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Cette première partie du manuscrit constitue un état de l’art permettant d’introduire les notions 

principales de ce travail de thèse, à savoir ; les hydrosystèmes, le modèle biologique, les marqueurs 

étudiés à différentes échelles (transcriptomique, protéomique, biochimique et traits d’histoire de 

vie) et enfin, le diagnostic de l’état de santé des estuaires. 

1. Diversité dans les hydrosystèmes (du bassin versant à l’estuaire) et facteurs de forçage 

1.1. Hydrosystème, bassin versant et estuaire 

Un hydrosystème est un écosystème formé par le réseau hydrographique d'un cours d'eau ; il 

intègre donc l’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 (Figure 1) 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 où 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 l’exutoire, dans le cas présent l’estuaire.  

Un estuaire correspond donc à l'embouchure d'un cours d’eau se jetant dans la mer, où les eaux 

douces se mélangent avec les eaux marines, formant les eaux de transition. L’estuaire constitue 

ainsi un continuum aquatique dynamique reliant l'environnement terrestre au plateau continental 

et à l'océan (Elliott et al., 2015). 

 
Figure 1. Schéma représentant un hydrosystème, un bassin versant et un estuaire. 

© Office International de l’Eau (OIEau), 2017 (Attribution 3.0 France (CC BY 3.0 FR)). 

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 

l’intérieur des écosystèmes estuariens circulent l’énergie, la matière et les organismes (Hyndes et 

al., 2014). Les estuaires ont une fonction biogéochimique majeure (Figure 2). Les concentrations 
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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 l’eau (Fitzsimons et al., 2011). La richesse en nutriments au sein des estuaires est à la 

base d’une forte productivité primaire sous la forme de phytoplancton, de microphytobenthos et 

de macroalgues. Les variations saisonnières 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 lumière entrante (Fall, 2020), modifiant, voire inhibant 

la productivité primaire.  

Ces processus biogéochimiques peuvent être influencés par le fonctionnement hydro-morpho-

sédimentaire (Figure 2) de l’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 à l'interface 

entre les fonds, la colonne d'eau et les organismes (Statham et al., 2012). 

La morphologie du système peut également impacter l’hydrodynamisme. La taille, la profondeur et 

la géométrie de l'embouchure de l'estuaire modifient les niveaux d'eau, les courants de marée, 

l'action des vagues et le transport sédimentaire (Pye & Blott, 2014). La morphologie de la zone 

estuarienne, combinée à l’hydrodynamisme, peut aussi conduire à une stratification verticale plus 

ou moins marquée. Les particules sédimentaires, transportées depuis la rivière ou la mer, forment 

des flux de sédiments en suspension qui vont par la suite engendrer des dépôts sédimentaires. Ces 

dépôts sont contrôlés par la vitesse des courants et la granulométrie des sédiments.  

La vitesse de sédimentation peut également être influencée par l’agrégation et la floculation des 

particules. Les éléments en suspension ont tendance à s’agréger en présence de sels marins, de 

microalgues et de débris organiques. Les eaux estuariennes ont donc tendance à être très turbides 

(McLusky & Elliott, 2004).  

Les flux et le stockage du carbone, du silicium, du phosphore, de l’azote et des contaminants sont 

donc modulés par les caractéristiques hydro-morpho-sédimentaires de l’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 (McLusky & Elliott, 2004). 

Enfin, les écosystèmes estuariens sont des zones de soutien aux cycles de vie de nombreuses 

espèces animales (Figure 2). En effet, les estuaires sont des zones de migration, de reproduction, de 

croissance et de survie d’espèces marines ou amphihalines. Les estuaires sont donc des zones 

qualifiées de nourriceries pour de nombreuses espèces animales (Beck et al., 2001). La fonction de 

nourricerie est déterminée par la variabilité environnementale, l'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’espèces de plancton, d’invertébrés (annélides, 

crustacés, crevettes), de téléostéens, de chondrichtyens, de mammifères ou d’oiseaux.  
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Chez les poissons anadromes (Saumon de l’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 particulièrement propices pour assurer leur croissance (refuges 

et nourriture).  Les poissons catadromes se reproduiront ensuite à l’embouchure des estuaires ou 

en mer à l’état adulte (Van Ginneken & Maes, 2005 ; Summers, 1979). 

 
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 espèces marines d’intérêt 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 

très propices au développement de leurs stades juvéniles (Nagelkerken et al., 2015). Les habitats 

estuariens participent donc très activement au recrutement et à l'exportation des poissons juvéniles 

d’origine marine (Ramos et al., 2010 ; Martinho et al., 2007). 

Les estuaires sont considérés comme l'un des habitats naturels les plus productifs et sont donc d’un 

intérêt écologique majeur. Les écosystèmes estuariens assurent une multitude de services 

écosystémiques (Figure 3), mais ils sont aussi le siège de nombreuses activités anthropiques qui 

génèrent diverses pressions directes (endogènes) et indirectes (exogènes), pouvant lourdement 

impacter ces écosystèmes (Raimonet & Cloern, 2017 ; Elliott, 2011). 
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Figure 3. Illustration des biens et services fournis par l'écosystème estuarien à la société. 

© Figure extraite de Nicolas (2010), réalisée par Philippe Camoin 

1.2. Pressions anthropiques directes sur les hydrosystèmes (stresseurs endogènes) 

Nous allons tout d’abord rappeler ici la notion de stresseur en écologie aquatique, qui correspond 

à tout facteur environnemental (dégradation de l’habitat physique, polluants, élévation anormale 

de la température de l’eau, eutrophisation, hypoxie…) qui conduit chez les organismes exposés à 

une altération possible de leur physiologie et à une baisse de leur fitness. 

Les estuaires sont des écosystèmes particulièrement vulnérables de par la multiplicité des pressions 

anthropiques directes qui peuvent y interagir. Les écosystèmes estuariens sont ainsi exposés à des 

stresseurs endogènes locaux qui peuvent être plus ou moins contrôlés (Elliott, 2011). Ces stresseurs 

sont liés à la démographie, à l'urbanisation, à l'industrie ou à l'agriculture. Les stresseurs endogènes 

peuvent être divisés en deux sous-catégories ; les éléments introduits dans le système (polluants, 

infrastructures telles que les ports, bâtiments et ponts…) et les éléments retirés du système tels les 

ressources physiques (agrégats) et biologiques (pêcheries) (Elliott, 2011). 

Les estuaires, où prennent place de nombreux enjeux socio-économiques, sont particulièrement 

impactés par les pressions anthropiques (Figure 4) et sont donc fréquemment soumis à des 

stresseurs multiples (Ellis et al., 2015). En effet, l’ensemble des activités humaines réalisées à 

proximité ou dans les estuaires entraînent 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 l'écosystème 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 écosystèmes côtiers (Figure 4) (remodelage des côtes, dragages, digues, 

pertes d’habitats intertidaux, modifications hydrauliques). Les estuaires constituent des voies de 

transition majeures pour de nombreuses marchandises à l’échelle planétaire. Le transport de 

marchandises a conduit à la création d’importantes voies de navigation avec une chenalisation très 

forte des grands estuaires, accompagnée par la construction d'épis pour empêcher la sédimentation 

(Reise, 2005). 

Les rejets domestiques (Figure 4) et les effluents urbains représentent une source de contamination 

considérable des hydrosystèmes. 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 

et al., 2015).  
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Les rejets industriels (Figure 4) 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 à 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 (Figure 4) 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 l'agriculture pour maintenir de hauts rendements dans les 

cultures (Oerke, 2006). Les produits phytosanitaires sont définis comme des substances actives 

destinées à protéger les végétaux contre tous les organismes nuisibles, à assurer leur conservation, 

ou encore à détruire les végétaux indésirables (Directive 91/414/CEE, abrogée par le règlement 

n°1107/2009 du 21/10/09). Les pesticides constituent une menace pour les écosystèmes aquatiques 

(Anderson et al., 2013).  

Les rejets agricoles sont également composés de déchets liés à l’élevage (Hooda et al., 2000). Les 

fortes concentrations en élevage au sein des bassins versants se traduisent par des épandages 

intensifs des produits de l’excrétion animale générant une eutrophisation des eaux liée à une 

surcharge en azote (Jones et al., 2019). Les élevages induisent également la présence non 

négligeable de produits pharmaceutiques particulièrement utilisés en production animale hors sol 

(Daughton, 2004). 

Les effluents agricoles comportent également du phosphore, utilisé comme engrais, lequel 

contribue à l’eutrophisation des masses d’eau. L’intensification des pratiques agricoles conduit à 

des ruissellements diffus de phosphore qui participent à la dégradation générale de la qualité de 

l'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 

l'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 hydrosystèmes (stresseurs exogènes)  

Les estuaires sont également exposés à des stresseurs exogènes non gérés qui émanent de 

l'extérieur du système. Les pressions exogènes dépendent donc de facteurs externes qui ne peuvent 

être contrôlés, mais qui doivent être pris en compte pour estimer la qualité écologique d’un système 

estuarien. Ces pressions se traduisent notamment par des altérations des régimes thermiques, de 

salinité ou de débit des hydrosystèmes (Elliott, 2011).  

Ces pressions exogènes sont principalement liées au changement climatique global (Figure 5). Le 

réchauffement atmosphérique entraîne de fortes variations hydroclimatiques, comme une 

augmentation significative de la température des eaux côtières, 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 particulièrement soumis aux effets du changement 

climatique. L’élévation du niveau des océans, associée au changement climatique et à la fonte des 

glaces, est un phénomène dont il va être très difficile de gérer les causes. Néanmoins, il est possible 

d’intervenir sur les conséquences de ce phénomène en érigeant des digues, pour limiter l'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 l’eutrophisation (Figure 5) des eaux estuariennes et côtières. L'eutrophisation, au sein 

d’un écosystème, peut être défini comme un excès de nutriments dans les eaux qui peut aboutir à 

une surproduction primaire et à de possibles dérèglements tels que la prolifération de macroalgues 

et de microalgues toxiques. L'eutrophisation peut également aboutir à un risque hypoxique dans 

les estuaires eutrophisés, particulièrement en saison estivale (Rabalais et al., 2010). Un déficit en 

oxygène dans l’eau à long terme dans les écosystèmes estuariens et côtiers peut conduire à 

l’apparition de zones mortes (Altieri & Gedan, 2014). 

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

Au final, les estuaires sont particulièrement vulnérables aux pressions exogènes et endogènes, en 

tant qu’écosystèmes “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 à la taille des systèmes estuariens 

Les écosystèmes hétérogènes sont composés d'éléments de nature différente, présentant des 

disparités de structure, de fonction et de répartition, ce qui peut entraîner un manque d’unité. 

L'hétérogénéité spatiale est définie comme la variation dans l'espace de la distribution d'un motif 

ou la variation qualitative ou quantitative d'un motif. L'hétérogénéité spatiale peut être liée à 

l'habitat, aux paramètres physico-chimiques et aux organismes présents. L'hétérogénéité spatiale 

est d’un intérêt majeur dans l'étude des écosystèmes 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 l'hétérogénéité spatiale. 

Au sein des bassins versants, l’hétérogénéité est très prononcée. En effet, ces systèmes montrent 

une hétérogénéité du réseau hydrographique, de l’hydrologie, de la morphologie et du relief (Troch 

et al., 2009). Les bassins versants présentent aussi une hétérogénéité au niveau de l’occupation du 

sol, notamment par rapport aux cultures, aux haies, aux forêts, aux plans d’eau ou encore à 

l’urbanisation (Teichert et al., 2017). Les activités humaines sont aussi très hétérogènes à l’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 système (Troch et al., 2009). La turbidité, l’oxygène dissous ou encore les nutriments sont 

d’autres paramètres qui caractérisent les milieux estuariens (Lear et al., 2008). Ces variables, qui 

fluctuent dans le temps et l’espace, participent à l’hétérogénéité des estuaires.  

Les estuaires de grande taille présentent une hétérogénéité environnementale naturelle élevée. En 

effet, de par leur taille, ils sont soumis à de forts gradients amont-aval abiotiques et biotiques. De 

plus, dans ces grands systèmes, les dégradations anthropiques directes sur les habitats estuariens 

liés à l’artificialisation sont bien marquées. Elles peuvent se traduire par des altérations des 

paramètres hydro-morpho-sédimentaires fortes et très contrastées d’un système à 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 systèmes (Vasconcelos et al., 2015 ; Elliott, 2011). De la même manière, ils concentrent 

généralement un nombre de stresseurs réduits par rapport aux grands estuaires. Les altérations 

anthropiques directes sur les habitats estuariens y étant généralement très limitées. 

L'évaluation de la qualité écologique des estuaires est donc rendue difficile par l’hétérogénéité 

intrinsèque des estuaires et par les multiples pressions auxquelles ces écosystèmes doivent faire 

face.  
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1.5. Stresseurs multiples (ou Multistress) à l’exutoire du bassin versant : impact sur les espèces 

estuariennes 

Dans la suite de ce manuscrit de thèse nous utiliserons l’abréviation de “multistress” pour parler 

des “stresseurs multiples” qui interagissent communément au sein des estuaires. 

Les pressions endogènes et exogènes, leurs interactions, leurs intensités et leurs fluctuations dans 

l’espace et dans le temps se concentrent à l’exutoire du bassin versant. Les écosystèmes 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 siècles (Lotze et al., 

2006). L’ensemble des facteurs forçage peut entraîner une dégradation de l’habitat physique et une 

pollution des eaux estuariennes. La qualité écologique des eaux de transition est alors affectée, 

conduisant à 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 être 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 être impactées indirectement par le multistress, suite à une modification de la disponibilité 

en habitats ou une altération de la qualité trophique de l’estuaire. 

Les effets de ces différents facteurs de forçage 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 à la somme des effets de chacun des stresseurs 

présents dans le milieu. Les effets synergiques conduisent à un impact supérieur à la somme des 

effets de chaque facteur de forçage. 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 espèces estuariennes ont été explorés à 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 l’ensemble des réponses face aux forçages 

environnementaux. 

Parmi les stresseurs associés au changement climatique, le stress thermique induit, pour de 

nombreuses espèces 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 être 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 à une 

chute générale de la biomasse des communautés benthiques d’invertébrés et de poissons (Diaz et 

al., 2008). 

Les observations et les modèles climatiques ont également mis en évidence une augmentation de 

la fréquence et de l'intensité des événements hypoxiques en zones côtières, affectant la 

biodiversité marine et le fonctionnement de certains écosystèmes (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’oxygène dissous 

dans l’eau entraîne 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 sévère, 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 létaux et sublétaux, même sur les organismes tolérant au stress hypoxique, 

tels que les huîtres ou certaines espèces 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 très présents dans les écosystèmes 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 cancérogénèse et peuvent aussi entrainer des perturbations endocriniennes. 

De plus, ces composés, de par leur persistance dans l'environnement, peuvent se bioaccumuler et 

se biomagnifier au sein de la chaîne trophique aquatique (Harmon, 2015). 

Les eaux usées résultant d’un traitement incomplet par les stations d’épuration (STEP) et rejetées 

dans les systèmes côtiers et estuariens sont souvent caractérisées par un déficit en oxygène et une 

multi-contamination chimique (Matthiessen & Law, 2002). Les espèces estuariennes exposées à 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 

même 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 l’eau. L’utilisation excessive 

d'engrais et de produits phytosanitaires sur les cultures contribue à la formation de dépôts 

chimiques. Ces dépôts vont être entraînés par le lessivage des sols et le ruissellement jusqu’aux 

rivières et aux estuaires (Zia et al., 2013). Les espèces estuariennes peuvent ainsi être exposées à 

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 l’enzyme 5-enolpyruvyl-shikimate- 3-phosphate synthase (EPSPS) impliquée dans 

la voie de synthèse du shikimate chez les plantes (Duke & Powles, 2008). De ce fait, il peut être 

utilisé à 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 l'amino-polyphosphonate. L’AMPA 

est donc omniprésent dans les environnements estuariens, engendrant un risque pour les espèces 

qui y vivent. Particulièrement impactés par les effets toxiques du glyphosate et de l’AMPA, les 

organismes aquatiques qui y sont exposés présentent un développement précoce. Ces espèces 

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 même manière, les organochlorés, les pyréthrinoïdes et les organophosphorés, largement 

utilisés dans l'agriculture maraîchère, ont un impact non négligeable sur la faune aquatique. Des 

analyses, menées sur des Crevettes grises (Crangon crangon) exposées in natura à 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 à des pesticides, ont 

montré des perturbations endocriniennes (Martyniuk et al., 2020). 

L’exposition à tous ces xénobiotiques entraine l’activation de mécanismes de détoxification chez 

les organismes aquatiques. La biotransformation des polluants organiques commence par 

l'introduction d'un groupe fonctionnel (phase I), puis la fixation d'un groupement polaire (phase II). 

Le métabolisme d’élimination continue ensuite par la prise en charge des composés chimiques par 

des enzymes pour être dégradés. La détoxification des polluants est différente selon les espèces. 

Les crustacés, par exemple, métabolisent certains xénobiotiques plus rapidement que les 

mollusques (Walker & Livingstone, 2013). De la même manière, les poissons métabolisent le 

pentachlorophénol (PCP) et le benzo[a]pyrène (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 particulièrement cytochrome P4501A (CYP1A) 

(Livingstone, 1998). 

Les réponses des organismes estuariens face au multistress environnemental ont été largement 

étudiées ces vingt dernières années. Ces recherches englobent un grand nombre d’espèces très 

diverses, vertébrés comme invertébrés. Certaines de ces études portent sur un poisson estuarien, 

considéré comme une espèce sentinelle particulièrement pertinente des estuaires européens : le 

Flet européen (Platichthys flesus).
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2. Une espèce modèle de poisson plat : le Flet Européen (Platichthys flesus) 

2.1. Présentation de l'espèce modèle P. flesus 

Le Flet européen, Platichthys flesus (L.), appartient à la famille des Pleuronectidés, de l’ordre des 

Pleuronectiformes. Les Pleuronectidés regroupent 60 espèces de poissons osseux plats, pour plus 

de 20 genres. P. flesus est l'une des espèces de poissons plats les plus répandues dans les eaux 

estuariennes européennes (Skerritt, 2010).  

P. flesus est une espèce benthique euryhaline principalement présente dans les eaux côtières et 

saumâtres, avec une préférence pour les fonds meubles des estuaires (Déniel, 1981) et les substrats 

sablo-vaseux. Cette espèce estuarienne réside la majeure partie de l'année dans les estuaires. A 

partir de l’âge de 2 ans, le Flet migre vers des eaux plus profondes pour se reproduire en hiver à 

l’embouchure des estuaires (Hylland et al., 1996). 

Le Flet est une espèce qui présente très peu d’intérêt commercial (Skerritt, 2010). En effet, le Flet 

a une faible valeur marchande par rapport à d'autres espèces de poissons plats, telles que la Plie 

commune (Pleuronectes platessa) ou la Sole commune (Solea solea). Des pêches de flets sont 

enregistrées dans quelques régions d'Europe (Danemark, Royaume-Uni, Portugal, etc.), mais elles 

constituent des captures accidentelles lors de la pêche d'autres espèces démersales. Suite à cette 

pêche accessoire, les flets sont généralement utilisés comme appâts.  

Le tégument dorsal de P. flesus (Figure 6) 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 espèces de poissons plats par la présence de tubercules dentelés 

entre les rayons de la nageoire dorsale (Wheeler 1969 ; Summers 1979 ; Cooper & Chapleau 1998).  

  
Figure 6. Flet d'Europe ou Flet commun (Platichthys flesus), face dorsale et face ventrale. 

© https://peche.ifremer.fr/en/Le-monde-de-la-peche/Les-ressources/Lesquelles/Poissons/Osseux/Flet 

P. flesus est une espèce opportuniste. A l’âge adulte, le Flet se nourrit principalement de 

macrofaune, essentiellement de bivalves (coques et moules), de polychètes 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 espèce à affinité boréale, essentiellement présente dans les eaux 

tempérées à froides de l’Europe. L’aire de distribution (Figure 7) de P. flesus s’étend de la Mer 

Blanche au Nord, jusqu’à l’estuaire du Mondego (Portugal) au Sud (Cabral et al., 2007). Le Flet est 

donc une espèce capable de supporter une grande amplitude de température ; allant de 0,5°C en 

Mer Blanche en hiver à 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 

l’estuaire de Gironde (Chaalali et al., 2013) et au Sud du Portugal (Martinho et al., 2013). Cependant, 

P. flesus reste relativement abondant au Nord du Portugal grâce à l’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 grâce à upwelling situé au Nord-Ouest de la péninsule ibérique 

pendant la saison estivale (Lima et al., 2007). 

Plusieurs espèces à affinité boréale, comme le Flet, ont vu la limite Sud de leur aire de distribution 

remonter vers le Nord ces trois dernières décennies, suite à l’augmentation des températures de 

surface de la mer (Cabral et al., 2007). De la même manière, les stocks de Morue de l'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). 

 
Figure 7. Aire de distribution du Flet européen (P. flesus), du Nord de la Mer Blanche jusqu’au Sud du 

Portugal, avec quelques populations présentes en Méditerranée. ©FAO (Source 05/04/2018) 

P. flesus est un poisson plat catadrome. Cette espèce réalise une bonne partie de son cycle en 

estuaire et migre à l’embouchure des estuaires, voire en zone côtière pour assurer sa reproduction 

(Figure 8). Le long des côtes Atlantiques françaises, la ponte a lieu de février à mars, à une 

profondeur modérée (10 à 30 mètres). La période de fraie peut parfois s’étendre jusqu’à juin. Les 

œufs, pondus et fertilisés au niveau de la surface, vont mettre une semaine à se développer (à 12°C) 

et vont couler au fur et à mesure de leur développement. 
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Cependant, un décalage de la période de ponte des Flets a été observé ces dernières années, lié au 

changement climatique. En effet, le suivi de la maturation ovocytaire sur les individus femelles de 

l’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 l’année (G0) échantillonnés en septembre. 

Avant le recrutement au sein de l’estuaire, essentiellement en mai-juin, (Figure 8), les larves de Flet 

se métamorphosent complètement pour prendre une forme aplatie et asymétrique (Russell, 1976). 

Les juvéniles 0+ de P. flesus résident principalement dans la partie haute de l’estuaire à 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 l’aval de l’estuaire, de la partie mésohaline vers la partie polyhaline. La partie mésohaline de 

l’estuaire sera occupée par les juvéniles âgés de 7-8 mois (septembre-octobre) (Dupuy et al., 2015). 

En Europe, le Flet est donc la seule espèce de poisson plat capable de vivre dans les secteurs les plus 

en amont des estuaires (Summers, 1979), avec l’Anguille d’Europe (Anguilla anguilla). 

 
Figure 8. Schéma représentant le cycle biologique du Flet européen (P. flesus) le long des côtes atlantiques 

françaises ; de la reproduction des adultes en mer au niveau de l’embouchure de l’estuaire, jusqu’à la 
croissance des juvéniles en partie amont de l’estuaire. © Jennifer LAURENT  
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2.3. P. flesus, une espèce sentinelle estuarienne d’intérêt majeur  

Une espèce sentinelle doit être un bon enregistreur de la qualité écologique de son écosystème. Il 

s’agit d’une espèce capable, par la dynamique de ses populations (augmentation ou variation de 

densité), de rendre compte de l'évolution générale d'un milieu (Rivière, 1993). Une espèce 

sentinelle accumule les polluants dans ses tissus, sans présenter de pertes massives de fitness 

(Beeby, 2001). Une espèce sentinelle sert également d'indicateur précoce des changements de 

l'environnement d'un écosystème donné. La dégradation environnementale d’un écosystème peut 

ainsi se traduire par une altération de la physiologie et/ou du comportement de l’espèce sentinelle 

(Ferreira et al., 2004 ; Cooke et al., 2022). De ce fait, une espèce 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 espèce sentinelle pertinente est une espèce dont l’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 l’ensemble de l’aire de 

distribution de l’espèce. Les voies d'exposition doivent également être connues. Généralement, 

elles sont déterminées par l'habitat et les préférences nutritionnelles de l'espèce (Rivière, 1993). 

Le couplage des données biologiques mesurées sur une espèce 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 l’état 

écologique de l’hydrosystème. De plus, les études in natura des populations permettent de 

concrètement 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 

évènements pluvieux, et donc une répétition des expositions du biote à des doses variées au cours 

du temps. 

Dans le contexte de la Directive Cadre sur l’Eau (DCE), l’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 

espèces 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 “oxygène” et l’indicateur 

Hydro-Morpho-Sédimentaires (HMS). Ainsi, l’état global d’une masse d’eau de transition est défini 

par l’état le plus déclassant des états écologique et chimique (Figure 9). 
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Figure 9. Schéma présentant les règles d’évaluation de l’état global d’une masse d’eau de transition (MET) 

(Annexe V.1.2 de la Directive 2000/60/CE) (https://professionnels.ofb.fr/fr/node/277). 

Cependant, déterminer la qualité écologique d’un système estuarien demeure encore un exercice 

particulièrement difficile. 

Le Flet Européen (P. flesus), de par son cycle de vie résolument estuarien, sa très forte tolérance 

aux variations de salinité, et sa faible mobilité dans le système estuarien à l’état juvénile (Teichert 

et al., 2022) est une espèce sentinelle d’intérêt majeur pour évaluer le statut écologique des milieux 

de transition. De plus, le Flet est une espèce 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 

modèle estuarien P. flesus. Ces études ont eu pour objectifs d’explorer les réponses moléculaires 

et populationnelles de cette espèce face au multistress environnemental dans des milieux 

estuariens caractérisés par des niveaux contrastés de stress chimique et/ou thermique et/ou 

hypoxique, sur la façade 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 systèmes estuariens lourdement contaminés par des xénobiotiques (Tamar - Grande-

Bretagne, Seine, Loire, Gironde), dans des estuaires plus petits considérés comme des systèmes 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 très orientées vers l’écotoxicologie, mais elles se sont 

progressivement élargies vers l’écologie du stress. 
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3. Signatures environnementales mesurées dans les estuaires et sur P. flesus 

3.1. Indicateurs de l'état environnemental des estuaires (état de l’art) 

Un indicateur environnemental est un descripteur quantitatif des pressions anthropiques et de 

l'état environnemental du système. Les indicateurs de pression environnementale mettent en 

évidence les changements dans les niveaux de pollution et les modifications des habitats et des 

écosystèmes. 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 écosystèmes (Opschoor & Reijnders, 1991). 

Les indicateurs de pression environnementale regroupent des mesures physiques et chimiques, 

capables de détecter l'état de l'écosystème, en plus d'affecter les diverses réactions et processus 

qui s'y déroulent.  

La pollution au sein des estuaires peut être déterminée par la qualité de l’eau, via des tests 

physiques, tels que la température, la dureté, le pH ou encore la turbidité. Des dosages chimiques 

d’oxygène dissous, d’éléments métalliques et de polluants organiques (pesticides) permettent de 

compléter l’évaluation de la qualité de l’eau (Patil et al., 2012).  

La pollution dans les estuaires peut également être déterminée par l’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, à une concentration supérieure 

à la colonne d'eau. En outre, les concentrations en polluants dans les sédiments reflètent les impacts 

des activités anthropiques sur les systèmes estuariens, l'état géochimique du bassin versant et le 

risque écologique (Roig et al., 2015 ; Buruaem et al., 2013 ; Höss et al., 2010). L'évaluation de l'état 

chimique des sédiments permet d’identifier le type, la concentration et la source des substances 

chimiques, 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 ; Kuzmanović et al., 2016). 

Les indicateurs d'effets environnementaux, aussi appelés bio-indicateurs, sont des organismes 

vivants faisant l’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 espèces bio-indicatrices permettent de 

surveiller efficacement l’état de l'environnement en raison de leurs capacités différentielles à 

résister face à 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 écosystèmes estuariens (Authman et al., 2015). Les poissons sont 

faciles à identifier, peuvent appartenir à 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’écosystèmes affectés par les perturbations anthropiques, fournissant 

ainsi un enregistrement à long terme du stress environnemental. Les réponses des poissons peuvent 

être détectées à l’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’espèce sentinelle estuarienne, est une espèce 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 l’art) 

En écologie, les traits d’histoire de vie d'une espèce sont des descripteurs écologiques, biologiques, 

morphologiques, physiologiques et comportementaux mesurables des adaptations des espèces à 

leur environnement (Frimpong & Angermeier, 2009). Les traits de vie d’un individu regroupent entre 

autres la croissance, le rythme et la stratégie de reproduction, l’alimentation, les préférendums de 

température et de pH...  

L’étude des traits d’histoire de vie analyse la distribution, l'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 dernières 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 l’indice de condition et une baisse de la fécondité. 

La croissance journalière chez les poissons peut être estimée à partir de l’analyse de pièces 

calcifiées ; les otolithes. L'otolithe est une concrétion minérale située dans l'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 l’individu et le dénombrement 

des couches concentriques successives de l’otolithe permet d'estimer l'âge 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 journalière du Flet est plus lente en Seine que dans la Canche, indiquant que 

le rythme de croissance des poissons pourrait être affecté par la pollution (Amara et al., 2009). Le 
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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 connaître l’état d’embonpoint des poissons et 

révèle l'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 à 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 particulièrement les femelles, à se reproduire 

et à assurer la perpétuation de l'espèce. 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 systèmes 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) × 100]. Le RGS est un biomarqueur 

pertinent pour estimer une contamination aux œstrogènes environnementaux (Hassanin et al., 

2002). Le RGS est également considéré comme un bon indicateur de l’atrophie des gonades 

(Hassanzadeh, 2017). Une exposition à des xénoestrogènes peut en effet affecter la biologie de la 

reproduction des organismes aquatiques. Une telle exposition peut conduire à une diminution du 

RGS, à une altération de la spermatogenèse (Wang et al., 2019 ; Liu et al., 2018a), voire à 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 à l'ADN et par une induction de l'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 espèce sentinelle aux différents facteurs de stress dans le milieu naturel ; différents 

biomarqueurs ont été aussi développés chez cette espèce. 

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

Un biomarqueur (Figure 10) désigne un indicateur, précis et reproductible, permettant de 

déterminer l'état de santé d’un organisme (Strimbu & Tavel, 2010). Les biomarqueurs sont des 

paramètres biochimiques ou physiologiques mesurés chez des individus afin de mettre en évidence 

une exposition à des produits chimiques ayant de potentiels effets toxiques (Lagadic, 2002). Les 

biomarqueurs permettent également de mettre en évidence d’autres stresseurs, tels que l’hypoxie, 

l’eutrophisation ou encore le stress thermique.  
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Figure 10. Schéma représentant le principe de biomarqueur. © Jennifer LAURENT 

Les biomarqueurs sont des outils intégratifs qui contribuent à la détection des effets biologiques 

observés à l’échelle d’un organisme et/ou d’une population, impactés par des stresseurs (Sanchez 

& Porcher, 2009). Les biomarqueurs sont donc essentiels pour évaluer l'étendue des dommages 

écologiques d’un système. Ainsi, les biomarqueurs peuvent être utilisés comme des outils de 

diagnostic (Lagadic, 2002).  

De ce fait, les biomarqueurs permettent de répondre à 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 contrôle répartis sur 

l’ensemble du territoire français 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 

grâce aux biomarqueurs mesurés sur cette espèce, 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 implique une augmentation des dommages cellulaires et plus particulièrement des 

dommages primaires à l'ADN. 

Les dommages à l'ADN peuvent être mesurés par le test des comètes, aussi appelé Single Cell Gel 

Electrophoresis (SCGE). Cette méthode permet de détecter les cassures simples et doubles brins de 

l’ADN et les sites alcali-labiles (Singh et al., 1988). Il s’agit d’une technique d’électrophorèse 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 être induite par une 

augmentation de la température de l’eau (Evrard et al., 2013 ; de Campos Ventura et al., 2008 ; de 
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Andrade et al., 2004) et par des phénomènes hypoxiques (Evrard et al., 2013 ; Livingstone, 2003) en 

période estivale. La génotoxicité peut également être provoquée par une exposition à 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 à l’ADN 

peut parfois être directement liée à une hausse de la demande énergétique et du taux de 

détoxification suite à un accroissement du temps d'exposition au stresseur (Evrard et al., 2013). 

La formation d'adduits à l'ADN chez les espèces aquatiques a également été largement utilisée 

comme biomarqueur de la génotoxicité (Akcha et al., 2003 ; Lyons et al., 1999). Les adduits à l'ADN 

sont des modifications chimiques du brin d’ADN qui peuvent entraver la réplication de l'ADN. Ces 

anomalies peuvent entrainer une réplication anormale et des mutations de l’ADN. De nombreuses 

recherches ont mis en évidence la formation d’adduits à l’ADN chez des poissons issus de zones 

contaminées par les HAPs (Pampanin et al., 2017). De plus, les adduits à l'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 à 

l'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 à des substances toxiques et cancérigènes (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 l'exposition aux cancérogènes (Lyons et al., 

2004). Généralement, les femelles flets présentent une prévalence plus élevée de tumeurs et de 

FCA que les mâles (Cachot et al., 2013). Enfin, des corrélations ont été établies entre la présence de 

HAPs dans les sédiments, la formation d’adduits à l’ADN et lésions hépatiques pré-néoplasiques 

chez les poissons (Pampanin et al., 2017). 

Le Rapport Hépato Somatique (RHS) est un indicateur de l'état de santé et de condition 

physiologique du poisson. Le RHS est un biomarqueur communément utilisé pour évaluer les effets 

liés à 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) 

× 100]. Un accroissement du RHS a été observé chez des flets exposés à des polluants organiques 

(Ferreira et al., 2004) et des effluents de station d'épuration (Porter & Janz, 2003). Par ailleurs, 

l’augmentation du RHS se produit naturellement chez les femelles pendant la synthèse de la 

vitellogénine (VTG). Chez les individus mâles, l’augmentation du RHS peut être attribuée à un 

changement du métabolisme vers la production de VTG, en réponse à une exposition à des 

œstrogènes exogènes. Chez P. flesus, une hépatomégalie peut également apparaître suite à des 

activités de détoxification accrues en réponse à la présence de composés toxiques (Kleinkauf et al., 

2004a). 
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La mesure de l’activité enzymatique de l’Ethoxy-Resorufine-O-Deethylase (EROD) est l’un des 

biomarqueurs les plus pertinents pour mettre en évidence une exposition à des contaminants tels 

que 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 CYP1A1. 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 être effectuée sur des 

échantillons de foie, de branchies, de rein ou encore de cerveau (Ortiz-Delgado et al., 2008). Chez 

le Flet, l’activité EROD hépatique a permis de déterminer une exposition à des contaminants dans 

les estuaires, et plus particulièrement 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 à une induction des oxydases à 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 être 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 l'accepteur terminal d'électrons dans la chaîne de transport d'électrons. La 

CS et la CCO sont toutes les deux considérées comme des indicateurs de l'aérobiose. Des mesures 

de la CS et de la CCO chez différentes populations de flets ont montré une réduction générale du 

métabolisme de l'aérobiose chez les populations en limite Sud de répartition par rapport à 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 être des inducteurs 

de stress oxydatif (Ferreira et al., 2005). Les métabolites produits au cours de la phase I de 

détoxification peuvent également modifier l'activité de la SOD. 

La glucose-6-phosphate deshydrogénase (G6PDH), liée au cycle des pentoses phosphates, est 

considérée comme un marqueur pertinent de l'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 à une réduction de la protection contre les 

dommages oxydatifs (Pédron et al., 2017b). 

La lactate déshydrogénase (LDH) fait également partie des activités enzymatiques mesurées pour 

suivre le métabolisme énergétique, et plus particulièrement le métabolisme anaérobie. 

L’augmentation de l'activité LDH en condition hypoxique et de hausse de la température suggère 
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que 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 l’UDP-glucuronyl-transférase (UDPGT), des enzymes de 

détoxication de phase II, sont également mesurées. La GST se conjugue à des xénobiotiques 

électrophiles afin de faciliter leur excrétion et l’UDPGT, une enzyme réticulaire, catalyse les 

réactions de glucurono-conjugaison. Les activités de la GST et de l’UDPGT ont été induites chez 

plusieurs espèces de poissons plats, tels que le Flet, lorsqu’ils sont exposés à 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'hydrogène en eau et en oxygène. La CAT joue un rôle important dans la protection des 

organismes aquatiques contre la toxicité chimique. Des différences dans l’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 classiquement 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 très abondantes dans le foie et les 

reins. Les MTs contribuent à la détoxication des métaux et des métalloïdes hautement toxiques 

et/ou non essentiels. Ces protéines ont un rôle majeur dans le transport et le stockage des métaux. 

