFDoA 04+0.1 0.7
PFDS 01+0.1 0
PFTrDA 0.1+0.0 0.2
6:2 diPAP 0.1+0.0 0.1
PFTeDA 0.2+£0.0 0.3
FOSA 0.1+£0.0 0
8:2 diPAP 05+0.2 0.2
MeFOSA 0.1+0.0 0
EtFOSA 05+0.3 0

* NA, not applicable - ND, not detectable
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3.5. Dioxins and furans in runoff water and sewage sludge

We decided to deepen our research in the possible chemical contamination of the aquatic environment
by the Lubrizol accident, considering measures conducted by the Rouen wastewater treatment plant
(RWWTP).

Assays performed by the RWWTP revealed a significant increase of dioxins and furans contamination
in water and sewage sludge following the Lubrizol fire (Table 4). Thus, the raw water entering the
plant is polluted by dioxins, in particular Octachlorodibenzodioxin (OCDD) and
Heptachlorodibenzo-p-dioxin (HPCDD). At the beginning of October, one week after the fire, raw
water dioxin concentrations were 0.03 ng.L%. A recovery was observed in mid-December 2019, with
a dioxin concentration of 0.007 ng.L . Concerning sludge produced by the RWWTP, measures also
revealed high levels of dioxins and particularly of furans, mainly Tetrachlorodibenzofuran (TCDF),
Pentachlorodibenzofuran (PeCDF) and Hexachlorodibenzofuran (HXCDF). In early October, the
sludge showed a dioxins & furans concentration of 190 ng.kg?* (d.w.). A return to routine values was

observed in mid-December 2019, with a dioxins & furans concentration of 7.7 ng.kg?* (d.w.).

Table 4. Pollutants analysis carried out on raw water and sewage sludge by the Rouen wastewater treatment plant,
after the Lubrizol accident in September 2019.

Wastewater treatment plant
24-hour average
Raw water samples
Dioxins (ng.L%) 0.03 NA 0.007
OCDD and HPCDD*
Sewage sludge samples
Dioxins and furans (ng.kg* d.w.) 190 15 7.7
TCDF, PeCDF and HXCDF**
*Dioxins: Octachlorodibenzodioxine (OCDD) and Heptachlorodibenzo-p-dioxin (HPCDD)
**Furans: Tetrachlorodibenzofurane (TCDF), Pentachlorodibenzofurane (PeCDF) and Hexachlorodibenzofuran (HXCDF)

October 2019 November 2019 December 2019

3.6. Interpretation of fish molecular responses based on chemical assays

Liver proteomic analysis conducted on flounders caged in Seine vs Canche after the Lubrizol
industrial accident revealed a severe dysregulation of lipid metabolism, particularly cholesterol; this
trend was reinforced by the specific assays identifying a global increased production of lipids in the
fish muscle. The induction of cholesterol synthesis was also accompanied by a marked dysregulation
of the metabolism of fatty acids. Molecular analysis also revealed a shift in sugar metabolism towards
NADPH synthesis to support lipid and fatty acid synthesis. Finally, proteomics showed dysregulation
of the PPAR signalling pathway, linked to the presence of xenobiotics released during the fire at the
Lubrizol plants. However, we observed a weak induction of phase | detoxification mechanisms (MFO
type), confirmed by EROD activity assays which showed no significant difference between Seine vs.

Canche. Furthermore, levels of pollutants such as PAHs and PCBs detected in the Seine sediment
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after the accident were lower than in a previous study (Borcier et al., 2019). No increase of the PFAS
levels in sediment was observed in the sediment, despite the use of extinction foam to extinguish the
fire at the Lubrizol site. In contrast, measurements performed by the Rouen Waste Water Treatment
Plant revealed a significant increase of dioxins and furans contamination in raw water and sewage
sludge. Different studies highlighted that dioxins and furans in polluted rivers and estuaries are not
increasing EROD activity or cytochrome P450 1A1 expression in fish liver (Orrego et al., 2005; Yuan
et al., 2001). On the other hand, in the present study, we suggest that the significant inhibition of
AChE activity in fish caged after the accident could be explained by the aquatic contamination of
water and sediment by dioxins and furans which showed neurotoxic effects (Sengupta, 2004).
Accidental fires can generate emissions of persistent organic pollutants (POPs), such as
polychlorinated dibenzo-p-dioxins (PCDDs) and polychlorinated dibenzofurans (PCDFs), as a result
of the combustion of the various materials involved, the nature of the fire and the environmental
conditions (De Filippis et al., 2022; Zang et al., 2016). Thus, considering the main results of the
present study, we suggest that the Lubrizol produced air borne dioxins and furans largely dispersed
over the Rouen city; the dioxins most present being OCDD and HPCDD. Dioxins are known to impair
liver functions during short-term exposure (Sengupta, 2004). In the case of chronic exposure, these
dioxins can cause alterations to the immune system, the nervous system and reproductive function,
which can lead to cancer (Helal et al., 2022; King-Heiden et al., 2013). Dioxins increase the relative
weight of the liver, leading to a significant increase in all liver biomarker levels (glucose, cholesterol,
triglycerides) (Helal et al., 2022). Furans concentrations also increased in the Seine following the fire,
particularly TCDF, PeCDF and HXCDF. Despite many years of intensive research, the mechanisms
by which dioxins and furans induce toxicity are not fully understood, but dioxins and furans toxicity
is probably not secondary to CYP1A induction, as originally thought, and other genes are involved
(King-Heiden et al., 2013).

Due to their structural stability, dioxins and furans persist in the environment for a long time, and can
be transported over long distances from their emission sources. Thus, after air dispersion, dioxins and
furans get deposited on soil; these molecules may subsequently enter the aquatic environment via
runoff. Dioxins and furans deposited in aquatic environment will adsorb strongly to particulate
organic carbon suspended in the water column; they tend to rapidly redistribute to bottom sediments
by settling out (Gatehouse, 2004).

In aquatic ecosystems, uptake of dioxins in food is the most important source of exposure, the uptake
from water via gill and skins being weak owing their low aqueous solubility (Gatehouse, 2004).

We therefore hypothesize that the flounders caged in the Seine after the Lubrizol fire were particularly

contaminated by their diet, considering their major food in the cage: amphipods. This family of
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invertebrates accumulates particularly high concentrations of dioxins and furans in the field (Ruus et
al., 2006) and displays a reduced sensitivity to the toxic effects of dioxins (Barber et al., 1998).

The mechanisms of dioxin and furan toxicity in natura are still poorly understood, and further studies
are needed (Jeno et al., 2021). Dioxins and furans are highly hydrophobic and have a high affinity for
the lipid macromolecules of exposed organisms, which reinforces their toxicity (Geyer et al., 1993).
Dioxins modify lipid metabolism by affecting the activity of certain key enzymes in fatty acid
biosynthesis, triacylglycerol and cholesterol levels in dioxin-exposed microorganisms, animals,
plants and humans (Mahfouz et al., 2020; Hanano et al., 2014). In the present study, the aquatic
contamination by dioxins and furans resulting from the Lubrizol fire may therefore explain the

deregulation of lipid metabolism in flounder detected by proteomics.

4. Conclusion

All the analyses and experiments carried out by various laboratories in the weeks following the
Lubrizol and NORMANDIE-Logistique fire, on water and sediment chemistry, bioassays and
biomarkers, showed reduced toxicity. The report by Fisson et al (2020) assessing the impact of the
fire on the Seine estuary revealed no obvious pollution by the chemicals conventionally measured,
nor any significant response to pollution by shrimps (Palaemon longirostris) caged in the estuary.
These post-accident studies were necessary, but finally showed little or no impact of the accident on
aquatic organisms in the Seine estuary outside the bassin aux bois, in the very short term. We have
therefore decided to conduct this new study on flounder in Rouen, comparing our current results with
those obtained in 2017 by Borcier et al. (2019).

The present study, coupling flounder caging and proteomics, yielded a new vision on the impact of
this industrial accident on the aquatic ecosystem, integrating fish response after a mid-term exposure.
Molecular analyses on the flounder without a priori appeared to be an effective strategy to explore
the multiple metabolic pathways affected by the pollutants, during and after an accidental pollution.
In this study, the diffuse pollution by dioxins and furans in the Seine estuary, which contaminated
fish food had probably the major impact on fish metabolism, particularly causing lipid dysregulation.
On the other hand, the impact of the point source pollution from the fire site directly discharged into

the Seine in the days following the accident seems to have been relatively weak.
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Supplementary data

Table S1. Samples description from Seine and Canche estuaries.

4. Article

Estuaries SEINE CANCHE
Sampling date 09/11/2019 09/11/2019
Sampling method Beam trawl Beam trawl
Sampling location Canche estuary Canche estuary
Start of caging 13/11/2019 15/11/2019

End of caging 12/12/2019 13/12/2019
Caging location 49°23'0.37"N, 01°00'42.26"E 50°30'31"N 1°39'02"E
Fish Condition Factor 1.11 £ 0.08 0.97 +0.10

Table S2. KEGG pathways of deregulated proteins in P. flesus liver from Canche and Seine estuaries after Lubrizol and
NORMANDIE-Logistique fire accident.

Estuaries Term ID  Term Description Gene Count False Discovery Rate
dre01100 Metabolic pathways 30 8.46e-14
dre01212  Fatty acid metabolism 7 5.03e-07
dre00900  Terpenoid backbone biosynthesis 5 9.41e-07
dre03320 PPAR signaling pathway 6 1.83e-05
dre00061 Fatty acid biosynthesis 4 3.65e-05
dre00100  Steroid biosynthesis 4 3.65e-05
dre00640  Propanoate metabolism 4 0.00010
dre00620  Pyruvate metabolism 4 0.00022
dre00071 Fatty acid degradation 4 0.00050

Seine vs Canche dre00280 Valine, leucine and isoleucine degradation 4 0.00050

Proteins up-regulated | dre00330  Arginine and proline metabolism 4 0.00077

15 days of caging dre03060  Protein export 3 0.00081

dre00650 Butanoate metabolism 3 0.00094

dre00072  Synthesis and degradation of ketone bodies 2 0.0058

dre00380  Tryptophan metabolism 3 0.0065

dre00310  Lysine degradation 3 0.0172

dre03015 mRNA surveillance pathway 3 0.0322

dre04146  Peroxisome 3 0.0322

dre00630  Glyoxylate and dicarboxylate metabolism 2 0.0441

dre01040  Biosynthesis of unsaturated fatty acids 2 0.0443

dre00053  Ascorbate and aldarate metabolism 2 0.0445

dre04142  Lysosome 6 0.00073

. dre03040  Spliceosome 5 0.0021

p Se_:me vs Canche dre01100  Metabolic pathways 14 0.0032
roteins down-regulated L

15 days of caging dre04910 Insulin signaling pathway _ 5 0.0032

dre00500  Starch and sucrose metabolism 3 0.0042

dre04210  Apoptosis 4 0.0330

dre01100 Metabolic pathways 26 4.30e-11

dre00100  Steroid biosynthesis 6 1.16e-08

dre00900  Terpenoid backbone biosynthesis 4 4.45e-05

Seine vs Canche dre01212  Fatty acid metabolism 4 0.0032

Proteins up-regulated dre03320 PPAR signaling pathway 4 0.0045

30 days of caging dre00072  Synthesis and degradation of ketone bodies 2 0.0116

dre00280  Valine, leucine and isoleucine degradation 3 0.0120

dre01200  Carbon metabolism 4 0.0120

dre00650 Butanoate metabolism 2 0.0406

dre04141  Protein processing in endoplasmic reticulum 4 0.0406

Seine vs Canche dre01100 Metabolic pathways 11 0.0027

Proteins down-regulated
30 days of caging dre04512 ECM-receptor interaction 3 0.03
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Figure S1.

Figure S1. Pie charts representing the main Clusters of Orthologous Group (COG) categories that are up-regulated and down-
regulated in livers of P. flesus sampled in Seine estuary (Rouen) after Lubrizol and NORMANDIE-Logistique fire compared to
the Canche estuary. (A) RNA processing and modification; (B) Chromatin Structure and dynamics; (C) Energy production and
conversion; (D) Cell cycle control and mitosis; (E) Amino Acid metabolism and transport; (F) Nucleotide metabolism and
transport; (G) Carbohydrate metabolism and transport; (H) Coenzyme metabolism; (1) Lipid metabolism; (J) Translation; (K)
Transcription; (L) Replication and repair; (M) Cell wall/membrane/envelop biogenesis; (N) Cell motility; (O) Post-translational
modification, protein turnover, chaperone functions; (P) Inorganic ion transport and metabolism; (Q) Secondary Structure; (R)
General Functional Prediction only; (S)Function Unknown ; (T) Signal Transduction; (U) Intracellular trafficking and secretion;
(YY) Nuclear structure; (Z) Cytoskeleton.
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Chapitre 111 1. Introduction

1. Introduction

Ce chapitre explore les réponses de populations de Flet Européen (P. flesus) face au multistress
(pollutions chroniques, eutrophisation, réchauffement des eaux) dans les petits systémes
estuariens.

1.1. Les petits systémes estuariens

Les petits estuaires sont caractérisés par leur taille réduite, de quelques dizaines de kilométres
seulement (Romana, 1994). En outre, Pye & Blott (2014) ont défini les petits estuaires comme des
systémes avec une zone de marée active, au-dessus de I'embouchure, inférieure a 50 km?.

Les petits systémes estuariens sont aussi caractérisés par une faible hétérogénéité
environnementale (Vasconcelos et al., 2015 ; Elliott, 2011) qui se traduit par une faible variabilité
inter-individuelle dans la réponse du poisson a son environnement. lls sont généralement
nettement moins anthropisés relativement aux grands estuaires, car leur taille restreint
I'implantation de zones industrielles et urbaines a proximité.

Les caractéristiques propres aux petits systémes estuariens offrent donc plusieurs avantages pour
des études en écologie du stress. Le nombre restreint de stresseurs les rend plus facilement
identifiables, les cocktails de polluants sont moins complexes. En outre, la faible variabilité
interindividuelle permet de prélever moins d'individus par estuaire pour obtenir une signature
biologique fiable. Enfin, I'anthropisation relativement modérée dans les petits estuaires permet
encore d’identifier des estuaires de référence peu soumis aux multistress (Cardoso, et al., 2011).
Tout cela nous permet de développer et d’explorer efficacement de nouvelles méthodologies
d’analyses dans le cadre d’une approche multi-estuaire, pour approfondir le diagnostic écologique
des eaux de transition.

Cependant, les petits systémes estuariens, qui présentent moins d’enjeux économiques que les
grands estuaires, sont peu étudiés (Callaway et al., 2014).

La qualité de I'eau des petits systemes peut étre évaluée grace a des analyses d’oxygene, de
nutriments, de nitrites et de nitrates, de phosphore, de chlorophylle, de bactériologie (Yiksek et al.,
2006) ou encore selon la dynamique des éléments nutritifs et le fonctionnement hydro-
morphologique (Taljaard et al.,2017).

Des études ont également été menées afin d’évaluer 'impact des activités anthropiques présentes
au niveau des petits estuaires et de leur bassin versant (BV). Des analyses ciblées ont ainsi révélé la
présence de polluants organiques (PFAS et HAPs) et de métaux (Cu et Zn) dans différents petits
estuaires (Lu et al., 2022). Des mesures empiriques ont également révélé la présence de pesticides,
tels que I'Atrazine et le Métolachlore (Lu et al., 2022 ; McCarthy et al., 2007).

Cependant, tres peu d’études en écologie du stress ont été menées sur les systemes estuariens de
petite taille. De ce fait, il est nécessaire de développer des méthodes multidisciplinaires de
biosurveillance pour acquérir des connaissances sur les estuaires de petite taille.

Ainsi, dans le cadre de cette these, il nous est apparu particulierement pertinent d’étudier les petits
systémes estuariens localisés dans une méme région pour optimiser les méthodes d’évaluation de
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la qualité des eaux estuariennes, par le développement d’approches intégratives couplant des
approches directes (dosage de polluants, de nitrites et de nitrates, ...) et indirectes (omiques et
biomarqueurs sur le poisson) afin (1) d'établir la typologie de petits des fleuves cotiers pour
identifier (i) les principaux facteurs de stress spécifiques de chaque estuaire et (ii) un systéme de
référence peu impacté par les stresseurs, puis (2) intégrer les réponses d'expression des genes et
des protéines chez le Flet pour mener une évaluation globale de |'état écologique de ces petits
estuaires.

Pour ce faire, une approche multi-biomarqueurs a été développée afin de caractériser I'état
physiologique de Flets juvéniles capturés dans différents petits estuaires. Par ailleurs, les teneurs
en polluants organiques et en éléments traces ont été mesurées dans les poissons et les sédiments.
L’ensemble de ces données ont été couplées avec des données hydrobiologiques et des métriques
géographiques sur les bassins versants, afin de définir un estuaire de référence. Le transcriptome
et le protéome du foie de flet ont été ensuite analysés sans a priori afin d’évaluer I'expression
différentielle des génes et des protéines dans les milieux anthropisés vs de référence. Le but final
de ces travaux est alors de caractériser les différents stresseurs propres a chaque systéme estuarien,
et de faire un premier bilan sur I'état écologique des hydrosystémes.

Dans cette optique, nous avons mené a bien deux études, dans le cadre des projets “OFB - POPEST”
et “AELB - ECOEST”, présentés ci-dessous.

1.2. Présentation du projet OFB - POPEST

Le projet “OFB - POPEST” mené de 2018 a 2020 , a été financé par I'Office Frangais de la
Biodiversité (OFB).

L'OFB, créé au ler janvier 2020, est un établissement public dédié a la protection et la restauration
de la biodiversité des milieux aquatiques, terrestres et marins. L'OFB vise a limiter les diverses
pollutions, la surexploitation des ressources naturelles, l'introduction d’espéces exotiques
envahissantes ou encore la destruction et la fragmentation des milieux naturels.

Le projet POPEST, basé sur le Flet, a été développé afin d’explorer le potentiel de nouvelles
méthodologies moléculaires de type “-omiques” pour rechercher de nouveaux genes et protéines
candidats, et ainsi déterminer le niveau de vulnérabilité des populations naturelles du Flet face aux
multistress. Ce projet avait pour objectif (1) de caractériser les différents environnements estuariens
de petites tailles, (2) d’identifier les stresseurs interagissant au sein de chaque systéme, (3) de
mesurer I'impact du multistress sur la physiologie du poisson et (4) d’explorer par la biologie
moléculaire de nouvelles voies métaboliques exprimées par le poisson pour répondre aux stress.