Les MTs ont également un rôle 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 l'action de certains médicaments (anticancéreux alkylants). 

La synthèse de MTs est induite chez les poissons lors d'une exposition, chronique ou aiguë, 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 être associées au stade de 

reproduction, à la disponibilité en nourriture, à la température ou encore à la concentration en 

oxygène (Baršienė et al., 2006). 

Les effets neurotoxiques des contaminants sont également étudiés chez le Flet (Capela et al., 2016 ; 

Baršienė et al., 2006). L’activité de l’acétylcholinestérase (AChE), mesurée en réponse à une 

exposition des organismes marins à des neurotoxiques (Matozzo et al., 2005 ; Forget et al., 2003), 

est une hydrolase qui assure le clivage de l'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 l’AChE est particulièrement impactée par les insecticides organophosphorés et les 

carbamates, de puissantes neurotoxines qui bloquent la dégradation de l'acétylcholine par l’AChE 

(Kopecka & Pempkowiak, 2008 ; Kirby et al., 2000). Une corrélation négative a également été 

observée entre l'activité de l'AChE et les niveaux de HAPs présents dans le milieu (Baršienė et al., 
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2006 ; Bocquené et al., 2004). Les différences d'activité de l'AChE peuvent aussi être attribuées à 

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 œuvre pour évaluer 

une exposition à 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 17β-estradiol (E2), dans les gonades. L’E2 se fixe ensuite aux récepteurs 

de l'estradiol dans les hépatocytes, conduisant à la transcription du gène de la VTG. Après la 

traduction, la VTG est modifiée puis sécrétée par les cellules pour être absorbée (endocytose) par 

l'ovocyte en croissance (Mommsen & Walsh, 1988).  

Chez les individus mâles et immatures, les concentrations en E2 sont normalement trop faibles pour 

déclencher une expression significative des gènes de la VTG. De plus, la VTG n'est pas connue pour 

avoir de fonction chez les mâles, constituant ainsi un déchet énergivore. La présence de VTG dans 

le plasma des mâles correspond donc à une exposition à des perturbateurs endocriniens, tels que 

des xénoestrogènes (Giesy et al., 2000). De plus, cette synthèse anormale de VTG détourne les 

ressources métaboliques allouées à la croissance et à la spermatogenèse (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 mâles indique la présence d'œstrogènes 

et/ou de xénoestrogènes naturels et/ou synthétiques (Kleinkauf et al., 2004a ; 2004b). Les 

concentrations en VTG mesurées chez ces individus mâles ont également mis en évidence un cycle 

saisonnier marqué. Les mâles exposés à des xénoestrogènes peuvent aussi présenter des ovotestis 

(condition intersexuée) (Kleinkauf et al., 2004c). Enfin, l’E2 et la VTG ont la capacité d’inhiber 

l’activité EROD de la même manière que certains PCBs ou HAPs, qui peuvent également avoir des 

effets œstrogéniques, anti-œstrogéniques ou anti-androgènes (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 l’art) 

Les signatures environnementales permettent de reconstituer l'histoire environnementale des 

poissons à partir, notamment, de la microchimie des otolithes.  

La formation de l’otolithe est un processus complexe et l’incorporation des éléments 

environnementaux dépend des caractéristiques abiotiques de l’environnement, lesquelles 

influencent la concentration en ions libres assimilables. La composition des otolithes change donc 

de manière prévisible avec des variables environnementales, il est donc possible de déterminer les 

régimes de température, de salinité, d’oxygène dissous dans l’otolithe du poisson vs dans les eaux 

(Elsdon & Gillanders, 2004). Les éléments présents dans l’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 l’otolithe provient du carbone métabolisé et dépend donc du 

métabolisme du poisson plutôt que des conditions environnementales (De Pontual & Geffen, 2002). 

Les signatures microchimiques, et plus particulièrement 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 à long terme dans les systèmes estuariens (Halden & Friedrich, 2008). 

Le strontium et le baryum sont communément utilisés pour retracer les patterns de migrations, et 

plus particulièrement les déplacements entre la pleine mer et les rivières (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 être 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 manganèse au sein des estuaires est contrôlé par les propriétés physico-chimiques de l'eau (pH, 

salinité, température et concentration en oxygène), par la désorption des matières en suspension 

et par l'oxydoréduction (Millward & Turner, 1995). Le rapport Mn:Ca est généralement utilisé 

comme proxy de la concentration en oxygène dissous. Ce ratio permet donc de mettre en évidence 

les phénomènes 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 à chaque estuaire (Arslan & Secor, 2005). Le Pb, le Cu, le Cd et le Zn sont des métaux 

couramment associés à 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 système estuarien et leurs modes 

d'utilisation de l'habitat (Teichert et al., 2022). Des analyses d’éléments traces menées sur des 

juvéniles de Flet in natura ont permis de retracer l’historique de contamination à plusieurs métaux 

dans de grands estuaires, comme la Gironde. Les concentrations en métaux dans l’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 espèces aquatiques (Post 

et al., 2007), ainsi que différents aspects de leurs environnements (Blazer et al., 2014). Les isotopes 

stables peuvent être mesurés dans différents tissus du poisson, classiquement dans l’otolithe et le 

muscle. 

Les mesures d’isotopes stables effectuées sur otolithe permettent de déterminer les rapports de 

l'oxygène (δ18O) et du carbone (δ13C). Le δ18O est considéré comme un bon proxy de la salinité de 

l'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 δ13C sur otolithe est un proxy pertinent du taux d’activité 

métabolique d’un organisme (Chung et al., 2019). Les niveaux de δ13C renseignent sur 

l’incorporation du carbone lors de la respiration. Ainsi, des valeurs négatives en δ13C reflètent un 

métabolisme élevé, associé à une respiration élevée (Martino et al., 2019). Un fort taux d’activité 

métabolique peut refléter une réponse de l’organisme à des stresseurs, souvent caractérisée par 

une augmentation de la production d’énergie par la respiration pour maintenir l’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 l’azote (δ15N) et du carbone (δ13C). Le δ15N 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 δ15N reflète également les activités d’origines anthropiques qui 

entrainent des rejets de nutriments azotés issus de l’agriculture ou des eaux usées (Connolly et al., 

2013 ; Riera et al., 2000). Le δ13C reflète plutôt 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 l’état physiologique puisqu’il 

reflète la teneur en lipides des tissus mous. De plus, les lipides dans les tissus mous, riches en 

carbone et dépourvus d’azote, présentent un δ13C plus négatif que les autres biomolécules (Post et 

al., 2007). Ainsi, un fort rapport C/N associé à de faibles valeurs de δ13C reflètent une importante 

quantité de lipides au sein de l’organisme et un bon état de santé. Au contraire, un faible rapport 

C/N associé à de fortes valeurs de δ13C 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 l’estuaire (Teichert et al., 2022). Ce type d’analyses a 

également permis d’identifier les sources de matière organique à la base de l’alimentation du Flet. 

L’origine de ces proies, également identifiée grâce aux isotopes, a permis de déterminer la 

connectivité et la fidélité à l'habitat (Selleslagh et al., 2015). Les rapports isotopiques stables (δ13C 

et δ15N) 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 modèle biologique estuarien, le Flet 

(traits d’histoire de vie, biomarqueurs, signatures environnementales), sont considérées comme des 

approches ciblées, fondées sur des hypothèses préexistantes sur l’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 dernières approches non ciblées pourraient donc 

nous conduire à identifier de nouveaux marqueurs d’intérêt 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 particulièrement l’analyse du 

génome, du transcriptome, ou encore du protéome. 

Dans le cadre de cette thèse, nous nous sommes concentrés sur le transcriptome et le protéome 

exprimés dans le foie du Flet. 

Le transcriptome (Figure 11) correspond à l’ensemble des ARN (ARNm, ARNr, ARNt ...) présents 

dans une cellule à un instant donné. La composition du transcriptome diffère selon le type cellulaire, 

l’état biologique et l’environnement de la cellule au moment de la mesure.  

Le protéome (Figure 11) correspond à l’ensemble des protéines d'un organisme à un moment donné 

et sous des conditions données. Les protéines sont des macromolécules formées d'une ou de 

plusieurs chaînes polypeptidiques composées d'acides aminés maintenus par des liaisons 

peptidiques. Les protéines, codées par les gènes, sont synthétisées par le ribosome pendant la 

traduction de l’ARN. Les protéines, impliquées dans de nombreux et divers processus métaboliques 

cellulaires, ont une conformation spécifique qui leur confère leur fonctionnalité.  

 
Figure 11. Représentation du processus de synthèse des protéines. 

La transcriptomique (Figure 12) est l’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 gènes impliqués dans des 

conditions données. Cette approche globale permet également de déterminer les mécanismes et 

les réseaux de régulation de l'expression des gènes. 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 (Figure 12) est l’étude sans a priori du protéome d’un organisme. La protéomique 

permet d’identifier et de quantifier précisément l’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). 
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Figure 12. Représentation de l'approche multi-omique intégrative utilisée chez des animaux 

modèles aquatiques pour garantir une évaluation fiable des risques environnementaux 
dans les écosystèmes. 

© Figure extraite de Machuca-Sepúlveda et al. (2023) 
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Les approches moléculaires (Figure 12) utilisent des méthodes à haut débit (“shotgun”), basées sur 

la spectrométrie de masse, pour analyser l'expression des transcrits et des protéines. L'étude et la 

comparaison du transcriptome et du protéome d’un organisme permet de repérer la présence, 

l'absence ou l'altération de certains transcrits et/ou protéines.  

Le génome et l'environnement sont les deux facteurs qui déterminent les changements dans le 

transcriptome et protéome d'un organisme.  

Lorsque l’individu est exposé à un facteur de stress, le transcriptome et le protéome vont varier 

(Gajahin Gamage et al., 2022). Cela permet de connaître l’état physiologique de l’individu et 

d’identifier les réponses face aux différents forçages environnementaux. Les changements 

moléculaires chez les organismes peuvent être très subtiles, mais les outils moléculaires sont très 

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 grâce 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 espèces 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 l’art) 

Les réponses moléculaires du Flet Européen (Platichthys flesus) au multistress dans les estuaires 

ont été largement étudiées, grâce notamment à 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 systèmes 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 systèmes contaminés a mis en 

évidence des processus de détoxification des xénobiotiques (CYP450) (Borcier et al., 2016).  

Au même titre, un grand nombre de protéines associées à des réactions de phase I 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 II 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 être un lien 

entre les réponses classiques à l'exposition aux xénobiotiques telles que la détoxification ou les 

défenses antioxydantes et les dérégulations de la méthylation telle que la méthylation épigénétique 

de l'ADN (Galland et al., 2015). La BHMT est aussi dérégulée en réponse à l'hypoxie (Pédron et al., 

2017a) et aux variations de température (Nuez-Ortín et al., 2018). 

Les transcriptomes hépatiques ont révélé que les individus collectés dans des zones polluées 

augmentent leur métabolisme énergétique (phosphorylation oxydative, densité mitochondriale, 

biosynthèse des protéines) (Borcier et al., 2016). De la même manière, les protéomes hépatiques 

des poissons ont montré une surexpression de protéines associées au métabolisme énergétique 

(GST, MDH, FBA, α-énolase) (Galland et al., 2015) pour contrer les effets délétères 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 l'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 à la production de glucose (FBPase) et à la voie des pentoses phosphates 

(Transcétolase) (Pédron et al., 2017a). 

L’augmentation du métabolisme aérobie s’accompagne généralement d’une production accrue 

d'espèces réactives de l'oxygène (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 à la réponse immunitaire (apoptose, DIABLO) 

(Williams et al., 2014). La protéomique a également révélé une dérégulation des mécanismes de 

défense des poissons exposés à des polluants. Des changements d’expression de plusieurs protéines 

du complément (1Q, C3, C5) et de protéines liées à l'agrégation plaquettaire (facteur de coagulation 

X, fibrinogène, fibronectine, antithrombine) ont été observés (Borcier et al., 2019).  

La protéomique hépatique chez le Flet a également permis de souligner l’impact des polluants 

estuariens sur la reproduction de cette espèce. En effet, dans les systèmes les plus pollués, une 

forte accumulation de protéines appartenant à la superfamille VMO-I a été mise en évidence 

(Galland et al., 2015). Cette dérégulation protéique révèle la présence de perturbateurs 

endocriniens dans de grands systèmes estuariens très 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 à une exposition à des contaminants. Ces 

protéines peuvent avoir une fonction de structure (chaîne 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 à des niveaux physiologiques 

plus élevés chez le poisson.  

Les analyses à 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 à la régulation du protéome et d’identifier de nouveaux biomarqueurs spécifiques aux 

polluants et aux espèces. 

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’intérêt 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 systèmes estuariens 

5.1. Bon état écologique des écosystèmes, écotoxicologie, écologie du stress et biosurveillance 

La DCE définit l’état écologique comme l'expression de la qualité de la structure et du 

fonctionnement des écosystèmes (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 écosystèmes au niveau biologique, physique, chimique et sanitaire. La 

structure des communautés biologiques (densité, nombre d’espèces…) et les aspects fonctionnels 

(production, consommation, épuration...) permettent de caractériser cet état.  

Notons que la DCE incite les États membres de l’Union Européenne à améliorer la qualité écologique 

des milieux aquatiques, et plus particulièrement celle des systèmes 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 l’état écologique. Ces substances sont considérées comme dangereuses si 

elles sont déversées en quantité significative dans les masses d’eau.  

Le suivi de l’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 l’état écologique et l’état chimique d’un système, de nouvelles disciplines ont été 

développées : l’écotoxicologie et l’écologie du stress. 

L’écotoxicologie, à l’interface entre écologie et toxicologie, est l’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 

l'environnement. Or, les substances toxiques interagissent souvent avec des stresseurs naturels 

(température, salinité, pH, oxygène...). 

L’écologie du stress a donc pour objectif de comprendre et de prédire les effets des stresseurs 

environnementaux (chimiques et non chimiques) sur les écosystèmes (Walker et al., 2012 ; 

Van Straalen, 2003). Les réponses des organismes reflètent la nature des facteurs de stress, leur 

intensité, la durée d’exposition et la capacité du système à réagir. Les études en écologie du stress, 

abordées au moyen d'une approche multidisciplinaire et de manière analytique et quantitative, 

permettent d’obtenir des résultats intégratifs. Le cadre multidimensionnel de l'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 l’utilisation d'organismes vivants (flore et/ou faune) en tant qu'espèces 

sentinelles dans la surveillance de la qualité de l'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 être passive ou active. 

Le biomonitoring passif consiste à échantillonner des espèces indigènes (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 à accumuler divers contaminants. Cependant, le 

biomonitoring passif présente plusieurs limites, telles que la disponibilité des espèces d’intérêt (ou 

bio-indicatrices), l’impact lié à l’effort de prélèvement sur les populations et l’hétérogénéité inter-

individuelle ou inter-populationnelle. 

Le biomonitoring actif consiste à 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 l'eau. Les conséquences de cette 

translocation sont alors suivies, dans le temps et l'espace, grâce à différents paramètres 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 l’étude, afin d’étudier 

précisément ce site, on parle d’expérience d’encagement ou de “caging”. 

5.2. Diagnostic de l’état écologique et paradoxe de la qualité écologique des systèmes estuariens 

Etablir le diagnostic de l’état écologique des estuaires est un exercice difficile de par le caractère 

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 à la variabilité seraient aussi les plus résistants vis-à-vis 

des stresseurs. En effet, la faune et la flore estuariennes sont naturellement adaptées à ces 

écosystèmes variables dans l’espace et le temps. De plus, les communautés faunistiques et florales 

peuvent être relativement proches dans les milieux stressés vs non stressés. Les méthodes 

d'évaluation de l'impact du multistress sur le biote doivent donc être 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 espèces sentinelles de ces milieux. Le Flet apparaît comme adapté et pertinent pour répondre 

à 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 l’état écologique des estuaires, nous avons réalisé 

plusieurs études sur différents hydrosystèmes, caractérisés dans le chapitre suivant. 

5.3. Systèmes estuariens retenus dans cette étude 

Dans le cadre de cette thèse, 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 systèmes 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, l’Horn, le Guillec, la Flèche, le Quillimadec, l’Aber 

Wrac’h, la Douffine, l’Aven, le Scorff et le Noyalo. 

 
Figure 13. Localisation des bassins versants des estuaires étudiés ; Canche (Pas-de Calais), Seine (Seine-

Maritime), Gouessant (Côtes d’Armor), Penzé, Horn, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine, 

Aven (Finistère), Scorff, Noyalo (Morbihan), et des principales villes (Paris, Le Havre et Brest). 
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L’estuaire de la Canche (Figure 14), situé dans le Pas-de-Calais, est un système de taille moyenne, 

avec un bassin versant de 1 399 km². L’estuaire de la Canche est un système a priori considéré 

comme peu stressé. Cependant, le bassin de la Canche comporte de grandes parcelles de type 

polyculture, et plus particulièrement des cultures céréalières. L’activité agricole entraîne une 

contamination diffuse liée aux rejets de produits phytosanitaires et de nitrates. Des activités 

portuaires et une marina à Etaples sont également présentes au sein de ce système, en aval de 

l’estuaire. La Canche est par ailleurs caractérisée par un faible développement urbain et l’absence 

d’industrialisation (Amara et al., 2007). De plus, l’estuaire de la Canche a une fonction écologique 

clé en tant que zone de nourricerie pour différentes espèces 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 intérêt pour de nombreuses espèces végétales, de 

mammifères, d’amphibiens et d’oiseaux. 

 
Figure 14. Carte topographique IGN de l’estuaire de la Canche, des principales villes aux alentours  

(Etaples et Le Touquet-Paris-Plage) et de la RNN de la Baie de Canche.  

© IGN, Planet Observer (Source Géoportail). 

L’estuaire de la Seine (Figure 15), situé en Seine-Maritime, est un système de grande taille, avec un 

bassin versant de 76 238 km². La partie estuarienne correspond aux 170 derniers kilomètres 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 

km², soit le double de la moyenne nationale (PIREN-Seine, 2018). Le bassin versant de la Seine est 

également très 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 rôle écologique majeur en Manche. En effet, l’estuaire 

de la Seine est une zone de nourricerie pour plusieurs espèces marines d’intérêt halieutique, telles 



Introduction                                                                                                                5. Qualité de l'eau et diagnostic écologique des systèmes estuariens 

 

66 
 

que 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 

l’Estuaire de la Seine (Décret n°97-1329, du 30/12/1997), créée en 1997, comporte des vasières, des 

prés salés, des roselières et des prairies humides. Ces habitats, fortement productifs, concentrent 

une grande richesse avec 385 espèces de papillons, 325 espèces d’oiseaux, 70 espèces de poissons, 

48 espèces de mammifères et 13 espèces d’amphibiens. 

 
Figure 15. Carte topographique IGN de l’estuaire de la Seine, des principales villes aux alentours  

(Le Havre et Rouen) et de la RNN de l’Estuaire de Seine.  

© IGN, Planet Observer (Source Géoportail). 

Les petits hydrosystèmes situés en Bretagne, sélectionnés pour cette étude, présentent peu 

d’intérêt économique ou commercial. Ces systèmes ont, par conséquent, été très peu étudiés dans 

le passé.  

Notre faible connaissance historique sur ces milieux sera compensée par le grand nombre de 

systèmes étudiés, d’où le choix de mener une comparaison de l’état écologique de onze fleuves 

côtiers en région Bretagne. 

L’estuaire du Gouessant (Figure 16), situé dans les Côtes d’Armor, se jette dans la Manche au niveau 

de la baie de Morieux et de Saint-Brieuc. Le fleuve côtier du Gouessant fait partie d’un petit bassin 

versant de 420 km², fortement agricole. Le bassin du Gouessant comporte ainsi un grand nombre 

d’élevages (porcins) et de parcelles de monocultures (principalement de maïs). 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, près de Hillion, à 2 km de l’embouchure de l’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 système 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 roselières, des vasières, des prés salés et des dunes. 

Ces milieux sont foisonnants, et concentrent 350 espèces végétales, des amphibiens et des 

invertébrés. Cette richesse attire un grand nombre d’oiseaux et de mammifères (phoques et 

loutres). 
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Figure 16. Carte topographique IGN de la Baie de Saint-Brieuc, de l’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 Finistère, se jette dans la Manche à proximité de la 

Baie de Morlaix. Ce système estuarien appartient à un bassin versant d’une faible superficie de 

146 km². Le bassin de la Penzé est très agricole, avec de nombreuses cultures et des élevages. Le 

système de la Penzé est donc exposé à des pesticides et à des intrants agricoles azotés. L’estuaire 

de la Penzé fait ainsi partie des milieux stressés de l’étude. 

Figure 17. Carte topographique IGN de l’estuaire de la Penzé et des principales villes aux alentours (Saint-

Pol-de-Léon et Carantec). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail). 

Les estuaires de l’Horn et du Guillec (Figure 18), situés dans le Finistère, se jettent dans la Manche 

à proximité de l’île de Sieck. Ces systèmes estuariens appartiennent à des bassins versants de très 

faible superficie, 76 et 72 km² respectivement. Situés dans le Pays de Léon, ces deux fleuves côtiers 

s’écoulent en pleine zone de production légumière intensive. Ces systèmes sont donc exposés à de 

nombreux pesticides et à des apports en intrants agricoles azotés. L’Horn et le Guillec peuvent à 

première vue être considérés comme des systèmes stressés. 
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Figure 18. Carte topographique IGN des estuaires de l’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 Flèche et du Quillimadec (Figure 19), également situés dans le Finistère, se jettent 

dans la Manche, respectivement dans la Baie de Goulven et dans l’Anse de Tresseny. Ces deux 

fleuves côtiers font partie de très petits bassins versants, de 73 et 79 km² respectivement, 

présentant une agriculture légumière intensive, et une pression de l’élevage importante 

notamment pour la Flèche. La Flèche et le Quillimadec sont des systèmes eutrophisés, avec une 

problématique de marées vertes en aval, particulièrement pour le Quillimadec. Ces deux 

hydrosystèmes sont donc considérés, a priori, comme stressés. 

 
Figure 19. Carte topographique IGN des estuaires de la Flèche 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 l’Aber Wrac’h (Figure 20), situé dans le Finistère, se jette en Mer Celtique. Le bassin 

versant de l’Aber Wrac’h, de 95 km², est à la fois urbanisé et agricole. Ce système apparaît, de prime 

abord, comme modérément eutrophisé. En outre, l’Aber Wrac’h présente des enjeux socio-

économiques et plus particulièrement une activité conchylicole importante dans sa partie avale et 

dans la baie qui suit. 

Figure 20. Carte topographique IGN de l’estuaire de l’Aber Wrac’h (et de l’Aber Benoît) et des principales 

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 Finistère, est un affluent de l’Aulne qui se 

jette dans la rade de Brest. Le bassin versant de la Douffine, d’une superficie de 173 km², est un 

système dégradé et relativement atypique. Il présente une pression agricole moindre relativement 

aux bassins versants précédents, mais est impacté par une activité piscicole très soutenue, ainsi que 

par des effluents d’origine industrielle en aval. Notons que d’anciennes activités minières sur le 

bassin de l’Aulne contribuent à une contamination métallique soutenue des eaux de la Douffine. 

 
Figure 21. Carte topographique IGN de la Douffine, un affluent de l’Aulne, et des principales villes aux 

alentours (Pont-de-Buis-Lès-Quimerch et Le Faou). © IGN, Planet Observer (Source Géoportail). 
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L’estuaire de l’Aven (Figure 22), situé dans le Finistère, se jette dans l'océan Atlantique au niveau 

de Port Manec’h. Le fleuve côtier de l’Aven appartient également à 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 l’Aven est également barré par une digue à la hauteur de Rosporden, donnant naissance à 

un étang d'une superficie de 45 hectares. De plus, le bassin de l’Aven est considéré comme 

modérément anthropisé, avec une agriculture orientée principalement sur les petits légumes. Ce 

système pourrait être, a priori, considéré comme peu stressé.  

 
Figure 22. Carte topographique IGN de l’estuaire de l’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 rivière à Saumon de l’Atlantique (Salmo salar) 

emblématique de la Bretagne (Caudal & Prévost, 2003 ; Baglinière & Arribe-Moutounet, 1985). Une 

station de contrôle des migrateurs de l’INRAe, installée près de Pont-Scorff (Pont-Croix), réalise 

régulièrement des suivis de la migration des saumons. Le bassin versant du Scorff, d’une superficie 

de 378 km², est relativement peu anthropisé. La forte proportion de milieux naturels au sein du 

bassin du Scorff laisse à penser que l’estuaire est a priori peu stressé. 

 
Figure 23. Carte topographique IGN de l’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 rivière, et plus particulièrement 

l’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 rivière de Noyalo), d’une superficie 

totale de 69 km², comporte la zone artisanale de Vannes. Le bassin est donc probablement soumis 

à une pollution chimique aux métaux, aux HAPs et à d’autres polluants organiques persistants. De 

plus, la région de Vannes est très touristique en période estivale, ce qui peut entraîner un 

dysfonctionnement des stations d’épuration qui atteignent alors leur limite de capacité, conduisant 

à une eutrophisation du système. Noyalo est donc clairement identifié comme un système stressé. 

De plus, la partie avale de l’estuaire de Noyalo est située à 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 vasières, de prés-salés, d’anciens marais salants et de prairies. La 

réserve constitue ainsi un pôle de biodiversité pour la flore, les invertébrés, les amphibiens, les 

reptiles et de multiples oiseaux. 

 
Figure 24. Carte topographique IGN de l’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 l'étude 

 

Cette thèse vise à développer des méthodes et des outils afin d’évaluer la qualité de l’eau et la 

qualité écologique en estuaires de Seine et de Canche et de divers fleuves côtiers bretons.  

Ce travail s’inscrit pleinement dans la thématique de l’écologie du stress, et analyse de façon 

approfondie les signatures environnementales et moléculaires chez une espèce sentinelle, le Flet 

Européen (Platichthys flesus), dans ces différents écosystèmes estuariens. 

Au cours de cette thèse, 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 côtiers bretons se distingue par le couplage de la 

géographie des bassins versants, de l’hydrobiologie des cours d’eau, de la chimie des polluants et 

de la biologie du Flet. 

Afin de répondre à l’ensemble des problématiques soulevées au cours de nos travaux, ce manuscrit 

de thèse se découpe en quatre grandes parties. 

Le chapitre I se concentre sur les méthodes visant à évaluer la qualité de l'eau et la qualité 
écologique d’un grand système estuarien, et plus particulièrement celui de la Seine, dans le cadre 
du projet HQ Fish. Dans cette première 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 à un environnement en évolution rapide. 

Dans le chapitre II, nous explorons une méthodologie dans le cadre du suivi de l’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 l’impact de la pollution accidentelle sur le biote.  
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Le chapitre III, se focalise sur la qualité de l'eau et la qualité écologique de petits estuaires bretons, 
dans le cadre des projets POPEST et ECOEST. Dans cette troisième partie, les objectifs sont : 

- (1) catégoriser les petits estuaires à travers l'analyse de différents paramètres 

environnementaux (géographie des bassins versants, hydrobiologie, chimie des polluants, 

biologie du Flet), 
 

- (2) identifier les principaux facteurs de stress spécifiques à chaque estuaire, 
 

- (3) définir un système 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 l’analyse des lipides et acides gras sur le Flet, un nouvel outil 
prometteur pour évaluer la qualité de l'eau dans les petits systèmes estuariens, dans le cadre du 
projet ECOEST. Dans cette dernière 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 l'état 

écologique des estuaires. 

Pour conclure ce manuscrit, une discussion générale sera menée sur l’ensemble de ce travail de 

thèse, suivie de perspectives de recherche. 

Afin de faciliter la compréhension de l’organisation de cette thèse, des divers projets et de mon 

implication dans les analyses menées, une frise chronologique sythétique de l’ensemble de mon 

travail de recherche est présentée ci-dessous (Figure 25).
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Figure 25. Frise chronologique synthétisant l’ensemble des projets, des échantillonnages et des analyses menées au cours de cette étude. 

© Jennifer Laurent.
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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 systèmes estuariens.  

Les grands estuaires sont caractérisés par une longueur supérieure ou égale à 100 km. Cette zone, 

comprise entre la limite amont de la pénétration de la marée dynamique et l'embouchure, est donc 

fortement hétérogène, avec des gradients amont-aval abiotiques et biotiques marqués (Romana, 

1994).  

L’un des principaux objectifs des recherches menées sur les grands estuaires est l'étude de l’impact 

des diverses pollutions sur la qualité de l’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 être fortement altérées 

(Peterson et al., 2009). 

Parmi tous les grands systèmes estuariens d’Europe, l’estuaire de la Seine, très artificialisé, est d’une 

grande importance stratégique. Ainsi, des programmes de surveillance du fleuve ont débuté dès 

les années 1970. 

L’estuaire de Seine est le plus grand de la Manche (236 km² à pleine mer), avec un débit en eau 

douce d’un minimum de 50 m3.s−1 en été et d’un maximum de 2 200 m3.s−1 en hiver. Ce fort débit 

fluvial charrie une grande quantité de matières en suspension (650 000 t.an-1), entraînant la 

formation d’une zone turbide au niveau de l’embouchure (Lafite & Romana, 2001). Les 

caractéristiques physiques de l’estuaire de Seine en font une zone de nourricerie pour une 

multitude d’espèces estuariennes et marines (Morin et al., 1999). 

Au cours des 150 dernières années, l’estuaire de Seine a été très 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 françaises (dont 33 % du raffinage pétrolier et 50 % du trafic fluvial), 25 % de 

l’agriculture française (céréales, oléagineux, betteraves et pommes de terre) et une population de 

18 millions d’habitants (225 hab.km-2). 

Ces nombreuses activités humaines ont engendré une perte d’habitat qui altère la fonction de 

nurserie (Le Pape et al., 2007) et une contamination multiple qui fait de l’estuaire de Seine l'un des 

plus pollués d'Europe. Tous ces polluants, potentiellement mutagènes et/ou cancérigènes, affectent 

les espèces présentes dans le milieu, des invertébrés aux poissons (Minier et al., 2006 ; Miramand 

et al., 2001). De ce fait, cette contamination chronique de l'estuaire de Seine peut fortement 

impacter la qualité de l’eau et des habitats (Fisson et al., 2014). 
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La grande diversité des xénobiotiques présents en Seine ne peut être analysée de manière 

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 

complètent 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’espèces vivant dans 

l’estuaire de Seine afin d’évaluer les effets létaux et sublétaux des diverses pollutions (Poisson et 

al., 2011). 

Ainsi, des études visant à évaluer la qualité écologique de l’estuaire de Seine ont mis en évidence 

les différents types de contamination, notamment par l’estimation de différents indices biotiques 

(Dauvin et al., 2007) et par les réponses biologiques d’espèces sentinelles (Burgeot et al., 2017) ou 

d’espèces commerciales (Pinzone et al., 2021) face aux stresseurs. Par ailleurs, rappelons que 

malgré l’ampleur des pollutions en Seine, plusieurs études ont démontré que les espèces 

estuariennes peuvent vraisemblablement développer une certaine capacité de résistance face à la 

contamination chimique chronique dans ce grand estuaire (Dauvin et al., 2007 ; Marchand et al., 

2004, 2013). 

Dans le cadre de cette thèse, il nous est apparu particulièrement pertinent de refaire un état des 

lieux sur l’impact actuel du multistress sur le Flet en Seine, afin (1) d’ analyser la réponse de poissons 

adultes, dix ans après nos derniers travaux sur cet estuaire, et détecter ainsi une possible évolution 

dans l’état écologique de l’estuaire, et (2) pour explorer si la nouvelle composante 

environnementale liée au changement climatique constituait un facteur de stress additionnel pour 

ce poisson modèle estuarien. 

Dans cette optique, nous avons participé au projet “Seine-Aval HQ Fish”. Ce projet, mené de 2017 

à 2020, a été financé par le Groupement d’Intérêt Public (GIP) Seine-Aval.  

Le GIP Seine-Aval, constitué de 7 spécialistes de l’environnement, de 12 membres financeurs et de 

divers partenaires (dont 103 laboratoires), s’intéresse principalement à l’estuaire de la Seine. Fondé 

en 2003, le GIP Seine-Aval vise à 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 l’espèce sentinelle le Flet Européen (Platichthys flesus), a été développé 

afin de mieux comprendre les services écosystémiques produits par un système estuarien en 

explorant l’état de santé et la dynamique de la population de Flet en Seine. 

La première partie du projet HQ Fish, menée avant mon arrivée au laboratoire (Figure 25), visait à 

déterminer la qualité des nourriceries de l’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 à celles mesurées chez les flets d’un système de “référence” peu contaminé en Manche, 



Chapitre I                                                                                                                                                                                                        1. Introduction  

 

97 

 

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 l’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 à celles de Canche, un milieu “peu 

stressé” (Borcier et al., 2020, 2019, 2016). 

La deuxième partie du Projet HQ Fish, à laquelle j’ai participé (excepté l’échantillonnage (Figure 25)), 

a permis d’explorer l’impact de la qualité des habitats estuariens en Seine vs Canche, en comparant 

le statut physiologique de Flets adultes dans les deux hydrosystèmes. Cette étude avait pour 

objectif (1) d'améliorer nos connaissances sur les réponses des populations de poissons à des 

multistress (pollution diffuse et réchauffement des eaux), en considérant leur stade de 

reproduction, et (2) d'explorer la résilience de ces populations face à un environnement qui évolue 

rapidement.  

Pour ce faire, une approche multi-biomarqueurs a été développée afin de caractériser l’état de 

santé de flets adultes, en Seine vs Canche. Nous avons capturé des individus sexuellement matures 

dans les deux systèmes, en période de reproduction (février) et en période de repos sexuel (juillet). 

Ces échantillonnages ont permis d’estimer le taux d’activité métabolique, l’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 l'eau mesurées en Seine (Rouen) et à l'embouchure de l'estuaire de la Canche, 

pendant les mois de décembre et de janvier, ont également été étudiées. 

Les résultats et la discussion sur cette deuxième partie du projet HQ Fish sont détaillés dans les sous-

parties 2. et 3. qui suivent de ce manuscrit. Ces résultats ont fait l’objet d’un article (Laurent et al., 

2022), présenté dans la sous-partie 4. 

Le projet HQFish a fait l’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 à 2021) a révélé une légère augmentation de la température de l’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 mâles 

et les femelles, confirment les tendances couramment observées dans cette région. Cependant, le 

RGS des individus femelles issus de Seine était inférieur à celui évalué lors d’une précédente étude 

en Seine (Marchand et al., 2004).  

Cette étude n’a révélé aucun individu mâle intersexué, alors qu'ils étaient 8 % dans la Seine en 1998 

(Minier et al., 2000). De la même manière, les taux de VTG chez les mâles étaient faibles en Seine 

et en Canche, par rapport aux concentrations détectées dans le passé (Minier & Amara, 2008). Cette 

absence de mâle intersexué pourrait être liée à l'amélioration générale de la qualité de l'eau de la 

Seine au cours des dernières décennies (Fisson et al., 2014). 

L’indice de maturité sexuelle des femelles, évalué par histologie ovarienne, présentait des 

tendances similaires à celles du RGS, avec une valeur plus élevée en janvier qu’en juillet. Cependant, 

cet indice était également faible, par rapport à de précédentes études (Gallien-Landriau, 2003), 

indiquant une faible vitellogenèse en janvier 2018. 

Ces changements dans la phénologie de reproduction du Flet en janvier 2018, par rapport aux 

années antérieures, semblent être liés à des températures de l’eau plus élevées en hiver, à l’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 à une ponte plus tardive pour les espèces 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 être liées au faible débit du fleuve côtier en direction du Nord, entre la Seine et la 

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 à 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 être liée à 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 

être 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 pyrène, mis en évidence par les dosages d'hydroxypyrène biliaire. Les activités 

intensives de dragage menées en Seine, pour maintenir la profondeur du chenal de navigation, 
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pourraient être à l’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 à la mobilisation générale des réserves énergétiques, nécessaires 

à la maturation finale des gonades. 

Les indices de stockage lipidique des flets adultes, calculés à 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 être liées à une 

disponibilité plus importante de proies benthiques dans le système 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 l'homéostasie du réticulum endoplasmique (Kajiwara et al., 2012), pourrait être liée à 

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 être liée à leur 

rôle 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 rôle 

antioxydant face aux polluants (Borcier et al., 2020), conduisant à 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 à 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 systèmes 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 l’AChE est causée par une exposition 

à des cocktails complexes de pesticides, de métaux, de détergents et d’hydrocarbures (Poisson et 

al., 2011). 