Les résultats du projet POPEST sont détaillés dans la sous-partie 2.1. ci-dessous. Ces résultats ont
également fait I'objet d’'un article (Laurent et al., 2023), présenté dans la sous-partie 4.1. ci-dessous.

Le projet POPEST a également fait I'objet d’un rapport final mettant en évidence la pertinence des
outils moléculaires couplés aux approches multidisciplinaires pour établir le diagnostic écologique

des petits systémes estuariens (Pichereau et al., 2021).
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1.3. Présentation du projet AELB - ECOEST

Le projet “AELB - ECOEST”, est la suite directe du projet “OFB - POPEST”. Le projet ECOEST,
commencé en 2022, est actuellement financé par I’Agence de I'Eau Loire-Bretagne (AELB) et se
terminera en 2024

Les Agences de I’Eau sont des établissements publics de I'Etat chargés de la politique de I'eau sur
les grands bassins hydrographiques correspondant aux territoires des grands fleuves francais. Les
Agences de |'Eau ont pour objectif d’atteindre un bon état des eaux (en 2027), i.e. une eau en qualité
et en quantité suffisante pour assurer un fonctionnement durable des écosystéemes naturels et
satisfaire les usages humains.

L’Agence de I’Eau Loire-Bretagne (AELB) est donc en charge du bassin Loire-Bretagne, comprenant
le bassin versant de la Loire et de ses affluents, les bassins de la Vilaine et des fleuves c6tiers bretons,
ainsi que les bassins cotiers vendéens et du marais poitevin. Le territoire naturel du bassin Loire-
Bretagne s’étend sur 155 000 km? et occupe 28 % du territoire métropolitain, avec pas moins de
6 654 km de c6tes, 135 000 km de cours d’eau et des nappes souterraines importantes.

Le projet ECOEST est une extension de I'approche multi-estuaires et multidisciplinaire mise en
place au cours du projet POPEST pour caractériser I'état écologique de systemes estuariens de
petite taille. Ce projet a été développé pour approfondir nos recherches sur les estuaires au niveau
de la région Bretagne.

Ce projet a pour objectif (1) d’approfondir le fonctionnement écologique des hydrosystemes
bretons par (i) le diagnostic des différents stresseurs et par (ii) I'estimation des altérations
biologiques chez le Flet, et (2) de maintenir une collaboration forte entre les scientifiques, les SAGE
et les collectivités en charge des BV, afin de partager et d’augmenter les connaissances sur
I’occupation des sols et la gestion de I'eau.

Les résultats du projet ECOEST sont détaillés dans la sous-partie 2.2. ci-dessous. Ces résultats ont
également fait I'objet d’un article en préparation (Laurent et al., 2024b), présenté dans la sous-
partie 4.2. ci-dessous.

La partie finale du projet ECOEST sera menée a partir de janvier 2024 et consistera a mener une
analyse statistique multi-marqueurs couplant les données de géographie, d’hydrobiologie, de
chimie, de biomarqueurs et de biologie moléculaire sur le Flet afin d’établir des outils de diagnostic
pour les gestionnaires de I'environnement, pour le monitoring de la qualité écologique des
écosystemes estuariens et pour le suivi des opérations de restauration.
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2. Résultats & Discussion

2.1. Premiére approche afin d’évaluer la qualité écologique des petits estuaires bretons : couplage
des signatures environnementales et des réponses moléculaires chez le Flet

Dans cette premiére étude, nous nous sommes concentrés sur la comparaison de cinq petits
estuaires situés en Bretagne, dont le BV est compris entre 69 et 379 km?, et la Canche, un systeme
de taille moyenne (1 400 m?) utilisé comme estuaire de référence dans des études antérieures
(Laurent et al., 2022 ; Borcier et al., 2019). Ces six systémes (Penzé, Horn, Aven, Scorff, Noyalo et
Canche) ont été sélectionnés pour leurs niveaux contrastés de stresseurs (polluants, eutrophisation,
hypoxie...) liés aux activités anthropiques. Des Flets juvéniles ont donc été échantillonnés dans ces
systemes a la fin de I'été 2018.

Les métriques géographiques (SIG) ont permis de déterminer les usages des sols de tous les BV
étudiés, mettant en avant la pression agricole, la pression urbaine et le bon état écologique.

La géographie a mis en évidence que I'Horn est le BV le plus agricole, avec les indices les plus élevés
pour le bétail, les traitements phytosanitaires et les surfaces agricoles (légumes). La Canche
présente également une surface agricole tres importante, mais centrée sur la production céréaliére
intensive. La Penzé présente également une pression d'élevage assez élevée. Noyalo présentait les
plus forts niveaux de densité de population, de zones urbanisées et d'industrialisation. Concernant
I’état écologique, les plus importantes proportions de surfaces naturelles ont été observées pour le
Scorff, les plus fortes densités de haies ont été observées pour les BV de I'Aven et de la Penzé, et
enfin les plus importantes ripisylves ont été enregistrées pour la Penzé, le Scorff et Noyalo.

Les concentrations les plus élevées de nitrates et de nitrites ont été observées dans I'Horn, résultant
principalement de la fertilisation importante des sols en zone légumiere. Noyalo présentait
également de fortes teneurs en nitrites et en ammonium, potentiellement liées aux activités
industrielles et au dysfonctionnement des STEP.

Les polluants organiques mesurés dans les tissus des poissons ont révélé que seuls les individus
capturés dans le systeme de Noyalo présentaient des niveaux élevés de HAPs et de PCBs, engendrés
par l'industrialisation, la forte densité de population et le trafic routier, qui caractérisent ce systéme.

Les éléments traces métalliques (As, Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Pb, V et Zn) ont aussi été dosés dans le
muscle des flets. Les différences significatives les plus importantes ont été observées pour I'As, avec
les concentrations les plus élevées mesurées dans les poissons de la Canche, de Noyalo et de I’Aven.
La Canche présentait également de fortes concentrations pour tous les autres métaux analysés,
probablement induites par le flux cotier provenant de I'estuaire de la Seine, d{i aux vents dominants
du Sud-Ouest et a la dérive Nord-Est en Manche (Brylinski et al., 1991).

Les dommages a I'ADN, déterminés par le test des cométes, étaient significativement plus élevés
dans les flets de la Canche et plus faibles dans ceux du Scorff. Cette génotoxicité pourrait étre liée
a l'exposition aux métaux (Kousar & Javed, 2015 ; Naz & Javed, 2013) ou aux xénobiotiques
organiques (Frenzilli et al., 2009).
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Les analyses d’éléments traces dans les otolithes ont révélé que deux éléments discriminaient
fortement les estuaires étudiés, a savoir le Sr et le Mn.

Le ratio Sr:Ca dans les otolithes, utilisé comme proxy de la salinité (Condini et al., 2019 ; Panfili et
al., 2015), a révélé que les poissons de I'Aven vivaient dans des conditions plus salées, tandis que
les flets de la Canche vivaient dans des conditions oligohalines.

Le ratio Mn:Ca, considéré comme indicateur de I'hypoxie (Limburg et al., 2015 ; Thorrold &
Shuttleworth, 2011), indique une hypoxie marquée pour le Scorff et Noyalo, mais modérée pour la
Penzé.

Les autres mesures d’éléments traces (Cu, Fe, Li, Va) suggérent une multi-contamination métallique
chronique pour le Scorff.

Les analyses d’isotopes stables dans les otolithes ont mis en évidence une forte signature 620 pour
les poissons de I’Aven, caractéristique d'un environnement marin, contrairement a la Canche qui a
montré une faible signature 8§80, confirmant les résultats obtenus par le Sr.

Les signatures 63C les plus négatives dans les otolithes des flets de Noyalo et du Scorff ont révélé
un taux élevé d'activité métabolique induit par les facteurs de stress, forcant les poissons a
augmenter leur taux métabolique pour maintenir I'homéostasie et réparer les dommages (Sokolova,
2013). A contrario, les niveaux moins négatifs de 6'3C détectés dans les flets de I'Aven pourraient
étre liés a un taux métabolique réduit, suggérant un environnement modérément stressé.

L'intégration des signatures environnementales, obtenues grace a la géographie, I’hydrobiologie,
la chimie des polluants et les biomarqueurs ciblés sur les poissons, suggére que le BV de I'Aven est
le systeme le moins impacté par les activités anthropiques. Nous avons donc décidé de considérer
I’Aven comme le systéme de référence pour les analyses moléculaires.

Les approches de transcriptomique et de protéomique ont permis d’identifier plus précisément les
différences physiologiques entre les flets échantillonnés dans les différents estuaires.

Les signatures -omiques ont révélé une surexpression des génes et des protéines de presque toutes
les voies de détoxification des xénobiotiques (GO:0009410) pour les flets de I'Horn et de Noyalo.
Plus précisément, nous avons observé une accumulation de protéines associées a la phase |, telles
gue la NADPH-cytochrome P450 réductase, dix isoformes de la CYP450, la diméthylaniline
monooxygénase, ou encore |'époxyde hydrolase. Nous avons également remarqué une
accumulation de protéines associées a la phase Il, comme la GST et 'UDP-glucuronosyltransférases.
Le cycle de la méthionine était également nettement dérégulé chez les flets de Noyalo, de I'Horn
et du Scorff. La dérégulation négative de la BHMT, des SAM synthétases et de
I'adénosylhomocystéinase, ainsi que la dérégulation positive de la méthionine synthase, suggerent
gue la synthése de la méthionine est privilégiée aux dépens de I'homocystéine, en réponse aux
xénobiotiques (Vandegehuchte & Janssen, 2011).

Toutes ces données mettent en évidence que Noyalo contient trés probablement des quantités
élevées de polluants organiques associés a la densité de population et a l'activité industrielle
élevées. Concernant I’'Horn, la dérégulation des systéemes de détoxification est probablement liée a
I'utilisation importante de traitements phytosanitaires pour la production intensive de légumes.

Les approches moléculaires ont aussi mis en évidence une exposition des poissons de I'Aven a
I'arsenic. En effet, nous avons observé la sous-expression systématique de I'arsenite
méthyltransférase dans tous les hydrosystémes relativement a I’Aven, indiquant que cette protéine
était en fait accumulée dans le foie des poissons capturés dans I'estuaire de référence. Or, les
concentrations d'arsenic sont également apparues élevées dans la Canche et Noyalo, sans pour
autant qu’on y détecte I'arsenite méthyltransférase.
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Ces résultats suggerent que I'Aven contiendrait plus d'arsenic inorganique que les deux autres
estuaires. En effet, I'arsénite méthyltransférase catalyse la biométhylation de I'arsénite (As(lll)) en
ses métabolites méthylés moins toxiques MMA et DMA (Cui et al., 2021). La contamination par
I'arsenic pourrait étre due a I'épandage de boues algales résultant de I'exploitation des algues, qui
concentrent naturellement l'arsenic (Wahbeh et al., 1985).

Les -omiques ont aussi mis en évidence la dérégulation d’un autre métabolisme d'intérét, le cycle
de l'urée (GO:0000050). Effectivement, pas moins de sept génes et protéines impliqués dans cette
voie ont été surexprimés chez les flets capturés dans I'Horn : I'argininosuccinate lyase, la carbamoyl
phosphate synthétase, I’argininosuccinate synthétase, I'ornithine carbamoyltransférase, et le
transporteur de citrulline/ornithine. Le cycle de I'urée convertit I'excés d'azote systémique dérivé
de la dégradation des métabolites contenant de I'azote, tels que les protéines, les acides aminés ou
I'ammoniac lui-méme, en urée, un composé azoté facile a excréter (Mew et al., 2017).

Nous suggérons donc que la dérégulation du cycle de l'urée peut étre associée a l'activité agricole
intensive dans le BV de I'Horn et a une importante activité bactérienne réductrice de nitrates en
nitrites et en ammonium sur le fond (Corriveau, 2009). En outre, chez la plupart des poissons, les
déchets azotés sont excrétés par les branchies sous forme d'ammoniac (faible colt métabolique)
(Wood, 2022), or lors d’'un exces d'ammonium a l'interface eau-sédiment, le Flet pourrait convertir
I'ammoniac en urée par le cycle de I'urée dans le foie, un processus métaboliquement colteux.

La transcriptomique a mis en évidence une dérégulation des marqueurs associés a la réponse a
I'nypoxie dans les estuaires de la Penzé et du Scorff. En effet nous avons observé une sous-
expression du régulateur transcriptionnel de I'HIF1a et de l'inhibiteur de HIF1a pour les flets du
Scorff. L'HIF1a, qui régit la réponse cellulaire a I'hypoxie, régule des génes responsables de
I’'angiogenese et la synthese des globules rouges. Une analyse approfondie a révélé une sous-
expression du gene VEGF et une surexpression du gene de I'érythropoiese pour le Scorff et la Penzé.
En outre, les analyses microchimiques des otolithes des poissons du Scorff et de la Penzé ont révélé
des niveaux élevés de Mn, suggérant une exposition chronique au stress hypoxique.

Les signatures moléculaires ont aussi mis en avant une dérégulation des hormones stéroidiennes
dans le foie des poissons du Scorff et de Noyalo. En effet, les premiéres analyses de réseaux ont
révélé un enrichissement significatif de la biosynthése des hormones stéroidiennes (dre00140), des
voies cataboliques des acides gras (dre00071) et des acides aminés a chaine ramifiée (dre00280).
Plus particulierement, la voie de synthése du cholestérol a montré I'induction de 23 génes pour le
Scorff et de 19 pour Noyalo, tels que la 3-hydroxy-3-méthylglutaryl-Coenzyme A réductase ou
I'hydroxyméthylglutaryl-CoA synthase, couvrant toutes les étapes de cette voie métabolique.
D’autres genes et protéines surexprimés chez les poissons du Scorff sont impliqués dans la
biotransformation du cholestérol en hormones stéroidiennes, telles que la 3-oxo-5-alpha-stéroide
4-déshydrogénase et la 3-keto-steroid reductase.

La dérégulation de la synthése du cholestérol peut résulter d’'une exposition a des contaminants
environnementaux, comme les HAPs (S@rhus et al., 2017), le Bisphénol A (Li et al., 2019), les PFAS
(Rebholz et al., 2016) ou les phtalates (Lee et al., 2020).

Les signatures environnementales (géographie, hydrobiologie, chimie, biomarqueurs ciblés) sur les
BV et les Flets ont été combinées avec les résultats de la -omique pour définir précisément la
typologie des cing petits estuaires bretons étudiés.
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L'Aven présente la plus forte densité bocagere et une pression agricole assez modérée, orientée
vers la production de légumes en conserve, ce qui pourrait expliquer les charges réduites en azote
dans ce systeme. Le BV de I’Aven présentait également une faible densité de population et de faibles
charges en polluants organiques et en métaux, a I'exception de I'arsenic qui a entrainé une induction
de l'arsenate méthyltransférase. L’Aven semble étre le moins impacté par rapport aux quatre autres
hydrosystemes étudiés, ce qui confirme qu'il pourrait étre considéré comme une référence
pertinente pour les approches -omiques sur le Flet.

L'Horn est caractérisé par une tres forte pression agricole, avec une production intensive de
légumes dans de petites parcelles (pommes de terre, carottes, échalotes...) et une grande densité
d'élevages de porcs hors-sol (Canévet, 1992). Ces types de cultures et d'élevages entrainent une
utilisation massive de pesticides et de déchets azotés (Crisan, 2020 ; Pujol, 2015 ; Sebilo et al., 2013).
De plus, les poissons échantillonnés dans I'Horn présentaient des signatures -omiques de
détoxification des xénobiotiques, probablement liées a I'exposition aux pesticides, et une forte
dérégulation du cycle de l'urée, liée a la charge azotée trés élevée dans l'estuaire.

La Penzé partage plusieurs caractéristiques avec I’hydrosysteme de I'Horn, telles que les cultures
légumieres et les élevages porcins, mais avec une pression agricole moins marquée. De plus, les
poissons de la Penzé ont des réponses moléculaires différentes de I’'Horn, avec des signatures liées
a I’hypoxie, mais pas de signature liée a la détoxification des xénobiotiques ni a I'exposition a |'azote.
Cela pourrait s'expliquer par une meilleure préservation des haies, de la ripisylve et des bandes
enherbées sur le BV, qui interceptent les exces en nutriments (Viaud & Thomas, 2019), en nitrates
(Grimaldi et al., 2012), en pesticides et en phosphore (Carluer et al., 2017 ; Catalogne & Hénaff,
2016), avant gqu'ils n'atteignent les eaux de surface (Reichenberger et al., 2007). La préservation du
bocage dans le BV de la Penzé joue probablement un réle majeur dans la qualité globale des eaux
estuariennes.

Le Scorff présente une pollution chronique par les métaux, malgré une proportion relativement
élevée d'habitats naturels. Cette contamination n'est probablement pas liée aux activités sur le BV,
mais plutét aux activités portuaires de la rade de Lorient, en aval de I'estuaire (De los Rios et al.,
2016 ; Greenfield et al., 2011). Les analyses d'éléments traces ont également révélé de fortes
teneurs en Mn dans les otolithes des flets du Scorff, suggérant des événements hypoxiques
fréquents possiblement liés aux effluents laitiers dans I'estuaire.

Le systeme de Noyalo est le plus urbanisé, avec une forte densité de population, une forte pression
touristique estivale et un pourcentage élevé de terres artificialisées, ce qui peut entrainer une
surcharge et un dysfonctionnement des stations d'épuration (Terrier et al., 2005). Les rejets de
sources industrielles et domestiques, probablement importants dans l|'estuaire, pourraient
expliquer les concentrations élevées en nitrites, en HAPs et en PCBs, ainsi que les signatures
-omiqgues d’une exposition aux xénobiotiques organiques.

183



Chapitre 111 2. Résultats & Discussion

2.2. Optimisation des méthodes développées pour évaluer la qualité écologique des petits estuaires
bretons : couplage des signatures environnementales et des réponses moléculaires chez le Flet

Dans cette seconde étude, nous nous sommes concentrés sur la comparaison de sept petits
estuaires également localisés en Bretagne (Gouessant, Guillec, Fleche, Quillimadec, Aber Wrac'h,
Douffine and Aven), dont le bassin versant total est compris entre 70 et 450 km?2.

Les bassins versants associés a ces estuaires sont essentiellement caractérisés par une pression plus
ou moins importante de l'agriculture - I'élevage hors sol - la pisciculture, dans un contexte
typiquement breton. Par ailleurs, quatre bassins versants sur sept sont mitoyens.

En outre, nous avons conservé dans cette nouvelle étude I’Aven, pour confirmer ou pas le statut de
référence de cet hydrosysteme (Laurent et al., 2023). Des Flets juvéniles ont donc été échantillonnés
dans ces systémes a la fin de I'été 2020.

Différentes métriques géographiques (SIG) ont été estimées pour explorer les différents usages des
sols dans I'ensemble des bassins versants étudiés. La géographie a mis en évidence un premier
groupe de bassins (Gouessant, Guillec, Fleche, Quillimadec et Aber Wrac'h) caractérisés par une
pression agricole élevée, qui s’Taccompagne de nombreux traitements phytosanitaires. Cependant,
I'Aber Wrac'h et le Quillimadec se distinguent par une densité de population plus élevée, associée
a davantage de zones urbanisées. Par ailleurs, 'Aven et la Douffine présentent les plus fortes
proportions d'espaces naturels préservés et de ripisylves, qui pourraient conduire a un bon état
écologique de ces hydrosystémes. Cependant, nous avons remarqué pour la Douffine une grosse
activité piscicole qui pourrait se traduire par une forte eutrophisation du systeme. Enfin, le
Gouessant est défini par une forte pression d’élevage porcin et une faible densité de haies,
principalement a cause d’'importantes cultures de mais. Le cours d’eau du Gouessant présente par
ailleurs deux barrages successifs, immédiatement en amont de I'estuaire

Les concentrations les plus élevées en nitrites, nitrates et ammonium ont été observées pour le
Guillec, et sont liées a une importante fertilisation des petites parcelles consacrées a la production
maraichere intensive (pommes de terre, carottes et échalotes). Les estuaires de la Fléche, du
Quillimadec et de I’Aber Wrac'h présentaient aussi des charges élevées en nitrates, également liées
a la pression agricole. En revanche, les concentrations en azote dans I’Aven étaient faibles,
confirmant une pression agricole modérée (légumes en conserve) et une bonne conservation du
bocage limitant les flux d'azote.

Les polluants organiques mesurés dans les sédiments ont mis en évidence des concentrations
élevées en HAPs dans I’Aven, liées au port de plaisance sur le site de préléevement et au parking situé
a proximité, tres fréquenté par les touristes en période estivale. Les sédiments de la Fleche, du
Quillimadec, de I'Aber Wrac'h et la Douffine présentaient des valeurs moyennes de HAPs
probablement liés au trafic routier dans ces BV. Les dosages en PCBs dans les sédiments étaient
inférieurs aux limites de détection dans les sept estuaires, ce qui révele un impact limité des
effluents industriels dans ces bassins versants, a dominante agricole.

Les éléments traces métalliques (As, Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Pb, V et Zn), dosés dans les sédiments, ont
mis en évidence une multi-contamination prononcée dans l'estuaire de la Douffine liée a
d’anciennes activités minieres. Ces analyses ont aussi révélé des taux élevés d'As dans les sédiments
de I'Aber Wrac'h et de I'Aven.
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Les éléments traces métalliques, dosés dans les muscles des flets, n‘ont pas reflété la multi-
contamination observée dans les sédiments de la Douffine. La relation entre les éléments traces
mesurés dans les sédiments vs poissons est faible, a I'exception des concentrations en As dans I'Aven
et I'Aber Wrac'h.

Les analyses d’éléments traces dans les otolithes ont révélé que deux éléments se distinguaient
nettement entre les estuaires étudiés, a savoir le strontium (Sr) et le manganése (Mn).

Le ratio Sr:Ca dans les otolithes, considéré comme un proxy de la salinité (Condini et al., 2019 ;
Panfili et al., 2015), a mis en avant que les poissons de I'Aven vivaient dans un environnement
polyhalin, tandis que les individus du Gouessant, du Guillec, de la Fléche et de la Douffine vivaient
dans un environnement oligohalin.

Le ratio Mn:Ca, utilisé comme indicateur de I'hypoxie (Limburg et al, 2015; Thorrold &
Shuttleworth, 2011), indique une hypoxie marquée pour le Gouessant et la Douffine.

Les analyses d’isotopes stables dans les otolithes, et plus particulierement le §120 - utilisé comme
indicateur de la salinité et de la température de I'eau (Reis-Santos et al., 2023), et le §13C - considéré
comme un indicateur du taux métabolique (Chung et al.,, 2019), ont permis de caractériser
I’environnement des flets.

Les fortes signatures 820 observées chez les poissons de I'Aven sont caractéristiques d'un
environnement marin.

Les signatures 8'3C les plus négatives observées pour |'estuaire de la Fleche pourraient étre liées a

une augmentation du métabolisme des poissons, afin de répondre au colt énergétique croissant
dans des environnements stressés (Sokolova, 2013).

L'intégration des signatures environnementales, comprenant des données de géographie,
d’hydrobiologie, de chimie, et de biomarqueurs spécifiques chez les flets, confirme que le BV de
I'Aven reste dans cette nouvelle étude un systéme relativement peu exposé au multistress. En
conséquence, nous avons choisi de maintenir I’Aven comme systéme de référence pour les analyses
moléculaires. L'utilisation des approches de protéomique hépatique nous a ensuite permis
d'identifier de maniére précise les dérégulations moléculaires associées a chaque hydrosystéme.

Les signatures moléculaires ont mis en évidence une surexpression des protéines associées aux
mécanismes de biotransformation des xénobiotiques (GO:0009410) dans le foie des flets de tous
les estuaires étudiés, avec cependant une détoxification des polluants organiques nettement moins
marquée pour I’Aber Wrac’h.

Les protéines de la Phase I, et plus particulierement les cytochromes P450, étaient significativement
accumulées dans les poissons de la Douffine, de I'Aber Wrac'h et du Guillec, et sont impliquées dans
la détoxification hépatique des polluants organiques. Cependant, la sous-expression de plusieurs
autres protéines CYP450 suggere des niveaux d'exposition plus faibles chez les poissons issus du
Quillimadec et de la Fleche, par rapport a ceux de I'Aven. Aucune CYP450 n’a été dérégulée dans le
Gouessant.

Les protéines de la Phase Il étaient surtout accumulées dans le foie des flets du Gouessant, telles
gue la glutathion synthétase, la glutathion peroxydase et la glutathion S-transférase théta-1.

Un enrichissement du métabolisme de la cystéine et de la méthionine (i.e. BHMT, SAM et adénosyl
homocystéinase), a également été mis en avant par la -omique. Plusieurs protéines de ce cycle
étaient négativement régulées dans le foie des poissons ; neuf chez les individus de la Fléche, six
chez les poissons de la Douffine et cing chez les flets du Guillec. Cette dérégulation suggere une
préférence pour la synthese de la méthionine par rapport a I'homocystéine.
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Les approches de protéomique ont aussi révélé une légere induction du métabolisme du cycle de
I'urée (GO:0000050) dans les flets du Gouessant, du Quillimadec et de la Douffine.

Les individus du Gouessant ont accumulé [|'aspartate aminotransférase mitochondriale et
I'aspartate-ARNt ligase cytoplasmique, les poissons de la Douffine ont accumulé I'argininosuccinate
lyase et la CAD, tandis que les flets du Quillimadec n’ont surexprimé que l'argininosuccinate
synthase. De maniére surprenante, aucune protéine associée au cycle de I'urée n'a été dérégulée
dans les foies des poissons de I'estuaire du Guillec, malgré la présence de nitrites et d'ammonium.
Notre précédente étude (Laurent et al., 2023) a mis en avant un lien potentiel entre la dérégulation
du cycle de l'urée et I'exposition aux nitrates/nitrites, comme conséquence de I'élevage et de la
production intensive de légumes.

Les dérégulations observées pour le Gouessant pourraient s’expliquer par les teneurs élevées en
ammonium, nitrates et nitrites, issues des élevages porcins et de grandes surfaces cultivées en mais.
Dans I'estuaire du Quillimadec, la culture maraichére intensive et la contamination par le fumier de
porc, contribuent probablement a la dérégulation du cycle de l'urée. Enfin, la Douffine abrite trois
grandes fermes piscicoles pouvant entrainer d’importantes charges en azote dans I’"hydrosystéme
(Helal et al., 2017 ; Schenone et al., 2011), et donc conduire a une dérégulation du cycle de I'urée
chez le poisson.

Les signatures moléculaires ont mis en évidence une altération de plusieurs protéines associées a la
réponse au stress thermique (G0O:0009408), chez les flets du Gouessant et du Quillimadec. Cette
dérégulation portait essentiellement sur plusieurs protéines de choc thermique (HSP) et sur des
protéines de liaison aux HSP.

Le plus grand nombre de protéines dérégulées a été observé chez les poissons capturés dans
I'estuaire du Gouessant, elles étaient au nombre de six, et parmi elles il y avait la protéine 14-3-3
isoforme X1 de I'epsilon, la HSP 60 kDa ou encore la Delta-1-pyrroline-5-carboxylate synthase. Les
poissons du Quillimadec présentaient quatre protéines dérégulées dont trois accumulées, la DNAJ
homolog subfamily C member 3, la HSP 70 kDa protein 4L et la HSP mitochondriale de 75 kDa.

Les poissons expriment des HSP lorsqu'ils sont exposés a des fluctuations thermiques, qu'il s'agisse
d'une augmentation ou d'une diminution de la température. L’expression des HSP peut donc étre
utilisée comme indicateur pour la surveillance environnementale (Roberts et al., 2010).

Le cours d'eau du Gouessant présente deux barrages successifs qui créent des réservoirs ou 'eau

peut se réchauffer trés significativement en période estivale et soumettre les flets en aval des
barrages a un stress thermique (Poole & Berman, 2001). La retenue d’eau immédiatement en amont
de I'estuaire du Quillimadec pourrait aussi expliquer le stress thermique détecté en aval chez les
flets de cet estuaire.

La protéomique a aussi révélé des signatures d’hypoxie (GO:0001666) chez les flets du Gouessant.
En effet, les poissons présentaient une sur-activation de I’homologue de |'alpha-1-antitrypsine, de
I'isoforme X1 de la Prohibitine-2 et de la NDRG1. A I'inverse, la L-lactate déshydrogénase A et la
protéine-tyrosine kinase 2-béta étaient sous-exprimées. Cependant, les analyses moléculaires n'ont
pas réussi a détecter de protéines plus directement associées a la réponse a I'hypoxie, telles que le
facteur 1 alpha inductible par I'hypoxie (HIF1a), le facteur de croissance endothélial vasculaire
(VEGF), lI'angiopoiétine ou I'hémoglobine. Or, le ratio Mn:Ca élevé dans les otolithes des individus
capturés dans le Gouessant suggéere clairement une exposition chronique a I'hypoxie.

Dans notre précédente étude portant sur d'autres petits estuaires de Bretagne (Laurent et al., 2023),
ces marqueurs moléculaires étaient nettement dérégulés dans plusieurs estuaires exposés a des
événements hypoxiques. Cependant, cette étude utilisait des méthodes de transcriptomique pour
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identifier les génes mentionnés, en réponse a I'hypoxie. Ainsi, soit les épisodes hypoxiques dans
cette nouvelle étude ont été moins sévéres que ceux observés dans notre premier travail (Laurent
et al., 2023), soit la protéomique est moins efficace pour révéler les réponses du poisson aux
événements hypoxiques.

Les approches moléculaires ont aussi mis en avant une dérégulation des protéines associées au
métabolisme des acides gras (GO:0006631) pour la plupart des estuaires étudiés, et plus
particulierement une dégradation des acides gras.

En effet, de nombreuses protéines impliquées dans la béta-oxydation des acides gras (G0:0019395)
étaient accumulées dans le foie des poissons de tous les estuaires étudiés. Parmi ces protéines,
plusieurs isoformes d'acyl-CoA synthétases, d'acyl-CoA et d'hydroxyacyl-CoA déshydrogénases, de
béta-cétothiolase, ainsi que la 2,4 diénoyl-CoA réductase, sont impliquées dans la dégradation des
acides gras insaturés.

La béta-oxydation des acides gras constitue le métabolisme énergétique le plus efficace chez les
animaux, et sa stimulation dans le foie des poissons de presque tous les estuaires répond
probablement a une demande énergétique accrue.

Les analyses de protéomique ont révélé une dérégulation significative des protéines associées au
systéme immunitaire, notamment celles liées au systeme du complément (GO:0006955 et
G0:0006956), particulierement chez les flets du Gouessant.

Les poissons du Gouessant présentaient une surexpression de protéines liées a « l'infection a
Salmonella » (voie KEGG dre05132). En outre, le plus grand nombre de protéines dérégulées étaient
associées au systéme du complément, avec 12 protéines régulées positivement et 3 protéines
régulées négativement.

Les protéines du complément correspondent a I'ensemble des enzymes impliquées dans la défense
immunitaire de I'organisme. Le systeme du complément sert de pont entre I'immunité innée et
acquise, facilitant I'amélioration des réponses en anticorps, la mémoire immunologique, la lyse des
cellules étrangeres et I’élimination des complexes antigéne-anticorps et des cellules apoptotiques
(Lubbers et al., 2017).

De nouveau, les signatures environnementales (géographie, hydrobiologie, chimie, biomarqueurs
ciblés) sur les BV et les flets ont été combinées avec les résultats de la -omique pour définir
précisément la typologie de ces sept petits estuaires bretons.

Le BV de I'Aven apparait toujours comme le systéeme le moins impacté par les activités humaines.
Ces résultats confirment que I’Aven est un hydrosystéme qui pourrait étre considéré comme un
systeme de référence pertinent pour la région Bretagne, pour les futures approches ciblant la
gualité écologique des estuaires, et intégrant signatures environnementales et protéomique sur le
poisson. On observe cependant une différence notable au niveau des signatures moléculaires des
flets de I’Aven mesurées en 2020 vs 2018. En outre, aucune induction de I'arseniate
méthyltransferase n’a été observée chez les individus capturés lors de cette seconde campagne
d’échantillonnages, contrairement a notre premiere étude (Laurent et al., 2023).

A l'inverse, ’hydrosysteme du Gouessant ressort comme le plus anthropisé et le plus stressé des
systémes étudiés. Ce BV est caractérisé par une forte pression agricole, avec des charges élevées en
nitrates et nitrites, dues a I'élevage porcin intensif et aux cultures de mais impliquant aussi un usage
important des pesticides. Par ailleurs, ce bassin présente une faible densité de haies caractérisant
un bocage dégradé. Le cours d’eau est fragmenté par deux barrages qui pourraient réduire le
transfert des pesticides vers I'aval, et favoriser leur dégradation dans les réservoirs associés a ces
barrages. Nous émettons donc I’hypothése que la surexpression des protéines de détoxification de
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phase Il pourrait étre liée a la défense anti-oxydante mise en place par les poissons, apres une
exposition a des cyanobactéries (Paulino et al., 2020). Les cyanobactéries se développeraient dans
les réservoirs chauds et eutrophisés du Gouessant, puis seraient transférées vers |'estuaire. De plus,
les flets ont montré une induction des protéines associées au cycle de I'urée liée a I'exces d'azote,
au stress thermique et a I'hypoxie. Enfin, la forte dérégulation des protéines liées au systéme
immunitaire chez les flets du Gouessant pourrait étre aussi une réponse a l'exposition aux
cyanobactéries (Falfushynska et al., 2023).

Les quatre bassins versants adjacents, Guillec, Fleche, Quillimadec et Aber Wrac'h, présentent une
forte pression agricole liée a la culture maraichére, caractérisée par des apports élevés en azote et
en pesticides (Crisan M., 2020). Ces systémes, similaires en premiére approche, ont cependant été
différenciés de maniéere significative par la protéomique.

Les individus du Guillec étaient caractérisés par une suraccumulation de protéines de la Phase |
(CYP450 1A1) et des protéines associées a la réponse a I'hypoxie, probablement liée a la culture
maraicheére, aux traitements phytosanitaires et aux charges en azote qui en résultent.

Les poissons de la Fleche ont également montré une dérégulation des protéines associées a la
détoxification des xénobiotiques, et plus particulierement une sous-expression des protéines
impliquées dans le métabolisme de la cystéine et de la méthionine. Ainsi, le cocktail de polluants est
probablement différent entre la Fleche et le Guillec. Rappelons par ailleurs que la Fleche présente
la plus forte densité d’élevages. Les poissons de la Fleche ont aussi montré une augmentation
particuliére de leur taux d’activité métabolique ; leurs besoins énergétiques accrus pourraient étre
alimentés par la béta-oxydation des acides gras. Nous avons aussi observé une forte dérégulation
des protéines liées au systeme immunitaire.

Les flets du Quillimadec étaient aussi caractérisés par des protéines de réponse a la détoxification
des xénobiotiques et a I'hypoxie. Les individus capturés dans le Quillimadec se différencient aussi
par une légere induction des protéines du cycle de l'urée. Ces réponses pourraient étre liées aux
activités agricoles et a la forte densité de population. Enfin, les poissons présentent une
accumulation des protéines associées a la réponse au stress thermique, a mettre probablement en
relation avec la présence d’une retenue d’eau localisée immédiatement en amont de I'estuaire.

L'hydrosysteme de I'Aber Wrac'h apparait comme le moins impacté de ces quatre BV agricoles
adjacents, a I'exception de la contamination par I'arsenic. La protéomique n’a révélé aucune activité
évidente de détoxification des polluants organiques dans cet hydrosysteme.

Le systeme Douffine se démarque des autres systemes étudiés par une contamination multi-
métallique liée a une activité miniére passée. Les rejets d’une activité industrielle actuelle et des
eaux usées d’un village, évacués immédiatement en amont de I'estuaire pourraient expliquer la
dérégulation des protéines de détoxification des polluants organiques (Phase | et métabolisme de
la cystéine et de la méthionine). Le BV de la Douffine est également caractérisé par une activité
piscicole intense, qui induit des charges élevées en azote et donc une eutrophisation, pouvant
expliquer la dérégulation du cycle de l'urée observée en protéomique. Enfin, les poissons de la
Douffine ont montré une dérégulation de la dégradation du métabolisme des acides gras insaturés,
probablement liée aux rejets des piscicultures.
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3. Conclusion

Dans le domaine de I'écologie du stress, I'évaluation de la qualité écologique des estuaires reste
encore un exercice tres difficile. Les petits estuaires sont encore trés peu étudiés au niveau national,
aussi nous avons exploré la qualité écologique des fleuves cotiers bretons, en menant une approche
comparative sur onze hydrosystemes.