Les dommages à l’ADN, mesurés grâce au test des Comètes dans le sang des flets, étaient plus 

faibles en Seine vs Canche, et en hiver. Cette génotoxicité réduite en Seine révèle que l’exposition 

chronique des poissons de Seine à une contamination chimique lourde entraîne probablement une 
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sélection des individus selon les plus aptes à protéger et/ou à réparer leur ADN (Marchand et al., 

2004 ; 2013). 

L’activité enzymatique du CYP450, mesurée grâce à l’activité EROD dans le foie des flets, était 

relativement faible dans les estuaires de Seine et Canche, par rapport à d'autres zones côtières 

polluées (Dabrowska et al., 2017). Cette faible activité EROD pourrait être liée, là aussi, à 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 l'activité G6PDH hépatique reflète un stress oxydatif marqué 

dans l’estuaire de Seine en été. 

L’activité enzymatique hépatique de la CS, plus élevée en été, en Canche vs Seine pourrait être liée 

à une déficience du métabolisme mitochondrial des Flets de Seine, les empêchant d'augmenter leur 

taux d’activité métabolique en réponse à l'augmentation de la température de l'eau en juillet.
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3. Conclusion 

En Manche, l’augmentation générale des températures des eaux côtières 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 à des hivers froids, le recrutement de Flets juvéniles en estuaires se déroulait en 
mai (Masson, 1987), avec un pic de reproduction clairement observé en février.  
Cependant, au cours de la dernière décennie, un second pic de recrutement de juvéniles a été observé 
en septembre dans plusieurs systèmes estuariens. Par conséquent, nous suggérons que la période de 
fraie du Flet pourrait être retardée et prolongée de plusieurs semaines, voire de plusieurs mois, selon 
les individus (mars-avril, ou peut-être plus tard mai-juin).  

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

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

Cette connectivité, entre les populations de Flets de Seine et de Canche, pourrait être 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 être, à l'avenir, sérieusement affectées par un stress multiple, tel que des températures 
hivernales plus élevées combinées à 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 système estuarien 
chroniquement soumis au multistress.  

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

Enfin, il nous paraît très important d’élargir notre approche sur l’estimation de la qualité écologique des 
milieux de transition à de petits systèmes estuariens, encore peu étudiés au niveau national, et 
présentant un multistress probablement nettement moins marqué, relativement aux grands estuaires 
de la façade Atlantique française (Seine, Vilaine, Loire, Gironde).
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4. Article 

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). 

 
Figure 26. Résumé graphique de l’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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1. Introduction 

Ce chapitre explore les réponses des populations de Flet Européen (P. flesus) suite à une pollution 

industrielle accidentelle dans un grand système estuarien.  

Le terme de pollution désigne la destruction ou dégradation d'un écosystème (air, eau, sol) suite à 

l’introduction dans l’environnement d’éléments physiques, chimiques ou biologiques. En cas de 

pollution, il y a altération du fonctionnement de l’écosystème avec d’importants effets sur la 

biosphère. 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 à chaque niveau de la chaîne 

alimentaire (bio-magnification). 

En opposition à la pollution chronique, souvent qualifiée de diffuse (multiples rejets de polluants 

dans le temps et l’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 à un naufrage de navire (marée noire), 

à une rupture de canalisation, à un incendie, etc. 

En général, suite à une pollution accidentelle, un programme de surveillance est mis en place pour 

quantifier les impacts environnementaux liés aux déversements. L'évaluation de l'impact 

environnemental est cruciale afin de correctement mettre en œuvre 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 l'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 à la surveillance d'une pollution 

accidentelle. 

Le manque de données de référence sur l’écosystème avant la contamination ponctuelle est l’une 

des raisons pouvant expliquer les difficultés à évaluer l’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, à la fois naturels 

(climatiques ou hydrographiques) ou anthropiques (pollution chronique) (Neuparth et al., 2012). 

Le manque de connaissances sur la biologie des espèces impactées peut aussi expliquer les 

difficultés à évaluer l’impact d’une pollution accidentelle. De ce fait, il est nécessaire d’utiliser des 

espèces indicatrices validées et écologiquement pertinentes. En effet, de solides notions sur ces 

espèces sont essentielles pour prédire les effets sublétaux et à 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 à évaluer l’impact d’une pollution accidentelle (Neuparth et al., 

2012). Le caractère 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 systèmes estuariens, 

soumis chroniquement à des conditions de multistress.  

C’est le cas de la Seine, l'un des plus grands estuaires d'Europe, impacté par de multiples stresseurs 

(Laurent et al., 2022).  

Ainsi, dans le cadre de cette thèse, il nous est apparu particulièrement pertinent d’étudier les 

conséquences de la pollution liées à l’incendie des usines de “Lubrizol” et “NORMANDIE-Logistique”,  

afin d’évaluer l’impact de cette pollution accidentelle sur la qualité de l'eau de l'estuaire de Seine. 

Le 26 septembre 2019, un important incendie s'est déclaré dans les entrepôts de stockage de 

produits chimiques de Lubrizol et NORMANDIE-Logistique, situés à Rouen. 

L’usine Lubrizol, classée Seveso à 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 entrepôts de NORMANDIE-Logistique à 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 l’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 à 2 000 m3), 

connecté à la Seine. Dans le but de réduire l’impact de ce déversement accidentel dans l’estuaire 

de Seine, plus de 150 m3 de polluants ont été pompés hors de la Seine (Bouillon & Adam, 2020). 

Cependant, une forte mortalité piscicole a quand même été observée en Seine, dans le Bassin au 

Bois, dans les premiers jours qui ont suivi l’incendie. 
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Après l’accident, plusieurs campagnes ont été menées par les services de l’Etat, divers organismes 

publics et des équipes scientifiques afin d’étudier l’impact de l’évènement sur la Seine. Une 

multitude de données ont ainsi été acquises, pour déterminer le niveau de contamination de la 

Seine et l’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 l’impact de l’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 à l’incendie de Lubrizol grâce à une expérience de caging sur des juvéniles de Flets couplée 

à des analyses de protéomique sur le foie des poissons. Le but était d’explorer l’impact de cette 

pollution accidentelle sur une espèce estuarienne, en essayant de caractériser sa nature et son 

impact possible sur la faune.  

Nous étions dans une situation particulièrement favorable car dans le cadre de la première partie 

du programme HQ Fish, notre équipe a mené en 2017 (Figure 25), deux ans avant l’incendie, une 

première expérience de caging à Petit-Couronne (Rouen) couplée à la protéomique sur le Flet, afin 

d’évaluer la qualité de l'eau estuarienne de la Seine à micro-échelle (Borcier et al., 2019).  

Au cours de cette première 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 première expérience 

d’encagement de flets a permis de valider notre stratégie de biomonitoring actif afin de caractériser 

la qualité de l'eau estuarienne à micro-échelle. Les mesures obtenues sur les poissons encagés à 

Rouen ont révélé des changements physiologiques et métaboliques induits par une exposition à un 

mélange chimique complexe.  

En 2019, suite à l'incendie, nous avons reconduit une expérience de caging identique (Figure 25), 

en capturant des flets juvéniles en Canche, puis en les encageant un mois au niveau de Petit-

Couronne (Rouen), à 10 km en aval des usines Lubrizol et NORMANDIE-Logistique. Des cages « 

témoins » ont été aussi placées en parallèle en Canche.  

Le protéome des flets encagés a été comparé au protéome obtenu deux ans avant l’accident. Les 

teneurs en cholestérol (CT), triglycérides (TAG) et phospholipides (PL) ont ensuite été mesurées 

dans le muscle des poissons. Les activités de l’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 l’objet d’un article soumis à publication (Laurent et al., 2024a), 

présenté dans la sous-partie 4. ci-dessous. 
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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 symptômes 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 l’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 première 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 à la détoxification des xénobiotiques était 

beaucoup plus faible que lors des analyses réalisées deux ans avant l'incendie. Post-accident, nous 

avons noté ainsi l’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 à des xénobiotiques (Galland et al., 2015). 

La sous-expression de la BHMT combinée à la surexpression de la méthionine synthase suggère que 

la synthèse de la méthionine a été favorisée au détriment de l'homocystéine. 

Les mesures d’activité EROD, un biomarqueur spécifique de l'exposition aux HAPs, aux PCBs et aux 

dioxines (Santana et al., 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 l'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 l'activité de l'AChE, en supprimant l'expression de manière transcriptionnelle ou 

post-transcriptionnelle (Xie et al., 2016 ; Xu et al., 2014). 

Les poissons encagés en Seine, suite à l’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 à la biosynthèse des terpénoïdes (dre00900) et des stéroïdes (dre00100).  

Plus précisément, nous avons observé des différences majeures dans l'expression des protéines 

liées au transport des lipides, telles que l'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 synthèse 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 après 15 

et 30 jours de caging. En effet, les protéines associées à presque toutes les étapes de la synthèse du 
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CT étaient sur-accumulées, telles que l'Acétoacétyl-CoA synthétase, l'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 à l’incendie, telles que 

la Diphosphomévalonate décarboxylase et la Farnesyl pyrophosphate synthase. 

Plusieurs protéines impliquées dans la synthèse des acides gras (AG) ont également été induites 

chez les poissons encagés en Seine. En effet, l'analyse des catégories KEGG a révélé une dérégulation 

dans le métabolisme des AG (dre01212), la biosynthèse des AG (dre00061) et la dégradation des AG 

(dre00071). Plus précisément, nous avons observé une surexpression des protéines impliquées dans 

la synthèse des AG, telles que l’Acétyl-CoA Carboxylase 1, l'Acétyl-CoA synthétase cytoplasmique, 

l'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 synthèse du NADPH, car les voies impliquées dans la synthèse 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 à la glycolyse grâce à 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 rôle 

essentiel dans le métabolisme des lipides. Les PPARα régulent les voies de synthèse et d'oxydation 

des AG et les PPARγ sont impliqués dans la différenciation des adipocytes et ont la capacité de se 

lier à certains perturbateurs endocriniens, ce qui peut entraîner une accumulation de graisse dans 

les adipocytes à la suite d'une exposition à ces composés (Desvergne et al., 2009 ; Grün et al., 2006). 

Les PPARs sont également impliqués dans la régulation des voies de détoxification des 

xénobiotiques médiées par les oxydases à 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 obésogènes 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 synthèse des 

lipides et la dérégulation de la voie de signalisation PPARs, cette dérégulation pourrait être liée à 

la présence de xénobiotiques libérés lors de l'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 après l’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 à l’incendie a entraîné une augmentation de la 

synthèse du CT et des AG, conduisant à une accumulation de ces molécules. De précédentes études 

en transcriptomique ont mis en évidence une dérégulation similaire du métabolisme du CT suite à 

une exposition au pétrole brut (Price et al., 2022 ; Xu et al., 2019 ; Sørhus et al., 2017 ; Xu et al., 

2016), au bisphénol A (Li et al., 2019), ou encore aux PFAS (Rodríguez-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 à 

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 après l'accident, étaient globalement inférieures à celles détectées au même 

endroit avant l'incendie en 2017.  

La faible contamination des sédiments de la Seine pourrait être liée au protocole d'urgence mis en 

place lors de l'accident (plan POLMAR), qui consistait à confiner les eaux contaminées dans un bassin 

adjacent à la Seine, à l'aide de barrages flottants, et à pomper les eaux souillées. 

Nous suggérons que l'incendie de Lubrizol a pu entraîner 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 l'incendie sur la ville de Rouen, le dépôt, 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 à l’incendie 

de Lubrizol et NORMANDIE-Logistique. Une semaine après l’incendie, les eaux entrant dans la STEP 

étaient polluées significativement par des dioxines (OCDD et HPCDD). De la même manière, 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 à 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 l’atmosphère au-dessus de Rouen, 

puis déposés au sol, pour finalement être lessivés et entraînés 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 être ensuite redistribués au niveau des 

sédiments (Gatehouse, 2004). 

Les flets encagés en Seine après l'incendie ont donc probablement été contaminés à 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 très peu impactées par 

leurs effets toxiques (Barber et al., 1998). 

En outre, les dioxines sont connues pour altérer les fonctions hépatiques, même lors d'une 

exposition à court terme (Sengupta, 2004). En cas d'exposition chronique, ces dioxines peuvent 

provoquer des altérations du système immunitaire, du système nerveux et de la reproduction 

(King-Heiden et al., 2013). Les dioxines augmentent également le poids relatif du foie, entraînant 

une hausse significative de tous les niveaux de biomarqueurs hépatiques (Helal et al., 2022). Les 

dioxines modifient aussi le métabolisme des lipides en affectant l'activité de certaines enzymes clés 

dans la biosynthèse des acides gras (Mahfouz et al., 2020 ; Hanano et al., 2014).  

Une contamination par les dioxines et furanes, suite à 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 l'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 

l'estuaire de la Seine, en dehors du bassin aux bois.  

La pollution ponctuelle provenant du site de l'incendie, et donc directement déversée dans la Seine 

dans les jours qui ont suivi l'accident, semble avoir été relativement faible.  

Par conséquent, l’essentiel de la contamination chimique de la Seine suite à 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 à évaluer l'impact de l'incendie sur l'estuaire de la Seine, 

n'a pas révélé de pollution évidente par les produits chimiques classiquement mesurés, ni de 

réponse significative à la pollution par les crevettes (Palaemon longirostris) mises en cage dans 

l'estuaire sur le même site de Petit Couronne (Rouen). 

La présente étude menée sur le caging de Flets à Rouen apporte donc une nouvelle vision de l'impact 

de cet accident industriel sur l'écosystème aquatique, en intégrant les réponses moléculaires des 

poissons encagés et exposés à moyen terme au flux de la Seine. 

Le couplage caging et protéomique sans a priori mené sur le Flet apparaît donc comme une 

stratégie efficace pour explorer les multiples voies métaboliques affectées par les polluants, suite à 

une pollution accidentelle. 

La pollution diffuse par les dioxines et les furanes dans l'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 particulièrement du 

cholestérol. 
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4. Article 

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). 

 
Figure 27. Résumé graphique de 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”.  

© 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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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 26th, 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 m3). Heavy hydrocarbons were also spilled into the Seine, resulting in fish mortality. 

Indeed, more than 150 m3 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-1, 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 13th 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 µL of NuPAGE LDS 1X sample buffer (Invitrogen) supplemented with β-

mercaptoethanol (final concentration of 2.5 %) was added to each protein extract (20 µL). 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 µg per µL in LDS 1X. The samples were 

then heated at 99°C for 5 min. For each sample, 30 μg of proteins was deposited onto a NuPAGE 4-

12 % gradient gel and subjected to SDS-PAGE in MES SDS running buffer (50 mmol.L-1 MES ([2-

(N-morpholino) ethane sulfonic acid), 50 mmol.L-1 Tris Base, 0.1 % SDS, 1 mmol.L-1 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 µL. 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 µL.min-1. 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 PXD043653 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 % NaCl, 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 

Iatroscan (MK-6s instrument Analyzer Iatron Laboratories, Tokyo, Japan). Total lipid extracts, with 

a lipid concentration of 40 mg.mL-1, were applied using a SAS A4100 autospotter programmed to 

deliver 1 µL 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 μmol 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. PAHs, 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 µm), 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 µg 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 1974c “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 

0.5–1 ng.g-1. 

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-1 CH3COONH4 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 µL 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-1. 

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 l'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 I (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 I 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. 

      Seine post-Lubrizol 

15 days of caging 

Seine post-Lubrizol 

15 days of caging 

 Accession Description 
Mascot 

score 
Coverage Peptides Tfold p-value Tfold p-value 

 XP_019959570.1 
3-hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme 
A reductase isoform X1  

91 2.2 3 1.60 5.12E-03 1.18 4.12E-01 

Cholesterol 

synthesis 

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 1.71 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 

XP_019967852.1 
Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, 
cytoplasmic isoform X1  

429 22.8 10 10.55 5.68E-05 2.11 3.86E-07 

XP_019969438.1 
Hydroxymethylglutaryl-coa synthase, 

cytoplasmic-like  
282 22.3 6 4.29 2.80E-04 1.66 1.56E-05 

XP_019959570.1 
3-hydroxy-3-methylglutaryl-Coenzyme 
A reductase isoform X1  

91 2.2 3 1.60 5.12E-03 1.18 4.12E-01 

XP_019954236.1 Diphosphomevalonate decarboxylase  94 5.1 2 1.82 3.80E-02 2.00 1.35E-03 

XP_019948081.1 
Farnesyl pyrophosphate synthase 

isoform X1  
214 16.2 5 2.70 2.50E-02 2.50 1.41E-03 

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_019934099.1 
Sterol-4-alpha-carboxylate 3-

dehydrogenase, decarboxylating  
101 10.7 5 1.30 3.43E-01 2.00 8.47E-03 

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 
Lanosterol 14-alpha demethylase, 
partial  

322 24.9 8 6.60 2.71E-06 2.41 7.86E-04 

Fatty acids 

synthesis and 

modification 

XP_019941294.1 Acetyl-coa carboxylase 1 isoform X1  2570 23.9 63 4.94 3.45E-04 1.29 1.88E-01 

XP_019956254.1 
Acetyl-coenzyme A synthetase, 

cytoplasmic  
197 11.1 7 1.69 2.71E-02 1.91 4.35E-02 

XP_019938212.1 Acyl-coa desaturase-like  170 8.3 2 1.70 4.45E-02 2.17 2.80E-02 

XP_019951704.1 Acyl-coa desaturase-like  444 17.1 7 4.50 1.56E-03 1.65 6.76E-03 

XP_019964811.1 
Acyl-coa synthetase family member 2, 

mitochondrial-like  
258 11.4 5 1.75 2.01E-01 2.14 1.63E-02 

XP_019961022.1 
Acyl-coa synthetase short-chain family 
member 3, mitochondrial isoform X1  

87 3.8 4 2.30 3.90E-02 -1.21 4.97E-01 

XP_019963310.1 Fatty acid synthase-like  1821 21 36 1.73 4.52E-03 1.17 1.27E-01 

XP_019950392.1 Long-chain-fatty-acid-coA ligase 3  262 9.6 7 2.72 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 

Other lipids 

transport and 

metabolism 

proteins 

XP_019953101.1 Apolipoprotein B-100-like  313 1.9 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 

XP_019966386.1 
Low-density lipoprotein receptor-

related protein 1-like, partial  
184 2.5 2 1.60 5.12E-03 1.45 1.97E-02 

XP_019960096.1 Palmitoyl-protein thioesterase 1  225 14.2 4 -1.60 2.78E-02 -1.22 3.47E-01 

XP_019951068.1 Perilipin-2  160 7.9 3 2.30 1.33E-02 2.53 2.79E-03 

XP_019944292.1 
Phosphomethylethanolamine N-

methyltransferase-like isoform X1  
622 28.9 16 1.76 1.98E-04 1.27 1.89E-02 

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 
6-phosphofructo-2-kinase/fructose-2,6-
bisphosphatase-like, partial  

50 9.8 2 1.00 0.00E+00 2.27 4.32E-04 
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Carbohydrate 

(energy) 

metabolism 

XP_019951690.1 
Glucose-6-phosphate 1-dehydrogenase 

isoform X1  
808 37.9 11 1.18 3.60E-01 2.20 1.37E-06 

XP_019934838.1 
Isocitrate dehydrogenase [NADP], 

mitochondrial  
285 12.4 5 1.80 1.07E-02 1.57 9.49E-02 

XP_019935599.1 
Isocitrate dehydrogenase [NADP], 

mitochondrial-like  
436 19.8 6 1.77 1.49E-03 1.81 2.91E-03 

XP_019967552.1 Pyruvate kinase PKM-like  376 42.1 5 1.45 3.57E-02 1.70 1.59E-03 

Xenobiotics 

detoxification 

related 

proteins 

XP_019937145.1 
Betaine-homocysteine S-

methyltransferase 1-like  
401 24.6 5 -1.05 8.45E-01 2.36 3.89E-02 

XP_019935791.1 Cytochrome P450 1A1  374 14.4 8 1.81 4.16E-03 1.16 2.67E-01 

XP_019943823.1 Cytochrome P450 2G1-like  428 15.1 5 2.06 3.50E-03 1.66 6.00E-05 

XP_019941573.1 
Glutathione reductase, mitochondrial 
isoform X1  

118 6.2 5 -1.06 8.37E-01 -1.57 4.69E-02 

XP_019938370.1 Methionine synthase  71 2.1 2 1.60 2.39E-02 1.40 3.68E-02 

XP_019950625.1 NADPH-cytochrome P450 reductase  390 12.7 12 1.51 5.53E-03 1.09 3.02E-01 

XP_019952519.1 
UDP-glucuronosyltransferase 2C1-like 
isoform X1  

212 6 5 1.89 5.75E-03 1.50 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. PLBD2, 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. 



Chapitre II                                                                                                                                                                                                                4. Article 

 

153 

 

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-δ-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 α-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: PPARγ, PPARα, and PPARδ. 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. PPARα is predominantly expressed in the 

liver, heart, and brown adipose tissue, where it regulates fatty acid synthesis and oxidation pathways. 

PPARγ is involved in adipocyte differentiation and also regulates lipid metabolism and inflammation. 

Furthermore, PPARγ 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 PPARγ or 

agonists such as thiazolidinediones (Desvergne et al., 2009 ; Feige et al., 2007 ; Ahmadian et al., 

2013).  It should also be noted that PPARs 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 (PAHs) and arylamines. Although the regulation of CYP1A1 is 

primarily known to be mediated by the aryl hydrocarbon receptor (Ahr), which is activated by various 

xenobiotics including dioxins, PAHs, flavonoids, and benzimidazole derivatives (Whithlock et al., 

1999), the promoter of the CYP1A1 gene contains two PPREs allowing binding by PPARs. In 

humans, PPARα agonists induce the expression of the CYP1A1 gene, while PPARγ 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 

PPARα. 

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 µg.mg-1 d.w. (15 days of caging) and 2.18 ± 1.22 µg.mg-1 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 µg.mg-1 d.w.), as well as those measured in fish caged in the Rouen site 

in 2017 (1.44 ± 0.35 µg.mg-1 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 µg.mg-1 d.w. and 7.48 ± 2.09 µg.mg-1 d.w. after 15 and 30 days 

caging, respectively) and in Petit-Couronne in 2019 (8.64 ± 2.34 µg.mg-1 d.w. and 9.16 ± 2.05 µg.mg-

1 d.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 µg.mg-1 d.w. and 7.23 ± 0.99 

µg.mg-1 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 (Rodríguez-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) (Sørhus 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 1A1 and cytochrome P450 2G1, phase I 
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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 µmol.min.mg-1) and 30 days (0.117 ± 0.04 µmol.min.mg-1) than in Seine at 15 days (0.11 ± 

0.03 µmol.min.mg-1) and 30 days (0.112 ± 0.02 µmol.min.mg-1), 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). 

 

3.4. PAHs, 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 

Figure 3. Mean (and 95% confidence interval) of 

biomarkers measured in P. flesus caged in Canche (C) and 

Seine (S) estuaries after Lubrizol and NORMANDIE-

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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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-1 d.w.), PCBs (87.9 ng.g-1 d.w.) and PFAS (6.3 ng.g-1 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 (PAHs: 7,274.5 ± 1,368.3 ng.g-

1 d.w. / PCBs: 158.0 ± 55.2 ng.g-1 d.w. / PFAS: 13.8 ± 5.2 ng.g-1 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 PAHs - 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 

PAHs (ng.g-1 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 ± 12.5 0.5 

Acenaphtylene ND 0 

Acenaphtene 64.7 ± 0.0 0 

Fluorene 140.2 ± 13.5 0 

Dibenzothiophene 52.5 ± 0.8 1.8 

Phenanthrene  383.4 ± 69.9 23.5 

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 447.8 ± 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-1 d.w.) 158.0 ± 55.2  87.9 

PCB 28 7.8 ± 2.8 4.1 

PCB 52 11.9 ± 3.2  6.9 

PCB 101 16.2 ± 4.6  8.8 

PCB 118 19.4 ± 4.9  11.4 

PCB 153 47.8 ± 17.4  26.6 

PCB 138 36.4 ± 12.6  19.7 

PCB 180 18.5 ± 10.3  10.5 

PFAS (ng.g-1 d.w.) 13.8 ± 5.2 6.3 

PFHxA  0.2 ± 0.1 0.3 

PFHpA  0.1  ± 0.0 0.1 

FPePA  0.2 ± 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  0.5 ± 0.1 0.8 

8:2 FTS  1.0 ± 0.6 0.2 

FOSAA  0.1 ± 0.0 0.1 

PFDA  0.3 ± 0.1 0.4 

L-PFOS  3.3 ± 0.7 2.4 

Br-PFOS  0.4 ± 0.1 0.2 

MeFOSAA  1.7 ± 0.9 0.1 

EtFOSAA  4.7 ± 2.9 0.2 

PFUnA  0.1 ± 0.0 0.2 

10:2 FTS  0.6 ± 0.1 0.3 

8:2 FTAB  0.6 ± 0.1 1.0 

PFDoA  0.4 ± 0.1 0.7 

PFDS  0.1 ± 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  0.5 ± 0.2 0.2 

MeFOSA  0.1 ± 0.0 0 

EtFOSA  0.5 ± 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-1. A recovery was observed in mid-December 2019, with 

a dioxin concentration of 0.007 ng.L-1. 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-1 (d.w.). A return to routine values was 

observed in mid-December 2019, with a dioxins & furans concentration of 7.7 ng.kg-1 (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 

October 2019 November 2019 December 2019 

Raw water samples  
Dioxins (ng.L-1) 
OCDD and HPCDD* 

0.03 NA 0.007 

Sewage sludge samples 
Dioxins and furans (ng.kg-1 d.w.) 
TCDF, PeCDF and HXCDF** 

190 15 7.7 

*Dioxins: Octachlorodibenzodioxine (OCDD) and Heptachlorodibenzo-p-dioxin (HPCDD) 
**Furans: Tetrachlorodibenzofurane (TCDF), Pentachlorodibenzofurane (PeCDF) and Hexachlorodibenzofuran (HXCDF) 

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 I 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. 

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 

Seine vs Canche 

Proteins up-regulated  

15 days of caging 

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 

dre00280 Valine, leucine and isoleucine degradation 4 0.00050 

dre00330 Arginine and proline metabolism 4 0.00077 

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 

Seine vs Canche  

Proteins down-regulated  

15 days of caging 

dre04142 Lysosome 6 0.00073 

dre03040 Spliceosome 5 0.0021 

dre01100 Metabolic pathways 14 0.0032 

dre04910 Insulin signaling pathway 5 0.0032 

dre00500 Starch and sucrose metabolism 3 0.0042 

dre04210 Apoptosis 4 0.0330 

Seine vs Canche 

Proteins up-regulated  

30 days of caging 

dre01100 Metabolic pathways 26 4.30e-11 

dre00100 Steroid biosynthesis 6 1.16e-08 

dre00900 Terpenoid backbone biosynthesis 4 4.45e-05 

dre01212 Fatty acid metabolism 4 0.0032 

dre03320 PPAR signaling pathway 4 0.0045 

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 

 Proteins down-regulated  

30 days of caging 

    
dre01100 Metabolic pathways 11 0.0027 

 

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; (I) 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; 

(Y) Nuclear structure; (Z) Cytoskeleton. 
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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 systèmes 

estuariens.  

1.1. Les petits systèmes estuariens 

Les petits estuaires sont caractérisés par leur taille réduite, de quelques dizaines de kilomètres 
seulement (Romana, 1994). En outre, Pye & Blott (2014) ont défini les petits estuaires comme des 
systèmes avec une zone de marée active, au-dessus de l'embouchure, inférieure à 50 km². 

Les petits systèmes 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 à son environnement. Ils sont généralement 
nettement moins anthropisés relativement aux grands estuaires, car leur taille restreint 
l’implantation de zones industrielles et urbaines à proximité. 

Les caractéristiques propres aux petits systèmes 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, l’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 systèmes estuariens, qui présentent moins d’enjeux économiques que les 

grands estuaires, sont peu étudiés (Callaway et al., 2014).  

La qualité de l’eau des petits systèmes peut être évaluée grâce à des analyses d’oxygène, de 

nutriments, de nitrites et de nitrates, de phosphore, de chlorophylle, de bactériologie (Yüksek 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 l’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 l’Atrazine et le Métolachlore (Lu et al., 2022 ; McCarthy et al., 2007).  

Cependant, très peu d’études en écologie du stress ont été menées sur les systèmes 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 thèse, il nous est apparu particulièrement pertinent d’étudier les petits 

systèmes estuariens localisés dans une même 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 côtiers pour 

identifier (i) les principaux facteurs de stress spécifiques de chaque estuaire et (ii) un système de 

référence peu impacté par les stresseurs, puis (2) intégrer les réponses d'expression des gènes et 

des protéines chez le Flet pour mener une évaluation globale de l'état écologique de ces petits 

estuaires. 

Pour ce faire, une approche multi-biomarqueurs a été développée afin de caractériser l’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 l’expression 

différentielle des gènes et des protéines dans les milieux anthropisés vs de référence. Le but final 

de ces travaux est alors de caractériser les différents stresseurs propres à chaque système estuarien, 

et de faire un premier bilan sur l’état écologique des hydrosystèmes. 

Dans cette optique, nous avons mené à 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 à 2020 (Figure 25), a été financé par l’Office Français de la 

Biodiversité (OFB). 

L’OFB, créé au 1er janvier 2020, est un établissement public dédié à la protection et la restauration 

de la biodiversité des milieux aquatiques, terrestres et marins. L’OFB vise à limiter les diverses 

pollutions, la surexploitation des ressources naturelles, l’introduction d’espèces 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 gènes 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 système, (3) de 

mesurer l’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 l’objet d’un article (Laurent et al., 2023), présenté dans la sous-partie 4.1. ci-dessous. 

Le projet POPEST a également fait l’objet d’un rapport final mettant en évidence la pertinence des 

outils moléculaires couplés aux approches multidisciplinaires pour établir le diagnostic écologique 

des petits systèmes 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 l’Agence de l’Eau Loire-Bretagne (AELB) et se 

terminera en 2024 (Figure 25).  

Les Agences de l’Eau sont des établissements publics de l’État chargés de la politique de l’eau sur 

les grands bassins hydrographiques correspondant aux territoires des grands fleuves français. Les 

Agences de l’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 écosystèmes naturels et 

satisfaire les usages humains.  

L’Agence de l’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 côtiers bretons, 

ainsi que les bassins côtiers vendéens et du marais poitevin. Le territoire naturel du bassin Loire-

Bretagne s’étend sur 155 000 km² et occupe 28 % du territoire métropolitain, avec pas moins de 

6 654 km de côtes, 135 000 km de cours d’eau et des nappes souterraines importantes. 

Le projet ECOEST est une extension de l’approche multi-estuaires et multidisciplinaire mise en 

place au cours du projet POPEST pour caractériser l’état écologique de systèmes 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 hydrosystèmes 

bretons par (i) le diagnostic des différents stresseurs et par (ii) l’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 

l’occupation des sols et la gestion de l’eau. 

Les résultats du projet ECOEST sont détaillés dans la sous-partie 2.2. ci-dessous. Ces résultats ont 

également fait l’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 à partir de janvier 2024 et consistera à 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 l’environnement, pour le monitoring de la qualité écologique des 

écosystèmes estuariens et pour le suivi des opérations de restauration. 
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2. Résultats & Discussion 

2.1. Première approche afin d’évaluer la qualité écologique des petits estuaires bretons : couplage 

des signatures environnementales et des réponses moléculaires chez le Flet 

Dans cette première étude, nous nous sommes concentrés sur la comparaison de cinq petits 
estuaires situés en Bretagne, dont le BV est compris entre 69 et 379 km², et la Canche, un système 
de taille moyenne (1 400 m²) utilisé comme estuaire de référence dans des études antérieures 
(Laurent et al., 2022 ; Borcier et al., 2019). Ces six systèmes (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 
systèmes à la fin de l’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 l’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 très importante, mais centrée sur la production céréalière 
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 
l’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 l'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 l'Horn, résultant 
principalement de la fertilisation importante des sols en zone légumière. 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 système 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 système.  

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 l'As, avec 
les concentrations les plus élevées mesurées dans les poissons de la Canche, de Noyalo et de l’Aven. 
La Canche présentait également de fortes concentrations pour tous les autres métaux analysés, 
probablement induites par le flux côtier provenant de l'estuaire de la Seine, dû aux vents dominants 
du Sud-Ouest et à la dérive Nord-Est en Manche (Brylinski et al., 1991). 

Les dommages à l'ADN, déterminés par le test des comètes, étaient significativement plus élevés 
dans les flets de la Canche et plus faibles dans ceux du Scorff. Cette génotoxicité pourrait être liée 
à 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, à 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 l'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 l'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) suggèrent une multi-contamination métallique 
chronique pour le Scorff. 

Les analyses d’isotopes stables dans les otolithes ont mis en évidence une forte signature δ18O pour 
les poissons de l’Aven, caractéristique d'un environnement marin, contrairement à la Canche qui a 
montré une faible signature δ18O, confirmant les résultats obtenus par le Sr.  
Les signatures δ13C 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, forçant les poissons à 
augmenter leur taux métabolique pour maintenir l'homéostasie et réparer les dommages (Sokolova, 
2013). A contrario, les niveaux moins négatifs de δ13C détectés dans les flets de l'Aven pourraient 
être liés à un taux métabolique réduit, suggérant un environnement modérément stressé. 

L’intégration des signatures environnementales, obtenues grâce à la géographie, l’hydrobiologie, 
la chimie des polluants et les biomarqueurs ciblés sur les poissons, suggère que le BV de l'Aven est 
le système le moins impacté par les activités anthropiques. Nous avons donc décidé de considérer 
l’Aven comme le système 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 gènes et des protéines de presque toutes 
les voies de détoxification des xénobiotiques (GO:0009410) pour les flets de l’Horn et de Noyalo. 
Plus précisément, nous avons observé une accumulation de protéines associées à la phase I, telles 
que la NADPH-cytochrome P450 réductase, dix isoformes de la CYP450, la diméthylaniline 
monooxygénase, ou encore l'époxyde hydrolase. Nous avons également remarqué une 
accumulation de protéines associées à la phase II, comme la GST et l’UDP-glucuronosyltransférases. 
Le cycle de la méthionine était également nettement dérégulé chez les flets de Noyalo, de l’Horn 
et du Scorff. La dérégulation négative de la BHMT, des SAM synthétases et de 
l'adénosylhomocystéinase, ainsi que la dérégulation positive de la méthionine synthase, suggèrent 
que la synthèse de la méthionine est privilégiée aux dépens de l'homocystéine, en réponse aux 
xénobiotiques (Vandegehuchte & Janssen, 2011). 
Toutes ces données mettent en évidence que Noyalo contient très probablement des quantités 
élevées de polluants organiques associés à la densité de population et à l'activité industrielle 
élevées. Concernant l’Horn, la dérégulation des systèmes de détoxification est probablement liée à 
l'utilisation importante de traitements phytosanitaires pour la production intensive de légumes. 

Les approches moléculaires ont aussi mis en évidence une exposition des poissons de l’Aven à 
l'arsenic. En effet, nous avons observé la sous-expression systématique de l'arsenite 
méthyltransférase dans tous les hydrosystèmes relativement à l’Aven, indiquant que cette protéine 
était en fait accumulée dans le foie des poissons capturés dans l’estuaire de référence. Or, les 
concentrations d'arsenic sont également apparues élevées dans la Canche et Noyalo, sans pour 
autant qu’on y détecte l'arsenite méthyltransférase.  
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Ces résultats suggèrent que l'Aven contiendrait plus d'arsenic inorganique que les deux autres 
estuaires. En effet, l'arsénite méthyltransférase catalyse la biométhylation de l'arsénite (As(III)) en 
ses métabolites méthylés moins toxiques MMA et DMA (Cui et al., 2021). La contamination par 
l'arsenic pourrait être due à l'épandage de boues algales résultant de l'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'intérêt, le cycle 
de l'urée (GO:0000050). Effectivement, pas moins de sept gènes et protéines impliqués dans cette 
voie ont été surexprimés chez les flets capturés dans l'Horn : l’argininosuccinate lyase, la carbamoyl 
phosphate synthétase, l’argininosuccinate synthétase, l’ornithine carbamoyltransférase, et le 
transporteur de citrulline/ornithine. Le cycle de l'urée convertit l'excès d'azote systémique dérivé 
de la dégradation des métabolites contenant de l'azote, tels que les protéines, les acides aminés ou 
l'ammoniac lui-même, en urée, un composé azoté facile à excréter (Mew et al., 2017).  
Nous suggérons donc que la dérégulation du cycle de l'urée peut être associée à l'activité agricole 
intensive dans le BV de l’Horn et à 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 coût métabolique) 
(Wood, 2022), or lors d’un excès d'ammonium à l'interface eau-sédiment, le Flet pourrait convertir 
l'ammoniac en urée par le cycle de l'urée dans le foie, un processus métaboliquement coûteux. 