Au travers de nos deux études, nous avons mené une approche intégrative sur différentes
signatures environnementales : géographie des bassins versants, hydrobiologie des cours d’eau,
chimie des polluants. En effet, nous avons mesuré de nombreuses réponses biologiques chez le Flet
grace aux biomarqueurs et aux signatures moléculaires. En procédant ainsi, nous avons pu
rassembler des informations se rapportant a différentes échelles spatiales et temporelles.

La géographie donne une vue globale a grande échelle sur les bassins versants, permettant de
caractériser les différentes formes d’anthropisation et les usages des sols a long terme. Les
biomarqueurs apportent des informations concernant les réponses physiologiques du poisson a
moyen terme, suite a une exposition a différents stresseurs. Enfin, les approches moléculaires
donnent un apercu de l'ensemble des activités métaboliques du foie de Flet, qui sont
principalement influencées par les changements a court terme de la qualité de I'eau estuarienne.

Notre objectif était de pouvoir établir un diagnostic sur de la qualité écologique des estuaires. Les
différentes approches ont donné des résultats complémentaires et ont permis d'établir une
typologie précise des estuaires étudiés.

Nous avons ainsi observé dans le cadre de notre premiére étude (POPEST) que deux estuaires voisins
I'Horn et la Penzé nous paraissaient tres similaires de par leurs caractéristiques agricoles. L'approche
moléculaire a permis cependant de clairement différencier les deux hydrosystemes. Les flets de
I'Horn présentant des signatures nettement plus fortes de réponse aux polluants organiques et aux
engrais azotés, relativement aux poissons de la Penzé. Nous pensons que cette différence est liée
principalement a I'état du bocage, relativement bien conservé dans le BV de la Penzé, qui joue un
réle majeur pour réduire les flux de nutriments et polluants de la terre a I’estuaire.

Dans le cadre de notre seconde étude (ECOEST), les hydrosystemes étudiés étaient principalement
eutrophisés par I'agriculture. La encore, la protéomique a permis de différencier et de hiérarchiser
les stresseurs au sein de ces systéemes, a premiére vue semblables. Nous avons pu ségréger quatre
hydrosystemes adjacents, en prenant en compte les variations sur les possibles réponses du poisson
aux stresseurs (voies de détoxification, réponse a I'hypoxie, modulation du taux d’activité
métabolique, réponse immunitaire, altération du cycle de I'urée, réponse au stress thermique).

A notre connaissance, aucun diagnostic aussi complet n'avait été réalisé sur les 11 estuaires étudiés.
Ainsi, nous pensons que nos résultats ont le potentiel d'orienter les futures stratégies de gestion et
de restauration de ces écosystémes. Dans ce contexte, nous travaillons actuellement avec les
acteurs locaux des bassins versants et de la gestion de I'eau, tels que les Syndicats d'Aménagement
et de Gestion des Eaux (SAGE), afin d’identifier en collaboration étroite avec eux les marqueurs les
plus pertinents pour estimer la qualité écologique des hydrosystemes bretons.
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4. Articles

4.1. Intégration des signatures environnementales et des approches omiques sur le Flet pour aider
a I'évaluation de I'état de santé des écosystemes estuariens en Bretagne

Ci-dessous l'article, “Integration of environmental signatures and omics-based approaches on the
European flounder to assist with health assessment of estuarine ecosystems in Brittany, France”,
publié dans “Science of the Total Environment” (Figure 28).

Multidisplinary approach

oy RN

graphy J{Hy Biology

Qdentlﬁcatfon of the stressors
Ecological status of the estuaries

Figure 28. Résumé graphique de I'article “Integration of environmental signatures and omics-
based approaches on the European flounder to assist with health assessment of estuarine
ecosystems in Brittany, France”. © Laurent et al. (2023)
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This study aimed to develop a multidisciplinary approach to assess the ecological status of six moderate-sized French
estuaries. For each estuary, we gathered geographical information, hydrobiological data, chemistry of pollutants and
fish biology, induding integration of proteomics and transcriptomics data. This integrative study covered the entire
hydrological system studied, from the watershed to the estuary, and considered all the anthropogenic factors that
can impact this environment.

To reach this goal, European flounder (Platichthys flesus) were collected fromsix estuariesin September, which ensures
aminimum residence time of five months within an estuary. Geographical metrics are used to characterize land use in
each watershed. The concentrations of nitrite, nitrate, organic pollutants, and trace elements were measured in water,
sediments and biota. All of these environmental parameters allowed to set up a typology of estuaries.

Classical fish biomarkers, coupled with molecular data from transcriptomics and shotgun proteomics, highlighted the
flounder's responsesto stressors in its environment. We analysed the proteinabundances and gene expression levels in
the liver of fish from the different estuaries. We showed clear positive deregulation of proteins associated with xeno-
biotic detoxificationin a system characterized by a large population density and industrial aclivity, as wellas ina pre-
dominantly agricultural catchment area (mostly cultures of vegetables and pig breeding) mainly impacted by
pesticides. Fish from the latter estuary also displayed strong deregulation of the urea cycle, most probably related to
high nitrogen load. Proteomic and transcriptomic data also revealed a deregulation of proteins and genes related to

E-mail eddresses: jennifer.laurent@univ-brest.fr (J. Laurent), vianney. pichereau@univ-brest.fr (V. Pichereau).

hup://dx.doi.org/10.1016/j.scitotenv.2023.163195

Received 24 January 2023; Received in revised form 21 March 2023; Accepted 27 March 2023

Available online 31 March 2023
0048-9697/© 2023 Elsevier B.V. All rights reserved.

191



Chapitre 111

J. Laurent etal.

4, Articles

Science of the Total Environment 878 (2023) 163195

the response to hypoxia, and a probable endocrine disruption in some estuaries. Coupling these data allowed the pre-
cise identification of the main stressors interacting within each hydrosystem.

1. Introduction

Estuaries are highly vulnerable ecosystems exposed to endogenic- and
exogenic- pressures (Elliott, 2011). The endogenic pressures originating
within the estuary are related to demography, urbanisation, industry, orag-
riculture. In contrast, exogenic pressures depend on external factors outside
of the estuary. These pressures are related to global change and result in al-
terations in thermal, salinity, or flow regimes. These endogenic and
exogenic pressures strongly influence estuarine health through a loss in bio-
diversity (Elliott, 2011) and a general decrease in transitional water quality
(e.g. eutrophication, pollution).

Assessing the health of estuaries is made difficult by the intrinsichetero-
geneity and by the multiple pressures these ecosystems have to face. Both of
these factors are related to the size of estuaries. Indeed, small estuaries are
less subjected to human alterations due to the construction of harbours,
dikes, dredging or channelization, for example, which can cause habitat
loss. Thus, small estuary alteration is mainly due to water quality degrada-
tion resulting from human activities in the surrounding watersheds. There-
fore, in small estuaries, the level of anthropization can be efficiently
measured by assessing the impact of eutrophication and pollution in
water, sediments, and hiota.

Environmental heterogeneity is reduced in small systems, relative to
large ones, because environmental gradients are limited (Elliott, 2011;
Vasconcelos et al., 2015). Small estuaries within a given region are compa-
rable except their stressors that may be specific, which should facilitate the
comparison of biota responses in these different systems. Furthermore,
intra-estuarine and inter-individual variability in fish response to its envi-
ronment is significantly lower in small estuaries than in larger ones; the di-
versity of microhabitats for juvenile fish is more reduced in small systems
(Doubleday et al., 2015). This smaller inter-individual variability therefore
allows: (1) to implement the new omics-based tools efficiently on fewer in-
dividuals per estuary and (2) to develop the omics-based approach in multi-
estuary systems at a reduced cost.

In the present study, we focused on the comparison of five small estuar-
ies located in Brittany (France), with a total catchment area between 69 and
379 km®. We also included a medium-sized system, Canche, which has been
used as a reference estuary in previous studies conducted over the English
Channel (Laurent etal., 2022; Borcier etal., 2019). The six systems selected
for this survey showed contrasting levels of stressors (pollutants, eutrophi-
cation, hypoxia, etc...) related to anthropogenic activities and land use.

The responses of the European flounder (Platichthys flesus) to stressors
were the core of this study. For the last two decades, P. flesus has become
amajor sentinel species to assess the ecological quality of European estuar-
ies (Amara et al., 2009; Marchand et al., 2003, 2004; Laroche et al., 2002)
because of its estuarine life cycle (Dando, 2011). The flounder feeds on ben-
thic fauna (Schiickel et al., 2013; Aarnio, 2000; Aarnio et al., 1996) and
lives close to the bottom sediments, where many pollutants are available
(Chiffoleau, 2017; Williams et al., 2014). The flounder is also exposed to
contaminants coming from water runoff over agricultural areas (Polard
ctal., 2011; Moreira et al.,, 2010), which may carry high loads of pesticides.
Inaddition, urban effluents represent a source of environmental contamina-
tion to estuarine systems (Defo et al., 2021; Tetreault et al., 2021; Vincze
etal., 2015). In the last decade, many studies in the field of stress ecology
have been conducted on flounder to assess the quality of transitional waters
(Laurent et al., 2022; Borcier et al., 2020; Dabrowska et al., 2017; Galland
etal.,2013; Kerambrun et al., 2013; Henry et al., 2012; Evrard et al., 2010;
Leaver etal., 2010; Lyons et al., 2010). In this study, juvenile flounders
(young of the year, 0+ cohort) were chosen as the study model. These ju-
veniles were sampled in October and usually recruited in May in the
meso-oligohaline part of the estuary have spent five months in the estuarine

system. During this long summer period of intensive growth (total length
from 3 to 9 cm), the high metabolic activity of these fish is susceptible to
be altered by multiple stressors.

A deep reprogramming of gene expression and protein abundance is ob-
served in organisms subjected to stress. Identifying these molecular alter-
ations can provide: (i) a clear understanding of how organisms modulate
their metabolism to cope with the harmful effects of stress, and (ii) informa-
tion regarding the environmental conditions of the stressed organism. In
the present study, we performed both transcriptomic and proteomic-
based approaches on the flounder animal model, to gather information on
the six estuaries studied. Omics-based approaches are used to identify the
molecular effects of the whole range of environmental stressors by
pinpointing disrupted molecular, biochemical or biological pathways. Shot-
gun protecmics allows the identification and quantification of thousands of
proteins at the biochemical, physiological and organisational levels,
reflecting the overall physiological state of organisms and the various
stressors present in the environment (Borcier et al., 2019; Gouveia et al.,
2019). Global gene expression changes can be identified by transcripto-
mics, highlighting mechanisms of toxic effects of contaminants (Geng
et al., 2019). These approaches constitute valuable tools for the develop-
ment of new reliable biomarkers for the characterization of environmental
stressors (ECETOC, 2010). Finally, -omics enable a passive biomonitoring
of the environment in order to raise the ecological status of ecosystems. In-
terpretation of omics data in real-world exposure scenarios should effi-
ciently explore the molecular responses of fish to environmental multi-
stress (Jeffrey et al., 2019; Martyniuk, 2018; Bahamonde et al.. 2016), as
well as to potentially identify new stressors.

The first objective of this study was to establish a precise typology of the
five small estuaries through the analysis of different environmental param-
eters such as anthropogenic land cover, hydrobiology, sediment quality,
fish chemical contamination, and fish biomarkers. This typology will
allow us to identify: (i) the main stressors specific to each estuary, and (i)
a reference system less impacted than the others. The second objective
was to integrate the genes and proteins expression responses of the flounder
into the assessment of the health status of small estuaries, by comparing the
different estuaries to a reference. With this end in view, we performed deep
sequencing of RNA and released a high-quality transcriptome assembly of
the flounder, and compared the differential genes expression and proteins
accumulation in the livers of fish from the different estuaries. The obtained
proteomic and transcriptomic data were further combined with geographic
and targeted markers data, thus resulting in a very precise typology of each
estuary.

2. Materials and methods
2.1. Study sites and geographical metrics

The study includes six estuaries and their watersheds (Fig. 1; Table S1).
Five estuaries are located in Brittany along the French Atlantic- and the
Western Channel- coasts (Penzé, Horn, Aven, Scorff, Noyalo); the last one
(Canche) is located in Nord-Pas-de-Calais, along the French eastern
Channel coast (Fig. 1).

Eight geographic metrics were produced using reference geographic in-
formation (Table 1). Three metrics characterize the agricultural pressure.
The first metric quantifies the livestock per watershed based on the live-
stock unit total alimentation index. This index, provided by the database
Agreste maintained by the Ministry of Agriculture, allows the comparison
of different livestock species based on the number of rations they consume.
The second one (Agricultural surfaces) evaluates the part of the catchment
area covered by agricultural activities from the 2019 edition of Theia-land
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Fig. 1. Location of the studied catchments and sampled estuaries (Canche, Penzé, Horn, Aven, Scorff and Noyalo) and main cities (Brest and Paris).

land use mapping from the DataTerra research infrastructure. The third
(Phytosanitary treatment) provided by Agreste (Crisan, 2020: Pujol,
2015), is calculated from the annual declarations of cultivated plots to
the European Union and highlights the number and the amount of
phytosanitary products applied per watershed based on the Treatment
Frequency Index (IFT). This metric indicates the number of doses of
phytosanitary products applied per hectare during a crop year, a dose cor-
responding to the recommended amount to be applied during a treatment.

Urban pressure is evaluated by using two indicators (Table 1),
the population density, based on INSEE Census data, and the proportion
of artificial surfaces per watershed (Urbanised surfaces), based on Theia
Land data.

Finally, three indicators to characterize the good ecological status of the
watersheds were developed (Table 1). The first is the percentage of natural
surfaces, such as forest, based on Theia-Land 2019 database. The second is
the density of hedges, obtained from the OFB/IGN layer from the 2021 edi-
tion of the BDTopo database. Lastly, the percentage of riparian vegetation is
calculated from the CBNB Map of major vegetation types of Brittany.

2.2. Environmental fish sampling and tissues collection

Juvenile flounders (total length range 9-11 em) were caught between
mid-September and mid-October 2018 in each system. Batches of 20 floun-
ders were collected by electrofishing in the upstream part of the five small
estuaries from Brittany, or beam trawl in the Canche. In order to avoid as
much as possible an impact of the fishing technique on the subsequent anal-
yses, the fish were sacrificed immediately after fishing, and dissected to col-
lect the livers. Livers were immediately flash-frozen in liquid nitrogen and
stored at — 80 "C. Fish otoliths were also collected, stripped of their mem-
branous labyrinths and kept dry in Eppendorf tubes.

2.3. Chemical analysis

2.3.1. Nitrate and nitrite analyses

Water samples were collected at the fishing station just before fish sam-
pling. About 15 mL of water was filtered (0.2 pm) and frozen at —20 °C
until analysis. Nitrate and nitrite concentrations were determined by the

Table 1

Geographical metrics from Canche, Penzé, Hom, Aven, Scorff and Noyalo estuaries.
Geographical metrics Canche Penze Horn Aven Seorff Noyaln
Catchment area (kmz) 13098 76.2 146.04 1937 3788 69.7
Livestock (UGBTA.ha ~')* 517 285.2 362.5 187.9 1445 93.6
Agricultural surfaces (% of catchment) 799 66.0 735 70.3 587 50.5
Phytosanitary treatment (TFT.catchment™") 35 2.2 42 21 22 1.8
Population density (inhab.km ~2) 66.3 53.1 86.4 77.8 454 175.5
Urbanised surfaces (% of catchment) 73 8.5 18.3 109 76 19.5
Number of industrial jobs (per km?) 62 5.2 67 81 34 518
Natural surfaces (% of catchment) 128 25.5 8.1 188 338 299
Hedges density (mkm %) 237 8951 6919 9838 4999 5512
Riparian vegetation (% 100 m river band) 124 37.4 17.7 254 367 333

® UGBTA correspond to the total feed intake of the livestock, i.e. the number of animals based on their complete feed intake.
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methods described by Aminot and Kérouel (2007), using a Bran + Luebbe
AAIII auto-analyser.

2.3.2. Organic pollutants in sediment and fish tissue

The concentrations of 7 PBDEs, 24 PAHSs and 26 PCBs were quantified in
sediments and flounder tissue by stir bar sorptive extraction-thermal
desorption-gas chromatography-tandem mass spectrometry (SBSE-GC~
MS/MS) employing a method adapted from Lacroix et al. (2014). Suc-
cinctly, for each sample, 100 mg wet weight (w.w.) of tissue was digested
by saponification. Then, analytes were extracted for 16 h at 700 rpm
using polydimethylsiloxane stir-bars (Twister 20 mm x 0.5 mm, Gerstel).
Bars were thereafter analysed using a gas chromatography system Agilent
7890A coupled to an Agilent 7000 triple quadrupole mass spectrometer
(Agilent Technologies) and equipped with a Thermal Desorption Unit
(TDU) combined with a Cooled Injection System (Gerstel). The GC column
is a Restek Rxi-5ms (30 m, 0.25 mm, 0.25 pm).

Analytes were assessed relative to deuterated compounds using a cali-
bration curve ranging from 0.01 ng to 30 ng per bar. Samples were dried
at 50 "C until the mass remained constant, to remove water from the tissue.
Thus, results are expressed as pg of analytes/kg dry weight (d.w.). Limits of
quantification (LOQ) were calculated by the calibration curve method
(Shrivastava and Gupta, 2011) and limits of detection (LOD) were esti-
mated by dividing LOQ by three. Analytical quality control was made
using the Standard Reference Materials 1974c¢ “Organics in Mussel Tissue
(Myrtilus edulis)” provided by the National Institute of Standards (SRM)
and Technology (NIST, Gaithersburg, USA).