La transcriptomique a mis en évidence une dérégulation des marqueurs associés à la réponse à 
l'hypoxie dans les estuaires de la Penzé et du Scorff. En effet nous avons observé une sous-
expression du régulateur transcriptionnel de l’HIF1a et de l'inhibiteur de HIF1a pour les flets du 
Scorff. L’HIF1a, qui régit la réponse cellulaire à l'hypoxie, régule des gènes responsables de 
l’angiogenèse et la synthèse des globules rouges. Une analyse approfondie a révélé une sous-
expression du gène VEGF et une surexpression du gène de l’érythropoïèse 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 stéroïdiennes 
dans le foie des poissons du Scorff et de Noyalo. En effet, les premières analyses de réseaux ont 
révélé un enrichissement significatif de la biosynthèse des hormones stéroïdiennes (dre00140), des 
voies cataboliques des acides gras (dre00071) et des acides aminés à chaîne ramifiée (dre00280). 
Plus particulièrement, la voie de synthèse du cholestérol a montré l’induction de 23 gènes pour le 
Scorff et de 19 pour Noyalo, tels que la 3-hydroxy-3-méthylglutaryl-Coenzyme A réductase ou 
l'hydroxyméthylglutaryl-CoA synthase, couvrant toutes les étapes de cette voie métabolique. 
D’autres gènes et protéines surexprimés chez les poissons du Scorff sont impliqués dans la 
biotransformation du cholestérol en hormones stéroïdiennes, telles que la 3-oxo-5-alpha-stéroïde 
4-déshydrogénase et la 3-keto-steroid reductase. 
La dérégulation de la synthèse du cholestérol peut résulter d’une exposition à des contaminants 
environnementaux, comme les HAPs (Sørhus 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 cinq petits estuaires bretons étudiés. 
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L’Aven présente la plus forte densité bocagère 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 système. Le BV de l’Aven présentait également une faible densité de population et de faibles 
charges en polluants organiques et en métaux, à l'exception de l'arsenic qui a entraîné une induction 
de l'arsenate méthyltransférase. L’Aven semble être le moins impacté par rapport aux quatre autres 
hydrosystèmes étudiés, ce qui confirme qu'il pourrait être considéré comme une référence 
pertinente pour les approches -omiques sur le Flet. 

L’Horn est caractérisé par une très 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 entraînent une 
utilisation massive de pesticides et de déchets azotés (Crisan, 2020 ; Pujol, 2015 ; Sebilo et al., 2013). 
De plus, les poissons échantillonnés dans l'Horn présentaient des signatures -omiques de 
détoxification des xénobiotiques, probablement liées à l'exposition aux pesticides, et une forte 
dérégulation du cycle de l'urée, liée à la charge azotée très élevée dans l'estuaire.  

La Penzé partage plusieurs caractéristiques avec l’hydrosystème de l’Horn, telles que les cultures 
légumières et les élevages porcins, mais avec une pression agricole moins marquée. De plus, les 
poissons de la Penzé ont des réponses moléculaires différentes de l’Horn, avec des signatures liées 
à l’hypoxie, mais pas de signature liée à la détoxification des xénobiotiques ni à l'exposition à l'azote. 
Cela pourrait s'expliquer par une meilleure préservation des haies, de la ripisylve et des bandes 
enherbées sur le BV, qui interceptent les excès en nutriments (Viaud & Thomas, 2019), en nitrates 
(Grimaldi et al., 2012), en pesticides et en phosphore (Carluer et al., 2017 ; Catalogne & Hénaff, 
2016), avant qu'ils n'atteignent les eaux de surface (Reichenberger et al., 2007). La préservation du 
bocage dans le BV de la Penzé joue probablement un rôle 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 plutôt aux activités portuaires de la rade de Lorient, en aval de l'estuaire (De los Ríos 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 l'estuaire. 

Le système 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 entraîner 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  
-omiques d’une exposition aux xénobiotiques organiques.   
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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, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac'h, 
Douffine and Aven), dont le bassin versant total est compris entre 70 et 450 km².  
Les bassins versants associés à ces estuaires sont essentiellement caractérisés par une pression plus 
ou moins importante de l’agriculture - l'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 l’Aven, pour confirmer ou pas le statut de 
référence de cet hydrosystème (Laurent et al., 2023). Des Flets juvéniles ont donc été échantillonnés 
dans ces systèmes à la fin de l’été 2020. 

Différentes métriques géographiques (SIG) ont été estimées pour explorer les différents usages des 

sols dans l'ensemble des bassins versants étudiés. La géographie a mis en évidence un premier 

groupe de bassins (Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec et Aber Wrac'h) caractérisés par une 

pression agricole élevée, qui s’accompagne de nombreux traitements phytosanitaires. Cependant, 

l'Aber Wrac'h et le Quillimadec se distinguent par une densité de population plus élevée, associée 

à davantage de zones urbanisées. Par ailleurs, l’Aven et la Douffine présentent les plus fortes 

proportions d'espaces naturels préservés et de ripisylves, qui pourraient conduire à un bon état 

écologique de ces hydrosystèmes. Cependant, nous avons remarqué pour la Douffine une grosse 

activité piscicole qui pourrait se traduire par une forte eutrophisation du système. Enfin, le 

Gouessant est défini par une forte pression d’élevage porcin et une faible densité de haies, 

principalement à cause d’importantes cultures de maïs. Le cours d’eau du Gouessant présente par 

ailleurs deux barrages successifs, immédiatement en amont de l’estuaire 

Les concentrations les plus élevées en nitrites, nitrates et ammonium ont été observées pour le 

Guillec, et sont liées à une importante fertilisation des petites parcelles consacrées à la production 

maraîchère intensive (pommes de terre, carottes et échalotes). Les estuaires de la Flèche, du 

Quillimadec et de l’Aber Wrac'h présentaient aussi des charges élevées en nitrates, également liées 

à la pression agricole. En revanche, les concentrations en azote dans l’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 l’Aven, liées au port de plaisance sur le site de prélèvement et au parking situé 

à proximité, très fréquenté par les touristes en période estivale. Les sédiments de la Flèche, du 

Quillimadec, de l’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 révèle un impact limité des 

effluents industriels dans ces bassins versants, à 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 à 

d’anciennes activités minières. Ces analyses ont aussi révélé des taux élevés d'As dans les sédiments 

de l'Aber Wrac'h et de l'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, à l'exception des concentrations en As dans l'Aven 

et l'Aber Wrac'h. 

Les analyses d’éléments traces dans les otolithes ont révélé que deux éléments se distinguaient 

nettement entre les estuaires étudiés, à savoir le strontium (Sr) et le manganèse (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 l'Aven vivaient dans un environnement 
polyhalin, tandis que les individus du Gouessant, du Guillec, de la Flèche et de la Douffine vivaient 
dans un environnement oligohalin. 
Le ratio Mn:Ca, utilisé comme indicateur de l'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 particulièrement le δ18O - utilisé comme 
indicateur de la salinité et de la température de l'eau (Reis-Santos et al., 2023), et le δ13C - considéré 
comme un indicateur du taux métabolique (Chung et al., 2019), ont permis de caractériser 
l’environnement des flets. 
Les fortes signatures δ18O observées chez les poissons de l’Aven sont caractéristiques d'un 
environnement marin. 
Les signatures δ13C les plus négatives observées pour l'estuaire de la Flèche pourraient être liées à 

une augmentation du métabolisme des poissons, afin de répondre au coût 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 

l'Aven reste dans cette nouvelle étude un système relativement peu exposé au multistress. En 

conséquence, nous avons choisi de maintenir l’Aven comme système de référence pour les analyses 

moléculaires. L'utilisation des approches de protéomique hépatique nous a ensuite permis 

d'identifier de manière précise les dérégulations moléculaires associées à chaque hydrosystème. 

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 l’Aber Wrac’h.  
Les protéines de la Phase I, et plus particulièrement les cytochromes P450, étaient significativement 
accumulées dans les poissons de la Douffine, de l'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 suggère des niveaux d'exposition plus faibles chez les poissons issus du 
Quillimadec et de la Flèche, par rapport à ceux de l'Aven. Aucune CYP450 n’a été dérégulée dans le 
Gouessant. 
Les protéines de la Phase II étaient surtout accumulées dans le foie des flets du Gouessant, telles 
que la glutathion synthétase, la glutathion peroxydase et la glutathion S-transférase thêta-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 Flèche, six 
chez les poissons de la Douffine et cinq chez les flets du Guillec. Cette dérégulation suggère une 
préférence pour la synthèse de la méthionine par rapport à l'homocystéine. 
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Les approches de protéomique ont aussi révélé une légère induction du métabolisme du cycle de 
l'urée (GO:0000050) dans les flets du Gouessant, du Quillimadec et de la Douffine.  
Les individus du Gouessant ont accumulé l'aspartate aminotransférase mitochondriale et 
l'aspartate-ARNt ligase cytoplasmique, les poissons de la Douffine ont accumulé l’argininosuccinate 
lyase et la CAD, tandis que les flets du Quillimadec n’ont surexprimé que l'argininosuccinate 
synthase. De manière surprenante, aucune protéine associée au cycle de l'urée n'a été dérégulée 
dans les foies des poissons de l'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 l'exposition aux nitrates/nitrites, comme conséquence de l’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 maïs. 
Dans l'estuaire du Quillimadec, la culture maraîchère intensive et la contamination par le fumier de 
porc, contribuent probablement à la dérégulation du cycle de l'urée. Enfin, la Douffine abrite trois 
grandes fermes piscicoles pouvant entraîner d’importantes charges en azote dans l’hydrosystème 
(Helal et al., 2017 ; Schenone et al., 2011), et donc conduire à une dérégulation du cycle de l’urée 
chez le poisson. 

Les signatures moléculaires ont mis en évidence une altération de plusieurs protéines associées à la 
réponse au stress thermique (GO: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 
l'estuaire du Gouessant, elles étaient au nombre de six, et parmi elles il y avait la protéine 14-3-3 
isoforme X1 de l'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 à des fluctuations thermiques, qu'il s'agisse 
d'une augmentation ou d'une diminution de la température. L’expression des HSP peut donc être 
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 où l’eau 

peut se réchauffer très significativement en période estivale et soumettre les flets en aval des 

barrages à un stress thermique (Poole & Berman, 2001). La retenue d’eau immédiatement en amont 

de l’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 l’homologue de l’alpha-1-antitrypsine, de 

l’isoforme X1 de la Prohibitine-2 et de la NDRG1. À l’inverse, la L-lactate déshydrogénase A et la 

protéine-tyrosine kinase 2-bêta étaient sous-exprimées. Cependant, les analyses moléculaires n'ont 

pas réussi à détecter de protéines plus directement associées à la réponse à l'hypoxie, telles que le 

facteur 1 alpha inductible par l'hypoxie (HIF1a), le facteur de croissance endothélial vasculaire 

(VEGF), l'angiopoïétine ou l'hémoglobine. Or, le ratio Mn:Ca élevé dans les otolithes des individus 

capturés dans le Gouessant suggère clairement une exposition chronique à l'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 à des 

événements hypoxiques. Cependant, cette étude utilisait des méthodes de transcriptomique pour 
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identifier les gènes mentionnés, en réponse à l'hypoxie. Ainsi, soit les épisodes hypoxiques dans 

cette nouvelle étude ont été moins sévères 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 
particulièrement une dégradation des acides gras. 
En effet, de nombreuses protéines impliquées dans la bêta-oxydation des acides gras (GO: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 
bêta-cétothiolase, ainsi que la 2,4 diénoyl-CoA réductase, sont impliquées dans la dégradation des 
acides gras insaturés. 
La bêta-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 à une demande énergétique accrue. 

Les analyses de protéomique ont révélé une dérégulation significative des protéines associées au 
système immunitaire, notamment celles liées au système du complément (GO:0006955 et 
GO:0006956), particulièrement chez les flets du Gouessant. 
Les poissons du Gouessant présentaient une surexpression de protéines liées à « l'infection à 
Salmonella » (voie KEGG dre05132). En outre, le plus grand nombre de protéines dérégulées étaient 
associées au système du complément, avec 12 protéines régulées positivement et 3 protéines 
régulées négativement. 
Les protéines du complément correspondent à l'ensemble des enzymes impliquées dans la défense 
immunitaire de l'organisme. Le système du complément sert de pont entre l’immunité innée et 
acquise, facilitant l’amélioration des réponses en anticorps, la mémoire immunologique, la lyse des 
cellules étrangères et l’élimination des complexes antigène-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 l'Aven apparaît toujours comme le système le moins impacté par les activités humaines. 
Ces résultats confirment que l’Aven est un hydrosystème qui pourrait être considéré comme un 
système de référence pertinent pour la région Bretagne, pour les futures approches ciblant la 
qualité 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 l’Aven mesurées en 2020 vs 2018. En outre, aucune induction de l'arseniate 
méthyltransferase n’a été observée chez les individus capturés lors de cette seconde campagne 
d’échantillonnages, contrairement à notre première étude (Laurent et al., 2023). 

A l’inverse, l’hydrosystème du Gouessant ressort comme le plus anthropisé et le plus stressé des 
systèmes étudiés. Ce BV est caractérisé par une forte pression agricole, avec des charges élevées en 
nitrates et nitrites, dues à l'élevage porcin intensif et aux cultures de maïs 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 l'aval, et favoriser leur dégradation dans les réservoirs associés à ces 
barrages. Nous émettons donc l’hypothèse que la surexpression des protéines de détoxification de 
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phase II pourrait être liée à la défense anti-oxydante mise en place par les poissons, après une 
exposition à des cyanobactéries (Paulino et al., 2020). Les cyanobactéries se développeraient dans 
les réservoirs chauds et eutrophisés du Gouessant, puis seraient transférées vers l'estuaire. De plus, 
les flets ont montré une induction des protéines associées au cycle de l'urée liée à l'excès d'azote, 
au stress thermique et à l'hypoxie. Enfin, la forte dérégulation des protéines liées au système 
immunitaire chez les flets du Gouessant pourrait être aussi une réponse à l’exposition aux 
cyanobactéries (Falfushynska et al., 2023).  

Les quatre bassins versants adjacents, Guillec, Flèche, Quillimadec et Aber Wrac'h, présentent une 
forte pression agricole liée à la culture maraîchère, caractérisée par des apports élevés en azote et 
en pesticides (Crisan M., 2020). Ces systèmes, similaires en première approche, ont cependant été 
différenciés de manière significative par la protéomique. 

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

Les poissons de la Flèche ont également montré une dérégulation des protéines associées à la 
détoxification des xénobiotiques, et plus particulièrement 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 Flèche et le Guillec. Rappelons par ailleurs que la Flèche présente 
la plus forte densité d’élevages. Les poissons de la Flèche ont aussi montré une augmentation 
particulière de leur taux d’activité métabolique ; leurs besoins énergétiques accrus pourraient être 
alimentés par la bêta-oxydation des acides gras. Nous avons aussi observé une forte dérégulation 
des protéines liées au système immunitaire.  

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

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

Le système Douffine se démarque des autres systèmes étudiés par une contamination multi-
métallique liée à une activité minière passée. Les rejets d’une activité industrielle actuelle et des 
eaux usées d’un village, évacués immédiatement en amont de l’estuaire pourraient expliquer la 
dérégulation des protéines de détoxification des polluants organiques (Phase I 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 l’écologie du stress, l'évaluation de la qualité écologique des estuaires reste 

encore un exercice très difficile. Les petits estuaires sont encore très peu étudiés au niveau national, 

aussi nous avons exploré la qualité écologique des fleuves côtiers bretons, en menant une approche 

comparative sur onze hydrosystèmes. 

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 

grâce aux biomarqueurs et aux signatures moléculaires. En procédant ainsi, nous avons pu 

rassembler des informations se rapportant à différentes échelles spatiales et temporelles.  

La géographie donne une vue globale à grande échelle sur les bassins versants, permettant de 

caractériser les différentes formes d’anthropisation et les usages des sols à long terme. Les 

biomarqueurs apportent des informations concernant les réponses physiologiques du poisson à 

moyen terme, suite à une exposition à différents stresseurs. Enfin, les approches moléculaires 

donnent un aperçu de l'ensemble des activités métaboliques du foie de Flet, qui sont 

principalement influencées par les changements à court terme de la qualité de l'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 première étude (POPEST) que deux estuaires voisins 

l'Horn et la Penzé nous paraissaient très similaires de par leurs caractéristiques agricoles. L’approche 

moléculaire a permis cependant de clairement différencier les deux hydrosystèmes. Les flets de 

l’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 à l’état du bocage, relativement bien conservé dans le BV de la Penzé, qui joue un 

rôle majeur pour réduire les flux de nutriments et polluants de la terre à l’estuaire. 

Dans le cadre de notre seconde étude (ECOEST), les hydrosystèmes étudiés étaient principalement 

eutrophisés par l’agriculture. Là encore, la protéomique a permis de différencier et de hiérarchiser 

les stresseurs au sein de ces systèmes, à première vue semblables. Nous avons pu ségréger quatre 

hydrosystèmes adjacents, en prenant en compte les variations sur les possibles réponses du poisson 

aux stresseurs (voies de détoxification, réponse à l’hypoxie, modulation du taux d’activité 

métabolique, réponse immunitaire, altération du cycle de l’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 écosystèmes. Dans ce contexte, nous travaillons actuellement avec les 

acteurs locaux des bassins versants et de la gestion de l'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 hydrosystèmes bretons. 
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4. Articles 

4.1. Intégration des signatures environnementales et des approches omiques sur le Flet pour aider 
à l'évaluation de l’état de santé des écosystèmes 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). 

 
Figure 28. Résumé graphique de 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”. © Laurent et al. (2023)
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4.2. Signatures environnementales et protéomiques chez les poissons : intégration multidisciplinaire 

pour évaluer la qualité écologique des estuaires à l’embouchure de bassins versants agricoles 

Ci-dessous, l’article “Environmental signatures and fish proteomics: a multidisciplinary integration 

to assess the ecological quality of estuaries in French agricultural watersheds”, en préparation 

(Figure 29). 

 
Figure 29. Résumé graphique de l’article “Environmental signatures and fish proteomics: a multidisciplinary 

integration to assess the ecological quality of estuaries in French agricultural watersheds”. 
© Laurent et al. (2024b)
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assess the ecological quality of estuaries in French agricultural watersheds 

Jennifer Laurent1,2,*, Iwan Le Berre3, Jean Armengaud4, Matthieu Waeles1, Anthony Sturbois5, Stéphane 

Le Floch2, Jean Laroche1, Vianney Pichereau1,* 

1 Univ Brest - CNRS - IRD - Ifremer, UMR 6539 LEMAR, IUEM-Université de Bretagne Occidentale, 

Rue Dumont D’Urville, 29280 Plouzané, France 

2 CEDRE, 715 rue Alain Colas, 29200 Brest, France 

3 Univ Brest - CNRS - IRD - Ifremer, UMR 6554 LETG-Brest GEOMER, IUEM-Université de Bretagne 

Occidentale, Rue Dumont D’Urville, 29280 Plouzané, France 

4 Laboratoire Innovations Technologiques pour la Détection et le Diagnostic (Li2D), Service de 

Pharmacologie et Immunoanalyse (SPI), CEA, INRAe, F-30207 Bagnols-sur-Cèze, France 

5 Vivarmor Nature, Réserve naturelle nationale de la Baie de Saint-Brieuc, Ploufragan, France 

* corresponding authors: jennifer.laurent@univ-brest.fr ; vianney.pichereau@univ-brest.fr 

Abstract 

In this paper, we develop a multidisciplinary approach to assess the ecological condition of seven small French estuaries. For 

each system studied, we collected data on geography, hydrobiology, pollutant chemistry and fish biology, from biomarkers to 

proteomics. This integrative approach focused on the whole hydrosystem, i.e. from the watershed to the estuary. All the anthropic 

factors that can have a potential impact on the hydrosystems were therefore considered.  

To characterize each estuary, we determined the land use in each watershed using geographic indicators. Juveniles of European 

flounder (Platichthys flesus) were also captured in September in the estuaries. The fish thus lived at least five months in the 

estuary. Analyses in water, sediments and biota allowed to determine the concentrations of nitrite, nitrate, organic pollutants and 

trace elements in the systems. Classic biomarkers of fitness were also measured in flounder. These environmental parameters 

were used to establish a typology of the studied watersheds. 

Furthermore, data from molecular proteomics analyses on fish livers were combined with classical biomarkers to determine the 

responses of European flounder to different stresses in its environment. The abundance of proteins have highlighted a positive 

deregulation related to the detoxification of xenobiotics in the most agricultural watersheds. These systems were characterized 

by livestock and vegetable crops, mainly impacted by pig manure and pesticides. The system displaying an industrial activity 

also showed upregulation of proteins linked to xenobiotic detoxification. Omics analyses also revealed a deregulation of proteins 

associated with the response to hypoxia and to heat stress in some estuaries. Finally, we highlighted a deregulation of proteins 

involved in urea cycle, immune system and fatty acids metabolism in several systems. The coupling of environmental and 

molecular signatures allowed the accurate identification of the main stressors operating in each hydrosystem.  

Keywords: Land use, Estuarine water quality, Hypoxia, Pollutants, Shotgun proteomics, Platichthys flesus  

mailto:jennifer.laurent@univ-brest.fr
mailto:vianney.pichereau@univ-brest.fr
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1. Introduction 

Estuarine environments are commonly exposed to multiple stressors and are therefore considered as very sensitive 

systems (Bárcena et al., 2017; Elliott, 2014). Estuaries are subjected to endogenous as well as exogenous pressures 

(Elliott, 2011). Endogenous pressures originate from within the river basin and estuary, and can more or less be 

managed. These pressures are attached to agriculture, industry, demography, or urbanization. In contrast, exogenous 

pressures are attached to external sources and are difficult to control. They include global change and thus 

modifications of thermal, salinity or flow regimes. The consequences of these exogenous pressures must also be 

managed. The combination of these multiple pressures will influence the quality of estuaries, resulting in a loss of 

biodiversity and a general decrease in the quality of transitional waters linked to eutrophication and pollution (Elliott, 

2011). 

Large estuaries, exposed to many stressors and pollutant cocktails have therefore been extensively studied, whereas 

small sized estuaries, considered as moderately stressed, are generally poorly known (Callaway et al., 2014). Thus, 

a first study integrating environmental signatures and omics-approaches on juvenile European Flounder was 

conducted in five moderate sized estuaries in Brittany (France); it allowed the identification of the main stressors and 

showed contrasted ecological status of these hydrosystems (Laurent et al., 2023).  

In the present study, we sampled six new hydrosystems located in Brittany, whose total catchment area was between 

70 and 450 km², and also our previous reference hydrosystem lowly impacted by stressors (Laurent et al. 2023). The 

originality of this survey resides in the study of seven hydrosystems mainly impacted by agricultural activities, with 

the same potential stressors. In addition, four of these watersheds are adjacent to each other, and this geographical 

proximity could further complicate the identification and the differentiation of these stressors. We therefore 

investigated whether the tools we have developed are sufficiently effective and accurate to differentiate, or not, these 

systems from each other, which appear at first sight to be similar. Moreover, we kept the previous reference 

hydrosystem in this comparison to conduct a temporal study and confirm, or not, the good ecological status of this 

system highlighted previously (Laurent et al., 2023). 

The first objective of this study was to establish an accurate typology of these small hydrosystems to identify their 

specific main stressors and confirm, or not, the reference status of the Aven estuary. To this end, we compared 

different environmental parameters measured over the seven watersheds, such as anthropogenic land cover, 

hydrobiology, sediment quality, chemical contamination and fish biomarkers. 

The second objective of the present study was to analyse the liver molecular responses of the European Flounder to 

stressors. Proteomic approaches accurately reflect the overall metabolic alterations of  organisms submitted to various 

stressors in their environment; they are becoming major tools for the development of  robust new biomarkers in stress 

ecology (Laurent et al., 2023; Borcier et al., 2019; Jeffrey et al., 2019, Gouveia et al., 2019; Martyniuk, 2018; 

Bahamonde et al., 2016; ECETOC, 2010). Thus, we conducted shotgun proteomics on flounders collected in the 

seven estuaries, comparing the differential proteins accumulation in fish livers from the seven estuaries. Then, the 

coupling environmental signatures - proteomic data allowed to identify the main stressors per hydrosystem and the 

ecological status of the seven estuaries. 
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2. Materials and methods 

2.1. Study sites and geographical metrics 

This study covers seven hydrosystems, from the watershed to the estuary: Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, 

Aber Wrac'h, Douffine and Aven. These systems are located in Brittany, along the French Western Channel coast 

and the French Atlantic coast (Fig. 1).  

Several geographic indicators were developed from geographic reference dataset. These metrics produced a first 

typology of anthropic activities over the different watersheds. The first indicators concerned agriculture and 

associated pressures. One of these metrics measures the number of cattle in the watersheds using the all-feed livestock 

unit index. Provided by the Agreste database, this index measures the rations of food consumed by the different 

species of livestock. The proportions of agricultural activities in the watersheds were also measured using the Graphic 

Land Register (RPG). The quantity of phytosanitary products applied was evaluated using the treatment frequency 

index (IFT), provided by Agreste (Crisan, 2020; Pujol, 2015). This index provides information on the number of 

doses of phytosanitary treatments applied per hectare. A dose is the recommended amount to be applied during a 

spraying. Indicators related to urbanization have also been developed. The INSEE (French National Institute for 

Statistics and Economic Studies) data base was used to calculate population density. Similarly, Corine Land Cover 

(CLC) data were used to calculate the proportion of artificial surfaces per watershed. The Corine Land Cover and 

BD TOPO databases were used to calculate the percentage of natural surfaces, the density of hedges and the 

percentage of riparian vegetation. 

 

Figure 1. Location of the studied catchments and sampled estuaries (Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, 

Douffine and Aven) and main city (Brest). 

2.2. Environmental fish sampling and tissue collection 

Young of the year European flounders were born in March in coastal areas, recruited in May in the estuaries. The 

individuals therefore spent approximately 5 months in summer estuarine conditions before their catch by 

electrofishing in the upstream part of the estuaries, between mid-September and mid-October 2020. Twenty flounders 
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(total length: 9.16 ± 1.14 cm) were caught by estuary. Each individual was sacrificed in the field and dissected to 

collect several tissues. Recovered livers were immediately flash frozen in liquid nitrogen and stored at -80°C. Otoliths 

were also collected, stripped of their membranous labyrinths and preserved in dry Eppendorf tubes. 

2.3. Chemical and biomarkers analyses 

2.3.1. Nitrate and nitrite analyses in estuarine waters 

Nitrate and nitrite concentrations were assessed using the methodology detailed by Aminot & Kérouel (2007) as in 

Laurent et al. (2023). To this end, water samples were collected in the upper estuaries at low tide, just before fish 

sampling. Approximately 15 mL of water was filtered (0.2 µm) and frozen at -20°C until analysis. The samples were 

then analysed using a Bran + Luebbe AAIII auto-analyser. 

2.3.2. Organic pollutants in sediment and fish tissue 

Organic pollutants were quantified in sediment and flounder tissue by sorptive stir bar extraction-thermal desorption-

gas chromatography-tandem mass spectrometry (SBSE-GC-MS/MS) using a method adapted from Lacroix et al. 

(2014) and performed in Laurent et al. (2022; 2023). In total, the concentrations of 7 PBDEs, 24 PAHs, and 26 PCBs 

were measured. Briefly, 100 mg of sample (w.w.) was digested by saponification. Then, analytes were extracted for 

16 h at 700 rpm using polydimethylsiloxane bars (Twister 20 mm x 0.5 mm, Gerstel). The bars were then analysed 

using an Agilent 7890A gas chromatography system 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 was a Restek Rxi-5ms (30 m, 0.25 mm, 0.25 µm). Analytes were evaluated against 

deuterated compounds using a calibration 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. Results are therefore expressed as µg of analytes/kg 

dry weight (d.w.). Limits of quantification (LOQs) were calculated by the calibration curve method (Shrivastava and 

Gupta, 2011) and limits of detection (LODs) were estimated by dividing the LOQ by three. Analytical quality control 

was performed using the 1974c standard reference materials "Organics in Mussel Tissue (Mytilus edulis)" provided 

by the National Institute of Standards (SRM) and Technology (NIST, Gaithersburg, USA). 

2.3.3. Trace elements in sediment and fish muscle  

Two sediment samples and ten fish muscle samples per studied estuary were analysed as presented in Laurent et al. 

(2023). Muscle samples were lyophilized (Alpha 1-2 LDPlus, CHRIST) for 48h. All samples were oven-dried for 

12h at 60°C before being ground in an agate mortar. Then, approximately 50 mg of powdered muscle (49.65 ± 4.14 

mg) and sediment (50.39  ± 0.57 mg) were mineralized in closed 15-mL Teflon screw-cap vials (Savillex®) with 1 

mL of 65 % nitric acid (Merck, Suprapur®) and 250 µL of 30 % suprapure hydrogen peroxide (Merck, Suprapur®). 

The muscle and sediment samples were then hydrolysed for 3h at 85°C and 4h at 105°C (EasyDigest®, ANALAB), 

respectively. 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 Pôle Spectrométrie Océan Brest (PSO, Brest, France). The concentrations reported in this 

survey were above the limits of quantification, while the digestion blanks were below the limits of detection. Certified 
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reference material (DORM-4 fish protein, National Research Council of Canada) was used to assess analytical 

accuracy.  

2.4. Trace elements in otoliths 

Trace element analyses performed on whole otoliths provides an average signature over the entire life of the fish. 

Otoliths from ten fish per estuary were used for trace element analysis in the same method as in Laurent et al. (2023). 

Briefly, otoliths were cleaned, rinsed and stored with milliQ water in an Eppendorf tube, previously treated with 10 

% nitric acid. The otoliths were then exposed to an ultrasonic bath for 5 min and dried in a fume hood for 48h. Each 

otolith was weighed (1.92 ± 0.44 mg) using a Mettler Toledo MX5 balance and transferred to a Teflon tube. To each 

Teflon tube containing the samples, 2 mL of 2.5 % ultrapure nitric acid spiked with 0.863810 ppb indium (internal 

standard of the samples) was added in the clean room. The exact amount of acid added was measured on an accurate 

balance to 0.1 mg (1.21 ± 0.008 g). An internal standard, indium, and a standard sample were used to correct for 

signal drift and to verify the accuracy of the method during ICP-MS analysis. For this, 11.33 mg of northern red 

snapper (Lutjanus campechanus) sagittal otolith powder was added to 22.24 g of nitric acid. 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 resolution, were measured 7Li, 11B, 97Mo, 111Cd, 118Sn, 121Sb, 135Ba, 138Ba, 208Pb and 238U. In 

average resolution were investigated 25Mg, 51V, 52Cr, 55Mn, 56Fe, 59Co, 60Ni, 63Cu, 66Zn, 86Sr, 138Ba and 75As.  Limits 

of quantification were calculated for each of the analysed isotopes based on 10 times the standard deviation of the 

blanks. 

2.5. Isotopes in otoliths 

Stable oxygen and carbon isotope ratios were determined from otoliths of ten flounders per studied sites as performed 

by Laurent et al. (2023). Otoliths were cleaned, rinsed, and ground. Then, approximately 100 µg of powdered otoliths 

(111.3 ± 26.8 µg) were weighed and placed in a specific glass vial for isotopic analyses. Isotopic analyses were 

performed using a MAT-253 stable isotope ratio mass spectrometer (Thermo Scientific) coupled to a KIEL IV 

carbonate apparatus (Thermo Scientific). The standard deviation was calculated using a homogeneous internal 

carbonate standard. It was ± 0.03 ‰ for δ18O and ± 0.02 ‰ for δ13C for this mass range (50-170 µg). To formulate 

the V-PDB scale values, all samples were calibrated using two international carbonate standards, NBS-19 (δ18O=-

2.20 ‰ and δ13C=+ 1.95 ‰) and NBS-18 (δ18O=-23.20 ‰ and δ13C=-5.01 ‰). 

2.6. Shotgun proteomics  

2.6.1. 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, protein 

extracts were diluted in 30 µL of NuPAGE LDS 1X sample buffer (Invitrogen) and 20 µL of β-mercaptoethanol. 

Based on its protein concentration, each sample was diluted with water and NuPAGE LDS 3X (Invitrogen) to a total 

protein concentration of 1 µg.µL-1 in LDS 1X. The samples were then heated at 99°C for 5 min. For each sample, 30 

μg of protein was plated on a NuPAGE 4-12 % gradient gel and subjected to SDS-PAGE in MES SDS migration 

buffer (50 mmol.L-1 MES ([2-(N-morpholino) ethane sulfonic acid), 50 mmol.L-1 Tris Base, 0.1 % SDS, 1 mmol.L-1 
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EDTA, pH 7.3) for 5 min. The proteome of each sample was extracted as a single polyacrylamide strip and processed 

for trypsin proteolysis as described in Hartmann et al. (2014). A 50 µL peptide sample was thus obtained. One-fifth 

of the volume of this sample was injected into a C18 PepMapTM 100 nanoscale capillary column (LC Packings) and 

resolved with a 120-min gradient of CH3CN, 0.1 % formic acid, at a flow rate of 0.2 µL.min-1. Data-driven acquisition 

analysis of the peptides eluting from the column was performed with a Q-Exactive HF mass spectrometer (Thermo) 

(Klein et al., 2016). Each full scan of peptide ions in the Orbitrap analyzer was acquired from m/z 350 to 1800 at a 

resolution of 60,000 and with a dynamic exclusion of 10 seconds. Each MS scan was followed by high-energy 

collision dissociation and MS/MS scans on the 20 most abundant precursor ions. 

2.6.2. Proteomic data interpretation 

MS/MS spectra were assigned to peptide sequences by the MASCOT Daemon 2.3.2 search engine (Matrix Science) 

using the complete annotated proteomic database of Paralichthys olivaceus, as described previously in Laurent et al. 

(2023). The abundance of proteins in each condition was assessed by their spectral count (number of MS/MS spectra 

per protein). A protein was validated and conserved when at least two different peptides (p-value less than 0.05) were 

detected. The false discovery rate of protein identification is thus less than 1 %, as verified with a reverse search of 

the decoy database. 

2.6.3. 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 PXD045611 and 

10.6019/PXD045611. [The reviewers may access the currently private dataset using 

reviewer_pxd045611@ebi.ac.uk as Username and xLByP0vpas Password]. 

2.6.4. Functional analysis 

For each estuary, proteomic dataset was 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. 

2.7. Statistical analysis 

Statistical tests were performed in R. Normality and homoscedasticity of variances were investigated with a Shapiro-

Wilk test and a Bartlett test, respectively. Because the data were not normally distributed, a nonparametric Kruskal-

Wallis test followed by a Dunn's post hoc test (for multiple comparisons) were applied to compare the means. A p-

value below 0.05 was assumed as a significant difference. Data integration was conducted by principal component 

analyses (PCA) using the FactorMineR software package with default settings. 
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3. Results & Discussion 

3.1. Land use in watersheds 

This study focused on seven small hydrosystems, with less heterogeneity than the larger systems we have previously 

worked on (Laurent et al., 2022; Borcier et al., 2019; Pédron et al., 2017; Galland et al., 2013). Indeed, small estuaries 

have lower environmental heterogeneity, as well as lower inter-individual variability in fish response to its 

environment (Doubleday et al., 2015; Vasconcelos et al., 2015; Elliott, 2011). The seven estuaries selected for this 

survey are located in the Brittany region (France), as in Laurent et al. (2023). The major characteristics of these 

hydrosystems were their moderate size (73 < catchment area (km2) < 420) and their main anthropic activities linked 

to agriculture, land use and land cover being determined by a geographic information system (GIS) (Table 1). 

Furthermore four watersheds are adjacent: Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h (Fig.1). 

A first group of watershed (Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h) displayed a higher agricultural 

pressure (agricultural surface ≈ 75 %, and 285 UGBTA.ha-1 < livestock < 534 UGBTA.ha-1) compared to a second 

group (Douffine and Aven) showing less marked agricultural surfaces (60 - 70 %) and livestock (190 - 220 

UGBTA.ha-1) (Table 1). Phytosanitary treatment were also higher in the first group (2.4 < IFT. Catchment-1 < 3.8) 

compared to the second group (1.8 < IFT. Catchment-1 < 2) (Table 1).  