2.3.3. Trace elements in fish muscle

Muscle samples from 10 individuals were oven-dried at 60 °C for 12 h
and reduced in powder in an agate mortar. Then, approximately 50 mg of
powdered material was digested for 4 h at 105 °C in closed 15-mL Teflon
screw-cap vials (Savillex, Minnetonka, MN, USA) with 2 mL suprapur
65 % nitric acid (Merck, Darmstadt, Germany) and 500 pL suprapur 30 %
hydrogen peroxide (Merck, Darmstadt, Germany). Diluted mixtures
(2.5 % nitric acid) were used for measurements of As and of several trace
metals including Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Pb, V and Zn, using an ICP-
quadrupole mass spectrometer (X-series II, Thermo Scientific) operated at
the Pole Spectrometry Ocean Brest (PSO, Brest, France). All concentrations
shown in the present study were well above quantification limits while di-
gestion blanks were below detection limits. Three certified reference mate-
rials from the National Research Council of Canada (Ottawa, ON, Canada)
were used for the assessment of the method's accuracy. Reference materials
included fish protein (DORM-3), dogfish liver (DOLT-5), and lcbster hepa-
topancreas (TORT-3).

2.4. Comet assays

The comet assay was conducted on blood samples collected in 2019 for
all the studied sites, except for Noyalo Estuary. Assays were performed on
flounder erythrocytes following the protocol detailed by Singh et al.
(1988) with modifications (Laurent et al, 2022). Briefly, 10 pLof heparin-
ized blood was added to 1 mL of cryopreservation medium (250 mmol.L.~*
sucrose, 40 mmol.L ™! trisodium citrate, 5 % DMSO, pH 7.6) in a cryogenic
tube and immediately frozen in liquid nitrogen. Then, 10 pL of cell suspen-
sion was mixed with 0.7 % low melting point agarose in a 1:10 (v:v) ratio
and layered on pre-coated slides. Cells were lysed with a lysing solution
(100 mmolLL ' EDTA, 2.5 mmol.L. ' NaCl, 1 % N-Lauroylsarcosine,
10 mmol.L ™! Tris, 10 % DMSO, 1 % Triton-100 x ). Electrophoresis was
then conducted at 300 mA and 23 V (ca. 0.8 V.em ™ 1) for 20 min using a
cold alkaline solution (300 mmolL™ ' NaOH, 1 mmol.L.™ ' Na, EDTA,
pH > 13). Slides were stained with SYBR® Gold (Invitrogen). Finally,
comet cells were scored under a Cellinsight CX5 HCS® System (Thermo)
which automatically provides a standardized percent of total cellular
DNA in the tail (% DNA Tail).
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2.5. Truce elements in otliths

Otoliths from five fish per estuary were used for trace elements analysis.
This analysis was done on the whole otolith, coresponding to an average
signature of the full life of each fish. The otoliths were extracted and cleared
of their membranous labyrinth. Then, the otoliths were rinsed with milliQ
water and placed in milliQ water inside an Eppendorf tube, previously
treated with 10 % nitric acid. The samples were then exposed to an ultra-
sound bath for 5 min, transferred in a new Eppendorf tube, dried under a
hood for 48 h and finally stored in a drying cabinet. Each otolith was
weighed using a Mettler Toledo MX5 balance and transferred in a Teflon
tube. The Teflon tubes were previously cleaned in a clean room; three
times with ultrapure water and once in a 50 % ultrapure nitric acid bath
for 24 h at 80 °C, and then dried in an oven for 24 h. In the clean room,
2 mL of 2.5 % ultrapure nitric acid enriched with 0.863810 ppb indium (in-
ternal standard of the samples) was added to each Teflon tube. The exact
amount of acid added was measured on an accurate balance at 0.1 mg
(2.16 £ 0.06 g). Indium, chosen because not present in the carbonate
pieces (otoliths), was used as an internal standard to correct for signal
drift during ICP-MS analysis. A standard sample was also prepared (FEBS-
1) and regularly analyse to check the accuracy of the method. For this,
11.33 mg of sagittal otolith powder from Northern red snapper (Lutjanus
campechanus) was added to 22.24 g of nitric acid. The elemental analysis
was performed using a sector field ICP-MS (Thermo Element XR), in low
and medium resolution depending on the selected isotopes. In low resolu-
tion, were measured “Li, ''B, ?”Mo, '''Cd, '**Sn, '#'Sb, '*"Ba, '?*Ba,
*%%ph and **°U. In average resolution were investigated *°Mg, *'V, **Cr,
55Mn, *°Fe, ®°Co, °Ni, ®*Cu, ®Zn, *°Sr, '**Ba and 7®As. Limits of quantifi-
cation were calculated for each of the analysed isotopes based on 10
times the standard deviation of the blanks.

2.6. Isotopes in otoliths

Otoliths from ten flounders per system were used to determine the oxy-
gen and carbon stable isotopes ratios. The otoliths were collected and
stripped of their membranous labyrinth. The otoliths were then crushed
in powder in an agate mortar. Next, between 50 and 200 pg of powdered
otoliths were weighed and placed in a specific glass vial for isotopic analy-
ses. Isotopicanalyses were performed using a MAT-253 (Thermo Scientific)
stable isotope ratio mass spectrometer coupled with a KIEL IV Carbonate
Device (Thermo Scientific). The standard deviation was calculated using
an in-house homogeneous carbonate standard. It was +0.03 %o for §'°0
and +0.02 %o for §'°C for this range of masses (50-170 pg). To formulate
the values in the V-PDB scale, all samples were calibrated using two inter-
national carbonate standards: NBS-19 (8'%0 = —2.20 %o and §'°C =
+1.95 %) and NBS-18 (§'°0 = —23.20 %oand §'’C = —5.01 %).

2.7. Shotgun proteamics

2.7.1. Totdl protein extraction, trypsinolysis and peptides analysis by tandem
mass spectrometry

Total proteins from five fish livers per estuary were analysed. A volume
of 30 pL of NuPAGE LDS 1 x sample buffer (Invitrogen) supplemented with
(-mercaptoethanol (final concentration of 2.5 %) was added to each pro-
tein extract (20 pL). Then, each sample was diluted with water and NuPAGE
LDS 3x (Invitrogen) depending on its protein concentration to obtain a
concentration of total proteins of 1 pg per pL in LDS 1 X. The samples
were then heated at 99 °C for 5 min. For each sample, 30 g of proteins
was deposited onto a NuPAGE 4-12 % gradient gel and subjected to SDS-
PAGE in MES SDS running buffer (50 mmolLL ™! MES (2-(N-morpholino)
ethane sulfonic acid), 50 mmol L.~ ! Tris Base, 0.1 % SDS, 1 mmol.L.~?
EDTA, pH 7.3) for 5 min. Each proteome was extracted as a single
polyacrylamide band and processed for trypsin proteolysis as previously de-
scribed (Hartmann et al., 2014), resulting in a peptides sample of 50 pL.
One-fifth of this volume was injected in a nanoscale C18 PepMap™ 100 cap-
illary column (LC Packings) and resolved with a 120-min gradient of
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CH,4CN, 0.1 % formic acid, at a flow rate of 0.2 yL.min~'. Data-dependent
acquisition analysis of the peptides eluting from the column was performed
with a Q-Exactive HF mass spectrometer (Thermo) operated essentially as
described (Klein et al., 2016). Each full scan of peptide ions in the Orbitrap
analyser was acquired from m/z 350 to 1800 at a resolution of 60,000 and
with a dynamic exclusion of 10 s. Each MS scan was followed by high-
energy collisional dissociation and MS/MS scans on the 20 most abundant
precursor ions.

2.7.2. Proteomic data interpretation

MS/MS spectra were assigned to peptide sequences by the MASCOT
Daemon 2.3.2 search engine (Matrix Science) using the Paralichthys
olivaceus full annotated proteome database as previously described
(Borcier et al., 2019). A protein was considered validated when at least
two different peptides (p-value below 0.05) were detected, resulting in a
protein identification false discovery rate below 1 % as verified with a re-
verse decoy database search. The abundance of the proteins in each condi-
tion was assessed by their spectral counts (number of MS/MS spectra per
protein).

2.7.3. Proteomics data deposition

The mass spectrometry and proteomics dataset are available through
the ProteomeXchange Consortium via the PRIDE partner repository
(https://www.ebi.ac.uk/pride/), under dataset identifiers PXD030900
and https://doi.org/10.6019/PXD030900. [The reviewers may access the
currently private dataset using reviewer pxd030900@ebi.ac.uk as
Username and 2RumxXjzas as Password].

2.8. Transcriptomics

2.8.1. RNA extraction & library preparation and sequencing

Total RNA was extracted from hepatic tissue using an RNAeasy extrac-
tion kit from QIAGEN®30 with a DNAse deaning step according to the
manufacturer’s instructions. RNA quality was measured using Nanodrop,
Qubit 2.0 fluorimeter and Bioanalyzer 2100 instruments. Thirty libraries
(5 replicates per group) were constructed from 1.0 pL of total RNA using
the KAPA Stranded RNA-Seq kit with RiboErase from KapaBiosystems®.
Ribosomal RNA was removed by depletion by DNA primer hybridization
followed by treatment with RNAse and DNAse according to the manufac-
turer’s instructions. The fragmentation cycle was adjusted to 10 cycles of
amplification at 94 "C for 5 min to obtain fragments between 100 and
2100 bp in length. Each library was enriched with llumina® TruSeq
Index Adapters (250 nmol.L™ ') for multiplex sequencing. Library quality
was evaluated using a Qubit 2.0 fluorimeter and an Agilent Bioanalyzer
2100; good quality libraries were paired-end (PE) sequenced onan Illumina
HiSeq. 4000 at Genome Quebec, Canada.

2.8.2. RNAseq assembly processing

RNA de novo assembly was carried out using the GenPipes pipeline
(Bourgey et al., 2019). The paired-end reads were clipped of adaptor,
trimmed for minimum quality (Q30). Trinity package was used for de
novo assembly into contigs and transcripts. High quality contigs based on
values in Trinotate annotations was retained. There were 115,577 unique
transcripts identified. Sequence similarity searches were performed using
local BLAST programs against sequences in the NCBI non-redundant (nr)
protein database and the SWISS-PROT database (E-value = 1E-5).
Unigenes were tentatively identified according to top hits against known
sequences. The resulting unigenes were used as references for the determi-
nation of the GO term using Trinotate. Transcriptome Assembly Quality
was assessed by calculating read representation on the Trinity Assembly se-
quence. The sample read alignment done using Bowtie2 were between
89.4 % and 92.3 %. Differential expression analysis was done using
edgeR (Robinsonetal., 2010) to identify differencesin expression levels be-
tween the groups. Nominal p-values were corrected for multiple testing
using the Benjamini and Hochberg (1995) method.
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2.8.3. RNAseq data availability
The datasets generated in the current research, and RNAseq data of

P. flesus were deposited at NCBI under BioProject accession number
PRINA799325.

2.9. Functional analysis

For each estuary, proteomic and transcriptomic datasets were subjected
to a functional analysis involving a comprehensive COG (Cluster of
orthologous group) classification coupled with GO (Gene Ontology) and
KEGG enrichment experiments, as well as molecular network analysis
using STRING v11.0 (Szklarczyk et al., 2019). These approaches aim to
identify differentially regulated metabolic pathways in the different
estuaries.

2.10. Statistical analysis

Statistical tests were performed in R. Normality and homoscedasticity of
variances were controlled with a Shapiro-Wilk test and a Bartlett test, re-
spectively. Since data were not normally distributed, a non-parameitric
Kruskal-Wallis test followed by a post-hoc Dunn test (for multiple compar-
isons) were applied to compare means over all the conditions. A p-value
lower than 0.05 was considered as a significant difference. Data integration
was performed by principal component analyses (PCA) conducted using the
FactorMineR package with default settings.

3. Results & discussion
3.1. Land use in river basins

The characterization of estuarine water quality is made difficult by the
diversity of inputs, whether due to human activity in the watersheds or to
external factors including global changes, but also by the intrinsic heteroge-
neity of these systems (Elliott, 2011). One of the objectives of this work was
to detect the levels of the main stressors in estuaries. We focused on five
small estuaries, whichare by nature less heterogenecus than the large estu-
aries on which we previously worked (Borcier et al., 2019; Galland et al.,
2013; Pédron et al., 2017). The five estuaries selected for this study are
all located in the Brittany region, France. They display catchment areas
ranging from 69 to 378 km®. We alsoincluded the Canche Estuary, a larger
system (1400 km®), because we systematically used it as the control (refer-
ence system) estuary in previous studies (Laurent et al., 2022; Borcier etal.,
2019; Pédron et al., 2017; Galland et al., 2013).

All theriver basins were first analysed by a geographic information sys-
tem (GIS) to assess their anthropogenic land use (Table 1). The Horn system
is by far the most agricultural catchment, both regarding livestock (362
UGBTA.ha™ ') and agricultural surfaces (73.5 %) mainly devoted to anin-
tensive production of vegetables. This catchiment is also the one that is
most exposed to phytosanitary treatments (4.2 [FT.catchment ™ '), which
is almost twice as for the other small estuaries. The Canche basinis also dis-
playing a very high surface used for agriculture (=80 %) but focused on in-
tensive production of cereals. The agricultural surface is rather moderate in
Penzé (66 %), but the breeding pressure is high in this system (285 UGBTA.
ha™1).

Data on population density, levels of urbanisation and industrialisation
in the different catchments were also collected. The highest population den-
sity was observed in Noyalo, with 175 inhabitants per km®. This population
density is more than twice as high as that observed for Horn and Aven (86
and 77, respectively), and 2.5- to 3-times as high as those observed for
Penzé and Scorff (53 and 45, respectively). This relatively high population
density appeared associated with the highest occurrence of urbanised areas
(19.5% in Noyalo), and alevel of industrialisation that is much higher than
in all the other watersheds analysed. Indeed, the average number of em-
ployees in the industrial sector is 51.8 per km® in the Noyalo catchment,
whereas this number is <10 in all other catchments studied.
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Finally, several geographical metrics were collected to characterize the
ecological status of the studied hydro-systems, i.e. the natural surfaces, the
density of hedgerows and the riparian vegetation. Scorff is the catchment
area with the highest ratio of preserved natural areas (33.7 %), followed
by Noyalo (30 %), in sharp contrast to the situation observed in Horn
(8.1 %). The highest hedge densities were observed for the Aven and
Penzé watersheds, with almost 10 and 9 km of hedges per km? of catchment
area, respectively, which is much higher than the values observed for
Noyalo (5.5 km), Scorff (5 km) and especially Canche (2.2 km). The pres-
ence of riparian vegetation improves water quality and maintains ecologi-
cal corridors. The highest riparian strip was recorded for Penzé (37.5 %),
Scorff (36.7 %) and Noyalo (33.3 %), while the lowest ratios were found
for Horn (17.7 %) and Canche (12.4 %), a catchment characterized by an
open field agricultural landscape.

To better characterize these small hydrosystems, we conducted a sam-
pling program at the limit of the upstream part of each estuary, during
which we measured physico-chemical parameters of the water and fished
juveniles of the European flounder. The fish condition index (K =
100 x (W / L?) where W is the fish weight in g, and L is the total length
in cm did not show significant differences between the fish populations in
the six estuaries (Table §1). To improve the assessment of fish status in
the different estuaries, fish molecular responses to their environments
were analysed by both targeted and non-targeted (-omics) approaches tak-
ing liver as the key organ to monitor.

3.2. Chemical parameters

Ecotoxicological assessment of estuarine waters often involves the de-
termination of chemical contaminants in water, sediments and/or in the tis-
sues of indicator organisms. In this study, we focused chemical analyses on
nitrates and nitrites, which are nitrogenous fertilizers that mainly come
from agricultural activities, on polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs)
and polychlorinated biphenyls (PCBs), which generally indicate pollution
of industrial origin, and on metals and metalloids, which are also often as-
sociated with human activities.

Table 2
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3.2.1. Nitrate, nitrite, and ammonium in estuarine water

Nitrate and nitrite concentrations in the French rivers are closely mon-
itored by governmental authorities and we thus examined the data gath-
ered in 2018 by DREAL Bretagne (regional office for the environment),
which callects samples monthly in all the studied rivers. It is worth noting
that the water samples we collected at the exact site and day of the fish cap-
ture (Table 2) displayed concentrations very close to the annual averages
from the DREAL data, showing a certain stability of these concentrations
over time. The highest concentrations of nitrates and nitrites were observed
in Horn (59.6 mg.L~ ' for nitrate, and 0.49 mg.L ™ * for nitrite). Nitrate con-
centrations in Horn were 1.75-fold higher than that assayed in Penzé, >2.5-
fold higher than those assayed in Aven and Scorff, and no <8.4-fold higher
than the concentrations observed in Noyalo. A similar trend was observed
for nitrites with 3- to 18-fold higher concentrations in Horn, as compared
to Penzé, Scorff and Aven, but only 1.6-fold that observed in the Noyalo
Estuary.

Nitrates and nitrites are characteristic of agricultural pressure in the wa-
tersheds, mostly resulting from soil fertilization. In such a context, it was
justified to also analyse ammonium (Table 2), which displayed a rather sim-
ilar pattern, i.e. concentrations 3 to 12-times higher in Homn (0.24 mg.L~ ")
than in Penzé, Scorffand Aven (0.02 to 0.08 mg.L. ™ '). However, the Noyalo
Estuary showed the highest ammonium concentrations (0.49 mgL ™). We
suggest that the high concentrations of nitrite and ammonium detected
particularly in the Noyalo system could be related to industrial activities
and/or to the dysfunction of the water treatment plant.

3.2.2. Organic pollutants in fish tissue and sediments

The ecotoxicological assessment of estuarine water quality often in-
volves evaluating the contamination by PAH- and PCB-type organic pollut-
ants. We thus assayed these two families of compounds in sediments
collected in each estuary at the site and the day of fish capture. However,
all the collected sediment samples showed PAHs and PCBs concentrations
below the limits of detection.

As these hydrophobic compounds can accumulate in organisms, we also
assayed them in fish individuals' tissue. PAHs levels in flounder tissue

Mean and standard error of chemical and biological analysis realised on samples from Canche, Penzé, Horn, Scorff and Noyalo estuaries, in 2018. (a) Nitrites, nitrates, and
ammonium concentrations in water samples. (b) Organic pollutants concentrations in P. flesus tissue. (¢) Trace elements concentrations in P. flesus muscle. (d) Trace elements
concentrations in P. flesus otoliths. (€) Genotoxicity levels (Comet assay) in P. flesus blood cdls (Statistics: Kruskal-Wallis test: p-value < 0.05, letters correspond to significant

differences among estuaries).

Chemical analysis Canche Penze Horn Aven Scorff Noyalo
Nitrogen concentrations (mglL~") in water NO3 ™~ 258 + 2,349 341 + 2.9 59.6 + 3.7 24.0 x 4199 19.7 = 1.71“ 7.1 + 9.3
sampless (25.9)+ (39.8)s¢ (58.4)«+ (22.2)++ (18.2)s= (10.8)
NO2~ 0.12 + 0.02%7 016 + 0.15*9 0.5 + 2% 0.03 = 0.01™ 003 + 001" 031 + 0.32%
(0.10)=+ (0.17)=» [0.47)+= (0.01)#= (0.02)== (0.31)#=
NH4~ 0.83 + 0.03*)  0.00 + 0.07™ 0.24 + 0.09  0.03 = 0.02 0.02 + 0.01¥ 0.49 =+ 0.46")
Organic pollutants' concentrations (ng.g ™' PAHs 5.04 + 504"  ND™se 5.8 + 684" 119 = 11.9%Y 517 + 37,94Y 11305
DW) in fish tissues + 1091™
PCBs 144 + 144“Y 4571 + 468 ND® ND™ NDY 4821 + 148.0“
Trace elements' concentrations (jig.g ~* DW)in  Arsenic 116 + 1.7 3.1 + 0.3 3.5 + 0.3 5.5 + 0.3%) 0.8 + 0,1 5.5 + 1.9
fish muscle Cadmium 0.01 + 0.005%) 0.01 + 0.001% 0.01 + 0.003*’ ND™ 0.0l + 0.001> ND™
Copper 1.5 + 0.09% 1.2 + 0.04™ L1 + 004" 1.3 + 0.06"" 1.2 + 0.07™ 1.2:4+ 02"
Lead 0.03 = 0.01®  Np® 0.04 = 0.02)  0.01 = 0.008“” ND 0.1 = 0,07
Zinc 557 + 2.2 38.1 + 1.1 425 + 4.0 401 = 0.8%° 383 + 1.8Y 45.8 + 3.29
Genotoxicity level (% DNA Tail) Comet 54.4 + 1.5 39.2 + 1,20 389 + 1.1 408 = 1.7 323 + 1,5¢ NA
Trace elements' concentrations (gmol.mol ' Manganese  2.51 *+ 0.46“  7.55 + 0,96  4.02 + 0,79 213 = 0.29%  26.83 + 4.28°°  21.14 *+ 598
Ca) in fish otoliths Strontium 320.7 + 50 1121 + 35 050.8 + 570« 1875 + o) 817.7 + 50e) 487.4 + 4304
Copper 0.31 + 0.06“Y 059 + 011" 036 + 0.08"* o016 = 0.03" 071 +015¢ 055 + 0.08“
Zine 112 + 027" 59 + 0.35% 16.3 + 2.9 1177 = 05%  6.03 = 1.66" 242 * 0.29“¢
Iron 1678 + 82"  1.54 + 0.20“" 234 + 0.26'™" 1.31 = 0.08" 1088 = 51© 10.61 + 7.1
Lithium 054 + 0.11% 0,69 + 0.02% 119 + 0.07™) 251 = 1.17¢ 132 + 0.22") 0,59 + 0.03%
Molybdenum 0.13 + 0.06“¢  ND®™ 0.01 ND™™ 017 + 0.119 0.02 + 0.01%%9
+ 0.002%"
Vanadium 0.61 + 0.31@ 0.01 + 0.002®  0.03 + 0.014" 002 = 0 1.05 + 0.69¢) 0.06 + 0.0040¢

* Data provided by the Regional Directorate for the Environment, Development and Housing (DREAL) of Rennes for 2018 water samples, except for Aven (2016).
** Additional values in brackets correspond to nitrites and nitrates concentrations measured the sampling day in 2018.

*** ND, not detectable.
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(Table 2) revealed no significant difference between fish from the different
estuaries, except for Noyalo fish that displayed higher accumulation of
these compounds (1130 ng.g~ ' DW). Similarly, measurements of PCBs in
flounder tissue (Table 2) revealed significantly higher PCBs concentrations
in fish from Noyalo (482ng.g ~! DW) and Penzé (457 ng.g~ ' DW), as com-
pared to the four other estuaries. Canche is known to exhibit low levels of
pesticides and organic pollutants (Belles et al.,, 2019). The high levels of or-
ganic pollutants measured in the Noyalo Estuary could be related to the
industrialisation characterizing this system. This pollution level could also
be related to a high population density coupled with heavy road traffic.

3.2 3. Trace elements in fish muscle

As an attempt to evaluate trace elements exposure, the concentrations of
As, Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Pb, V and Zn were assayed by ICP-MS in the muscle of
at least 10 juvenile flounders per estuary (Table 2). The greater significant
differences were observed for As, with higher concentrations in fish from
Canche (11.6 ug.g~ ' DW)and Noyalo and Aven (=5.5 pg.g ' DW), as com-
pared to the other small estuaries. For most of the other assayed trace ele-
ments, the Canche Estuary showed higher concentrations. For example, Cu
and Zn concentrations in fish from Canche were 1.5 and 55.7 pg.g~ ' DW, re-
spectively, i.e. about 20 % higher than the higher concentration recorded in
fish from the other estuaries (1.3 pg.g ' DW for Cu in Aven, and 45.8 pg.g
DW for Zn in Noyalo). By contrast, no clear discrimination between the small
estuaries was found, but it should be noted that some of the recorded values
were very low (sometimes below the detection limit).

Trace metal contaminations have already been described in Canche,
likely induced by the coastal flow from the Seine Estuary due to prevailing
south-west windsand north-east drift of marine waters in the English Chan-
nel (Brylinski et al., 1991). The contamination in the Seine has historically
been linked to industrial discharges, domestic waste and the discharge of
dredging sludge (Fisson et al,, 2020; Tappin and Millward, 2015). The bio-
geochemical reactivity of As (Vandenhecke et al., 2010; Waeles et al., 201 3)
and other elements including Cd (Waeles et al., 2005b) and Cu (Waeles
et al., 2005a) has been studied in the Penzé estuary. According to these
studies, the Penzé system is not subject to pronounced trace elements con-
taminations in line with what we observed here in fish tissues. In contrast to
the survey by Hauser-Davis et al. (2019) of Dules auriga exposed to Fe, Zn,
Cu, Mn, Cd, and Ag in Guanabara Bay, Brazil, no liver metallothionein
was detected in the livers of the flounders analysed in our study.

3.3. Targeted biomarkers analyses

Fish biomarkers are commonly used to assess pollution levels inaquatic
ecosystems (Amiard-Triquet and Berthet, 2015). Several targeted biomark-
ers were assayed in this study, such as comet assays to assess genotoxicity,
and trace elements and stable isotopes on fish otoliths.

3.3.1. Comet assay

Comet assay is an efficient tool to assess genotoxic impact in aquatic en-
vironments (Frenzilli et al., 2009), by highlighting strand breaks following
in vitro, in vivo and in situ exposures (Ohe et al., 2004). DNA damage was
assessed in the flounder blood cells by using the comet assay (Table 2). Re-
sults were expressed as % of DNA tail. DNA damage were significantly
higher in Canche (54.4 %) and lower in Scorff (32.3 %). A medium
group, composed by Aven (40.8 %), Penzé (39.2 %) and Horn (38.9 %),
were also significantly different from the two previously cited estuaries.
Genotoxic effects can be induced by heat stress (Amiard-Triquet and
Berthet, 2015; Borcier et al., 2019), metal exposure (Kousar and Javed,
2015; Naz and Javed, 2013) or organic xenobiotics exposure (Frenzilli
etal., 2009). Our results thus suggest that genotoxic stress is lower in the
four small Brittany estuaries, as compared to Canche.

3.3.2. Trace elements and isotopes in fish otolith

Trace elements and isotopic analyses were performed on the otoliths of
ten fish per estuary. The signatures were measured in the whole otolith to
integrate the full life of the animal, from its birth to its capture.
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Fish otoliths can incorporate many trace elements such as Li, Sr, Ba, Mn,
rare earth elements (REE), and heavy elements including Hg or Pb (Hiissy
et al., 2021). Trace elements allow tracing of environmental changes and
sometimes exposure to pollutants (Halden and Friedrich, 2008). Trace ele-
ment analyses revealed that two elements strongly discriminated the stud-
ied estuaries, i.e. Sr and Mn.

The highest levels of Sr (Table 2) were observed in fish from Aven
(1875 pmol.mol ~* Ca) and the lowest for Canche (320.7 pumol.mol !
Ca). The Sr:Ca ratio in otoliths is often used as a proxy for water salinity
(Panfili et al., 2015; Condini et al., 2019; Zimmerman, 2011). Our results
thus indicate that flounders lived in oligohaline conditions in Canche, and
in mesohaline conditions in Penzé, Horn, Scorff and Noyalo estuaries; fish
from Aven showing the more salty conditions.

The highest Mn:Ca ratios (Table 2) were observed in Scorff (26.8 pmol.
mol ™! Ca) and Noyalo (21.1 ypmol.mol ~* Ca), while the lowest were found
in Hom (4.0 pmol.mol ~' Ca), Canche (2.5 pmol.mol ' Ca), and Aven
(2.1 pmol.mol ™! Ca). The Mn:Ca ratio in fish otoliths is considered as a
very relevant indicator of hypoxia in water masses (Thorrold and
Shuttleworth, 2011; Limburg et al., 2015). Mn levels thus indicate a well
marked hypoxia for Scorff and Noyalo, a moderate one for Penzé; the
other systems (Canche, Horn and Aven) could show lower frequencies of
hypoxia events.

Several other trace elements were determined in the otoliths. The re-
sults for Scorff suggest a chronic metallic multi-contamination, considering
Cu (0.71 pmolmol ™' Ca), Fe (10.88 ymol.mol ~* Ca), Li (1.32 pmol.mol ™!
Ca), and Va (1.05 pmol.mol ™' Ca). Za contents in Horn (16.3 pmol.mol ™’
Ca) and Aven (11.77 pmol.mol 1 Ca) were 14.5 times higher than in
Canche (1.12 ypmol.mol ~! Ca). For Fe, the highest otolith level was mea-
sured in Canche (16.78 umol.mol ' Ca), with a significant difference
from Aven (1.31 pmol.mol ~* Ca).

Isotopic analyses (Fig. 2) were also performed on flounder otoliths, pro-
viding their 8'°0 and §'*C composition. Stable isotope analyses allow to de-
termining the origin of food sources and trophic level (Peterson and Fry,
2003; Post et al., 2007), and to characterize habitat-related effects (Blazer
et al, 2014). The §'°0 in otolith is commonly used as a proxy for water sa-
linity. It can be used to trace fish movements by discriminating the salinity
of water masses, by determining the salinity associated with migration
(Elsdon and Gillanders, 2011; Kerr etal., 2007). The §'°0 has also been as-
sociated with the Sr:Ca ratio. Concordantly, the §'°0 signatures confirmed
the results obtained with Strontium. Indeed, the Aven fish habitat showed a
strong §'®0 signature, characteristic of a saltwater environment, unlike the
Canche habitat which displayed 2 weak 8'0 signature, indicating a floun-
der desalinated environment.

The §'*C in fish otoliths is also considered as a relevant proxy of the
field metabolic rate (Chung et al., 2019). High metabolism is associated
with high respiration and thus incorporation of higher metabolic carbon
in fish biomineral showing more negative 8'*C values (Martino et al.,
2019). In the present study, the §'*C primarily reflects metabolic activity
because juvenile flounders fed on essentially the same trophic level and
the same prey in the different estuaries. We suggest that the most negative
8%C signatures in otoliths (between —15 and — 12.5), particularly de-
tected in the Noyalo and Scorff flounder populations (Fig. 2), reveal a
high rate of metabolic activity induced by the local stressors in these estu-
aries; the maintenance cost could be high in stressed environments and
may force fish to increase their metabolic rate to maintain homeostasis
and repair the damages (Sokclova, 2013). On the other hand, the less neg-
ative levels of 8'°C (between — 7 and —5) detected in the Aven population
could be related to a reduced metabolic rate, suggesting a moderately
stressed environment.

3.4. Integration of the environmental signatures (geography, hydrobiology,
chemistry of pollutants, fish targeted biomarkers): identification of the reference
system

A principal component analysis was carried out tointegrate the environ-
mental signatures (geography, hydrobiology, chemistry of pollutants, fish
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Fig. 2. Stable carbon (§'*C) and oxygen (8'%0) isotopesin P. flesus otoliths from Canche, Penzé, Horn, Aven, Scorff and Noyalo estuaries.

targeted biomarkers) measured in the six estuaries (Fig. 3). The Horn and
Canche systems were relatively close in the second quarter of the factorial
plan, displaying high agriculture pressure characterized by elevated inputs
of nitrogen and pesticides. More specifically, important levels of metals
were detected in the Canche flounder muscle. The Noyalo basin is isolated

in the third quarter of the factorial plan; this system isimpacted by industry
and urbanisation producing high loads of organic pollutants and leading to
hypoxia. The fourth and first quarters of the factorial plan displayed less
stressed hydrosystems (Scorff, Penzé, Aven) with a higher proportion of
natural habitats in these watersheds; however, the Scorff Estuary displayed
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asignificanthypoxia while the Penzé basin showed high breeding pressure.
The Aven basin was located in the upper part of the factorial plan and did
not seem to be affected by the previous stressors (high loads of nitrogen
and pesticides, breeding pressure, metallic contamination, hypoxia, indus-
try and urbanisation). These results suggested that Aven watershed was
the less impacted of our estuaries, and we thus decided to consider it as
the reference system in the omics analysis presented in the next section of
the present study.

3.5. Omics analyses

3.5.1. Transaiptome analysis

We first took advantage of the exceptional capabilities of Next Genera-
tion of DNA Sequencing to perform a deep sequencing of mRNAs extracted
from the livers of fish collected in each of the estuaries, More than 2.8 bil-
lion reads were sequenced, and we performed a high-quality assembly giv-
ing 303,152 contigs (NSO = 1889 bp, GC % = 46.85). After filtering, we
obtained a database of 50,728 transeripts (NS0 = 2658 bp, GC % =
49.17). The quality of this database was further assessed by re-aligning
the 30 read libraries (5 libraries per estuary) to this database, giving align-
ments ranging from 89 % to 92.3 %, and its completeness was evaluated to
98.8 % by BUSCO (Simao et al., 2015).

The differential analysis was performed against the database annotated
with both the non-redundant swissprot/uniprot database and the complete
genome of the flatfish Paralichthys olivaceus (Shae etal., 2015). Considering
the previous results, the data cbtained for the fish caught in the Aven Estu-
ary were used as the reference. Furthermore, the expression threshold
retained was 2 fold-change and the significance threshold was 0.05.

In total, the smallest differences were observed between fish sampled
from Canche Estuary, as compared to those coming from Aven, with 152
upregulated- and 113 downregulated- transcripts (Table 3). Note that
Canche is the estuary we previously used as a reference (Laurent et al.,
2022; Borcier et al., 2019; Galland et al., 2013). The differences are more
marked for the other estuaries, with 175, 230, 239 and 236 upregulated
transcripts, and 234, 258, 510 and 419 downregulated transcripts in
Penzé, Horn, Noyalo and Scorff, respectively (Table 3).

3.5.2. Shotgun proteomics

In parallel to transcriptomics, we developed a global shotgun proteo-
mics approach to identify differences between the fish sampled in the dif-
ferent estuaries, at the protein level. In total, >1 million (1,084,380) MS/
MS spectra were recorded, which allowed identifying and monitor 2313
proteins in all samples. The comparative statistical analysis was carried
out using the PatternLab software, and here again the Aven Estuary was
used as the reference. We applied a p-value of 0.05, and an amplification
(or reduction) factor (Tfold) of 1.5 as the thresholds of significance.

As for transcri ptomics, the proteomic comparisons showed a smaller dif-
ference between the liver proteomes of fish from Canche and Aven, as com-
pared to the four other estuaries (Table 3). Thirty-nine proteins were shown
to be over-accumulated, and 65 were down-accumulated, in the liver of
Canche fish. Larger differences were found in the other estuaries, with
118, 201, 313, 367 and 154 proteins accumulated, and 125, 104, 103
and 83 proteins with reduced abundances as compared to fish from Aven,
Penzé, Horn, Noyalo and Scorff, respectively (Table 3).

Table 3
Number of deregulated proteins and genes in P, flesus liver from Canche, Penzé,
Horn, Scorff and Noyalo estuaries.

Canche Penze Horn Scorff Noyalo

Proteomics Up-regulated 39 118 201 154 313
Down-regulated 65 125 104 83 103
Up-regulated 152 175 230 28 239
Downeregulated 113 234 258 419 510
Up-regulated 0 1 3 9 22
Down-regulated 2 3 5 3 14

Transcriptomics

Proteomics and
transcriptomics
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This is not easy to interpret these differences in the number of
deregulated proteins and transcripts between the different estuaries. In-
deed, one could argue that these numbers should be propartional to the in-
tensity of the stresses experienced by the organisms; such an interpretation
would be valid if we had an unstressed control but seems irrelevant in our
conditions where all fish were collected in natura (implying that even the
reference fish were subjected to stress). Therefore, this is better to wait
for the qualitative functional analysis of the differentially accumulated pro-
teins and transcripts to draw conclusions.

3.5.3. Functional re-annotation and COG classification

Organisms continually adapt their functioning according to the environ-
mental conditions. This means that conversely, the metabolic modifications
observed in an organism reflect the nature of its environment. Functional
analysis makes it possible to determine the main metabolism modifications
in fish sampled in the different estuaries. To this end, the sequences of all of
the deregulated proteins and transcripts were retrieved, and were re-
annotated using Blast2GO and EggNOG (Conesa et al., 2005; Powell
et al., 2014), followed by a careful manual re-examination.

A first functional analysis based on COGs (Clusters of Orthologous
Groups) (Fig. S1) classification showed that most of the deregulated tran-
scripts are implied in signal transduction mechanisms (COG category T). In-
deed, these transcripts represented 17.7 % to 43.3 % of the subsets of
downregulated transcripts, and 19.3 to 29.6 % of the upregulated ones,
whatever the estuary from which fish originated. Only the K (Transcrip-
tion) category appeared significantly enriched (15.1 %) in the downregu-
lated transcripts in Scorff fish. Only small differences were observed
between the other categories at this step.