The fish farm production highlighted a higher production of trout in Douffine (900 T.year-1), followed by a significant 

production of ≈ 400 T.year-1 in Guillec and Aven (Table 1).  

Information on population density and urbanization levels in the seven watersheds studied was also gathered (Table 

1). The highest population densities were reported for Aber Wrac'h and Quillimadec (118 - 172 inhab.km-²). The 

population density being moderate in the other watersheds (31 - 85 inhab.km-²) (Table 1). The relatively high 

population densities were associated with the highest occurrences of urbanized areas, observed for Aber Wrac'h (18.7 

% of catchment) and Quillimadec (19.1 % of catchment). The lowest number of urbanized areas was detected the 

Douffine watershed (5.6 % of catchment). 

Lastly, several geographic metrics linked to a good ecological quality were assessed in the watersheds (Table 1). 

These metrics included natural areas, hedgerow density and riparian vegetation. Aven and Douffine showed the 

highest rates of preserved natural areas (19 - 35 %) and the highest rates of riparian vegetation (25 - 33 % 100 m 

river band); the prevalence of riparian vegetation enhancing water quality and supporting ecological corridors. The 

two previous watersheds contrasted sharply with the group: Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h which 

displayed reduced natural surfaces (8 - 10 % of catchment) and limited riparian vegetation (13 - 18 % 100 m river 

band). The hedge density metric did not differentiate the majority of watersheds (7500 m.km-2 - 9800 m.km-2) but 

showed a particularly weak value for the Gouessant basin (5600 m.km-2) mainly characterized by a very high pressure 

of corn crops. 
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Table 1. Geographical metrics from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven estuaries.  

Geographical Metrics GOUESSANT GUILLEC FLÈCHE QUILLIMADEC 
ABER 

WRAC’H 
DOUFFINE AVEN 

Catchment area (km²) 420.2 72.5 73.5 79.2 95.6 173.9 193.7 

Livestock (UGBTA.ha-1) 284.7 328.9 533.5 361.4 362.2 221.7 187.9 

Agricultural surfaces (% of catchment) 74.9 74.4 77.7 72.2 71.4 59.1 70.3 

Phytosanitary treatment (IFT.catchment-1) 2.7 3.8 2.5 2.5 2.4 1.8 2.1 

Fish farm (T.year-1) 0 450 20 50 0 900 430 

Population density (inhab.km-²) 84.3 85.7 45.9 172.4 117.8 31.3 77.8 

Urbanised surfaces (% of catchment) 10.9 18.2 12.9 19.1 18.7 5.6 10.9 

Natural surfaces (% of catchment) 14.2 7.5 9.5 8.7 9.9 35.3 18.8 

Hedges density (m.km-²) 5628 7546 9554 9555 7724 7970 9839 

Riparian vegetation (% 100 m river band) 16.6 17.6 16.9 12.9 18.3 33.3 25.4 

* UGBTA correspond to the total feed intake of the livestock, i.e. the number of animals based on their complete feed intake 

3.2. Chemical parameters and biomarkers 

The quantification of chemical pollutants in water, sediments and/or tissues of organisms is one of the 

simplest and most effective ways to assess water quality. Thus, the main pollutants related to human 

activities were analysed, such as water nitrates and nitrites (linked to nitrogen fertilizers and waste waters), 

and several xenobiotics in sediment and/or fish, linked to road traffic and domestic and industrial effluents 

(PAHs, PCBs and metals). Furthermore, trace elements and stable isotopes were also analysed on fish 

otoliths, to better characterize: (1) fish exposure to pollutants and (2) fish habitat and fish metabolic rate 

(Laurent et al. 2023). Water samples, sediment samples and juvenile flounders were collected at the upper 

limit of each estuary to integrate the consequences of anthropic activities over the whole watersheds. The 

fish condition index (K = 100 × (W/L3) where W is the weight of the fish in g, and L is the total length in 

cm) showed no significant differences between the fish populations in the seven estuaries (Table S1). 

3.2.1. Nitrate, nitrite, and ammonium in estuarine water 

Regarding nitrites (Table 2), the highest concentrations were observed in the group composed of Gouessant, 

Guillec and Douffine (0.12 - 0.16 mg.L-1). The other estuaries showed reduced levels of nitrites (≈ 0.05 

mg.L-1). The highest nitrate concentration was observed in Guillec (50 mg.L-1); medium values being 

observed in the group consisting of Flèche, Quillimadec and Aber Wrac’h (≈ 33 mg.L-1). Finally the level 

of ammonium was higher in Guillec (0.4 mg.L-1), the other estuaries showing and average concentration of 

0.1 mg.L-1; Aven displaying the low ammonium level (0.03 mg.L-1). 

The high loads of nitrogen (NH4
+, NO2

-, NO3
-) (Table 2), particularly detected in Guillec, could be linked 

to a strong fertilisation in small parcels devoted to intensive vegetable production (potatoes, carrots, 

shallots). The group Flèche, Quillimadec, and Aber Wrac’h showed high loads of NO3
-, that could be also 

related to the agricultural pressure. On the other hand, Aven displayed a reduced load of nitrogen; this trend 

was also detected in a previous study (Laurent et al., 2023). This last result confirmed that the agricultural 

pressure is quite moderate in Aven; this watershed is mainly oriented towards the production of canned 
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vegetables and shows marks of a good conservation of the bocage that could reduce the fluxes of nitrogen 

over the system. 

Table 2. Mean and standard error of chemical and biological analysis realised on samples from Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec and Aber Wrac’h estuaries, in 2020. Nitrites, nitrates, and ammonium concentrations in water samples. Organic 

pollutants concentrations in P. flesus tissue. Trace elements concentrations in P. flesus muscle. Trace elements concentrations in 

sediments. Trace elements concentrations in P. flesus otoliths. (Statistics: Kruskal-Wallis test: p-value < 0.05, letters correspond 

to significant differences among estuaries). 

Chemical analysis GOUESSANT GUILLEC FLÈCHE QUILLIMADEC 
ABER 

WRAC’H 
DOUFFINE AVEN 

Nitrogen  NO2- 
0.16 ± 0.03(a) 

(0.11)** 

0.14 ± 0.03(a) 

(0.17)** 

0.06 ± 0.01(abc) 

(0.00029)** 

0.07 ± 0.03(abc) 

(0.14)** 

0.05 ± 0.01(bc) 

(0.06)** 

0.12 ± 0.04(ab) 

(0.08)** 

0.03 ± 0.002(c) 

(0.016)** 

concentrations (mg.L-

1)  
NO3- 

21.11 ± 3.55(ad) 

(25.17)** 

50.80 ± 1.51(b) 

(48.05)** 

36.83 ± 2.70(c) 

(51.19)** 

33.75 ± 2.75(ac) 

(32.09)** 

32.81 ± 1.76(acd) 

(19.23)** 

12.00 ± 0.91(d) 

(18.52)** 

24.00 ± 1.51(acd) 

(25.00)** 

in water  samples* NH4+ 0.15 ± 0.03(ab) 0.4 ± 0.09(a) 0.06 ± 0.01(bcd) 0.09 ± 0.02(abc) 0.07 ± 0.02(cd) 0.1 ± 0.03(abc) 0.03 ± 0.01(d) 

Organic pollutants 

concentrations 
PAHs 117.1 ± 5.40(a) 

105.1 ± 
67.70(a) 

300.5 ± 
102.7(ab) 

488.5 ± 39.95(ab) 
273.7 ± 
42.60(ab) 

535.9 ± 
161.6(ab) 

1481.6 ± 268.9(b) 

(ng.g-1 DW)  

in sediment 
PCBS <DL <DL <DL <DL <DL <DL <DL 

Organic pollutants 

concentrations  

(ng.g-1 DW)  

in fish tissue 

PCBS 3.97 ± 1.24(a) 0.67 ± 0.67(a) 
11.57 ± 

0.50(abc) 
22.77 ± 4.44(bc) 4.30 ± 1.16(ab) 27.70 ± 0.15(c) 22.13 ± 4.59(c) 

Trace Arsenic 4.26 ± 0.37(a) 8.41 ± 0.16(ac) 4.14 ± 0.66(a) 9.19 ± 0.73(ab) 27.43 ± 3.42(b) 14.26 ± 0.44(bc) 13.08 ± 0.65(bc) 

elements  Cadmium 0.11 ± 0.01(a) 0.58 ± 0.01(bc) 0.15 ± 0.02(ab) 0.32 ± 0.03(abd) 0.29 ± 0.06(abd) 2.18 ± 0.3(c) 0.87 ± 0.03(cd) 

concentrations Copper 5.92 ± 0.55(ab) 7.02 ± 0.08(abd) 2.66 ± 0.47(a) 7.45 ± 0.54(abd) 
13.79 ± 

2.14(bc) 
69.2 ± 13.33(c) 25.43 ± 1.25(cd) 

(µg.g-1 DW) Lead 9.83 ± 0.95(ad) 
11.62 ± 
0.29(ab) 

5.5 ± 0.53(a) 11.52 ± 0.56(ab) 34.7 ± 5.59 (bc) 261.7 ± 56.9(c) 31.65 ± 0.94(bcd) 

in sediment Zinc 23.49 ± 2.27(ab) 69.59 ± 1.52(ac) 16.19 ± 2.7(b) 47.71 ± 3.28(abd) 60.16 ± 8.56(abc) 326.1 ± 51.47(c) 110.9 ± 5.71(cd) 

Trace Arsenic 1.72 ± 0.38(ac) 2.16 ± 0.24(a) 0.39 ± 0.01(b) 2.83 ± 0.33(a) 3.12 ± 0.51(a) 0.8 ± 0.09(bc) 6.02 ± 0.32(d) 

elements  Cadmium 0.001 ± 0.0002(ace) 
0.003 ± 

0.0002(bd) 

0.004 ± 

0.0004(be) 
0.001 ± 0.0001 (a) 

0.002 ± 

0.0003(cd) 
0.003 ± 0.001(bd) 0.001 ± 0.0002(e) 

concentrations Copper 1.06 ± 0.08(a) 1.07 ± 0.04(a) 0.93 ± 0.15(b) 0.96 ± 0.05(ab) 0.96 ± 0.07(ab) 1.03 ± 0.05(a) 0.81 ± 0.04(b) 

(µg.g-1 DW) Lead 0.03 ± 0.02(ab) 
0.02 ± 

0.005(ab) 
0.01 ± 0.01(a) 0.02 ± 0.003(bc) 

0.02 ± 
0.003(bcd) 

0.05 ± 0.01(c) 0.01 ± 0.001(ad) 

in fish muscle Zinc 44.46 ± 9.79(a) 33.56 ± 3.09(a) 27.91 ± 0.98(a) 28.43 ± 3.18(ab) 34.31 ± 4.18(a) 32.26 ± 2.90(a) 21.87 ± 1.46(b) 

Trace elements  

concentrations  

(µmol.mol-1 Ca) 

in fish otoliths 

Strontium 423.5 ± 99.51(a) 471.0 ± 83.94(a) 
650.5 ± 

45.32(ab) 
811.5 ± 93.25(bc) 

1154.9 ± 

35.92(cd) 
477.6 ± 26.9(a) 1655.3 ± 39.43(d) 

Manganese 36.46 ± 10.47(ac) 4.94 ± 1.24(bd) 7.05 ± 0.92(b) 5.44 ± 0.82(b) 9.91 ± 2.06(ab) 30.56 ± 3.94(c) 1.82 ± 0.15(d) 

Copper 0.46 ± 0.22(a) 0.26 ± 0.08(abc) 0.15 ± 0.03(bc) 0.48 ± 0.25(ab) 0.26 ± 0.03(a) 0.23 ± 0.06(abc) 0.16 ± 0.03(c) 

Zinc 11.62 ± 6.57(a) 3.26 ± 0.84(a) 2.33 ± 0.52(a) 1.25 ± 0.4(b) 4.4 ± 2.16(ab) 9.12 ± 7.89(ab) 3.82 ± 2.13(ab) 

* Data provided by the Regional Directorate for the Environment, Development and Housing (DREAL) of Rennes for 2019 water samples, excepted for Aven (2016). 
** Additional values in brackets correspond to nitrites and nitrates concentrations measured the sampling day in 2020. 

3.2.2. Organic pollutants in sediment and fish tissue 

The analyses of PCBs in the sediment were below the detection limits in the seven estuaries which highlighted a 

limited impact of industrial effluents in these mainly agricultural watersheds (Table 2).  

In contrast, PAHs were significantly detected in the sediments (Table 2). The highest PAHs concentrations were 

observed in Aven (1480 ng.g-1 DW), due to the presence of a marina at the sampling site and a car park very popular 

for tourists in summer. Medium values of PAHs in the sediment (270 - 530 ng.g-1 DW) were observed for the group 

composed of Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine; they are also probably linked to road traffic over these 

watersheds.  

The fish muscle PCBs concentrations were rather limited (0.7 - 28 ng.g-1 DW) across all the agricultural watersheds 

of the present study; these values being very weak compared to those commonly observed in the flounder muscle 

collected in the industrial Seine estuary (≈ 470 ng.g-1 DW) (Borcier et al., 2020). 
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3.2.3. Trace elements in sediment and fish muscle 

Sediment analyses (Table 2) highlighted a pronounced multi-contamination in the Douffine estuary, 

especially in As (14 µg.g-1 DW), Cd (2 µg.g-1 DW), Cu (69 µg.g-1 DW), Pb (261 µg.g-1 DW) and Zn (326 

µg.g-1 DW); this metallic multi-contamination being linked to ancient mining activities in a related 

watershed (Chiffoleau, 2017). Decreasing concentrations of the previous elements were detected in Aven 

and Aber Wrac’h sediments, with an exception for the highest As level in Aber Wrac’h (27 µg.g-1 DW) and 

similar As level in Aven (13 µg.g-1 DW). Globally, the remaining watersheds (Gouessant, Guillec, Flèche 

and Quillimadec) displayed low contaminations of sediments by trace elements.  

The determination of trace elements in the muscle of the flounder caught in Douffine did not reflect the 

multi-contamination observed in the sediments. The relationship between trace elements in sediment vs fish 

appeared weak, with the exception of the highest As concentrations also measured in Aven (6 µg.g-1 DW) 

and Aber Wrac’h (3 µg.g-1 DW). Globally the differentiation of fish trace elements between watersheds 

was reduced, the Aven basin showing the lowest values of Cd, Cu, Pb and Zn in fish muscle. 

3.2.4. Trace elements and isotopes in fish otolith 

Trace element and stable isotope analyses were conducted on the entire otoliths of 10 flounder per system studied 

(Table 2 & Fig. 2). Measurements on whole otolith allow to obtain signatures integrating the lifetime of the fish, 

from its birth to its capture. Otoliths can contain many trace elements such as Li, Sr, Ba or Mn. Rare earth elements 

(REE) and elements such as Hg or Pb were also found in otoliths (Hüssy et al., 2020). All these trace elements are 

used to reconstruct fish environmental changes and to detect possible exposure to pollutants (Halden & Friedrich, 

2008). 

Trace element analyses in otoliths showed that two major elements can characterize the fish habitats in estuaries, i.e. 

Sr and Mn. The Sr:Ca ratio in otoliths is commonly used as a proxy for water salinity (Panfili et al., 2015; 

Zimmerman, 2011). In the present study, the highest Sr concentrations (Table 2) in otoliths were clearly measured in 

Aven (1655 µmol.mol-1 Ca) suggesting a flounder polyhaline environment. The lowest Sr levels were measured in 

the group composed of Gouessant, Guillec, Flèche and Douffine (423 - 650 µmol.mol-1 Ca), were related to an 

oligohaline environment for fish. The medium values for otolith Sr in Quillimadec and Aber Wrac’h (811-1154 

µmol.mol-1 Ca) being linked to a mesohaline environment. 

The Mn:Ca ratio in fish otoliths is commonly used as a proxy for hypoxia in water bodies (Thorrold & Shuttleworth, 

2011; Limburg et al., 2015). Thus we suggest that the highest Mn concentrations (Table 2) observed in Gouessant 

(36 µmol.mol-1 Ca) and Douffine (30 µmol.mol-1 Ca) revealed hypoxic events in these two estuaries. 

Isotopic analysis were carried out on δ18O and δ13C compositions in flounder otoliths. The fish otolith δ18O was 

commonly used as a proxy of water salinity, but also can be used to reconstruct water temperature (Reis-Santos et 

al., 2023). The otolith δ13C is now considered as a very relevant proxy of the field metabolic rate of teleost fishes 

(Chung et al., 2019). The strong δ18O signatures for Aven (Fig. 2) confirmed the polyhaline environment detected 

previously by the Sr concentrations in this particular system. The other estuaries were located in the left part of the 
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diagram, and thus characterized by reduced δ18O signatures linked to meso- and oligohaline environments, and also 

probably to higher water temperatures. Considering the δ13C otolith composition (Fig. 2), we suggest that the 

strongest values for the Aven flounders in the right part of the diagram could be linked to a reduced fish metabolic 

rate, in a weakly stressed environment. The most negative signatures on the left part of the diagram (Fig. 2), 

particularly those between -16 and -14 for the Flèche estuary, could be linked to an increase of the fish metabolic 

rate in a highly stressed environment. This activation of the metabolic rate allowing to respond to the increasing 

energy cost of self-maintenance in stressed environments (Sokolova, 2013). 

 

Figure 2. Stable carbon (δ13C) and oxygen (δ18O) isotopes in P. flesus otoliths from Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, 

Douffine and Aven estuaries. *Measurements could not be performed on the flounder from Gouessant because few individuals 

were captured and the otoliths were used for trace element analysis. 

3.3. Integration of environmental signatures and identification of the reference hydrosystem 

A principal component analysis was conducted on the environmental signatures, integrating geography of the 

watersheds, hydrobiology, chemical data and fish biomarkers (Fig. 3).  The axis one (horizontal) of the diagram 

highlighted on the left part a first group of watersheds (Gouessant, Flèche, Guillec, Quillimadec and Aber Wrac’h) 

characterized by a high agricultural pressure (high levels of agricultural surface, phytosanitary treatment and water 

nitrate) vs on the left part the Douffine basin showing a moderate agricultural pressure (high levels of natural surfaces 

and riparian vegetation) but high levels of metals in the sediment and high fish farm activity. Furthermore, within the 

first highly anthropised group, Flèche and Gouessant showed high livestock, overload of nitrogen and a fish metallic 

contamination by Cu and Zn, whereas Quillimadec and Aber Wrac’h displayed high population density and urbanised 

surface. 

The axis two (vertical) of the Figure 3 highlighted in the lower part of the diagram high values of otolith Mn shared 

in Gouessant and Douffine indicating hypoxic events in these hydrosystems. The Aven watershed was isolated in the 

upper side of the diagram and thus did not show hypoxic events. Furthermore, this system was mainly characterized 

by a polyhaline environment (high Sr otolith), high hedge density, reduced trace elements contamination in fish and 



Chapitre III                                                                                                                                                                                                                           4. Articles 
 

220 

 

sediment, with the exception of an As signal in fish. Thus, no major stressors were detected in the Aven basin, and 

fish displayed a reduced metabolic activity in the Aven estuary (high otolith δ13C), highlighting a weakly stressed 

system compared to the six other watersheds of this study. Therefore, we have chosen the Aven watershed as the 

reference system in the -omics analysis in the following sections of the present study.  

 

Figure 3. Principal component analysis (axes 1 and 2). Distribution of 30 variables on the correlation circle and individuals on 

the factorial plan in Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven Flounder populations. 

3.4. Shotgun proteomics 

The global shotgun proteomics approach we developed aimed to identify differences in the liver metabolism 

of flounders sampled from various estuaries. The liver is a highly active organ in terms of metabolism and 

serves as the primary detoxification centre in fish. The observed differences may, therefore, reflect the 

stress levels experienced by the fish and, to some extent, the composition of their habitat. The health of the 

fish thus mirrors the health of the ecosystem. 

In total, we analysed 726,163 MS/MS spectra, which allowed us to identify and track 1,740 proteins across all 
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analysed samples. Comparative statistical analysis was conducted using PatternLab software. Additionally, as 

previously mentioned, we used the Aven estuary as a reference point. The significance level was set at a p-value of 

0.05, and the fold change factor (Tfold) was set at 1.5. 

Proteomic comparisons revealed that the smallest differences in fish liver proteomes were observed between Guillec 

vs Aven, followed by Aber Wrac'h vs Aven (Table 3). Specifically, for individuals from Guillec, the abundances of 

44 proteins increased, while 45 decreased. Similarly, 33 proteins were up-regulated, and 60 were down-regulated in 

the livers of flounders from Aber Wrac'h. In contrast, the most significant differences were found in fish from 

Gouessant, with 202 proteins showing increased abundance and 46 proteins displaying decreased abundance (Table 

3). 

Determining whether the number of deregulated proteins between the studied estuaries is proportional to the intensity 

of stress on the organisms is challenging. Our study did not include an unstressed control environment since we were 

investigating individuals collected from their natural habitats. This implies that even the reference fish may have 

been exposed to possible stressors. Therefore, we supplemented the study with a qualitative and quantitative 

functional analysis of differentially accumulated proteins to gain more meaningful insights. 

Table 3. Number of deregulated proteins in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h and 

Douffine estuaries, as compared to fish from Aven. 

 Proteomics GOUESSANT GUILLEC FLÈCHE 
QUILLIMADE

C 
ABER WRAC’H DOUFFINE 

Up-regulated 202 44 58 110 33 71 

Down-regulated 46 45 75 61 60 39 

3.4.1. Functional re-annotation and COG classification 

In response to changing environmental conditions, organisms continually adjust their functioning by 

undergoing metabolic modifications. To identify the primary metabolic shifts in the livers of fish collected 

from different estuaries, we conducted a functional proteome analysis. In this context, we retrieved and re-

annotated the sequences of all deregulated proteins using Blast2GO and EggNOG (Laurent et al., 2023; 

Powell et al., 2014; Conesa et al., 2005), followed by a detailed manual re-examination. This functional 

analysis was based on the classification of different protein subsets using COGs (Clusters of Orthologous 

Groups) (Fig. S1). This initial analysis revealed a remarkable functional diversity within the proteome. 

In the Gouessant estuary, we observed the prevalence of categories O (16.3%, protein 

modification/transformation) and J (11.4%, translation, ribosomal structure, and biogenesis) in up-

regulation, and category T (10.4%, signal transduction) in down-regulation. 

In fish sampled from Guillec, three enriched protein categories (A, G, T) were identified at 16.6% (A for 

RNA processing and modification, and G for carbohydrate transport and metabolism). Down-regulated 

proteins were predominantly associated with categories O (17.8%) and S (15.6%). 

In the Flèche estuary, category O was the most deregulated, with 18.9% and 18.6% of the accumulated and 

reduced proteins, respectively. Categories G, E (amino acid transport and metabolism), and I (lipid transport 

and metabolism) were also enriched, with 15.5%, 13.8%, and 10.3%, respectively. 
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In Quillimadec, we observed the dominance of categories J (22.7%) in accumulated proteins and S (24.6%, 

function unknown) in decreased ones. Categories U (22.7%, intracellular trafficking, secretion, and 

vesicular transport) and O (12.7%) were also up-regulated, while category Q (14.8%, secondary metabolites 

biosynthesis, transport, and catabolism) was downregulated. 

In Aber Wrac'h, categories C (energy production and conversion), E, O, and Q largely dominated, each at 

12.1%. Category I was also up-regulated with 15.2%. Downregulated proteins were mainly associated with 

categories O (13.3%), Z (13.3%, Cytoskeleton), and E (10%). 

Finally, in Douffine, the most over-accumulated proteins were in categories I (12.7%), O (12.7%), and T 

(11.3%). Conversely, the most under-accumulated proteins were in categories Q (12.8%), E, H (coenzyme 

transport and metabolism), and W (extracellular structures), each at 10.3%. 

3.4.2. Network and enrichment analyses 

Following COG analyses, we conducted STRING network and KEGG enrichment analyses (Table S2) to 

further characterize the metabolic alterations in fish sampled from each estuarine system. Consequently, 

the analysis of both up-regulated and down-regulated protein subsets allowed for a comprehensive 

evaluation of molecular metabolic changes within the liver. This approach allowed for the precise 

characterization of the dysregulation of specific metabolic pathways. 

3.4.2.1. Significant xenobiotic detoxification in flounder from all estuaries, less marked in the Aber Wrac'h  

The molecular signatures of xenobiotic biotransformation processes are commonly used as biomarkers in 

ecotoxicology. These processes, that typically occur in the liver of organisms, are classified into two phases 

(Hassan et al., 2015). Phase I mechanisms involve mixed-function oxidases (MFOs), which result from the 

combined action of cytochrome P450 and NADPH-Cytochrome P450 reductase (Livingstone, 1998). 

MFOs activity serves as a recognized biomarker indicating the presence of contaminants such as PAHs, 

PCBs, and dioxins (Porte et al., 2000; Van der Oost et al., 2003). Phase II prepares for the excretion of 

xenobiotic intermediates formed during Phase I. This is achieved through the conjugation of metabolites to 

molecules such as glucuronic acid, amino acids, or glutathione by transferases. This process renders these 

metabolites highly hydrophilic and facilitates their elimination in the aqueous phase. The methionine cycle, 

associated with these detoxification mechanisms, also plays a crucial role. Methionine metabolism regulates 

two major homeostatic systems: cellular methylation and redox buffering. Methionine is an essential amino 

acid required for the synthesis of S-adenosylmethionine, the primary methylating agent in cells. It also 

serves as a precursor for amino acids like cysteine, which, in turn, contributes to the formation of 

glutathione, a key Phase II conjugating molecule and a cellular redox sensor. Previous studies have shown 

that the methionine cycle is often dysregulated in the livers of fish exposed to xenobiotics (Gandar et al., 

2017; Galland et al., 2015). 
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We searched for all proteins involved in xenobiotic detoxification processes (GO:0009410, Table 4). 

Concerning Phase I processes, Cytochrome P450 1A1 (CYP1A1) is clearly implicated in the hepatic 

detoxification of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and other pollutants. This protein was 

significantly accumulated in fish from Douffine (2.29-fold), Aber Wrac'h (2.59-fold), and Guillec (2.65-

fold). Another cytochrome P450, 2J2, showed increased accumulation in the livers of fish from Aber Wrac'h 

(1.57-fold). However, we identified no less than six cytochrome P450 proteins, five of which displayed 

reduced abundance in the livers of fish sampled from Quillimadec. These included cytochromes P450 2J2, 

2B4, 2F2, and two isoforms of 2G1. Three of these were also diminished in Douffine, two in Flèche, and 

one in Guillec. Intriguingly, no cytochrome P450 proteins exhibited deregulation in the livers of fish from 

Gouessant. 

The accumulation of CYP1A1 suggested exposure to xenobiotics in Aber Wrac’h, Guillec, and Douffine. 

In contrast, the down-regulation of several other CYP proteins suggested lower exposure levels in fish from 

Quillimadec, Douffine, and Flèche compared to those from Aven. However, it is worth noting that certain 

pharmaceuticals have been shown to decrease CYP450 activity through reversible inhibition, non-receptor-

mediated mechanisms, or downregulation of receptor-mediated responses (Burkina et al., 2015). This has 

been demonstrated in vitro for CYP1A (and CYP3A) by certain antifungals, such as clotrimazole (Burkina 

et al., 2013) and ketoconazole (Zlabek & Zamaratskaia, 2012). 

Regarding Phase II proteins (Table 4), three proteins were deregulated in fish livers from Gouessant, while 

only one was deregulated in fish from other estuaries, except for Aber Wrac’h. The livers of Gouessant 

flounders exhibited increased levels of Glutathione synthetase (1.96-fold), Glutathione peroxidase 1 (3.19-

fold), and Glutathione S-transferase theta-1 (2.28-fold). Glutathione synthetase catalyses the biosynthesis 

of glutathione from gamma-glutamyl-cysteine and glycine. Glutathione plays a crucial role in detoxifying 

xenobiotics and protecting cells against oxidative damage caused by free radicals. Glutathione peroxidase-

1 is an intracellular antioxidant enzyme that reduces hydrogen peroxide to water. Glutathione S-transferase 

theta 1 is involved in the detoxification of chemicals by conjugating reduced glutathione to various 

electrophilic and hydrophobic compounds. 

Alterations in the methionine cycle have often been associated with fish exposure to xenobiotics (Galland 

et al., 2015). In our inter-estuary comparison, we observed a highly significant enrichment of the KEGG 

category 'Cysteine and methionine metabolism' (KEGG pathway dre00270, Table S2) and specifically 

investigated the involved proteins (Table 4). We identified nine proteins from this cycle that were down-

regulated in the livers of fish from Flèche. Six of these were down-regulated in fish from Douffine, and 

five in fish from Guillec. These proteins encompassed all stages of the methionine cycle and included two 

isoforms of betaine homocysteine methyl transferase (BHMT), three isoforms of S-adenosylmethionine 

(SAM) synthase, and four isoforms of adenosyl homocysteinase. This trend appears to mirror previous 

observations in other Brittany estuaries (Laurent et al., 2023). Similarly, the negative deregulation of 
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BHMT, SAM synthetase, and adenosylhomocysteinase suggested a preference for methionine synthesis 

over homocysteine.  

Other proteins involved in xenobiotic detoxification mechanisms exhibited deregulation as well. Most of 

these proteins showed deregulation in fish from only one estuary. However, one enzymatic protein, 4-

aminobutyrate aminotransferase (ABAT), appeared reduced in Guillec (FC=-2.37), Flèche (FC=-3.24), 

Quillimadec (FC=-2.12), Aber Wrac'h (FC=-3.51), and Douffine (FC=-3.62), but not in Gouessant. ABAT 

plays a role in the catabolism of gamma-aminobutyric acid (GABA), an important neurotransmitter and 

inhibitor of the central nervous system. 

Table 4. List of the deregulated proteins related to xenobiotics detoxification in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine estuaries, as compared to fish from Aven. 

  Accession Name 
GO 

Term 
Gouessant Guillec Flèche Quillimadec Aber Wrac’h Douffine 

Phase I 

xenobiotics 

detoxification 

processes 

GO:0009410 

XP_019935791.1 Cytochrome P450 1A1 - - 2.65 - - 2.59 2.29 

XP_019936473.1 Cytochrome P450 2J2-like x - - - -2.71 1.57 -2.59 

XP_019957767.1 
Cytochrome P450 2B4-like isoform 

X1 
- - - -1.79 -1.79 - -2.5 

XP_019957775.1 Cytochrome P450 2F2-like - - -2.32 -4.5 -2.67 - -3.43 

XP_019943606.1 Cytochrome P450 2G1-like - - - - -1.96 - - 

XP_019943823.1 Cytochrome P450 2G1-like - - - - -2 - - 

XP_019936740.1 
Dimethylaniline monooxygenase  

[N-oxide-forming] 5-like 
x -   1.86 - - - 

Phase II 

xenobiotics 

detoxification 

processes 

GO:0009410 

XP_019945053.1 Glutathione synthetase x 1.96 - - - - - 

XP_019942157.1 Glutathione peroxidase 1-like x 3.19 - - - - - 

XP_019945879.1 Glutathione S-transferase A-like - - 1.51 1.53 - - - 

XP_019958382.1 
Glutathione S-transferase theta-1-

like 
- 2.28 - - - - - 

XP_019969103.1 UDP-glucuronosyltransferase-like x - - - 2.22 - - 

XP_019969171.1 
UDP-glucuronosyltransferase 2A1-

like partial 
x - - - - - -1.50 

Methionine 

cycle 

XP_019967225.1 Adenosylhomocysteinase - -1.54 -1.55 -1.82 - - -1.8 

XP_019942595.1 Adenosylhomocysteinase 2-like - - - -1.63 - - - 

XP_019935095.1 
Adenosylhomocysteinase 2-like 

isoform X1 
- 3.44 - -1.51 - - - 

XP_019954766.1 
Betaine-homocysteine S-

methyltransferase 1-like 
- - -2.15 -4.08 - -2.40 -3.60 

XP_019954768.1 
Betaine-homocysteine S-

methyltransferase 1 
- - - -2.27 - - -1.76 

XP_019948036.1 Putative adenosylhomocysteinase 3 - - - -1.61 - - - 

XP_019953264.1 S-adenosylmethionine synthase-like - - -1.53 -1.71 - - -2.11 

XP_019965459.1 S-adenosylmethionine synthase - - -1.60 -1.87 - - -2.20 

XP_019956582.1 
S-adenosylmethionine synthase 

isoform X1 
- - -1.59 -2.17 - - -2.08 

Other 

metabolisms 

GO:0009410 

XP_019958526.1 
4-aminobutyrate aminotransferase, 

mitochondrial 
x - -2.37 -3.24 -2.12 -3.51 -3.62 

XP_019937416.1 78 kda glucose-regulated protein x - - -1.60 - - - 

XP_019956995.1 Aminoacylase-1 x - - 2.11 - - - 

XP_019954439.1 
Aspartate aminotransferase 

mitochondrial 
x 2.02 - - - - - 

XP_019939391.1 Dynamin-2-like x 1.56 - - - - - 

XP_019936595.1 
Hypoxanthine-guanine 

phosphoribosyltransferase 
x 2.50 - - - - - 

XP_019945367.1 Histamine N-methyltransferase-like x - - - 2.14 - - 

XP_019964208.1 
Primary amine oxidase liver 

isozyme-like 
x - - 1.54 - - - 

XP_019954909.1 Proliferating cell nuclear antigen x - 2.00 - - - - 

XP_019949439.1 

Serine/threonine-protein 

phosphatase 2A 55 kda regulatory 

subunit B alpha isoform 

x 1.79 - - - -1.57 - 
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3.4.2.2. Urea cycle slightly induced in flounder from the Gouessant, Quillimadec and Douffine estuaries 

The urea cycle (GO:0000050) has recently gained attention due to its potential link to exposure to nitrates 

and nitrites (Laurent et al., 2023). We investigated the urea cycle and found modifications in the livers of 

fish from the studied estuaries involving five proteins (Table 5): Argininosuccinate Lyase (ASL), 

Argininosuccinate Synthase (ASS), Carbamoyl phosphate synthetase II Aspartate transcarbamylase and 

Dihydroorotase (CAD), mitochondrial Aspartate Aminotransferase (ASAT), and cytoplasmic aspartate-

tRNA ligase. 

ASL, an enzyme catalysing the formation of arginine from Argininosuccinic Acid (ASA), was accumulated 

in Quillimadec (FC=1.57) and Douffine (FC=1.50). Arginine is subsequently decomposed into urea and 

ornithine, which is excreted in urine to reduce cellular nitrogen compounds. Argininosuccinate synthase 

(ASS), involved in the third step of the urea cycle, synthesizes argininosuccinate from citrulline and 

aspartate. ASS levels were modified in Flèche (FC=-3.80), Quillimadec (FC=2.53), and Aber Wrac'h (FC=-

2.38). CAD protein, while not directly part of the urea cycle, can be activated in case of urea cycle 

deregulation or saturation (Lee et al., 2018). CAD was accumulated only in Douffine (FC=1.59). 

Gouessant differed from other systems, with flounders displaying overexpression of mitochondrial 

aspartate aminotransferase (FC=2.02) and cytoplasmic aspartate-tRNA ligase (FC=1.85) but not of typical 

urea cycle enzymes. ASAT helps eliminating ammonia by producing aspartate, which enters the urea cycle, 

while aspartate-tRNA ligase binds aspartate to its transfer RNA to form aspartyl-tRNA-Asp. 

Surprisingly, no proteins associated with the urea cycle were deregulated in fish livers from the Guillec 

estuary, despite the presence of high loads of nitrogen in the water (as previously mentioned). The urea 

cycle is responsible for converting excess ammonia into urea. This excess nitrogen typically results from 

the breakdown of nitrogen-containing metabolites, such as proteins, amino acids, or ammonia itself, into 

urea, a nitrogen compound that can be excreted (Mew et al., 2017). Our recent study (Laurent et al., 2023) 

suggested a potential link between fish urea cycle deregulation and exposure to a possible excess of 

ammonium at the interface water-sediment, in the Horn highly eutrophicated estuary. Despite very similar 

high loads of nitrogen observed in the Guillec water, this estuary shows mainly sandy bottoms whereas 

eutrophicated systems display generally muddy sediments. Thus we suggest that the bacterial nitrate 

reduction activity in the Guillec estuarine sediment is rather reduced and does not produce the excess of 

ammonium which is necessary for the induction of urea cycle. While the connection between nitrate/nitrite 

exposure and the urea cycle (nitrogen metabolism) remains unclear, previous studies showed urea cycle 

deregulation following nitrite exposure in Penaeus (Cheng & Chen, 2001). 

The estuaries where fish accumulated proteins of the urea cycle were Gouessant, Quillimadec, and 

Douffine. This finding can be explained for the Gouessant by the relatively high levels of ammonium, 

nitrites, and nitrates, potentially originating from large-scale pig farms, corn crops, and producing green 

algae tides in the Bay of Saint-Brieuc. In the Quillimadec estuary, intensive vegetable cultivation and 
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contamination from pig manure, combined again with green algae tides in this estuary, likely contribute to 

urea cycle deregulation. The Douffine stream hosts three large fish farms close to the estuary that can lead 

to important nitrogen loads. Indeed, fish farms can generate ammonium, nitrate and nitrite pollution (Helal 

et al., 2017; Schenone et al., 2011), which may explain the molecular responses of fish regarding the urea 

cycle. 

Table 5. List of the deregulated proteins related to the urea cycle in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, 

Aber Wrac’h and Douffine estuaries. 

  Accession Name GO Term Gouessant Guillec Flèche Quillimadec Aber Wrac’h Douffine 

  XP_019952912.1 Argininosuccinate lyase isoform X1 x - - - 1.57 - 1.50 

  XP_019937290.1 Argininosuccinate synthase x - - -3.80 2.53 -2.38 - 

Urea cycle XP_019966168.1 CAD protein partial x - - - - - 1.59 

GO:0000050 XP_019954439.1 
Aspartate aminotransferase, 

mitochondrial  
- 2.02 - - - - - 

  XP_019945774.1 Aspartate-tRNA ligase cytoplasmic  - 1.85 - - - - - 

 

3.4.2.3. Flounder from Gouessant and Quillimadec estuaries showed responses to thermal stress 

Temperature is a critical water quality parameter in rivers and estuaries, influencing various ecological 

processes. The proteomic analysis revealed alterations in several proteins associated with the response to 

thermal stress (GO:0009408). This included the dysregulation of several Heat Shock Proteins (HSPs) and 

HSP-binding proteins (Table 6). The largest number of deregulated proteins was observed in fish captured 

in the Gouessant estuary (6 proteins), followed by Quillimadec and Aber Wrac'h (4 proteins each). 

HSPs are a highly conserved group of proteins with varying molecular weights (ranging from 16 to >100 

kDa) found in all organisms, produced in response to cellular stress. In aquatic species, HSPs are known to 

be synthesized in response to changes in environmental temperature as well as other stress. Fish, in 

particular, express HSPs when exposed to thermal fluctuations, whether it involves an increase or decrease 

in temperature. As such, the expression of HSPs can be used as an indicator for environmental monitoring 

(Roberts et al., 2010). 

The hepatic proteome of flounders from the Gouessant estuary exhibited an accumulation of proteins 

associated with the response to heat stress. Notable among these were two HSPs: 14-3-3 protein epsilon 

isoform X1 (FC=1.93) and HSP 60 kDa (FC=1.54), along with a homolog of Delta-1-pyrroline-5-

carboxylate synthase (FC=2.43), which is involved in proline biosynthesis. Similarly, fish from 

Quillimadec displayed an accumulation of three HSPs: DNAJ homolog subfamily C member 3 (FC=2.38), 

HSP 70 kDa protein 4L (FC=1.51), and mitochondrial HSP 75 kDa (FC=1.57). 

In contrast, the molecular signatures observed in fish from the other estuaries showed decreased levels of 

Stress-induced-phosphoprotein 1 in Guillec, Aber Wrac'h, and Douffine (FC=-1.88; -1.76; and -1.67, 

respectively), as well as a mitochondrial HSP 10 in Flèche and Aber Wrac'h (FC=-1.72 and -1.63). Fish 

from Flèche also exhibited a reduction in DNAJ homolog subfamily C member 3 (FC=-2.17). 
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During the sampling campaign, water temperature was measured in each estuary at the beginning of electric 

fishing, indicating an average temperature of 15.2 ± 2.2°C (Table S1); these point data don’t allow to 

investigate the thermal regime of estuaries over the tidal cycle in summer.  The Gouessant estuary showed 

the highest number of accumulated proteins associated with the thermal stress response. The Gouessant 

watercourse showed two successive dams located immediately upstream the estuary which might expose   

the fish to warmer temperatures. Indeed, dams create reservoirs where water can warm up rapidly, 

particularly in the summer months. Furthermore, changes in temperature along the rivers are significantly 

influenced by the initial upstream temperature (Poole and Berman, 2001). As a result, water impoundment 

can disrupt water flow and alter the natural downstream hydrograph and thermograph (Daniels et al., 2020; 

Cai et al., 2018; Niemeyer et al., 2018). The Quillimadec estuary also showed significant responses to 

thermal stress. We suggest that the impoundment located immediately upstream the Quillimadec estuary 

could explain a thermal stratification in the reservoir producing warm waters in the estuary. 

Another hypothesis is that fish from the Gouessant and Quillimadec estuaries may be exposed to other 

stressors, as HSPs are known to be induced by various stress conditions. Indeed, the trigger for the synthesis 

of these chaperone proteins is the presence of denatured proteins within cells, which can result from 

multiple harmful environmental conditions. Finally, it is worth noting that HSPs also play a role in the 

immune system, inflammatory response, and apoptosis (Roberts et al., 2010), which may be related to the 

high number of deregulated proteins associated with the immune system observed in our study (see later). 

Table 6. List of the deregulated proteins related to the thermal stress in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine estuaries. 

  Accession Name GO Term Gouessant Guillec Flèche Quillimadec 
Aber 

Wrac’h 
Douffine 

Response to 

thermal 

stress 

GO:0009408 

XP_019950692.1 14-3-3 protein epsilon isoform X1 x 1.93 - - - - - 

XP_019941260.1 Creatine kinase M-type x - - - - 2.17 - 

XP_019945309.1 DNAJ homolog subfamily C member 3 - - - -2.17 2.38 - - 

XP_019953119.1 
Eukaryotic translation initiation factor 

2 subunit 1 
x 2.33 - - 1.54 - - 

XP_019937416.1 Glucose-regulated protein 78 kDa  - - - -1.60 - - - 

XP_019958780.1 Heat shock protein 70 kDa protein 4 x - - - 1.51 - - 

XP_019940529.1 Heat shock protein 70 kDa protein 4L  - - - - - - 1.50 

XP_019961405.1 
Heat shock protein 10 kDa, 
mitochondrial  

- - - -1.72 - -1.63 - 

XP_019961403.1 
Heat shock protein 60 kDa, 

mitochondrial 
x 1.54 - - - - - 

XP_019957327.1 
Heat shock protein 75 kDa, 

mitochondrial-like  
- - 1.71 - 1.57 - - 

XP_019967007.1 Plasminogen, partial x 1.61 - - - - - 

XP_019941387.1 Stress-induced-phosphoprotein 1  - - -1.88 - - -1.76 -1.67 

XP_019952975.1 
Translation initiation factor eIF-2B 

subunit delta 
x - - - - 1.50 - 

3.4.2.4. Flounder from Gouessant estuaries showed molecular signatures of hypoxia 

Physico-chemical parameters measured in the estuaries on the day of fish sampling indicated oxygen 

concentrations ranging from 8.74 to 10.85 mg O2.L
-1, well above the hypoxia threshold of 2 mg O2.L

-1 

(Vaquer-Sunyer & Duarte, 2008) generally accepted as critical for benthic marine organisms. Nevertheless, 

previous proteomic analyses have uncovered a response to thermal stress in flounders from certain systems, 
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which may elucidate the observed deregulations of molecular markers linked to the response to hypoxia 

(GO:0001666). A total of eleven proteins associated with the response to hypoxia exhibited dysregulation 

in our study (Table 7). 

Hypoxia upregulated protein 1 (HYOU1) and Glycogen phosphorylase muscle form (PYGM) displayed 

the most significant deregulation. HYOU1 showed decreased abundances in fish captured from the Guillec 

(FC=-1.62) and Flèche (FC=-2.29) estuaries but was accumulated in Quillimadec (FC=1.73). An isoform 

of PYGM was accumulated in the livers of individuals from Le Guillec (FC=1.54), Flèche (FC=1.87), and 

Quillimadec (FC=1.57), and another isoform in Flèche (FC=1.83).  

HYOU1 plays a cytoprotective role in mitochondrial repair by suppressing hypoxia-induced premature cell 

death. HYOU1 is part of the Heat Shock Proteins (HSPs) family and assists in protein folding and secretion 

in the endoplasmic reticulum (ER). Under hypoxic conditions, HYOU1 accumulates in the ER (Chene et 

al., 2006). PYGM serves as a key enzyme in the initial stage of glycogenolysis, supplying energy for muscle 

contraction. Elevated expression levels of PYGM (along with Hif1-α) have been observed in Larimichthys 

crocea under hypoxic conditions to ensure rapid energy delivery during hypoxic stress (Ding et al., 2022). 

In contrast, Delta-aminolevulinic acid dehydratase, an enzyme involved in the early stages of heme 

biosynthesis (critical for oxygen transport in organisms), showed a decreased abundance specifically in 

Quillimadec (FC=-2.83). 

Gouessant flounders showed distinct protein deregulations compared to those observed for the other 

systems. Indeed, they exhibited over-activation of Alpha-1-antitrypsin (A1AT) homolog (FC=2.04), 

Prohibitin-2 (Phb-2) isoform X1 (FC=1.81), and of NDRG1 (FC=3.41). Conversely, L-lactate 

dehydrogenase A (LDHA) and Protein-tyrosine kinase 2-beta (PTK2B) were under expressed (FC=-2.11 

and -3.00, respectively). A1AT is a serine protease inhibitor (serpin) that protects tissues against enzymes 

produced by inflammatory cells. PHBs, highly conserved proteins, are found in various cellular 

compartments (Mishra et al., 2006) and have been identified in the inner mitochondrial membrane. 

Mitochondrial prohibitin complexes control cell proliferation, cristae morphogenesis, and the functional 

integrity of mitochondria (Merkwirth & Langer, 2009). The NDRG1 protein has recently been assigned a 

distinct role as a molecular switch for hypoxia adaptation in Danio rerio (Park et al., 2022). Finally, LDH 

catalyses the conversion of pyruvate to lactate in fermentative processes that are favoured under conditions 

of oxygen limitation (oxygen being the final electron acceptor in respiration). Additionally, the regulatory 

region of the LDH gene contains essential binding sites for HIF1, which govern its regulation in response 

to hypoxia. In the black rockfish (Sebastes schlegelii), the LDHA signalling pathway is activated by HIF1 

to promote anaerobic glycolysis essential for coping with the increased energy demands induced by hypoxic 

stress (Qin et al., 2023; Sun et al., 2020; Gong et al., 2020). Considering that we previously reported the 

highest Mn:Ca ratio in the otoliths of Gouessant fish, which suggested chronic exposure to hypoxia, the 

deregulated molecular markers in these fish are likely linked to this chronic exposure. 
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Despite the results above, proteomic analyses failed to detect proteins more directly associated with the 

response to hypoxia, such as Hypoxia Inducible Factor 1 alpha (HIF1a), Vascular Endothelial Growth 

Factor (VEGF), angiopoietin, or haemoglobin. In a previous study dealing with other small estuaries from 

Brittany (Laurent et al., 2023), these molecular markers were markedly deregulated in several estuaries 

exposed to hypoxic events. However, this previous study used transcriptomic methods to identify the 

mentioned hypoxia response genes. Hence, either the hypoxic episodes were less severe than those observed 

in Laurent et al. (2023), or proteomics may be less effective than transcriptomics in revealing components 

of the molecular responses of flounder to hypoxic events. 

Table 7. List of the deregulated proteins related to the hypoxia in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, 

Aber Wrac’h and Douffine estuaries. 

  Accession Name GO Term Gouessant Guillec Flèche Quillimadec 
Aber 

Wrac’h 
Douffine 

Response to 

hypoxia 

GO:0001666 

XP_019947567.1 Alpha-1-antitrypsin homolog x 2.04 - - - - - 

XP_019960693.1 
Delta-aminolevulinic acid dehydratase, 

partial 
x - - - -2.83 - - 

XP_019955757.1 Glycogen phosphorylase, muscle form x - 1.54 1.87 - - 1.57 

XP_019941808.1 
Glycogen phosphorylase, muscle 

form-like 
x - - 1.83 - - - 

XP_019941425.1 Hypoxia up-regulated protein 1 x - -1.62 -2.29 1.73 - - 

XP_019957754.1 L-lactate dehydrogenase A chain x -2.11 - - - - - 

XP_019936938.1 Prohibitin-2 isoform X1 x 1.81 - - - - - 

XP_019946232.1 Protein NDRG1 x 3.41 - - - - - 

XP_019953062.1 Protein-tyrosine kinase 2-beta-like x -3.00 - - - - - 

3.5.2.5. Stimulation of fatty acids oxidation 

We have observed that hypoxia affects fish's ability to produce energy, but the primary energy reserve in 

fish is their lipid stores. Another category of proteins that was clearly deregulated relates to fatty acid 

metabolism (GO:0006631) (Table 8). We notably observe a significant decrease in acetyl-CoA carboxylase 

(FC=-4.05 and -4.50 in Quillimadec and Aber Wrac’h, respectively), responsible for malonate synthesis, 

which is the first step in fatty acid synthesis, and fatty acid synthase itself is reduced in the livers of fish 

from Guillec, Quillimadec, and Aber Wrac’h. 

While this modification did not appear so clearly in fish sampled from the other estuaries, we can clearly 

see signs of enhanced lipid degradation in general (evidenced, for example, by a 1.88-fold induction of bile 

salt-activated lipase in Gouessant) and specifically in fatty acids. Indeed, we find numerous proteins 

involved in the beta-oxidation of fatty acids (GO:0019395) accumulated in the livers of fish from all the 

estuaries studied. This included several isoforms of acyl-CoA synthetases, acyl-CoA and hydroxyacyl-CoA 

dehydrogenases, beta-ketothiolase, as well as 2,4 dienoyl-CoA reductase involved in the degradation of 

unsaturated fatty acids. 

The accumulation profiles of these proteins suggest that this metabolism is highly stimulated in Douffine 

and Flèche (5 proteins from the GO:0019395 category accumulated, with FC ranging from 1.52 to 3), but 

also in Aber Wrac’h (4 proteins), Guillec, and Gouessant (3 proteins). Only one protein from this category 

is accumulated in fish from Quillimadec. Fatty acid beta-oxidation constitutes the most efficient energy 
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metabolism in animals, and its stimulation in the livers of fish from nearly all estuaries likely responds to 

an increased energy demand. 

Table 8. List of the deregulated proteins related to the lipid metabolism in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine estuaries. 

  Accession Name Gouessant Guillec Flèche Quillimadec 
Aber 

Wrac’h 
Douffine 

Fatty acid 

metabolic 

process 

GO:0006631 

XP_019941296.1 
Acetyl-CoA carboxylase 1 isoform 

X3  
- - - -4.05 -4.50 - 

XP_019938598.1 ATP-citrate synthase-like  - - - - -2.20 - 

XP_019959772.1 Bile salt-activated lipase-like  1.88 - - - - - 

XP_019934831.1 
Dihydrolipoyl dehydrogenase, 
mitochondrial 

1.53 - - - - - 

XP_019959379.1 

Electron transfer flavoprotein-

ubiquinone oxidoreductase, 

mitochondrial  

2.53 - - - - - 

XP_019936921.1 
Elongation of very long chain fatty 
acids protein 1-like  

1.78 - - - - - 

XP_019963310.1 Fatty acid synthase-like  - -1.79 - -2.-11 -2.84 - 

XP_019938362.1 Fatty acid synthase-like  - - - -1.57 -1.90 - 

XP_019942157.1 Glutathione peroxidase 1-like  3.19 - - - - - 

XP_019958509.1 Hydroxyacid oxidase 1  - - - - 1.50 - 

XP_019950392.1 
Long-chain-fatty-acid--CoA ligase 

3  
- - - -2.60 -2.60 -2.17 

XP_019941733.1 
LOW QUALITY PROTEIN: long-
chain-fatty-acid--CoA ligase 6  

- - - - -2.00 - 

XP_019967376.1 Threonine synthase-like 2, partial  - - - - - 1.80 

XP_019962064.1 Thromboxane-A synthase  - - -2.29 - -3.90 -2.29 

XP_019962483.1 
Thromboxane-A synthase-like, 

partial  
- -   - -1.67 - 

Fatty acid 

Oxidation 

GO:0006631 

and 

GO:0019395 

XP_019933793.1 
2,4-dienoyl-CoA reductase, 
mitochondrial-like, partial 

-2.00 - - - - - 

XP_019954722.1 
3-ketoacyl-CoA thiolase, 

mitochondrial  
- - 3.00 - - - 

XP_019952981.1 
Acetyl-CoA acetyltransferase, 

cytosolic  
- - - - - 1.82 

XP_019956972.1 
ATP-binding cassette sub-family D 
member 3 

- 2.00 - - - - 

XP_019949074.1 
Electron transfer flavoprotein 

subunit beta  
- - - - - -1.64 

XP_019959379.1 

Electron transfer flavoprotein-

ubiquinone oxidoreductase, 
mitochondrial 

2.53 - - - - - 

XP_019946456.1 
Fatty acid-binding protein, heart-

like  
- - 2.18 - - 2.82 

XP_019958509.1 Hydroxyacid oxidase 1  - - - - 1.50 - 

XP_019956691.1 
Hydroxyacyl-coenzyme A 

dehydrogenase, mitochondrial 
1.63 - 1.52 - - 1.52 

XP_019940771.1 
Isovaleryl-CoA dehydrogenase, 

mitochondrial 
- -2.27 - - - - 

XP_019938084.1 
Methylglutaconyl-CoA hydratase, 
mitochondrial 

-2.18 - - - - - 

XP_019939462.1 
Peroxisomal acyl-coenzyme A 

oxidase 1 isoform X1  
- - - - 1.56 - 

XP_019945842.1 Peroxisomal bifunctional enzyme  - - - -1.60 - - 

XP_019935560.1 
Very long-chain acyl-CoA 

synthetase-like 
2.15 - - - - - 

XP_019934607.1 
Very long-chain acyl-CoA 

synthetase-like 
- 1.66 - 1.86 1.66 1.58 

XP_019934608.1 
Very long-chain acyl-CoA 
synthetase-like 

- 1.69 1.91 - 1.78 - 

XP_019951247.1 
Very long-chain specific acyl-CoA 

dehydrogenase, mitochondrial  
- - 2.14 - - 2.00 
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3.4.2.5. Immune system, the first response mechanism to stress, especially for flounder from Gouessant 

Proteomic analyses have revealed significant deregulation of a large number of proteins associated with the 

immune system (Table 9), especially those related to the complement system (GO:0006955 and 

GO:0006956). Complement proteins correspond to the set of enzymes involved in the organism's immune 

defense. The complement system serves as a bridge between innate and acquired immunity, facilitating 

enhanced antibody responses, immunological memory, lysis of foreign cells, and the clearance of antigen-

antibody complexes and apoptotic cells (Lubbers et al., 2017). 

Fish sampled in the Guillec estuary exhibited the fewest deregulated proteins related to complement, with 

2 up-regulated and 4 down-regulated proteins. Flounder captured in Quillimadec and Douffine displayed 

11 deregulated proteins, while those from Flèche and Aber Wrac'h showed 12 dysregulated proteins. In 

contrast, fish from the Gouessant estuary presented the highest number of deregulated proteins associated 

with the complement system, featuring 12 up-regulated and 3 down-regulated proteins (Table 9). 

KEGG enrichment analysis revealed the overexpression of proteins linked to "Salmonella infection" 

(KEGG pathway dre05132, Table S2) exclusively in flounder from the Gouessant estuary. The deregulation 

of this pathway specifically reflects the development of an immune response specific to fish from 

Gouessant. 

Among the numerous deregulated proteins, Complement C3 and Complement factor B both exhibited 

decreased levels in the livers of flounder from Guillec (FC=-1.81; -1.56), Aber Wrac'h (FC=-2.00; -1.92), 

and Douffine (FC=-1.61; -1.56). These two proteins were not significantly deregulated in fish from 

Gouessant, Flèche, and Quillimadec. While Complement factor 3 is one of the most abundant proteins in 

serum and plays a pivotal role in complement activation, Complement factor B is a component of the 

alternative complement pathway, contributing to complement activation in response to bacterial invasion 

(Laskowski & Thurman, 2018; Sunyer et al., 1997; Li & Sun, 2017). The absence of detection of these two 

complement proteins in fish from Guillec, Aber Wrac'h, and Douffine, compared to those from the reference 

estuary (Aven), suggests a potentially weaker immune response in these three systems. 

Likewise, three distinct Major Vault like Proteins (MVPs) exhibited decreased levels exclusively in the 

hepatic proteome of flounder from Aber Wrac'h. Chronic exposure of epidermal cells to low levels of 

benzo-a-pyrene (BAP) has been linked to MVP overexpression in previous studies (Cheng et al., 2000). 

Although MVPs are abundant in various cell types, including macrophages, dendritic cells, epithelial cells, 

and liver neoplasia, their precise functions remain elusive. Juvenile mullets (Chelon labrosus) exposed to 

heavy fuel oil displayed significantly up-regulated hepatic MVPs (De Cerio et al., 2012). Consequently, 

the under-detection of MVPs in flounder from Aber Wrac'h, compared to those from Aven, could be 

associated with chronic PAH exposure across all systems, including Aven. 

Finally, the analysis of the liver proteome revealed the deregulation of several proteins associated with the 

inflammatory response, such as Cathepsin B-like, Leukotriene A-4 hydrolase, and Plasma alpha-L-
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fucosidase, and proteins linked to lymphocyte activation, such as Dipeptidyl peptidase 1 and the biased 

Plastin-2. 

Table 9. List of the deregulated proteins related to the immune system and complement in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, 

Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine estuaries. 

  Accession Name Gouessant Guillec Flèche Quillimadec Aber Wrac’h Douffine 

Complement 

activation 

GO:0006955 

GO:0006956 

XP_019940057.1 
26S proteasome non-atpase regulatory subunit 

12 
- - - 1.55 -1.82 - 

XP_019933970.1 Annexin A2 2.41 - - - - - 

XP_019938598.1 ATP-citrate synthase-like - - - - -2.2 - 

XP_019935573.1 
Bifunctio-l glutamate/proline--tr- ligase isoform 

X1 
- - - 1.58 - - 

XP_019935873.1 Cathepsin B-like - - 2.18 - - 1.82 

XP_019954440.1 Coatomer subunit beta - - -1.83 - - - 

XP_019939804.1 Complement C3-like - -1.81 - - -2 -1.61 

XP_019940984.1 Complement factor B-like  - -1.56 - - -1.92 -1.56 

XP_019952113.1 Copine-3-like - - -1.5 -2.45 - -1.8 

XP_019943008.1 Copine-3-like isoform X1 -1.73 - - - - - 

XP_019953565.1 Cytoplasmic dynein 1 heavy chain 1 - - -1.76 - - - 

XP_019962518.1 Desmoplakin isoform X1 - - - -4.33 - -5.2 

XP_019950815.1 Dipeptidyl peptidase 1 - - - 1.6 - - 

XP_019965773.1 Elongation factor 2 3.14 - - - - - 

XP_019934932.1 F-actin-capping protein subunit alpha-2 5.25 - - - - - 

XP_019968127.1 Filamin-B-like -2.21 - - - - - 

XP_019968923.1 Filamin-B-like, partial - - -1.86 - - - 

XP_019953732.1 Glycogen phosphorylase, liver form - - 1.71 - - - 

XP_019955013.1 GTP cyclohydrolase 1-like 1.67 - - - 1.81 1.51 

XP_019965662.1 Histone H2B 1/2 2.13 - - -1.53 - - 

XP_019936595.1 
Hypoxanthine-guanine 

phosphoribosyltransferase 
2.5 - - - - - 

XP_019933904.1 Importin subunit beta-1-like, partial - - - 1.71 - - 

XP_019965427.1 
Isocitrate dehydrogenase [NADP] cytoplasmic-

like 
- - - - - 1.57 

XP_019968933.1 
Isocitrate dehydrogenase [NADP] cytoplasmic-

like 
- 1.73 1.5 - - 1.76 

XP_019939583.1 Keratin, type I cytoskeletal 13-like - - - -2.25 - - 

XP_019939584.1 Keratin, type I cytoskeletal 13-like - - - -2.63 - - 

XP_019966124.1 Kinesin-1 heavy chain 1.61 - -2.2 - -1.83 -1.83 

XP_019961736.1 Leukotriene A-4 hydrolase - - - 1.89 - - 

XP_019954492.1 Lysine-tRNA ligase isoform X1 1.61 - - - - - 

XP_019963864.1 Major vault protein-like - - - - -1.63 - 

XP_019969345.1 Major vault protein-like, partial - - - - -2.05 - 

XP_019969569.1 Major vault protein-like, partial - - - - -2.08 - 

XP_019942688.1 Methyltransferase-like protein 7A 1.58 - - - - - 

XP_019956957.1 Phosphoglucomutase-2 - 1.95 1.55 - - 1.5 

XP_019953758.1 Plasma alpha-L-fucosidase - - - - 1.67 - 

XP_019968985.1 Plastin-2, partial - - - - -2.89 - 

XP_019954173.1 Proteasome subunit beta type-1 2.25 - - - - - 

XP_019953062.1 Protein-tyrosine kinase 2-beta-like -3 - - - - - 

XP_019941652.1 T-complex protein 1 subunit theta isoform X1 2.14 - - - - - 

XP_019942989.1 Thioredoxin domain-containing protein 5 - -2.14 -1.76 - - -1.67 

XP_019956568.1 Transitional endoplasmic reticulum atpase - - - 1.52 - - 

XP_019967815.1 Triokinase/FMN cyclase 1.98 - - - -2.13 - 

XP_019952833.1 Vitronectin-like - -2.33 -1.91 -2.1 - - 

3.4.3. Updating the typologies of the studied estuaries in the light of proteomics 

The prior principal component analysis (PCA), which integrated environmental characteristics such as 

geography, hydrobiology, pollutant chemistry, and biomarkers specific to targeted fish (Fig. 3), has now 
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been augmented with -omics data to accurately establish the typology of the seven small estuaries, in 

Brittany. 

The Aven watershed still appeared to be the system least affected by human activities. Indeed, the flounders 

sampled in this estuary showed the lowest levels of metals in their muscle, with the exception of relatively 

high values of arsenic. The source of arsenic contamination in Aven is not clearly identified at this time. 

However, no induction of arsenate methyltransferase was observed in Aven flounders, in contrast to Laurent 

et al. (2023b). Monitoring arsenic contamination in this hydrosystem is therefore necessary to better 

understand its origin. In the estuary, a small harbour and a car park could explain the contamination by 

PAHs. In addition, low values of nitrite and nitrate loads were detected in the estuarine water. Indeed, 

agricultural pressure is quite moderate, and mainly oriented towards the production of canned vegetables 

over the watershed. At last, the Aven basin showed a high density of bocage which plays a major role in 

the purification of runoff water; hedges and embankments increasing the runoff time of rainwater and thus 

facilitate its infiltration into the soil (Caubel, 2001). These results confirm the Aven watershed as a relevant 

and stable reference hydrosystem over time for -omics approaches in flounder. 

On the other hand, the Gouessant watershed emerged as the most anthropised and stressed among the 

studied systems. This watershed is characterized by heavy agricultural pressure with high nitrate and nitrite 

loads due to intensive pig farming and corn crops, and a particularly reduced hedge density. We suggest 

that concentrations of pesticides could be low in the Gouessant estuary located downstream two dams which 

could reduce downstream transfer of pesticides, and favour their degradation in the reservoirs. Thus, the 

activation of phase II xenobiotic detoxification could be related to the antioxidant defense after a more or 

less chronic exposure to cyanotoxin developed in the eutrophicated reservoirs and transferred to the estuary. 

The fish antioxidant activity may help to restore the liver function after a cyanotoxin contamination 

(Paulino et al., 2020; Falfushynska et al., 2023). Furthermore, flounders from the Gouessant showed an 

induction of the urea cycle related to excess of nitrogen, heat stress and hypoxia response proteins. The 

marked deregulation of proteins related to immune system in the Gouessant could be the signal of severe 

immune disorders induced by cyanotoxins in rivers (Falfushynska et al., 2023). 

The four adjacent watersheds, Guillec, Flèche, Quillimadec and Aber Wrac'h, were apparently similar, with 

high agricultural pressure linked to vegetable cultivation and high inputs of nitrogen and pesticides (Crisan 

M., 2020). However, we have been able to differentiate them, thanks to proteomics. 

Fish from Guillec were mainly characterized by hypoxic risk, the activation of the xenobiotic 

detoxification, probably related to intensive production of vegetables and massive phytosanitary treatments 

over the whole watershed. 

Flounders from Flèche also showed deregulation of proteins associated with xenobiotic detoxification, but 

more specifically we observed a down-regulation of proteins involved in cysteine and methionine 

metabolism. Thus, the cocktail of organic pollutants is probably relatively different in Flèche vs Guillec. 
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This watershed is also characterized by the production of vegetables and displays a particularly high level 

of livestock. Fish from Flèche showed a particular increase of their metabolic rate responding to an 

increased energy demand by beta-oxidation of fatty acids. Furthermore, a strong deregulation of proteins 

related to complement was observed in this hydrosystem. 

Flounders from Quillimadec displayed an activation of the xenobiotic detoxification, an induction of the 

urea cycle linked to excess of nitrogen; these responses could be linked to agricultural activities and to a 

relatively high human population density. The fish response to thermal stress is probably linked to warm 

waters coming from the reservoir upstream the estuary. 

The Aber Wrac'h hydrosystem appeared as the least impacted by stressors considering the four agricultural 

adjacent watersheds, except for an arsenic contamination. Thus, proteomics revealed no obvious xenobiotic 

detoxification activity. 

The Douffine watershed stood out from the other hydrosystems due to multi-metallic contamination related 

to past mining operations. A present industrial activity and domestic wastes of a village just upstream the 

estuary could explain the deregulation of Phase I proteins, cysteine and methionine metabolism, and other 

associated proteins. The Douffine system was also characterized by intense fish farming activity, which 

induced high nitrogen loads and hence eutrophication, possibly explaining the deregulation of the urea 

cycle observed with proteomics. Finally, fish in Douffine showed a deregulation of proteins involved in the 

degradation of unsaturated fatty acids metabolism, probably due to the wastes of fish farming. 

4. Conclusion 

In a previous study, we provided some initial insights into the ecology of stress to assess the health status of estuaries. 

We decided to extend this study with new small estuaries in Brittany, even if it remains a very difficult exercise. 

Seven small estuarine systems, located in Brittany, were thus compared through an integrative approach. This 

integrative approach combined data on watershed geography, water and sediment chemistry, and biology of the 

estuarine flatfish P. flesus, including fitness biomarkers and shotgun proteomics. Data at different spatial and 

temporal scales were collected and analysed, in order to establish a high quality diagnostic of estuaries. The largest 

scale was obtained with geography and land use, which gives an overall view. The finest scale was obtained with 

molecular approaches and more particularly proteomics, which give an overview of the whole metabolism of fish 

liver. The proteome is mainly affected by short/medium term changes in estuarine water conditions. 

The different approaches presented in the present article were very complementary and allowed to define a very 

accurate typology of anthropisation in the different watersheds. 

For instance, in the four adjacent, agricultural hydrosystems, fish liver metabolisms differed. Flounders from Guillec, 

Flèche and Quillimadec showed differential signatures of exposure to stressors (hypoxia, pesticides, excess of 

nitrogen, thermal stress, population density). We suggest that the better ecological status of the Aber Wrac'h can be 

explained by the well-preserved bocage, higher natural surfaces and riparian vegetation over the watershed.  

Very few such exhaustive studies on estuaries have been already conducted. Thus, the methodology  highlighted in 
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the present paper could produce relevant tools for developing new management and restoration strategies for 

anthropised watersheds.  
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Supplementary data  

 

Table S1. Samples description from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven. 

Estuaries GOUESSANT GUILLEC FLÈCHE 
QUILLIMA

DEC 

ABER 

WRAC’H 

DOUFFINE 
AVEN 

Collection date 08/10/2020 16/09/2020 30/09/2020 22/09/2020 28/09/2020 29/09/2020 23/09/2020 

Location 
48°31'14.4"N 

2°37'21.9"W 

48°40'15.7"N 

4°03'23.2"W 

48°37'16.3"N 

004°16'15.9"

W 

48°38'14.2"

N 

4°23'52.0"W 

48°34'23.7"N 

4°28'54.8"W 

48°15'21.2"

N 

4°05'45.9"W 

47°51'06.9"N 

3°44'49.9"W 

Temperature (°C) 14.2 16.3 14.4 17.4 12.3 13.4 18.4 

Salinity (g.L-1) 0.1 0.1 0.1 0.3 0.1 0.1 1.3 

O2 concentration 

(mg.L-1) 
10.34 9.93 10.33 9.91 10.85 8.74 9.99 

Condition Factor 0.93 ± 0.02 0.96 ± 0.02 0.96 ± 0.01 0.92 ± 0.01 0.97 ± 0.01 0.98 ± 0.02 1.01 ± 0.01 
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Table S2. KEGG enrichment analyses of the different subsets of proteins found deregulated in P. flesus liver from Gouessant, 

Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven estuaries. 

Estuaries 
KEGG 

pathway 
Term description Gene count False discovery rate 

Gouessant up-regulated 

dre01100 Metabolic pathways 57 2.76e-19 

dre01200 Carbon metabolism 13 1.23e-08 

dre03010 Ribosome 11 1.41e-06 

dre03050 Proteasome 8 1.90e-06 

dre05132 Salmonella infection 13 1.09e-05 

dre00020 Citrate cycle (TCA cycle) 6 2.93e-05 

dre00630 Glyoxylate and dicarboxylate metabolism 6 2.95e-05 

dre00970 Aminoacyl-tRNA biosynthesis 6 6.21e-05 

Gouessant down-regulated dre01100 Metabolic pathways 14 7.34e-05 

Guillec up-regulated dre00500 Starch and sucrose metabolism 4 8.02e-05 

Guillec down-regulated     

Flèche up-regulated 
dre01100 Metabolic pathways 24 5.21e-12 

dre00500 Starch and sucrose metabolism 7 8.84e-10 

Flèche down-regulated 

dre04141 Protein processing in endoplasmic reticulum 13 3.33e-12 

dre00270 Cysteine and methionine metabolism 7 4.05e-08 

dre01100 Metabolic pathways 22 4.05e-08 

Quillimadec up-regulated 

dre00970 Aminoacyl-tRNA biosynthesis 9 1.03e-10 

dre01100 Metabolic pathways 23 2.21e-05 

dre04141 Protein processing in endoplasmic reticulum 9 2.21e-05 

Quillimadec down-regulated 
dre01100 Metabolic pathways 18 4.94e-06 

dre00650 Butanoate metabolism 4 9.26e-05 

Aber Wrac'h up-regulated 

dre01100 Metabolic pathways 17 8.92e-10 

dre04146 Peroxisome 7 9.17e-09 

dre00260 Glycine, serine and threonine metabolism 4 5.68e-05 

Aber Wrac'h down-regulated 
dre01100 Metabolic pathways 19 1.20e-07 

dre00061 Fatty acid biosynthesis 4 4.70e-05 

Douffine up-regulated dre01100 Metabolic pathways 24 1.21e-09 

Douffine down-regulated dre01100 Metabolic pathways 15 7.75e-07 
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Figure S1. Pie charts representing the main Clusters of Orthologous Group (COG) categories of proteins down-regulated and up-regulated in P. flesus liver from Gouessant, Guillec, 

Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h and Douffine estuaries, as compared to fish from Aven. 
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1. Introduction 

1.1. Lipides et acides gras : caractéristiques principales 

Le terme “lipide” désigne un groupe mal délimité de molécules organiques hydrophobes non 

polaires insolubles dans l’eau, mais miscibles dans des solvants organiques non polaires 

(chloroforme, éther diéthylique, benzène ou acétone). De ce fait, la classe des lipides comprend les 

graisses animales, les huiles végétales, les cires et certaines vitamines telles que les caroténoïdes 

(Johnson et al., 2011). 