As for transcriptomics, we performed a COGs-based functional analysis
of the different subsets of proteins (Fig. $2). This study revealed more func-
tional diversity than the transcriptomics one. In Canche, we showed the
dominance of categories O (18 %, proteins modifications/turnover) and G
(15.4 %, carbohydrates transport and metabolism) among the accumulated
proteins, while category E (18.5 %, amino acids transport and metabolism)
strongly dominated the down-regulated proteins. In fish from Penzé, there
was no marked trend in accumulated proteins, with three categories (A, C,
0) ranging from 10.2 to 11.9 % of the proteins, but a significant fraction of
the down-regulated proteins belonged to categories U (19.2 %, intracellular
trafficking) and O (16.8 %). In fish from Horn, we observed that the domi-
nant proteins (15.4 %) belonged to category C (Energy production and con-
version), while category T (signal transduction) dominated (also 15.4 %)
the down-regulated proteins. Finally, a clear dominance of proteins belong-
ing to the category I (lipid transport and metabolism) was observed in the
proteins accumulated in fish sampled in Noyalo (18.8 %) and Scorff
(20.9 %), while among the proteins under accumulated in fish from Noyalo,
we did not see a clear trend (the 3 categories E, O and G were at around
10 %). The situation was quite different in the proteins in Scorff fish livers,
in which the O category appeared enriched (14.6 %).

3.5.4. Network and enrichment analyses

To identify more precisely the metabolic changes in fish recovered from
each estuary, we perfarmed STRING network and KEGG enrichment analy-
ses on each of the up and down subsets, derived from proteomics and tran-
scriptomics (Table S2), giving a truly integrated analysis of molecular
metabolic moves in the livers of fish from each estuary. Following
STRING analysis, all the identified genes and proteins were subjected to
functional reannotation by using EGGNog, Gene Ontology (GO)-based anal-
ysis, and careful manual examination. These effortsallowed to further char-
acterize the deregulation of certain metabolisms.

3.5.4.1. Omics signatures reveal fish exposure to xenobiotics in the Hom and
Noyalo estuaries. Most molecular biomarkers used in ecotoxicology rely on
detoxification mechanisms set up by organisms in response to xenobiotic
compounds especially exacerbated in liver. These biotransformation pro-
cesses are generally classified into two phases (Hassan et al., 2015). The
Phase I mechanisms mainly involve Mixed Function Oxidases (MFOs),
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Table 4
List of the deregulated proteins related to the xenobiotics detoxification in P. flesus liver from Canche, Penzé, Hom, Scorff and Noyalo estuaries.
GO:0009410 Accession Name GO  Canche Penzé Horn  Scorff Noyalo
term
Phase I xenobiotics detoxification processes XP 019950625.1 NADPH-cytochrome P450 reductase X - - 295 - 3.58
XP_019935791.1 Cytochrome P450 141 - - 247 240 - 7.00
XP_019951492.1 Cytochrome P450 3A40-like X - - 235 1.90 3.05
XP_019057767.1 Cytochrome P450 2B4-like isoform X1 - - - 1.55 - 1.59
XP_019957775.1 Cytochrome P450 2F2-like - - - 217 - -
XP_0199436056.1 Cytochrome P450 2G1-like - - -2.08 208 -192 -
XP_019936473.1 Cytochrome P450 2J2-like - - - 1.67 - -
XP_019936553.1 Cytochrome P450 2J5-like - - - 316 1.84 258
XP_019936176.1 Cytochrome P450 2J6-like - - - 218 - 273
XP_019963410.1 Cywchrome P450 2K1-like - - - 1.50 - 2.03
XP_019962049.1 Cytochrome P450 4V2 - - - 2.76 2.16 3.08
XP_019936740.1 Dimethylaniline monooxygenase [N-oxide-forming] 5-like X - - 250 225 289
XP_019947084.1 Epoxide hydrolase 1 X - - 208 150 196
Phase I xenobiotics detoxification processes XP_019947438.1 Glutathione S-transferase A4-like x 1.59 - - - -
XP_019945879.1 Glutathione S-transferase A-like - - - - - 1.99
XP_019954821.1 UDP-glucuronosyltransferase 2A2-like X - - 1.90 1.50 270
XP_019952519.1 UDP-glucuronosyltransferase 2C1-like isoform X1 - - - 3.38 - 3.00
XP_019945518.1 UDP-glucuronosyltransferase-like X - - 168 151 1.70
XP_019941573.1 Glutathione reductase, mitochondrial isoform X1 - - - 200 - -
Methionine cycle XP_019937145.1 Betaine-homocysteine S-methyltransferase 1-like - - - - - =172
XP_010054766.1 Betaine-homocysteine S-methyltransferase 1-like - - -1.65 —-1.78 -238 -—4.46
XP_019967225.1 Adenosylhomocysteinase - - - - -159 =219
XP_019965459.1 S-adencsylmethionine synthase - - - ~1.60 - -1.95
XP_019956582.1 S-adencsylmethionine synthase isoform X1 - - - 2.00 230 3.20
XP_019953264.1 S-adencsylmethionine synthase-like - -1.67 - -2.12 - -1.70
XP_019938370.1 Methionine synthase - - 154 192 - 231
Other metabolisms XP_019958526.1 4-Aminobutyrate aminotransferase, mitochondrial X -2.06 -~ -1.64 =150 =2.00
XP_019938010.1 5-AMP-activated protein kinase catalytic subunit alpha-1 X -1.55 - - - -
XP_019937416.1 78 kDa glucose-regulated protein X - -1.55 - - -
XP_019965324.1 Arginase, hepatic-like X -L67 -~ - - -
¥P_019952912.1 Argininosuccinate lyase isoform X1 X - - 2.18 - 1.65
XP_019939330.1 Arsenite methyltransferase X -1.84 -151 -1.62 -158 -1.55
XP_019944660.1 Canalicular multispecific organic anion transporter 1 X - - - - 2.00
XP_019967817.1 Canalicular multispecific organic anion transporter 1-like, partial x - - - - 1.58
XP_019960875.1 Casein kinase I isoform X1 X - -1.64 - E -
XP_019945788.1 D-3-phosphoglycerate dehydrogenase X - - -1.69 257 289
XP_019965504.1 Dihydropyrimidinase-related protein 2 X - 1.58 - - -
XP.019950038.1 Dynamin-2 isoform X1 X - -200 -1.89 - -
XP_019951003.1 Fibrinogen alpha chain X - - 1.61 - -
XP_019947301.1 Heterogeneous nuclear ribonucleoprotein U X - - -2.00 - -
XP_019955942.1 long-chain-fatty-acid-coa ligase 1-like isoform X1 X - - - - 1.50
XP_019954909.1 Proliferating cell nuclear antigen X -1.93 - -2.25 - -
XP_019950071.1 Signal transducer and activator of transcription 5B-like X - -1.52 -1.52 =167 =219
XP_019956747.1 S-methyl-5"thioadenosine phosphorylase - - - - - -1.5
XP_019958119.1 Valacyclovir hydrolase & - - -1.69 =208 ~-2.08
XP_019937714.1 Vitamin K-dependent gamma-carboxylase isoform X1 X - - 317 - -

which require the coordinated action of a cytochrome P450 protein, to-
gether with a NADPH-Cytochrome P450 Reductase (Livingstone, 1998).
MFOs activity is a well-recognized biomarker of the presence of pollutants
such as PAHs, PCBs and dioxins (Porte et al., 2000; Van der Oost et al.,
2003).

By examining more precisely the nature of the deregulated genes and
proteins (Table 4), the livers of fish caught in Noyalo and in Horn showed
a clear positive deregulation of almost all xenobiotic detoxification path-
ways (G0:0009410) including NADPH-cytochrome P450 reductase, and
the category ‘drug metabolism-cytP450’ (dre00982) appeared also signifi-
cantly enriched in the livers of Noyalo fish. One NADPH-Cytochrome
P450 Reductase appeared significantly positively deregulated in fish from
Horn and Noyalo (almost 3- and 3.6-fold, respectively), as well as ten differ-
ent isoforms of Cytochrome P450, which showed induction factors that
could reach seven-fold for CYP1A1 in Noyalo. Four cytochrome P450 pro-
teins were deregulated in fish from Scorff, only two in Penzé, and none in
Canche.

A similar trend was observed with dimethylaniline monooxygenase
(often called flavin-containing monooxygenase, FMO, in an ecotoxicologi-
cal context) and epoxide hydrolase, two other Phase I detoxification pro-
teins (Peters et al., 1995; Schlenk, 1998), which were also deregulated in
fish from Horn and Noyalo, as well as proteins belonging to Phase II

detoxification systems (Table 4). Indeed, a glutathione S-transferase
and three UDP-glucuronosyltransferases were significantly positively
deregulated in Horn and Noyalo. Collectively, these data show that Noyalo
most probably contains high amounts of organic xenobiotics (Persistent Or-
ganic Pollutants-type), which correlate with the higher population density
in this watershed, as compared to the others. There is alsoa strong correla-
tion with the higher industrial activity of the Noyalo watershed. For Horn,
the deregulation of these detoxification systems most probably correlates
with the big use of phytosanitary treatments for the intensive production
of vegetables.

Another interesting protein is valacyclovir hydrolase, a biphenyl
hydrolase-like protein (BPHL), which can convert the prodrug valacyclovir
to acyclovir, but may have a broader specificity (Kim et al., 2004) and may
also be involved in xenobiotic biotransformation in the liver. Of note, this
protein has been shown to have a homocysteine thiolactonase activity
(Marsillachet al., 2014), and thus prevent homocysteinylation of lysine res-
idues in proteins. It could also, through its impact on homocysteine, influ-
ence the methionine cycle, which is also of particular interest in this
specific context.

The methionine cycle has often been shown to be deregulated in the
liver of fish exposed to xenobioties (Galland et al., 2015). In our study,
we showed a clear deregulation of this metabolism in fish from Noyalo,
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Horn and Scorff (T'able 4). Indeed, seven proteins involved in this cycle, i.e.
two isoforms of betaine homocysteine methyl-transferase (BHMT), three
isoforms of S-adenosylmethionine synthase, adenosyl homocysteinase and
methionine synthase, were deregulated in fish from Noyalo, five of them
in those from Horn, and three in Scorff. This trend seems to follow that ob-
served for xenobiotic detoxification enzymes, similar to what we previously
observed in flounder experimentally exposed to xenobiotics (Galland etal.,
2015). However, we previously showed a positive deregulation of the cycle,
thus suggesting a pivotal role for homocysteine in exposed fish. In the pres-
ent study, the negative deregulation of BHMT, two of the SAM synthetases
and adenosylhomocysteinase, together with the positive deregulation of
methionine synthase, suggest that the synthesis of methionine is there
privileged at the expense of homocysteine. Methylation processes are
extremely important in the cell, impacting in particular epigenetic
issues that are known to be important for the response to xenobiotics
(Vandegehuchte and Janssen, 2011).

3.5.4.2. Omics signatures revealed fish exposure to arsenic in the Aven Estuary.
Because toxic elements can bio-accumulate in organisms, we measured the
concentrations of arsenic and eight trace metals in the muscles of the floun-
ders. Only arsenic concentrations allowed to clearly discriminate the fish
coming from the different estuaries. Indeed, the concentrations of arsenic
appeared to be high in Canche, Aven and Scorff, while lower concentrations
were found in Horn, Penzé and Scorff. We did not find clear molecular sig-
natures of metal exposure in the livers of fish (such as metallothionein, for
example). However, one protein, the arsenite methyltransferase, was
under-accumulated in all our comparative analyses. This systematic de-
crease indicated that the protein isin fact accumulated in the liver of fish
caught in our reference estuary, Aven.

Arsenic is a highly toxic element, frequently found in aquatic environ-
ments, and poses a major public health concemn (Du et al.,, 2015). Arsenic
can be present as different chemical species in the environment, including
arsenite (As(IID)), arsenate (As(V)), monomethylarsonic acid (MMA), and
dimethylarsinic acid (DMA) (Francesconi, 1994). The biological availabil-
ity and toxicological effects of arsenic depend on its chemical forms. Inor-
ganic arsenic has a high toxicity level, whereas methylated forms of
arsenic, such as MMA and DMA, are significantly less toxic (Nordstrom,
2002). Toxicity of As(III) is about 60 times higher than that of As(V), but
As(V) is more bioavailable, can be biotransformed (reduced) to As(I1l)
that bioaccumulates in fish (Du et al., 2015). Arsenite methyltransferase
plays a major role in arsenic detoxification by catalyzing the biomethyla-
tion of arsenite (As(III)) to its less toxic methylated metabolites MMA and
DMA, that can be further transformed to the non-toxic arsenocholine and
arsenobetaine (Cui et al., 2021).

The abundance of an enzyme is often correlated with the concentration
of its substrate in the environment, as well as the expression level of its cor-
responding gene. Therefore, our results on toxic element bioaccumulation
and molecular responses in liver suggest that the arsenic present in Aven,
Canche or Noyalo is under different chemical species, i.e. the waters of
Aven would contain more inorganic arsenic than the two other estuaries,
or that Aven would be subjected to a more recent contamination than in
Canche and Noyalo.

The presence of arsenic may have natural origins (volcanism,
weathering of rocks) or be related to numerous anthropogenic activities in-
cluding mining, metallurgy, treatment of lumber or in agriculture for the
treatment of grapevines and fruit trees (a use that was banned in France
some 20 years ago). Most of these activities are banned or finely controlled
today, and two national geological surveys dedicated to the hydrogeochem-
ical background in Brittany, carried out in 2007 and 2017 (Brenot et al.,
2007; Devau et al., 2017), aiming to assess the chemical risks in groundwa-
ter in Brittany, pointed to contamination in some sectors, but did not show
any particular risk in the Aven watershed. Further research will be needed
to better understand these results. Arsenic contamination could be caused
by the spreading of algal sludge as a result of seaweeds exploitation.
Macroalgae are used as a raw material in the food and cosmetology indus-
tries (Piwowar and Harasym, 2020). Once exploited, algal sludge is used as

11

4, Articles

Science of the Total Environment 878 (2023) 163195

fertilizer to enrich fields (Stephenson, 1968). Algae naturally concentrate
arsenic and a range of metals that are incorporated into enzymes, proteins
and vitamins (Wahbeh et al., 1985). Thus, seaweed exploitation could lead
to arsenic or metal contamination, with transfer from algae to culture
(Greger et al., 2007).

3.5.4.3. Theinduction of urea cycle correlates with high agricultural nitrogen
load in the Horn Estuary. Note that another metabolism of interest, the
urea cycle (GO:0000050), displayed strong differences among estuaries
(Table 5). Indeed, no <7 proteins and genes implied in this pathway were
positively deregulated in the fish caught in Horn: argininosuccinate lyase,
carbamoyl phosphate synthetase (2 isoforms), argininosuccinate synthe-
tase, ornithine carbamoyltransferase, and the citrulline/ornithine trans-
porter. Four of these proteins were also found in the Noyalo Estuary, two
in Scorff and one in Penzé.

The urea cycle (UC) converts excess systemic nitrogen derived from the
breakdown of nitrogen-containing metabolites, such as proteins, amino
acids or ammonia itself, into urea, a disposable nitrogenous compound
(Mew etal., 2017). This biochemical cycle takes place in the liver, and in-
volves a limited number of proteins to transform excess ammonia into
urea. The first two reactions take place in the mitochondria and involve
carbamoyl phosphate synthetase I and ornithine carbamoyltransferase,
which allows the synthesis of citrulline. It should be noted that the tran-
scriptomic analysis showed that the genes encoding these proteins were in-
duced 4.1 and 2.8-fold, specifically in the livers of fish collected in Horn, as
well as the mitochondrial ornithine transporter (FC = 1.6). Other proteins
involved in this cycle are argininosuccinate synthase, argininosuccinate
lyase, and arginase. The first two proteins were also found positively
deregulated in Hom (with FCs of 2.5 and 2.2, respectively). Among all
these proteins, only argininosuccinate lyase was found accumulated in
fish from Noyalo (FC = 1.7), while arginase was found down-
accumulated (FC = —1.7) in fish from Canche.

Interestingly, two isoforms of the CAD protein were found to be posi-
tively deregulated in all estuaries except Canche. CAD means Carbamoyl
phosphate synthetase I, Aspartate transcarbamylase and Dihydroorotase;
this protein is a trifunctional multi-domain enzyme, involved in the first
three steps of pyrimidine metabolism. CAD is not strictly involved in the
UC but can be activated because of UC dysregulation (Lee et al., 2018) or
maybe due to UC saturation (diversion of UC intermediates). Functional
classification such as Gene Ontology assigned it the GO:000050.

The physiological impact of acute exposure to nitrate/nitrite in fish is
their effect on methemoglobin production (Fan et al., 1987), but there is
nothing in our results to suggest such an effect in fish from the Horn. Nev-
ertheless, the reduction of nitrate and nitrite to ammonia is a metabolism
that does not exist in animals, and the link between nitrate/nitrite and an-
imal nitrogen metabolism (in particular the urea cycle) is far from clear.
However, it has been proposed that deregulation of the urea cycle may be
due to nitrite exposure in Penaeus (Cheng and Chen, 2001). This effect is un-
likely to be direct, but high levels of nitrate in the environment are likely to
be associated with high concentrations of other nitrogen forms (due to NOx
reduction by plants and microorganisms), and our study suggests that urea
cycling deregulation may be associated with the intensive agricultural ac-
tivity (large off-ground breeding of pigs, intensive vegetable production)
in the Horn Estuary. Furthermore, in this intensively cropped Horn water-
shed, we put forward that an active bacterial nitrate reduction activity in
the sediment (Corriveau, 2009) could submit the benthic fauna of the estu-
ary tohigh fluxes of nitritesand ammonium. In most fish, the great majority
of N-waste is produced and excreted across the gills as ammonia, the meta-
bolic cost of ammonia excretion being negligible (Wood, 2022). Exposed to
a possible excess of ammonium at the interface water-sediment, the Horn
flounder might convert most of the ammonia into urea by the urea cycle
in the liver, a metabolically costly process, before excretion through
the kidney.