Les lipides sont caractérisés par une tête hydrophile polaire et de longues chaînes de liaisons 

carbone-hydrogène (C—H), formant une queue hydrophobe apolaire (Figure 30). Par conséquent, 

en milieu aqueux, les lipides s’agrègent spontanément formant un amas en orientant vers l’eau les 

régions polaires hydrophiles, afin de regrouper vers l’intérieur de l’amas les régions apolaires 

hydrophobes. Ce rassemblement spontané des lipides peuvent former des micelles (gouttelettes) 

ou des bicouches (deux couches de phospholipides) (Figure 30). Les lipides peuvent également 

comporter d’autres atomes, tels l’oxygène, le phosphore, le souffre ou l’azote (Johnson et al., 2011). 

 
Figure 30. Schéma représentant l’agencement des lipides en milieux aqueux. 

© Jennifer Laurent, à partir de Zhao & Lappalainen (2012). 

Les lipides sont principalement composés de glycérol et d’acides gras (AG). Le glycérol est un 

polyalcool à trois carbones avec trois groupes C—OH. Les AG sont constitués d’un groupement 

méthyle (—CH3) et d’une longue chaîne d’hydrocarbures (—CH2) se terminant par un groupe 

carboxyle (—COOH). La longueur de ces chaînes varie en fonction du nombre de paires de carbone, 

compris entre 4 et 40 carbones. 

Un AG est également caractérisé par le nombre et la position de doubles liaisons entre deux atomes 

de carbones successifs, aussi appelées insaturations. Par conséquent, un acide gras peut être saturé 

(AGS), lorsque tous les carbones sont liés à au moins deux atomes d’hydrogène, monoinsaturé 

(AGMI) si deux carbones sont liés par une double liaisons, ou polyinsaturé (AGPI) s’il y a plusieurs 

liaisons doubles dans la chaîne (Johnson et al., 2011). 
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Les AG sont désignés par la notation abrégée suivante C:Xn-Y ; avec C le nombre de carbones, X le 

nombre de doubles liaisons, et Y la position de la première double liaisons à partir du groupe 

méthyle terminal. 

Les lipides peuvent être subdivisés en deux catégories : les lipides neutres et les lipides polaires, en 

fonction de leur polarité pour certains solvants en chromatographie liquide. 

Les lipides neutres vont principalement constituer les lipides de réserve. Les lipides de réserve 

regroupent les triglycérides, les diglycérides, les monoglycérides, les esters, les cires ou encore les 

AG libres. Les lipides polaires constituent essentiellement les lipides membranaires, tels que les 

phospholipides, les sphingolipides, les glycolipides et les stérols libres, bien que ces derniers soient 

considérés comme des lipides neutres, ils sont localisés dans les membranes. 

Les lipides sont des molécules multifonctionnelles avec plusieurs rôles biologiques essentiels. En 

effet, les lipides sont une source majeure d’énergie métabolique, grâce aux nombreuses liaisons 

C—H permettant le stockage d’énergie pour une longue durée. Les lipides sont également à la base 

de la structure des membranes cellulaires et sont les précurseurs de nombreux messagers intra- et 

extracellulaires. Enfin, les lipides ont un rôle essentiel dans la reproduction, le système immunitaire 

ou encore l’équilibre ionique (Parish et al., 2013 ; Tocher, 2003). 

La nature multifonctionnelle et hétérogène des lipides permet d’obtenir de nombreuses 

informations sur les organismes (Parish et al., 2013). 

1.2. Lipides et acides gras : biomarqueurs trophiques et physiologiques (état de l’art) 

Les lipides sont des biomarqueurs polyvalents de par leur stabilité et la diversité de leurs structures. 

L’étude des classes ou groupes de lipides renseigne sur les organismes, et plus particulièrement sur 

leur régime alimentaire, leur activité métabolique, leur état physiologique et sur les niveaux de 

contamination de leur environnement (Parish et al., 2013). 

Les signatures en AG ont été analysées pour déduire les niveaux trophiques et les variations spatio-

temporelles des régimes alimentaires au sein et entre les espèces. La composition en AG offre des 

informations sur les modes de stockage et d'alimentation des organismes, caractérisant les relations 

trophiques dans un écosystème donné (Figure 31). En effet, l'abondance et la proportion en AG 

varient parmi les groupes fonctionnels et taxonomiques des différents niveaux trophiques. Les 

profils spécifiques d'AG sont transmis de la proie au prédateur, tant à la base qu’au sommet des 

réseaux trophiques, ce qui permet d'identifier la dynamique et les multiples interactions entre 

espèces (Rossi et al., 2006 ; Iverson, 2009). De ce fait, les AG offrent la possibilité de distinguer les 

lipides provenant de bactéries, de plancton (Parish et al., 2013), d'invertébrés ou de vertébrés 

(Jeffreys et al., 2009). 

En effet, tous les organismes synthétisent principalement des AGS comme l'acide palmitique (16:0) 

et l'acide stéarique (18:0). Ces AGS sont à la base des AGMI et des AGPI. Les AGMI, comme l'acide 

palmitoléique (16:1n-7) et vaccénique (18:1n-7), sont aisément produits. Les AGPI, provenant du 

phytoplancton, s'accumulent chez les animaux marins de niveaux trophiques supérieurs. Les AGPI, 
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comme l'acide eicosapentaénoïque (20:5n-3, EPA), l'acide docosahexaénoïque (22:6n-3, DHA), 

l’acide docosatétraénoïque (22:4n-6, DTA) et l'acide arachidonique (20:4n-6, AA), sont essentiels 

pour la santé, la croissance et le métabolisme énergétique des organismes (Gonçalves et al., 2012). 

En effet, la composition en AGPI est un indicateur de nutrition et de santé pour les poissons. Les 

microalgues (diatomées et dinoflagellés), riches en AGPI, sont à la base de la chaîne trophique et 

sont considérées comme une source alimentaire de haute qualité, tandis que la matière organique 

terrestre et les cyanobactéries sont de moins bonne qualité (Müller-Navarra et al., 2004). 

 
Figure 31. Schéma repéresentant les acides gras comme des traceurs trophiques ou des "biomarqueurs".  

(a) Structure de l’EPA, un acide gras polyinsaturé. 
(b) Dessin représentant le chemin que les acides gras synthétisés par les producteurs peuvent suivre au sein 

d’un réseau trophique. Le dessin ne montre que quatre traceurs, mais les producteurs et les 
consommateurs peuvent présenter jusqu'à 70 acides gras différents.  

(c) Continuum d'acides gras synthétisés par les algues à des acides gras hautement modifiés.  
Les organismes ont des capacités différentes, généralement inconnues, de synthétiser certains acides gras 
de novo, ce qui fait que les prédateurs supérieurs ont des profils d'acides gras plus dérivés et hautement 

modifiés par rapport aux consommateurs de base. 
© Galloway & Budge (2020) - Artwork by R. M. Yoshioka. 
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La structure des lipides et des AG en fait également un outil approprié pour déterminer l’état 

physiologique des organismes, et plus particulièrement les processus allant des niveaux 

d’organisation cellulaire aux niveaux macroscopiques (De Carvalho & Caramujo, 2018 ; Neves et al., 

2015) (Figure 32). De ce fait, les lipides et les AG peuvent être utilisés comme biomarqueurs pour 

étudier la réponse et l'adaptation des cellules aux xénobiotiques et aux conditions 

environnementales (De Carvalho & Caramujo, 2018 ; Filimonova et al., 2016). De nombreux 

contaminants organiques sont hydrophobes et, en raison de leurs propriétés physicochimiques, 

peuvent s'accumuler dans les lipides des organismes de manière dose-dépendante (Kainz & Fisk, 

2009). Ces polluants comprennent les HAPs, les PCBs, les pesticides, les PFAS ou encore des produits 

pharmaceutiques (Olivares-Rubio & Vega-López, 2016). 

 
Figure 32. Schéma représentant les conséquences des perturbations du métabolisme des lipides 

dans différents organes et tissus. © Shan et al. (2020). 

En effet, plusieurs études ont démontré des corrélations positives entre les concentrations de PCBs 

et de DDT et l’augmentation des niveaux d’EPA et de DHA. Il en est de même pour les concentrations 

de DDT et de HCH et les AGS, AGMI et AGPI, chez les poissons d’eau douce (Zhang et al., 2019). De 

même, une exposition aux métaux (Cd, Hg, Ni) peut induire une modification du profil des AG, et 

notamment les AA, EPA et DHA (Silva et al., 2017). Enfin, les diméthylacétals (DMA), issus des 

plasmalogènes, ont aussi un rôle lié à la résistance au stress (Nagan & Zoeller, 2001). Les AG 

apparaissent donc comme des bio-indicateurs pertinents en écotoxicologie (Liu et al., 2023 ; 

Bernier-Graveline et al., 2021 ; Gonçalves et al., 2021). 

Ainsi, dans le cadre de cette thèse, il nous est apparu particulièrement pertinent d’étudier les lipides 
et les acides gras en tant qu’outil potentiel en écologie du stress pour évaluer la qualité écologique 
des petits systèmes estuariens fortement eutrophisés (Figure 25).  
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Pour ce faire, nous avons repris les données de géographie sur les bassins versants et de chimie des 

polluants, développées au cours du projet ECOEST, et nous les avons combinées avec des analyses 

de classes de lipides et d’acides gras polaires et neutres quantifiés dans le muscle des flets, afin de 

caractériser l’état physiologique de flets juvéniles capturés dans les petits estuaires bretons. 

Cette étude avait pour objectifs (1) d'identifier la typologie de l'anthropisation dans les différents 
hydrosystèmes en considérant des métriques géographiques sur le bassin versant et des analyses 
chimiques dans les sédiments et les poissons, (2) de quantifier les profils d'acides gras dans les 
muscles du flet au cours des estuaires, et (3) d’explorer la pertinence des lipides et des acides gras 
comme indicateurs de l'état écologique des estuaires. 

Les résultats de ces recherches sont détaillés dans la sous-partie 2. ci-dessous. Ces résultats ont 

également fait l’objet d’un article en préparation (Laurent et al., 2024c), présenté dans la sous-

partie 4. ci-dessous.
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2. Résultats & Discussion 

Dans cette étude, nous avons approfondi la comparaison des sept petits estuaires bretons 

(Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac'h, Douffine et Aven) présentant une surface de 

bassin versant comprise entre 70 et 450 km², en menant des analyses lipidiques sur les Flets 

juvéniles échantillonnés à la fin de l’été 2020. 

Les données de géographie et de chimie ont mis en évidence que les hydrosystèmes étudiés étaient 

principalement eutrophisés par de fortes pressions agricoles. La pression agricole dans le 

Gouessant, la Flèche et le Guillec est liée à l’élevage intensif et une forte production de maïs pour 

le premier système et une culture légumière intensive pour les deux autres bassins. Le Quillimadec 

et l’Aber Wrac'h présentaient une pression agricole plus faible mais une urbanisation plus forte. Les 

signatures classiques d’activités industrielles, comme les niveaux de PCBs dans les sédiments et les 

poissons demeurent très faibles dans tous ces écosystèmes. Par ailleurs, l’Aven et la Douffine sont 

caractérisés respectivement par une production de légumes de conserve et une forte activité 

piscicole. De plus, les BV de l’Aven et la Douffine présentent des proportions plus élevées d'espaces 

naturels, relativement aux autres systèmes. L’ensemble des données ont mis en avant que le BV de 

l’Aven pourrait être considéré comme le système le moins impacté par l’anthropisation.  

Les réserves lipidiques les plus élevées (lipides totaux et lipides de stockage) ont été détectées chez 

les poissons de la Douffine et du Guillec. Le rapport TG:FS, l'indice de stockage des lipides 

couramment utilisé en écologie pour les poissons (Kerambrun et al., 2013), était particulièrement 

élevé chez les individus de la Douffine. Cette tendance pourrait être liée à la très forte activité 

piscicole en Douffine, conduisant à de gros rejets de nutriments et de matière organique, à l’origine 

d’une forte eutrophication de l’hydrosystème (Pickova & Mørkøre, 2007). L’Aber Wrac’h et l’Aven 

présentent les valeurs les plus faibles de lipides de stockage et de ratio TG:FS, témoignant d’une 

eutrophisation modérée. Les autres sites n’ont montré que de légères différences lipidiques entre 

eux, pouvant être aussi liées à des variations dans l’abondance et la diversité des proies propres à 

chaque environnement. 

Les analyses d’acides gras totaux ont révélé que les poissons de la Douffine vs l'Aven présentaient 

des teneurs élevées en AGMI et faibles en AGPI, reflétant une moins bonne qualité des lipides. Les 

valeurs d'AGPI plus élevées pour l’Aven indiquent une meilleure qualité des composants du réseau 

trophique (Keva et al., 2020) et illustrent l'origine marine des sources alimentaires (Závorka et al., 

2022). Les poissons de l'Aven étaient également enrichis en oméga 3 et 6, comme le DHA et le DTA. 

Les niveaux d'AGPI, tels que le DHA, sont réduits dans les environnements fortement eutrophisés 

(Taipale et al., 2016) et élevés dans les systèmes oligotrophes, confirmant l'eutrophisation limitée 

de l'Aven (Laurent et al., 2023). Les poissons de la Douffine présentaient également une 

combinaison d’acides gras oléique, linoléique et alpha-linoléique, considérés comme des 

biomarqueurs pertinents pour identifier l’impact des rejets de la pisciculture dans les 

hydrosystèmes (White et al., 2019). Or, la Douffine se caractérise par trois piscicultures produisant 

900 T.an-1 de truites. Les autres BV, le Gouessant, l’Aber Wrac'h, le Guillec, le Quillimadec et la 

Flèche, présentaient vraisemblablement des conditions mésotrophes, i.e. intermédiaires entre la 

Douffine et l’Aven (Laurent et al., 2023). Les analyses d’acides gras totaux ont également mis en 
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évidence que les poissons de l'Aber Wrac'h vs la Flèche présentaient un gradient entre le DHA-AA 

et l'EPA. Les poissons de l'Aber Wrac'h se caractérisaient par des taux élevés de DHA, révélant un 

environnement de grande qualité. A l’inverse, les poissons du Gouessant ont montré un niveau 

réduit d'AGPI, reflétant une mauvaise qualité des composants du réseau trophique. En outre, un 

manque d’AGPI chez les producteurs primaires des écosystèmes aquatiques est observé lorsque la 

température de l'eau augmente, ce qui affecte négativement les poissons (Závorka et al., 2021). De 

plus, les poissons du Gouessant étaient caractérisés par une abondance particulière d'AA, qui joue 

un rôle majeur dans le bon fonctionnement du système immunitaire et la réponse inflammatoire 

(Hanna & Hafez, 2018). Les individus du Gouessant présentaient également de fortes proportions 

d'AG ramifiés, couramment utilisés pour évaluer l’activité bactérienne (Prato et al., 2010). Or, deux 

barrages successifs fragmentent la rivière du Gouessant dans sa partie avale, conduisant à une 

stratification thermique et à une charge en azote probablement élevée dans les réservoirs associés 

à ces barrages. Ces conditions environnementales favorisent très probablement la prolifération de 

cyanobactéries dans ces retenues (Chinyama et al., 2016). Les individus de la Flèche et du Guillec 

présentaient des taux élevés d'EPA mais des taux très faibles de DHA, pouvant refléter le mauvais 

état des membranes cellulaires. Par ailleurs, la forte proportion de DMA détectée dans les individus 

de la Flèche et du Guillec pourrait être liée à une eutrophisation-hypoxie dans ces hydrosystèmes. 

En effet, les plasmalogènes dont sont issus les DMA jouent un rôle protecteur lors de stress oxydatif 

et hypoxique (Nagan & Zoeller, 2001). Les individus de la Flèche et du Guillec ont également montré 

des niveaux élevés d'acide vaccénique, ce marqueur étant pertinent pour évaluer la contribution 

bactérienne dans le réseau trophique marin (Alfaro et al., 2006). Ainsi, les élevages intensifs dans 

les bassins de la Flèche et du Guillec pourraient conduire à une prolifération bactérienne 

significative dans les estuaires.  

De ce fait, contrairement aux classes de lipides, les acides gras totaux semblent fournir des 

informations substantielles sur les effets des facteurs de stress environnementaux sur les profils 

lipidiques du Flet. Ces résultats soulignent le rôle influent des variables environnementales 

sélectionnées en tant que déterminants clés de la composition des profils d'acides gras dans les 

tissus des poissons.  

Les analyses d’acides gras polaires ont révélé que les poissons de l'Aven présentaient toujours des 

proportions plus élevées d'oméga 3 et 6, confirmant le bon état écologique de ce système. Les 

poissons de la Douffine étaient invariablement caractérisés par des AGMI et les acides gras oléique, 

linoléique et alpha-linoléique, corrélés à l'activité piscicole. Cependant, les individus présentaient 

également des proportions élevées d’AA. Une étude précédente a montré une prédominance d'AA 

chez plusieurs espèces de poissons marins, contaminés par différents métaux (Ajeeshkumar et al., 

2015). Ainsi, la contamination métallique chronique des sédiments de la Douffine par des activités 

minières anciennes (Chiffoleau, 2017) pourrait expliquer le taux élevé d'AA chez le Flet. Les individus 

de l'Aber Wrac'h se distinguent clairement du Gouessant, par des taux élevés d'AGPI, et notamment 

de DHA, ce qui pourrait conduire à une physiologie membranaire cellulaire efficace dans cet 

hydrosystème. Les poissons de la Flèche et du Guillec étaient caractérisés par de fortes teneurs en 

AGMI et en DMA. La forte proportion de DMA, notamment dans le système de la Flèche, pourrait 

être liée à l'impact d'un stress oxydatif marqué sur les lipides membranaires cellulaires (Nagan & 

Zoeller, 2001). 
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Les analyses d’acides gras neutres ont mis en évidence que les poissons de l'Aber Wrac'h étaient 

enrichis en AGPI et surtout en DHA, un AG qui caractérise la présence de diatomées et de 

dinoflagellés (Strandberg et al., 2015). Par ailleurs, les poissons de l’Aber Wrac’h présentaient 

également un taux élevé d’AA. Dans Laurent et al. (2023), nous avons émis l'hypothèse d'une 

contamination à l'arsenic du BV de l’Aber Wrac’h par épandage de boues d'algues dans les champs 

(Greger et al., 2007), résultant de l'exploitation des algues dans l'industrie agroalimentaire 

(Piwowar & Harasym, 2020). Or, les algues concentrent naturellement l'arsenic et une gamme de 

métaux qui sont incorporés dans les enzymes, les protéines et les vitamines (Wahbeh et al., 1985). 

De plus, l'AA et le DHA sont couramment présents dans les algues rouges (Gracilaria sp.) et brunes 

(Sargassum sp.), respectivement (Shanab et al., 2018), et l’extraction industrielle de molécules 

d’intérêt passe généralement par l’extraction à l’eau (Zakaria et al., 2016). La fraction restante, 

souvent considérée comme un déchet, est donc susceptible de contenir de nombreux lipides, et 

lorsque des boues d'algues sont épandues dans les champs, ces lipides pourraient avoir un impact 

sur les réserves lipidiques de toute la chaîne trophique, y compris les Flets. Les poissons du 

Gouessant et du Quillimadec présentaient une faible proportion de DHA, probablement liée à la 

prolifération de cyanobactéries et d'algues vertes, qui ne produisent pas d'AGPI (Strandberg et al., 

2015). Cette surproduction est favorisée dans les réservoirs associés à ces hydrosystèmes. La 

répartition générale des acides gras neutres confirme les résultats observés avec les classes de 

lipides totaux, à savoir une mauvaise qualité des réserves pour les poissons de la Douffine, du 

Guillec et de la Flèche. Les poissons de la Douffine étaient toujours caractérisés par les acides gras 

oléique, linoléique et alpha-linoléique, issus des végétaux terrestres (White et al., 2019). Il 

semblerait donc que les aliments distribués dans les piscicultures aient contaminé toute la chaîne 

trophique. En effet, ces mêmes AG ont été observés en grande proportion chez les poissons vivant 

dans les eaux entourant les piscicultures, suggérant une chaîne trophique associée aux rejets 

piscicoles (Johnson et al., 2018). Ces trois AG apparaissent donc comme des indicateurs fiables de 

l’activité piscicole, quel que soit la fraction d’acide gras. De plus, les poissons de la Douffine étaient 

clairement carencés en DHA, une autre caractéristique de l'impact des piscicultures (Fernandez-

Jover et al., 2011). Les individus de la Douffine présentaient également de fortes teneurs en acide 

myristique et en acide margarique, tous deux caractéristiques de la présence de bactéries (Prato et 

al., 2010). L'aquaculture intensive, qui induit de nombreux rejets, peut conduire à l'eutrophisation 

du milieu (Amirkolaie, 2011) et à la prolifération bactérienne. Par ailleurs, dans Le Croizier et al. 

(2016), l'acide margarique était corrélé avec le Cd et le système de la Douffine présentait aussi une 

concentration élevée en Cd dans les sédiments. Les individus de la Flèche et du Guillec présentaient 

des taux élevés d'acides gras oléique, linoléique et alpha-linoléique. De même que pour la Douffine, 

le système du Guillec abrite des piscicultures (450 T.an-1), ce qui peut expliquer ces concentrations 

en AG. La Flèche, quant à elle, ne supporte qu'une très petite pisciculture (20 T.an-1), donc ces 

proportions en AG pourraient ici être liées à un régime alimentaire composé principalement de 

proies issues de sources terrestres. 

Au final, les profils d’acides gras neutres pourraient être liés à des facteurs de stress 

environnementaux, tels que l’eutrophisation et la pollution par les HAPs ou les métaux. Ces 

stresseurs pourraient aussi exercer des pressions sélectives sur les proies dont se nourrissent les 

Flets, influençant leur composition en lipides et en acides gras (Keva et al., 2019 ; Le Croizier et al. , 

2016).



Chapitre IV                                                                                                                              3. Conclusion & Perspectives 

257 

 

3. Conclusion 

Les simples classes de lipides totaux identifiées dans le muscle ne permettent pas d’appréhender 

pleinement la complexité des relations entre acides gras, écologie et physiologie du poisson. Les 

diverses approches d'analyse des acides gras offrent des informations plus précises à cet égard. 

Les acides gras totaux sont apparus comme particulièrement pertinents, surtout chez les juvéniles 

de Flet, qui ont tendance à avoir peu de réserves lipidiques et donc de fortes teneurs en acides gras 

polaires dans leur muscle.  

Cependant, il convient de noter que la composition lipidique peut varier en fonction des stades de 

développement du poisson et de l’espèce considérée. Ainsi, pour les poissons plus gras, voire les 

flets adultes, il est impératif de privilégier l'analyse des acides gras neutres et polaires pour mieux 

comprendre la composition des lipides. En outre, cette approche s’est révélée particulièrement utile 

pour explorer les aspects complexes de la physiologie et de l'écologie des poissons. 

La séparation des acides gras neutres et polaires est longue et onéreuse. Il est donc essentiel de 

trouver un équilibre entre le besoin d'informations approfondies et les contraintes de temps et de 

coût. 

Ainsi, les acides gras neutres sont apparus très utiles pour analyser les interactions trophiques dans 

les écosystèmes aquatiques, tandis que les acides gras polaires se sont avérés particulièrement 

pertinents pour étudier la réponse des poissons aux facteurs de stress dans l'environnement.  

Par conséquent, dans le contexte de l'écologie du stress, il pourrait être fortement recommandé 

d'intégrer l'analyse des acides gras polaires en plus des acides gras neutres, afin de comprendre 

pleinement les interactions biochimiques et physiologiques en jeu.
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4. Article 

Ci-dessous, l’article “Fatty acids in European flounder muscle: promising tools to assess the impact 

of eutrophication on estuarine health”, en préparation (Figure 33). 

 
Figure 33. Résumé graphique de l’article “Fatty acids in European flounder muscle: promising tools 

to assess the impact of eutrophication on estuarine health”.  

© Laurent et al. (2024c)
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Abstract 

In the present paper, we developed an approach combining lipid and fatty acid analyses on European flounder muscle, 

and watershed geographic metrics, pollutant analyses in sediments, to assess the ecological status of seven small 

French estuaries.  

The watersheds were clearly differentiated by contrasted lipid compositions in flounder muscle. The analysis of polar 

lipid fatty acids provides a better understanding of the physiological adaptation of fish to their environment. 

Differences in polyunsaturated fatty acid (PUFA) profiles, particularly docosahexaenoic acid (DHA) and 

eicosapentaenoic acid (EPA), reflect the state of cell membranes and variations in the quality of food sources. High 

levels of PUFA were associated with better ecological conditions, while reduced PUFA availability were correlated 

with eutrophication. In addition, higher lipid reserves were clearly identified in systems affected by fish farming, 

reflecting a potentially lipid-rich diet. 

Neutral lipid fatty acids are useful for studying trophic relationships in aquatic ecosystems. However, polar fatty acid 

analysis is crucial for understanding fish responses to environmental stressors. Thus, the integration of polar fatty 

acid analysis, in addition to neutral fatty acids, offered a more comprehensive assessment of biochemical and 

physiological interactions in the ecosystem. 

This research highlighted the importance of lipid and fatty acid profiles as bioindicators to evaluate the health of the 

estuarine ecosystem, and the impact of stressors such as pollution and eutrophication. 

Keywords: Estuary, Fatty acids, Environmental stressors, Platichthys flesus  
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1. Introduction 

Lipids and fatty acids (FAs) are the most important molecules transferred across the plant-animal interface 

in aquatic food webs, and are considered good bioindicators of ecosystem health (Maazouzi et al., 2008, 

Ramírez et al., 2013) and stress bioindicators (Sánchez-Muros et al., 2013, Gonçalves et al., 2016).  

Numerous studies have therefore been conducted on fish lipids, as lipids are essential to the life cycle and 

physiology of fish. Indeed, fatty acids (FAs), the main components of lipids, are used as fuel in all metabolic 

systems and play an important role in fish growth, reproduction and migration. In addition, FAs are 

necessary for cell membrane production and permeability, playing an important role in biochemical and 

physiological responses (Filimonova et al., 2016). 

Living organisms are mainly capable of synthesizing saturated fatty acids (SFA), such as palmitic acid 

(16:0) and stearic acid (18:0). SFA are the basis for monounsaturated fatty acids (MUFA) and some 

polyunsaturated fatty acids (PUFA). MUFA are easily synthesized by organisms and include palmitoleic 

acid (16:1n-7), vaccenic acid (18:1n-7), 20:1n-7, 22:1n-7 or nervonic acid (24:1n-9). Dimethyl acetals 

(DMAs) are derived from the transmethylation of plasmalogens and are therefore a proxy for plasmalogens. 

The role and function of DMAs are still unclear, but plasmalogens are often influenced by stress and are 

thought to confer stress resistance (Nagan & Zoeller, 2001). PUFA are derived from phytoplankton and 

accumulate in marine animals at higher trophic levels through the food web (Saito & Aono, 2014; 

Gonçalves et al., 2012). Highly unsaturated fatty acids (HUFA), have a key role in the health and function 

of all organisms at all trophic levels, and cannot be synthesized de novo, or not in sufficient quantities. 

HUFA include eicosapentaenoic acid (20:5n-3, EPA), docosahexaenoic acid (22:6n-3, DHA) and 

arachidonic acid (20:4n-6, AA), all of which are essential (Saito & Aono, 2014). Indeed, EPA is an excellent 

source of energy and precursor of eicosanoids, DHA is involved in the support of membrane structures and 

functions, and AA is implicated in the growth and survival of larval stages (Costa et al., 2015). In addition, 

organisms that feed on HUFA exhibit higher growth rates, reinforcing the importance of FAs as 

ecophysiological indicators (Neves et al., 2015). 

PUFA composition is also an indicator often used to assess fish nutrition and health, and is largely 

determined by the quality of fish diet (Arts and Kohler, 2009). Indeed, algae and diatoms, rich in DHA, 

EPA and AA, are considered a high-quality food source for consumers, improving the efficiency of energy 

transfer to higher trophic consumers (Lau et al., 2012; Müller- Navarre et al., 2004). Conversely, terrestrial 

organic matter and cyanobacteria generally lack PUFA and are considered a poor quality food source 

(Müller-Navarra et al., 2004). 

Other studies have shown that certain pollutants can operate as lipid disruptors, impacting normal lipid 

metabolic processes in organisms (Bennett et al., 2021; Bernier-Graveline et al., 2021). FAs profiles can be 

altered by exposure to organohalogen contaminants in marine mammals (Xie et al., 2023; Zhang et al., 

2022), polychlorinated biphenyls (PCBs) in freshwater species (Huang et al., 2022) and pesticides in fish 
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(Gonçalves et al., 2021; Zang et al., 2019; Filimonova et al., 2016). Indeed, a positive correlation has been 

observed between PCBs and DDT concentrations and increased EPA and DHA levels, as well as between 

DDT and HCH concentrations and SFA, MUFA and PUFA, in freshwater fishes (Zhang et al., 2019). 

Similarly, exposure to metals (Cd, Hg, Ni) induces a change in FAs profile in sea snail, and in particular 

AA, EPA and DHA (Silva et al., 2017). FAs therefore appear to be relevant bioindicators in ecotoxicology 

(Liu et al., 2023; Bernier-Graveline et al., 2021; Gonçalves et al., 2021). 

Estuaries, highly valued for their productivity and role as critical nurseries for marine species, are facing 

severe degradations due to various human activities. These coastal ecosystems are under significant threat 

from factors such as pollution, overexploitation, habitat fragmentation, and the expansion of industries and 

urban areas. Moreover, estuaries worldwide are vulnerable to multiple anthropogenic pressures, including 

chemical pollution, dredging, eutrophication, and urban expansion, which compromise water quality and 

increase the risk of hypoxia. Additionally, global climate change has exposed these shallow estuarine 

ecosystems to heat stress, subjecting them to a growing number of environmental stressors (Alfonso et al., 

2021; Cabral et al., 2019). 

Assessing the health of estuaries is a challenge due to their inherent diversity and the various pressures 

these ecosystems face, often influenced by the size of the estuary. Small vs large estuaries are generally 

subject to fewer human-induced changes, which can adversely affect estuarine habitats. Consequently, in 

small estuaries, the main driver of change is usually degradation of water quality due to eutrophication 

linked to human activities over the watersheds. Consequently, the degree of human impact on small 

estuaries is assessed by studying the effects of eutrophication and pollution on water, sediments and biota 

(Laurent et al., 2023). 

The present survey focused on seven hydrosystems located in Brittany, chosen for their small size (between 

70 and 450 km²) and their contrasting levels of eutrophication induced by human activities and land use. 

The biological model used in this survey is the European flounder (Platichthys flesus), a key sentinel species 

to assess the ecological quality of European estuaries (Laurent et al., 2022; Borcier et al., 2020). The choice 

of this species is attributed to its estuarine life cycle (Dando, 2011) and its predominantly benthic lifestyle. 

Consequently, flounders are exposed to pollutants present in sediment (Chiffoleau, 2017; Williams et al., 

2014) as well as substances from runoff and urban discharges into the water (Defo et al., 2021; Tetreault et 

al., 2021). 

The aims of the present study were (1) to identify the typology of the anthropization in the different 

hydrosystems considering geographical metrics on the watershed and chemical analyses in sediment and 

fish, (2) to quantify fatty acids profiles in flounder muscle over the estuaries, and (3) to explore the 

relevance of lipids and fatty acids as proxies of ecological status of estuaries. 
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2. Materials and methods 

2.1. Study sites, in situ fish sampling and tissues collection 

Seven watersheds located along the French Atlantic coast were considered in this study: Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven (Fig. 1). These hydrosystems showed contrasted environments and 

stressors. The Gouessant, Guillec, Quillimadec and Flèche catchments show a high agricultural pressure and are 

considered as eutrophicated system. The Aber Wrac'h watershed displays a moderate agricultural pressure and a 

reduce risk of eutrophication. The Douffine system is mainly impacted by a high fish farming activity in the lower 

part of its watershed. Finally, the Aven catchment is weakly affected by eutrophication and could be considered as a 

"reference system" (Laurent et al., 2023). 

At the end of September 2020, juvenile flounders were sampled by electric fishing in the upstream part of the 

estuaries. A set of 20 fish (total length 9.16 ± 1.15 cm) per estuary was collected, excepted for the Gouessant estuary 

where only seven individuals were caught, fish being very rare. Immediately after fishing, fish were sacrificed in the 

field and dissected to recover the white muscle. Tissues were promptly flash-frozen in liquid nitrogen. 

 

Figure 1. Location of the studied catchments and sampled estuaries (Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber 

Wrac’h, Douffine and Aven) and main city (Brest). 

2.2. Geographical metrics and chemical analysis 

Several geographical indicators have been developed from a set of geographical reference data as in Laurent et al. 

(2023), to characterize the studied systems and to identify potential contamination sources (Table S1).  

Briefly, three metrics capture agricultural pressures. Firstly, livestock per watershed was determined using the total 

feed index of the livestock unit (Agreste database - Ministry of Agriculture), which facilitates comparison of species 

based on feed consumption. Secondly, agricultural surfaces were assessed on the basis of agricultural land cover in 

watersheds (Theia Land database). Thirdly, phytosanitary treatments provided by Agreste (Crisan, 2020; Pujol, 2015) 

allowed calculating the number and quantity of phytosanitary products applied per catchment (Treatment Frequency 
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Index, IFT - European Union). The IFT represents the number of doses applied per hectare during a crop year, which 

corresponds to the recommended treatment quantities. Urban pressure was gauged using two indicators: population 

density from INSEE Census data and the proportion of artificial surfaces per watershed (Theia Land database). Lastly, 

three indicators evaluate watershed ecological health: the percentage of natural surfaces, encompassing forests (Theia 

Land database), the hedge density (BDTopo database - OFB/IGN), and the percentage of riparian vegetation over a 

100 m river band (CBNB map of major vegetation types in Brittany). 

Chemical analyses included measurements of nitrates and nitrites in water, organic pollutants in sediment, and trace 

elements in sediment and fish (Table S1). Briefly, nitrate and nitrite concentrations were assessed in filtered water 

samples (0.2 µm) of approximately 15 mL using a Bran + Luebbe AAIII autoanalyser, according to the method of 

Aminot & Kérouel (2007). Organic pollutants (24 PAHs and 26 PCBs) were quantified in samples 100 mg (w.w.) of 

sediment and flounder tissue, by sorptive stir bar extraction-thermal desorption-gas chromatography-tandem mass 

spectrometry (SBSE-GC-MS/MS) according to the method adapted from Lacroix et al. (2014). Trace elements were 

analysed using an ICP-quadrupole mass spectrometer (X-series II, Thermo Scientific) operated by the Pôle 

Spectrométrie Océan Brest (PSO, Brest, France), using sediments that had been dried (at 60°C), ground, mineralised 

(65 % nitric acid and 30 % hydrogen peroxide) and hydrolysed (105°C, EasyDigest® ANALAB). 

2.3. Total muscle lipids analysis  

Total lipids analysis were performed on flounder white muscle by HPTLC (High-performance Thin Layer 

Chromatography). This method was adapted for P. flesus by Pédron et al. (2017), using a CAMAG TLC Sampler 4 

(CAMAG, Switzerland). Lipids extraction was performed from 150 mg of muscle crushed by a mixer mill (MM400, 

RETSCH, Germany), according to Mathieu-Resuge et al. (2019). A standard comparison and quantification, 

relatively to standard calibration curves (Visioncats software, CAMAG), allowed the identification of six neutral 

lipid classes (sterol esters, glyceride ethers, triacylglycerol, free fatty acids, fatty alcohols, free sterols) and seven 

polar lipid classes (sphingomyelin, lysophosphatidylcholine, phosphatidylcholine, phosphatidylserine, 

phosphatidylinositol, cardiolipines, phosphatidylethanolamine). Storage lipids are composed of neutral lipids, except 

free sterols, whereas membrane lipids include of polar lipids. The lipid storage index based on the ratio of the quantity 

of reserve lipid (triacylglycerol) over the quantity of structural lipid (free sterols) was also calculated. This ratio is 

commonly consider as a relevant proxy of fish fitness (Kerambrun et al., 2013). 

2.4. Fatty acids analysis 

Lipid extractions were performed following the method modified by Folch et al. (1957). Fish muscle were ground 

into a fine and homogeneous powder by ball milling under liquid nitrogen. Then, approximatively 150 mg of tissue 

powder (162.36 ± 8.79 mg) were put in glass tubes with 6 mL of chloroform/methanol (2:1; v:v) and sonicated. Lipid 

extracts were stored at −20°C until further analysis. Neutral and polar lipids fractions were separated using the 

procedure described by Le Grand et al. (2014). Briefly, 1 mL of muscle lipid extract was evaporated to dryness. 

Lipids were recovered with three washings of 0.5 mL of chloroform/methanol (98:2; v:v) and deposited at the top of 

a silica gel micro-column (40 mm × 4 mm, silica gel 60A 63–200 μm rehydrated with 6  % H2O (70–230 mesh)). 