3.5.4.4. Fish from the Penzé and Scoiff estuaries display molecular signatures of
hypoxia. The physico-chemical parametersmeasured on the same day of the
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Table5
List of the deregulated proteins and genes related to the urea cycle in P. flesus liver from Canche, Penzé, Horn, Scorff and Noyalo estuaries.
GO:000005 Accession Name Proteomics or Canche Penzé Hom Scorff  Noyalo
transcriptomics
Urea cycle XP_019937290.1  Argininosuccinate synthase T - - 2.50 - -
XP_019941797.1 Mitochondrial ornithine transporter 1-like T - - 1.59 - -
XP_019945179.1  Ornithine carbamoyltransferase, mitochondrial 413 - - 2.81 - -
XP_019945290.1 Carbamoyl-phosphate synthetase 1 T - - 4.06 - -
XP_0199529121  Argininosuccinate lyase isoform X1 P - - 218 - 1.65
XP_019965324.1  Arginase, hepatic-like P ~1.67 - - - -
XP.019966168.1 CAD pratein, partial P - 249 2.53 271 4.35
XP_019969096.1 CAD protein-like P - - - - 207
XP_ 0199443351 5-Aminclevulinate synthase, erythroid-specific, mitochondrial-like T ~1.61 - - - -
XP 0199669361 CCAAT/enhancer-binding protein alpha T - - - 2.47 -
Ammonia assimilation ~ XP_019959576.1  Glutamine synthetase P - - - - 275
XP_0199387021 Glutamate dehydrogenase, mitochondrial 2 8 232 3.02 -1.58 268 -

fishing in the estuaries showed an average temperature of 14.6 °C = 1 °C,
and an oxygen concentration ranging from 7.9 to 12 mg.L. ', which is
muchhigher than the hypoxia threshold classically retained for benthic ma-
rine organisms, ie. 2 mg 0, L~} (Vaquer-Sunyer and Duarte, 2008).

While no clear evidence of heat stress to the organisms in our transcrip-
tomic and proteomic results, we clearly observed a deregulation of molecu-
lar markers associated with the response to hypoxia in some estuaries.
Indeed, transcriptomic analysis revealed a negative modulation of the Hyp-
oxia Inducible Factor 1 alpha (HIF1a) transcriptional regulator, as well as of
the inhibitor of HIF1a (Table 6), in the livers of Scorff fish (with underex-
pression factors of 3.1 and 3.5, respectively, as compared to Aven fish).
HIF1a is a central regulator governing the cellular response to hypoxia.
Under normal conditions (normoxia), the HIFla gene is constitutively
expressed, but the HIFla protein is continuously hydroxylated,
ubiquitinylated, and addressed to the proteasome for degradation (Kaelin
and Ratcliffe, 2008). Following hypoxia, HIF1a is no more hydroxylated,
accumulates and can then play its role in transcriptional regulation. The
HIF1la regulon includes metabolic genes leading to a switch to fermenta-
tion, as well as genes controlling mechanisms to adapt to low oxygen
concentrations, e.g. by increasing the organism vascularization (angiogen-
esis) and red blood cell synthesis (erythropoiesis).

HIF1a activity is mainly regulated post-transcriptionally, but several
studies have suggested that a transcriptional component would be impor-
tant in fish. For example, Li et al. (2017) showed that the expression levels
of HIF1a and its inhibitor in tilapia were extremely low in the liver com-
pared to the brain, gill, heart and spleen. They further showed that for
the longest times of exposure to hypoxia, the expression level of HIF1a
was in some tissues higher in normoxia as compared to hypoxia. Another
study (Rimoldi et al., 2012) on Perca fluviatilis showed that HIF1a expres-
sion, although strongly induced in the liver following acute exposure, was
not significantly altered (or even decreased) during chronic hypoxia expo-
sure. It should be recalled that microchemistry analyses of otoliths from
fish caught in the Scorff, Penzé and Noyalo rivers showed high levels of
Mn, suggesting chronic exposure to hypoxic stress, Oxygen measurements

in the water at the time of sampling showed normal oxygen concentrations
in water, but the molecular changes observed in the livers of fish from these
two estuaries could reflect such a chronic exposure tohypoxia. We thus ex-
amined the metabolic pathways and genes known to be regulated by the
HIF1a transcription factor.

HIF1a controls angiogenesis by regulating the genes enceding Vascular
Endothelial Growth Factor (VEGF) and angiopoietin. The VEGF gene was
found to be highly under-expressed in fish from the Scorff (32 fold),
Penzé (3.9 fold), Noyalo (19 fold) and Canche rivers (12 fold). For
angiopoietin, a contrasting situation was found with isoform 4 under-
expressed in Scorff and Penzé, but more expressed in Noyalo (9 fold more
than in fish from Aven), and isoform 7 which is more expressed in fish
from Scorff and Penzé. Erythropoiesis is an important biological function
of the liver organ, which is also regulated by HIFla in response to hypoxia.
By contrast with angiogenesis genes, erythropoietin is 5.7- and 4.2-fold
more expressed in the Penzé and Scorff fish, as compared to the Aven
fish. Hemoglobin is also one of the most overexpressed genes in Noyalo
fish, with a 36-fold induction factor, and was also found to be over-
accumulated in the proteomic analysis of Penzé fish (2.7 fold). Regarding
energy metabolism, both proteomic and transcriptomic results suggested
an increase in glycolytic flux in the fish from Penzé, resulting from the over-
representation of glucose transport, glycerate kinase, phosphoglycerate
mutase, GAPDH and glycerol 3 phosphate kinase. This orientation of
metabolism, that seems specific to Penzé, could also be related to chronic

hypoxia.

3.5.4.5. Major metabolic changes in fish livers reveal steroid hormones dysregu-
lation in Scorff and Noyalo. Overall, the first network analyses revealed
major changes in the metabolism of fish from Horn, Noyalo, Penzé and
Scorif with a highly significant enrichment of the KEGG category ‘metabolic
pathways’ (KEGG pathway dre01100, Table S2). Specifically, the most
striking results from our first analysis showed a positive deregulation of re-
spiratory metabolism (oxidative phosphorylation, dre00190) in Hom, and
a decreased synthesis of some amino acids (A,D, E - dre00250, and G, S, T

Table 6
List of the deregulated proteins and genes related to the hypoxia in P. flesus liver from Canche, Penzé, Horn, Scorff and Noyalo estuaries.
Accession Name Proteomics or transcriptomics Canche Penzé Homn Scorff Noyalo
VEGF XP_019940388.1 Vascular endothelial growth factor A-like T =3,59 -1.95 - -5.03 -4.31
Angiopoietin XP_019953953.1 Angiopoietin-related protein 3 isoform X2 T -2.90 - - - -
XP_019953953.1 Angiopoietin-related protein 3 isoform X2 T -3.00 - - - -
XP_019953098.1 Angiopoietin-related protein 7-like T - 290 - 3.51 -
XP_019966323.1 Angiopoietin-related protein 4 T - - - - 3.17
XP_019953829.1 Angiopoietin-related protein 4-like T - -2.87 - ~2.87 -
XP_019953953.1 Angiopoietin-related protein 3 isoform X2 P - - -3.38 - -
XP_019953953.1 Angiopoietin-related protein 3 isoform X3 P - - -3.89 - -
FPO XP_019958856.1 Erythropoietin T - 252 - 2.07 -
H1Fz XP_019953767.1 Hypoxia-inducible factor 1-alpha inhibiter T - - - ~1.80 -
XP_019959544.1 Hypoxia-inducible factor 1-alpha-like, partial T - - - ~1.64 -
Hemoglobin XP_010038475.1 Hemoglobin subunit beta-like T - - - - 518
XP_019938475.1 Hemoglobin subunit beta-like P - 27 - - -
12
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- dre00260), and steroid hormone synthesis (dre00140). By contrast, in
Noyalo and Scorff, steroid biosynthesis appeared increased, as well as the
catabolic pathways of fatty acids (dre00071) and of branched-chain
amino acids (V, Land I, dre00280).

Looking more precisely at the Noyalo and Scortf results, we noticed that
the genes showing the highest induction factors are related to the synthesis
of cholesterol (Table 7). Indeed, no <23 genes in Scorff, and 19 in Noyalo
were induced, covering all the steps of this metabolic pathway, i.e. the syn-
thesis of mevalonate, condensation of isoprene residues, cyclization of
squalene to give lanosterol and its transformation into cholesterol. It is
noteworthy that the major regulatory point of this pathway, i.e. the 3-
hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme A reductase, displayed the highest
level of induction in our transcriptomic results on Scorff (LogfC = 6.8,
which corresponds to a 111-fold induction) and Noyalo (LogFC = 8, i.e.
250-fold as compared to Aven) fish. Although this protein was not detected
in our proteomic analyses, 14 proteins of the metabolic pathway were also
found in the Noyalo samples, and four in the Scorff samples. In the proteo-
mics results, the first enzyme of the pathway, hydroxymethylglutaryl-CoA
synthase, which is also a major point of regulation, displayed one of the
highest levels of accumulation (fold changes of 6.4 and 16 in the Scorff
and Noyalo fish, respectively, as compared to the levels recorded in the
Aven fish).

Cholesteral synthesis dysregulation can result from exposure to dietary
and environmental contaminants. Indeed, previous studies showed that this
pathway is induced following exposure to BisphenolA (Li et al., 2019) or
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perfluorinated alkyl substances (PFAS) in mice (Rebholz et al., 2016), or
following chronic exposure to phthalates (Lee et al., 2020) in cell cultures,
and may be mediated by the action of these molecules on the SREBP protein
(Yan et al., 2015). In fish, upregulation of cholesterol synthesis was shown
following exposure to crude oil, which contains polycyclic ary! hydrocar-
bons (PAHs). This was shown by transcriptomics in the early life stages of
Atlantic haddock (Melanogrammus aeglefinus) (Serhus et al., 2017), red
drum (Sciaenops ocellatus) (Xu et al., 2019) and mahi-mahi (Coryphaena
hippurus) (Xu et al., 2016). Interestingly, exposure of the zebrafish (Danio
rerio) also led to an increase in the cholesterol biosynthetic pathway, butre-
sulted ina change inthe concentrations of steroid hormenes, i.e. androgens
and oestrogens (Price etal., 2022). By fact, it should be noted that among
the genes and proteins positively deregulated in our study, several
are involved in the biotransformation of cholesterol to steroid hormones.
For example, the gene encoding 3-oxo-5-alpha-steroid 4-dehydrogenase
is expressed 2.9 times more in the liver of Scorff fish than in Aven
ones. The corresponding protein converts testosterone into 5-alpha-
dihydrotestosterone, and progesterone or corticosterone into their corre-
sponding 5-alpha-3-oxosteroids. This protein plays a central role in sexual
differentiation and androgen physiology. Another example is the gene
encoding 3-keto-steroid reductase, which is also clearly linked to steroid
hormone synthesis. Two isoforms of this gene were overexpressed 20.6-
and 4.6-fold in Scorff fish, and one was induced 3.8-fold in Noyalo fish. It
is therefore likely that the fish undergo steroid hormone perturbations in
these estuaries, a hypothesis also supported by the positive deregulation

Table7
List of the deregulated proteins and genes related to the steroids in P. flesus liver from Scorff and Noyalo estuaries.

Accession Name Proteomics or transcriptomics Scorff Noyalo

Steroids XP_019948086.1 Farnesyl pyrophoesphate synthase isoform X2 T 4.08 3.10
XP_019945890.1 3-0x0-5-alpha-steroid 4-dehydrogenase | T 1.55 -
XP_019952543.1 Lathosterol oxidase T 3.84 -
XP_019953344.1 Squalene synthase T 277 2.44
XP_019954236.1 Diphosphomevalonate decarboxylase T 3.27 2.37
XP_019956660.1 Mevalonate kinase i 2.40 -
XP_019956737.1 Methylsterol monooxygenase 1 T 5.17 6.71
XP_019959570.1 3-Hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme A reductase isoform X1 T 6.30 7.43
XP_019959573.1 3-Hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme A reductase isoform X2 T 6.80 7.97
XP_019965795.1 Lanosterol synthase T 6.04 6.31
XP_019967852.1 Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, cytoplasmic isoform X1 T 2.46 1.52
XP_019969413.1 3-Beta-hydroxysteroid-Delta(8),Delta(7)-isomerase T 2.99 2.54
XP_019935180.1 7-Dehydrocholesterol reductase T 231 2.02
XP_019935180.1 7-Dehydrocholesterol reductase T 4.81 4.00
XP_019941117.1 Delta(14)-sterol reductase T 231 1.99
XP_019936533.1 3-Keto-steroid reductase T 4.37 B
XP_019943013.1 Isopentenyl-diphosphate Delta-isomerase 1 isoform X1 T 2.15 -
XP_019965279.1 3-Keto-steroid reductase-like T 2.20 1.91
XP_019969465.1 Lanosterol 14-alpha demethylase, partial T 6.66 -
XP_019952077.1 1,25-Dihydroxyvitamin D(3) 24-hydroxylase, mitochondrial T —4.84
XP_019952077.1 1,25-Dihydroxyvitamin D(3) 24-hydroxylase, mitechondrial T -471 -
XP_019947060.1 Thyroxine 5-deiodinase-like T -6.25 -
XP_019924099.1 Sterol-4-alpha-carboxylate 3-dehydrogenase, decarboxylating T - 4.94
XP_019946631.1 Squalene monooxygenase T - 4.95
XP_019952543.1 Lathosterol oxidase T - 4.50
XP_019940770.1 Probable ergosterol biosynthetic protein 28 T - Z11
XP_019961707.1 Oestrogen receptor beta-like T - 1.58
XP_019966712.1 Sterol regulatory element-binding protein 2-like, partial ' - 2.01

Steroids XP 019965795.1 Lanosterol synthase P 2.80 12.5
XP_019967852.1 Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, cytoplasmic isoform X1 P 6.40 16.10
XP_019969438.1 Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, cytoplasmic-like P 3.30 6.90
XP_019958691.1 Oxysterol-binding protein 1-like isoform X1 P 1.83 -
XP_019953344.1 Squalene synthase P - 8.10
XP_019954236.1 Diphosphomevalonate decarboxylase P - 4.00
XP_019956660.1 Mevalonate kinase P - 1.50
XP_019962537.1 Hydroxysteroid dehydrogenase-like protein 2 P - 1.52
XP_019047084.1 Epoxide hydrolase 1 P - 1.96
XP_019947087.1 Cholesterol 24-hydroxylase P - 2.64
XP_019935179.1 7-Dehydrocholesterol reductase P - 2.50
XP_019941117.1 Delta(14)-sterol reductase | 4 - 2.10
XP_019934099.1 Sterol-4-alpha-carboxylate 3-dehydrogenase, decarboxylating P - 6.10
XP_019943013.1 Isopentenyl-diphosphate Delta-isomerase 1 isoform X1 P - 2.20
XP 019969465.1 Lanosterol 14-alpha demethylase, partial P - 7.20
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of an oestrogen receptor beta in the Noyalo fish. Furthermore, fish may be
also subject to other endocrine perturbations, as suggested by the strong

under expression (76 fold) of a gene encoding a thyroxine 5-deiodinase in
the livers of fish from Scorff.

3.6. Updating the typologies of the studied estuaries in the light of -omics

The previous principal component analysis (PCA) compiling the envi-
ronmental signatures: geography, hydrobiology, chemistry of pollutants,
fish targeted biomarkers (Fig. 3) was here combined with ~omics results
to precisely define the typology of five small Breton estuaries.

Among the five small Breton basins, Aven showed the highest hedge
density, a mark of the good conservation of the bocage. Agricultural pres-
sure in the catchment is quite moderate and mainly oriented towards the
production of canned vegetables, which could explain the reduced loads
of nitrogen in this system. In addition, the population density is low in
the watershed and the environment seems relatively free of chemical con-
tamination. Flounders sampled in this estuary showed the lowest levels of
organic pollutants and metals in their tissues, except for the arsenic that
was half the one measured in Canche fish, but significantly higher com-
pared to the other small systems. The Aven basin seems to be the least im-
pacted as compared to the four other hydrosystems studied, thus
confirming that it could be considered as a relevant reference far the floun-
der —omics approaches. Interestingly, our proteome and transcriptome
analyses revealed very few modifications specific to Aven, except the accu-
mulation of arsenate methyltransferase.

The Horn hydrosystem is characterized by a very strong agricultural
pressure. Hom catchment shows high nitrate and phytosanitary treatment
loads, used in small parcels devoted to intensive vegetable production (po-
tatoes, carrots, shallots...). A large part of this system is also dedicated to
livestock production, with a big density of off-ground pig farms (Canévet,
1992). These types of crops and livestock result in the massive use of pesti-
cides and nitrogenous waste (Coulter et al., 2004; Crisan, 2020; Pujol,
2015; Sebilo et al., 2013). Interestingly, the fish sampled in Hormn displayed
clear —omics signatures of xenobiotics detoxification, most probably linked
to pesticides exposure, and a high deregulation of the urea cycle, most prob-
ably linked to the very high nitrogen load in the estuary.

Penzé shares several characteristics with the Horn system, i.e. same cul-
tures and pig breeding, but an agricultural pressure less marked. However,
Penzé watershed strongly differed from Hom in almost all of our analyses.
Espedially, the fish from Penzé did not display the molecular signatures of
xenobiotics and nitrogen exposure that were highly deregulated in the
Horn's fish. This could be explained by the lower population density and
urbanised surfaces in Penzé (1.5- and 2.2-fold lower, respectively), and by
its better preservation of natural surfaces over the basin (hedges density
and riparian vegetation). Indeed, it is known that hedgerows, riparian veg-
etation, or grassy strips influence the fate of land spreading in fields before
they reach surface waters (Reichenberger et al.,, 2007), by intercepting ex-
cess of nutrient inputs (Viaud and Thomas, 2019), nitrates (Grimaldi et al.,
2012) as well as of pesticides and phosphorus (Carluer et al., 2017;
Catalogne and Hénaff, 2016). It is thus probable that the greater preserva-
tion of bocage in Penzé plays a major role in the overall estuarine water
quality.

The Scorff watershed displays a relatively high proportion of natural
habitats (wetlands and bocage). However, significant concentrations of
metal contaminants (copper, zing, iron) were measured in flounder otoliths,
revealing a chronic metal contaminationin this watershed. This contamina-
tion is most probably notrelated to activities over the river basin, but rather
related to harbour activities in the Lorient harbour, downstream the estuary
(de los Rios etal., 2016; Greenfield et al., 2011). The trace element analyses
also revealed a high level of manganese in the otolith from flounder caught
in Scorff, suggesting frequent hypoxic events possibly linked to dairy efflu-
ents in the estuary.

The Noyalo basin is the most urbanised system in the present study and
shows a high population density and a high percentage of artificialized
land. Moreover, this region is very touristic in summer, which can lead to
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an overload and a dysfunction of the wastewater treatment plan