Neutral lipids were eluted with 10 mL of chloroform/methanol (98:2; v:v) while the polar lipids were recovered with 
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20 mL of methanol. In each fraction, internal standard was added (2.3 μg of tricosanoic acid (C23:0)). Both lipids 

fractions were stored at −20°C. FAs analysis composition by assessed by gas chromatography. Neutral and polar 

lipids fractions were evaporated to dryness under nitrogen one more time. Fractions were then transesterified for 10 

min at 100°C after the addition of 0.8 mL of methanol/H2SO4 (3.4 %; v:v) according to the methods modified by Le 

Grand et al. (2014). The transesterification allowed the formation of fatty acids methyl esters (FAME) and 

dimethylacetals (DMA). Then, 0.8 mL of hexane was added to the lipids fractions. After that, 1.5 mL of hexane-

saturated water were added to wash three times the organic phase containing FAME and DMA. To correctly wash 

the fractions, vials were centrifuged (1 min at 738 g; 20°C), and the aqueous phase (was removed. FAME and DMA 

were analysed with a Varian CP8400 gas chromatograph equipped with two splitless injectors programmed at 220°C, 

and two flame-ionization detectors programmed at 280°C, with hydrogen as vector gas. Temperature programme 

was as followed, from 0°C to 150°C at 50°C min−1, then to 170°C at 3.5°C min−1, to 185°C at 1.5°C min−1, to 225°C 

at 2.4°C min−1 and finally to 250°C at 5.5°C min−1 and maintained for 15 min. Moreover, FAME and DMA were 

separated on two columns with different polarities, one polar (ZBWAX: 30 m × 0.25 mm ID × 0.2 μm, Phenomenex) 

and another one apolar (ZB5HT: 30 m × 0.25 mm ID × 0.2 μm, Phenomenex), to avoid co-elution issues. FAME and 

DMA were identified by comparing their retention time with commercial references. The relative proportions of FAs 

of interest were expressed as mass percentages of the total FAs content. 

2.5. Statistical analysis 

A Euclidean distance was applied for FAs results, due to the number of zeros in data sets that was inferior to 2.5 %. 

In addition, FAs accounting for > 0.5 % at one station and/or period were considered for the statistical analysis. 

Statistical analyses were performed with R software (v.3.5.0) implemented in Rstudio (v. 1.1.453). Normality and 

homoscedasticity of variances were investigated with a Shapiro-Wilk test and a Bartlett test, respectively. Because 

the data were not normally distributed, a nonparametric Kruskal-Wallis test followed by a Dunn's post hoc test (for 

multiple comparisons) were applied to compare the means. Data integration was conducted by principal component 

analyses (PCA) were performed with the FactorMineR package with default settings. Graphical analyses were 

performed with “ggplot” package of R. A p-value lower than 0.05 was considered as a significant difference. 

3. Results 

3.1. Geographical, hydrobiological and chemical data: a typology of the watersheds 

We performed a Principal Component Analysis (PCA) by combining geographical catchment metrics with 

hydrobiology and pollutants chemical data (Table S1 & Fig. 2). 

Axis 1 (horizontal) of the figure revealed two distinct groups of watersheds. On the left, we observed a first group of 

hydrosystems characterized by high agricultural pressure, while on the right, the Douffine and Aven catchments 

showed a moderate agricultural pressure. Furthermore, within the first group, the Gouessant, Flèche and Guillec 

basins were mainly characterized by high livestock production and phytosanitary treatments, nitrogen enrichment 

and metallic contamination of fish muscle; the Quillimadec and Aber Wrac'h basins in the upper left part of the 
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diagram showing higher human population density and urbanization.  

In the second group on the right, the Douffine system was characterized by high fish farming activity, metallic 

contamination of the sediment and large proportion of well-preserved natural environments. The Aven watershed, 

isolated in the upper right part of the graph, stood out due to high density of hedges and contamination of the sediment 

by PAHs and fish muscle by Arsenic. Overall, the Principal Component analysis (Fig. 2) highlighted a moderate 

eutrophication in the Aven basin compared to other six watersheds. 

 

Figure 2. Principal Component Analysis (axes 1 and 2). Distribution of 22 variables (geographical, hydrobiological 

and chemical metrics) and individuals on the factorial plan in Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, 

Douffine and Aven hydrosystems. 

3.2. Total lipids classes 

We first focused on total lipid classes, and more closely on storage lipids, membrane lipids and the ratio TG:FS 

(Table 1). The highest levels of total lipids were observed in flounders from Guillec and Douffine (≈ 14 µg.mg-1), 

the lowest amounts being measured in Flèche (11 µg.mg-1). Overall, the storage lipids were also higher in Douffine 

fish (3.85 µg.mg-1) compared to other hydrosystems; fish from Aven and Aber Wrac'h showing the lowest values (≈ 

1 µg.mg-1).  Membrane lipids were the most abundant in individuals from Guillec (12.08 µg.mg-1), compared to fish 

from Flèche (9.66 µg.mg-1). The ratio TG:FS ratio confirmed the previous trend of a moderate fish lipid reserve for 

Aven and Aber Wrac’h (1.18 - 1.23). 

Finally, the fish condition factors were not significantly different (0.92 - 1.01) over the seven watersheds (Table 1). 
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Table 1. Total lipids (HPTLC) in P. flesus muscle from Gouessant, Guillec, Flèche, Quillimadec, Aber 

Wrac’h, Douffine and Aven. 

Estuaries Gouessant Guillec Flèche Quillimadec Aber Wrac’h Douffine Aven 

Total lipids (µg.mg-1 w.w.) 12.78  ± 2.14(ab) 14.05 ± 1.27(a) 11.28 ± 0.95(b) 12.68 ± 2.36(bc) 12.01 ± 1.39(bc) 14.65 ± 5.03(ac) 
12.22 ± 

0.94(bc) 

Total storage lipids (µg.mg-1 w.w.) 1.55 ± 1.03(ac) 1.97 ± 1.13(ab) 1.62 ± 0.67(ab) 1.91 ± 2.06(ac) 0.97 ± 0.34(bc) 3.85 ± 4.56(a) 1.00 ± 0.5(c) 

Total membrane lipids (µg.mg-1 w.w.) 11.23 ± 1.39(ac) 12.08 ± 0.47(a) 9.66 ± 0.57(b) 10.77 ± 0.53(c) 11.04 ± 1.13(ac) 10.80 ± 0.9(c) 11.22 ± 0.63(c) 

Ratio TG:FS 1.98 ± 1.56(abc) 2.62  ± 1.84(a) 2.53   ± 1.26(ac) 2.83 ± 3.2(abc) 1.23  ± 0.82(b) 5.6 ± 6.8(a) 1.18 ± 0.71(c) 

Fish Condition Factor 0.93 ± 0.02(ab) 0.96 ± 0.02(ac) 0.96 ± 0.01(ac) 0.92 ± 0.01(b) 0.97 ± 0.01(ac) 0.98 ± 0.02(ac) 1.01 ± 0.01(c) 

3.3. Fatty acids profiles 

3.3.1. Total lipid fatty acids 

In this study, we analysed the fatty acid composition of flounder muscle over the seven hydrosystems. A total of 59 

FAs were detected in fish muscle, including 9 SFA, 14 MUFA and 23 PUFA. We have retained only those FAs ≥ 1 

%, detected in a minimum of one individual per site. This approach enabled to highlight the most abundant and 

potentially most important FAs in the lipid composition of fish per site, reducing the complexity of our data for a 

clearer and more relevant analysis.  

Total lipid fatty acids (TL) were integrated in a principal component analysis (PCA) which revealed significant 

differences in FAs composition between catchment. In the PCA (Fig. 3), the first and second principal components 

accounted for 45.1% of the total variance of the data set.  

PCA showed that Douffine flounders were mainly discriminated by oleic acid (18:1n-9, OA), linoleic acid (18:2n-6, 

LA) and alpha-linoleic acid (18:3n-3, ALA), in opposition to Aven individuals characterized by 20:1n-7, 

docosatetraenoic acid (22:4n-6, DTA) and 22:5n-3. PCA also revealed that fish from Aber Wrac'h were discriminated 

by 16:1n-9, 20:2n-6 and (22:6n-3, DHA), while fish from the Gouessant were characterized by 20:3n-3, branched 

FAs and arachidonic acid (20:4n-6, AA). PCA showed that Guillec flounders showed high levels of EPA (20:5n-3), 

vaccenic acid (18:1n-7), palmitoleic acid (16:1n-7) and DMA. Finally, PCA also revealed that individuals caught in 

Quillimadec displayed high levels of 20:1n-7 and 22:4n-6, in contrast to Flèche fish characterized by high levels of 

DMA and EPA (20:5n-3).  
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Figure 3. Principal Component Analyses of total fatty acids in P. flesus muscle from Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven estuaries 

3.3.2. Polar lipid fatty acids profiles 

We also investigated polar lipid fatty acids (PL) in flounder muscle. The PCA carried out on PL (PL PCA) showed 

contrasted differences of FAs composition between hydrosystems (Fig. 4). In this PCA, the two first principal 

components explain 47.4 % of the total variance of the data set. 

The PL PCA showed that flounder from Douffine were still discriminated by, OA (18:1n-9), LA (18:2n-6) and ALA 

(18:3n-3), additionally accompanied by vaccenic acid (18:1n-7). Statistical analyses and Spearman correlations 

showed positive correlations between OA, LA and ALA and fish farm, natural surfaces, riparian vegetation and 

metals (Fig. S1a). Furthermore, Flèche fish were characterized by palmitoleic acid (16:1n-7), a fatty acid positively 

correlated with fish farm, natural surfaces, riparian vegetation and metal concentrations (Fig. S1a). High values of 

vaccenic acid (18:1n-7) and DMA were also detected in Flèche fish and were positively correlated with nitrates and 

livestock (Fig. S1a). Some Guillec fish showed high values of myristic acid (14:0), stearic acid (18:0) and EPA 

(20:5n-3). Myristic acid was positively correlated with fish farm, natural surfaces, riparian vegetation and metal 

concentrations (Fig. S1a). EPA was positively correlated with nitrate concentrations, livestock, agricultural surfaces 

and hedges density (Fig. S1a). The PL PCA showed that Aber Wrac'h flounders showed high levels of DPAn-6 

(22:5n-6) and DHA (22:6n-3), positively correlated with As in sediment and urbanized surfaces (Fig. S1a). In 

addition, the Aven fish were characterized by high proportions of margaric acid (17:0), 18:1n-11, 20:1n-11, and DTA 

(22:4n-6), positively correlated with PAHs in sediments. FAs 18:1n-11 and 22:4n-6 were also correlated with hedges 
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density (Fig. S1a). No particular trends were detected for the FAs composition of fish from Gouessant and 

Quillimadec, the individuals being positioned close to the gravity centre of the PL PCA (Fig. 4). 

 

Figure 4. Principal Component Analyses of polar lipids fatty acids in P. flesus muscle from Gouessant, Guillec, 

Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven estuaries 

3.3.3. Neutral lipid fatty acids profiles 

Lastly, we examined neutral lipid fatty acids (NL) in flounder muscle. The NL contents obtained were integrated into 

a PCA (NL PCA), illustrating the differences between hydrosystems (Fig. 5). According to the PCA results, the first 

and second principal components explain 42.4 % of the total variance of the data set. 

A group of hydrosystems was located in the left part of the NL PCA diagram, including Douffine, Flèche and Guillec. 

It was discriminated by high levels of OA (18:1n-9), LA (18:2n-6) and ALA (18:3n-3); LA and ALA being positively 

correlated with level of nitrites, fish farm production, proportion of natural habitats and metallic contamination in the 

sediment  (Fig. S1b). Furthermore, Flèche and Guillec fish showed high levels of MUFA (16:1n-7 and 18:1n-7) that 

were positively correlated with water nitrate and livestock (Fig. S1b). Moreover, NL PCA showed that fish caught 

in Aber Wrac'h were enriched with AA (20:4n-6), osbond acid (22:5n-6), DHA (22:6n-3), nervonic acid (24:1n-9) 

and DMA. Statistical analysis revealed that all these FAs were correlated with As in sediment (Fig. S1b). NL PCA 

highlighted that individuals from Gouessant located in the lower part of the diagram (Fig. 5) were mainly 

characterized by Branched FAs negatively correlated with the hedge density (Fig. S1b). Fish from Quillimadec were 

relatively close to the gravity centre of the NL PCA and showed mainly high levels of 20:1n-7 and 20:1n-11 positively 
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correlated with levels of PAHs in the sediment (Fig. S1b). Finally, fish from Aven were clearly located in the right 

part of the NL PCA diagram (Fig. 5), and mainly characterized by high levels of DTA (22:4n-6) and DPA (22:5n-3); 

these two fatty acids being negatively correlated with livestock and positively correlated with PAHs in sediment (Fig. 

S1b). 

 

Figure 5. Principal Component Analyses of neutral lipids  fatty acids  in P. flesus muscle from Gouessant, Guillec, 

Flèche, Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven estuaries 

4. Discussion  

4.1 Typology of the anthropization in the watersheds 

In the present study, the environmental metrics (geography, hydrobiology and contaminants) highlighted 

that the seven studied hydrosystems were submitted mainly to agricultural pressure, the classical signatures 

of industrial activities like PCBs levels in sediment and fish being very weak. Significant PAHs 

concentrations detected in particular systems were related to their high levels of car traffic and in the Aven 

to the presence of a busy car park close to the estuary. 

The high agricultural pressure in Gouessant, Flèche and Guillec was mainly linked to high production of 

corn for the first and vegetables (potatoes, carrots, shallots,…) for the third and fourth, over more than 70% 

of the catchment surface; these systems being also impacted by intensive breeding. Quillimadec and Aber 
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Wrac’h showed a lower agricultural pressure but a higher urbanisation, whereas Aven and Douffine were 

characterized by highest proportions of preserved areas and riparian vegetation. Furthermore the specificity  

of the anthropization in the Aven and Douffine was a production of canned vegetables and a high fish farm 

activity respectively. Thus, over the whole data set, the Aven watershed could be considered the system 

least impacted by anthropization. 

 

4.2. Total lipids classes in fish muscle 

The highest lipid reserves (total lipids, storage lipids) were detected in Douffine and Guillec fish. The highest  TG:FS 

ratio, the lipid storage index commonly used in fish ecology (Kerambrun et al., 2013), was assessed in Douffine. 

Globally, fish from Douffine and Guillec systems therefore stored more lipids than individuals from other basins, 

which could indicate a diet richer in lipids. This trend could be related, particularly in the Douffine, to its very high 

fish farming activity leading to a distribution of lipid-rich feeds and to a heavy eutrophication of the hydrosystem 

(Pickova & Mørkøre, 2007). 

The remaining study sites showed only slight lipid differences between them, which can be explained by variations 

in the abundance and diversity of prey in the environment. Water pollution can also influence fish body composition, 

including lipid content, as certain pollutants can disrupt lipid metabolism, leading to lipid accumulation or depletion 

in fish tissues (Filimonova et al., 2016). The Aber Wrac’h and Aven showed the lowest values for storage lipids and 

ratio TG:FS that could be a signal of a moderate eutrophication. 

The fish condition factor did not differentiate the seven flounder populations, thus underlining that no major fitness 

loss was detected over the watersheds. 

4.3. Fatty acids profiles in fish muscle 

4.3.1. Total lipid fatty acids (TL) 

Principal component analysis clearly highlighted a gradient of the estuarine environment quality (along horizontal 

axis), from Douffine to Aven. Fish in Douffine vs Aven showed higher MUFA and lower in PUFA, reflecting poorer 

lipid quality. The PUFA higher values in Aven indicating a better quality of food web components (Keva et al., 

2020). In addition, fish from Douffine showed a combination of oleic, linoleic and alpha-linoleic acids, which are 

the dominant C18 FAs in terrestrial seeds and animal oils. These FAs are the most relevant biomarkers for linking 

aquaculture waste in the environment and its potential effects (White et al., 2019). Douffine is characterized by three 

fish farms producing 900 T.yr-1 of trout. Furthermore, 20:3n-3 was also highly accumulated in fish fed intensively 

on artificial feeds (Jankowska et al., 2004). On the other hand, PUFA abundant in Aven reflect the marine origin of 

food sources (Závorka et al., 2022). Fish from Aven were also enriched in omega 3 and 6, such as DHA (22:6n-3), 

DTA (22:4n-6). The level of HUFAs such as DHA is reduced in highly eutrophicated environments (Taipale et al., 

2016) and high in oligotrophic systems, confirming the limited eutrophication in the Aven hydrosystem (Laurent et 

al., 2023). The other watersheds, Gouessant, Aber Wrac'h, Guillec, Quillimadec and Flèche, showed mesotrophic 

conditions, between Douffine and Aven (Laurent et al., 2023).  
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The principal component analysis also revealed a second gradient between DHA-AA and EPA (along 

vertical axis), respectively from Aber Wrac'h to Flèche. Fish from Aber Wrac'h were characterised by high 

levels of 20:2n-6 and DHA (22:6n-3), revealing a high quality environment. Fish in Gouessant vs Aber 

Wrac'h showed a reduced level of PUFA, reflecting a poor quality of the food web components. 

Furthermore, a reduction in PUFA availability in primary producers in aquatic ecosystems is observed when 

water temperature increases, negatively affecting fish (Závorka et al., 2021). Fish from Gouessant were 

characterized by a particular AA abundance, this FA and its metabolites playing a major role in proper 

functioning of the immune system and inflammatory response (Hanna & Hafez, 2018; Denisenko et al., 

2015). Fish from Gouessant also contained high proportions of Branched FAs, commonly used to evaluate 

the bacterial impact on the marine environment (Prato et al., 2010; Alfaro et al., 2006; Kharlamenko et al., 

2001; Virtue et al., 2000; Meziane & Tsuchiya, 2000). Indeed, two successive dams fragment the Gouessant 

river, which favours an increase in water temperature and the proliferation of cyanobacteria in the reservoirs 

(Chinyama et al., 2016). 

Individuals from Flèche and Guillec both showed high levels of DMA and EPA (20:5n-3) but very reduced 

levels of DHA that could be harmful for the healthy state of cell membrane (Costa et al., 2015; Saito & 

Aono, 2014). Furthermore, the high proportion of DMA detected in Flèche and Guillec could be related to 

the effect of eutrophication and hypoxia in these systems. Indeed, the plasmalogens from which DMA are 

derived play a protective role during oxidative and hypoxic stress (Nagan & Zoeller, 2001). Individuals 

from Flèche and Guillec also showed high levels of vaccenic acid (18:1n-7), used to assess the bacterial 

contribution in the marine food web (Meziane & Tsuchiya, 2000; Kharlamenko et al., 2001; Alfaro et al., 

2006). Thus, a very active livestock farming in Flèche and Guillec basins could lead to a bacterial 

proliferation in the estuaries. 

Interestingly, unlike lipid classes, the total lipids (TL) appear to provide substantial insights into the effects 

of environmental stressors on the lipid profiles of flounder. These results emphasize the influential role of 

the selected environmental variables as key determinants shaping the composition of fatty acid profiles in 

fish tissues. Nevertheless, we sought to deepen this information by separating fatty acid: neutral lipid fatty 

acids (NL) vs polar lipid fatty acids (PL).  

 

4.3.2. Polar lipid fatty acids profiles (PL) 

The polar lipid fatty acids (PL) present in fish muscles can reveal information about fish physiology, in particular 

about the composition of their membrane lipids. The FAs composition of fish cell membrane is important for the 

maintenance of cellular functions and properties, and therefore for the health of the organism. PLs are essential 

components of cell membranes and their composition can influence membrane fluidity and permeability, affecting 

the organism's ability to cope with temperature changes strongly linked to the proportion of PUFA (Delaporte et al., 

2005). Thus, analysis of PL in fish muscles can shed light on how fish adapt to their environment. 
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Aven still showed higher proportions of omega 3 and 6, confirming the good ecological condition of this system, 

although the PLs provided more information on the status of the other hydrosystems.  

Fish from Douffine were invariably characterised by MUFA and OA, LA and ALA correlated with fish farm activity. 

However, the individuals also showed high proportions of AA. A previous study showed a predominance of AA in 

several marine fish species, while they were contaminated with various metals such as Cd, Cu and Zn (Ajeeshkumar 

et al., 2015). Thus, the heavily metallic contamination of the Douffine sediments by ancient mining activities 

(Chiffoleau, 2017; Lernière & Clozel, 2002) could explain the high level of AA in the flounder, a bottom dwelling-

fish. Furthermore, previous studies have already shown that metal exposure acts in an alternative pathway to maintain 

the level of certain PUFA such as AA (Fadhlaoui & Couture, 2016).  

Analysis of PL revealed that Aber Wrac'h is clearly distinguished from Gouessant, by high levels of PUFA, and 

particularly DHA, which is essential to cell membranes (Costa et al., 2015; Saito & Aono, 2014). These high 

proportions of DHA could indicate an efficient cell membrane physiology in Aber Wrac'h individuals.  

Individuals from Gouessant and Quillimadec were located in the centre of the Principal Component Analysis (PCA), 

thus did not show clear trends in the distribution of their FAs.  Fish from Gouessant were particularly close to the 

gravity centre of the PCA. The fish being very rare in the Gouessant estuary, we suggest that this equilibrium state 

between the different types of membrane lipids may be the only way the fish have to ensure their survival in this 

highly stressed system.  

Fish from Flèche and Guillec were still characterised by MUFA and DMA.  The high proportion of DMA in PL 

particularly in the Flèche system could be related to the impact of a marked oxidative stress on cell membrane lipids 

(Nagan & Zoeller, 2001). 

4.3.3. Neutral lipid fatty acids profiles (NL) 

Neutral lipid fatty acids (NL) stored in muscle tissue serve as energy reserves from the diet, and partly reflect the diet 

of fish. NL composition of prey, such as plankton (Dalsgaard et al., 2003; Jezyk & Penicnak, 1966), can influence 

NL composition in fish. Indeed, when invertebrate primary consumers feed on a high-quality source, PUFA contents 

thus offer a high-quality source to predators, including fish (Brett et al., 2017; Guo et al., 2018). Conversely, when 

they consume lower-quality foods, such as leaves or cyanobacteria, PUFA content of primary consumers decreases 

(Kühmayer et al., 2020; Müller-Navarra et al., 2004), negatively impacting food quality for their predators. 

NL highlighted that fish from Aber Wrac'h were enriched in PUFA and especially in DHA, an essential 

HUFA characterizing the presence of diatoms and dinoflagellates. In terrestrial environments, EPA and 

DHA levels are very low or non-existent (Hixson et al., 2015), but diatoms and dinoflagellates can 

synthesize EPA and DHA (Strandberg et al., 2015; Guedes et al., 2011). Furthermore, fish from Aber 

Wrac’h were also characterized by high level of AA. In Laurent et al. (2023), we hypothesized arsenic 

contamination through the spreading of algal sludge in fields (Greger et al., 2007), resulting from the 

exploitation of algae in the food industry (Piwowar & Harasym, 2020). Algae naturally concentrate arsenic 

and a range of metals that are incorporated into enzymes, proteins and vitamins (Wahbeh et al., 1985). In 

addition, AA and DHA are commonly present in red (Gracilaria sp.) and brown (Sargassum sp.) algae, 
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respectively (Kelly and Scheibling, 2012; Shanab et al., 2018; Kumar et al., 2011, 2010; Van Ginneken et 

al., 2011). However, industrial extraction of molecules of interest generally involves water extraction 

(Zakaria et al., 2016; Castro-Puyana et al., 2013). The fraction that remains, often considered as a waste 

product, is liable to contain many lipids, and when algal sludge is spread on fields, these lipids could have 

an impact on the lipid reserves of the entire trophic chain, including flounder. 

Fish from Gouessant and Quillimadec showed a low proportion of DHA. These systems displayed water 

reservoirs that favour the proliferation of cyanobacteria and green algae that cannot produce HUFAs 

(Strandberg et al., 2015; Guedes et al., 2011).  

The general distribution of NL confirms the results observed with the total lipid classes, i.e. a poor quality 

of fatty acids reserves for Douffine, Guillec and Flèche fish. Fish from Douffine were constantly typified 

by oleic, linoleic and alpha-linoleic acids, characteristic of terrestrial food sources (White et al., 2019). NL 

reflect the fish diet, so it appears that the feeds distributed to fish farms may have contaminated the entire 

trophic chain. Indeed, these same FAs were observed in greater proportion in fish living in waters 

surrounding aquaculture facilities, suggesting consumption of feed used in aquaculture (Johnson et al., 

2018), confirming the trends observed with TL and LP. These three FAs therefore appear to be reliable 

indicators of fish farming activity, whatever the type of fatty acid. In addition, fish from Douffine were 

deficient in DHA, another characteristic of the impact of fish farms (Fernandez-Jover et al., 2011). 

Individuals from Douffine also showed myristic acid and margaric acid, both characteristic of bacterial 

presence (Prato et al., 2010; Virtue et al., 2000). Intensive aquaculture has expanded in recent years, 

accompanied by waste discharges that can lead to environmental eutrophication (Amirkolaie, 2011; Talbot 

& Hole, 1994) and bacterial proliferation. Furthermore, in Le Croizier et al. (2016), margaric acid was 

correlate with Cd, and Douffine system exhibited high Cd concentration in sediments. 

In the case of NL, individuals from Flèche and Guillec showed high levels of oleic, linoleic and alpha-

linoleic acids in this fraction. As with Douffine, the Guillec system hosts fish farms (450 T.an-1), which 

may explain these FA concentrations. The Flèche river, on the other hand, only supports a very small fish 

farm (20 T.an-1). The proportion of OA, LA and ALA here could be related to a diet composed mainly of 

prey derived from terrestrial sources. 

To conclude, some observed results could be related to environmental stressors, such as eutrophication and 

pollution by PAHs or metals, which could all exert selective pressures on preys on which flounder feed, 

influencing their lipid and fatty acid composition. Fish that feed on these preys will then be impacted by 

these variations in their diet composition, which may have consequences for their own lipid and fatty acid 

composition (Keva et al., 2019; Rajasilta et al., 2019; Le Croizier et al., 2016).  
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5. Conclusion 

The simple classification of total lipids classes is not sufficient to fully understand the complexity of fatty acid 

mechanisms in fish ecology and physiology. Different approaches to fatty acid analysis provide more precise 

informations. 

Total fatty acids are relevant, particularly for young fish, such as juvenile flounder, which tends to have few reserve 

lipids and significant amounts of polar fatty acids. However, it is important to point out that lipid composition can 

vary between stages and species. Thus, for fatter fish, or even adult flounder, it is imperative to opt for neutral and 

polar fatty acids, offering a deeper understanding of lipid composition, which is particularly valuable for exploring 

complex aspects of fish physiology and ecology.  

The separation of neutral and polar fatty acids is time-consuming and costly. It is therefore essential to strike a balance 

between the need for in-depth information and the constraints of time and cost. 

Neutral fatty acids are useful for analysing trophic relationships in aquatic ecosystems. However, the analysis of 

polar fatty acids could be particularly relevant to explore fish response to stressors in the environment. Thus, in the 

context of stress ecology, it could be highly recommended to integrate the analysis of polar fatty acids in addition to 

neutral fatty acids, in order to fully grasp the biochemical and physiological interactions at play. 
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Supplementary data  

Table S1. Samples description, geographical metrics and environmental signatures in Gouessant, Guillec, Flèche, 

Quillimadec, Aber Wrac’h, Douffine and Aven. 

Estuaries 
GOUESSAN

T 
GUILLEC FLÈCHE 

QUILLIMADE

C 

ABER 

WRAC’H 
DOUFFINE AVEN 

Samples 

description  

Collection date 08/10/2020 16/09/2020 30/09/2020 22/09/2020 28/09/2020 29/09/2020 23/09/2020 

Location 
48°31'14.4"N 

2°37'21.9"W 

48°40'15.7"N 

4°03'23.2"W 

48°37'16.3"N 

004°16'15.9"W 

48°38'14.2"N 

4°23'52.0"W 

48°34'23.7"N 

4°28'54.8"W 

48°15'21.2"N 

4°05'45.9"W 

47°51'06.9"N 

3°44'49.9"W 

Geographical 

Metrics 

Catchment area (km²) 420.2 72.5 73.5 79.2 95.6 173.9 193.7 

Livestock (UGBTA.ha-1) 284.7 328.9 533.5 361.4 362.2 221.7 187.9 

Agricultural surfaces  

(% of catchment) 
74.9 74.4 77.7 72.2 71.4 59.1 70.3 

Phytosanitary treatment 

(IFT.catchment-1) 
2.7 3.8 2.5 2.5 2.4 1.8 2.1 

Fish farm (T.year-1) 0 450 20 50 0 900 430 

Population density 

(inhab.km-²) 
84.3 85.7 45.9 172.4 117.8 31.3 77.8 

Urbanised surfaces  

(% of catchment) 
10.9 18.2 12.9 19.1 18.7 5.6 10.9 

Natural surfaces  

(% of catchment) 
14.2 7.5 9.5 8.7 9.9 35.3 18.8 

Hedges density (m.km-²) 5628 7546 9554 9555 7724 7970 9839 

Riparian vegetation  

(% 100 m river band) 
16.6 17.6 16.9 12.9 18.3 33.3 25.4 

Nitrogen  NO2
- 

0.16 ± 0.03(a) 

(0.11)** 

0.14 ± 0.03(a) 

(0.17)** 

0.06 ± 0.01(abc) 

(0.00029)** 

0.07 ± 0.03(abc) 

(0.14)** 

0.05 ± 0.01(bc) 

(0.06)** 

0.12 ± 0.04(ab) 

(0.08)** 

0.03 ± 0.002(c) 

(0.016)** 

concentration

s (mg.L-1)  
NO3

- 
21.11 ± 3.55(ad) 

(25.17)** 

50.80 ± 

1.51(b) 

(48.05)** 

36.83 ± 2.70(c) 

(51.19)** 

33.75 ± 2.75(ac) 

(32.09)** 

32.81 ± 

1.76(acd) 

(19.23)** 

12.00 ± 

0.91(d) 

(18.52)** 

24.00 ± 1.51(acd) 

(25.00)** 

in water  

samples* 
NH4

+ 0.15 ± 0.03(ab) 0.4 ± 0.09(a) 0.06 ± 0.01(bcd) 0.09 ± 0.02(abc) 0.07 ± 0.02(cd) 0.1 ± 0.03(abc) 0.03 ± 0.01(d) 

Organic 

pollutants 

concentration

s 

PAHs 117.1 ± 5.4(a) 105.1 ± 67.7(a) 300.5 ± 102.7(ab) 488.5 ± 39.9(ab) 
273.7 ± 

42.6(ab) 

535.9 ± 

161.6(ab) 
1481.6 ± 268.9(b) 

(ng.g-1 d.w.)  
PCBs <DL <DL <DL <DL <DL <DL <DL 

in sediment 

Organic 

pollutants 

concentration

s  

(ng.g-1 d.w.)  

in fish tissue 

PCBs 3.97 ± 1.2(a) 0.67 ± 0.7(a) 11.57 ± 0.5(abc) 22.77 ± 4.4(bc) 4.30 ± 1.2(ab) 27.70 ± 0.2(c) 22.13 ± 4.6(c) 

Trace Arsenic 4.26 ± 0.37(a) 8.41 ± 0.16(ac) 4.14 ± 0.66(a) 9.19 ± 0.73(ab) 27.43 ± 3.42(b) 14.26 ± 0.44(bc) 
13.08 ± 

0.65(bc) 

elements  Cadmium 0.11 ± 0.01(a) 0.58 ± 0.01(bc) 0.15 ± 0.02(ab) 0.32 ± 0.03(abd) 0.29 ± 0.06(abd) 2.18 ± 0.3(c) 0.87 ± 0.03(cd) 

concentration

s 
Copper 5.92 ± 0.55(ab) 7.02 ± 0.08(abd) 2.66 ± 0.47(a) 7.45 ± 0.54(abd) 13.79 ± 2.14(bc) 69.2 ± 13.33(c) 

25.43 ± 

1.25(cd) 

(µg.g-1 d.w.) Lead 9.83 ± 0.95(ad) 11.62 ± 0.29(ab) 5.5 ± 0.53(a) 11.52 ± 0.56(ab) 34.7 ± 5.59 (bc) 261.7 ± 56.9(c) 
31.65 ± 

0.94(bcd) 

in sediment Zinc 23.49 ± 2.27(ab) 69.59 ± 1.52(ac) 16.19 ± 2.7(b) 47.71 ± 3.28(abd) 
60.16 ± 

8.56(abc) 
326.1 ± 51.47(c) 

110.9 ± 

5.71(cd) 

Trace 

elements  

concentration

s 

(µg.g-1 d.w.) 

in fish muscle 

Arsenic 1.72 ± 0.38(ac) 2.16 ± 0.24(a) 0.39 ± 0.01(b) 2.83 ± 0.33(a) 3.12 ± 0.51(a) 0.8 ± 0.09(bc) 6.02 ± 0.32(d) 

Cadmium 
0.001 ± 

0.0002(ace) 

0.003 ± 

0.0002(bd) 

0.004 ± 

0.0004(be) 
0.001 ± 0.0001 (a) 

0.002 ± 

0.0003(cd) 

0.003 ± 

0.001(bd) 

0.001 ± 

0.0002(e) 

Copper 1.06 ± 0.08(a) 1.07 ± 0.04(a) 0.93 ± 0.15(b) 0.96 ± 0.05(ab) 0.96 ± 0.07(ab) 1.03 ± 0.05(a) 0.81 ± 0.04(b) 

Lead 0.03 ± 0.02(ab) 0.02 ± 0.005(ab) 0.01 ± 0.01(a) 0.02 ± 0.003(bc) 
0.02 ± 

0.003(bcd) 
0.05 ± 0.01(c) 

0.01 ± 

0.001(ad) 

Zinc 44.46 ± 9.79(a) 33.56 ± 3.09(a) 27.91 ± 0.98(a) 28.43 ± 3.18(ab) 34.31 ± 4.18(a) 32.26 ± 2.90(a) 
21.87 ± 

1.46(b) 

* Data provided by the Regional Directorate for the Environment, Development and Housing (DREAL) of Rennes for 2019 water samples, excepted for Aven (2016). 
** Additional values in brackets correspond to nitrites and nitrates concentrations measured the sampling day in 2020.  
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Figure S1. Correlations between geographic metrics, chemical measures, metals in sediments and fatty acids in P. 

flesus muscle (Spearman's test). a) Polar fatty acids. b) Neutral fatty acids. Coloured boxes represent significant 

correlations between two tracers (p-value < 0.05). The numbers inside cells are the associated Spearman's correlation 

(rs). 
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1. Discussion générale 

1.1. Pertinence et limites de l’approche multi-biomarqueurs sur le Flet adulte en Seine 

L’approche de biosurveillance passive menée sur des flets capturés dans l’estuaire de Seine a 

permis d’établir un diagnostic de la qualité écologique de cet hydrosystème. 

La comparaison des populations de Flet adultes in natura de Seine vs Canche par des biomarqueurs 

classiques en écotoxicologie (activité EROD, cassures à l’ADN, activité AChE, perturbations 

endocriniennes, histopathologie) indique une diminution globale du stress chimique en Seine ces 

vingt dernières années (Seine-Aval HQ Fish). En effet, le niveau de contamination chimique semble 

décroître sur cette période dans l’estuaire de Seine (Azimi & Rocher, 2016 ; Romero et al., 2016). 

Néanmoins, la pollution en Seine reste toujours marquée pour les contaminants dits “historiques”, 

et plus particulièrement les HAPs, les PCBs et les métaux.  

Cependant, notre étude n’a pas pris en compte une multitude d’autres polluants, et notamment les 

contaminants émergents (Taheran et al., 2018). En effet, plusieurs travaux ont mis en évidence une 

pollution significative de la Seine par certains composés organo-halogénés, comme les substances 

per- et polyfluoroalkylées (PFAS) et les isomères de l’hexabromocyclododécane (HBCDD), qui 

contaminent notamment la macrofaune benthique et les juvéniles de Sole (Pulster et al., 2022 ; 

Labadie et al., 2021). L’estuaire de Seine est aussi contaminé par divers produits pharmaceutiques 

(Tamtam et al., 2008 ; Togola & Budzinski, 2007), car les systèmes conventionnels de traitement des 

eaux usées ne sont pas conçus pour éliminer totalement les composés pharmaceutiques présents 

dans les rejets domestiques (Sandre et al., 2023 ; Chiffre et al., 2016). Enfin, la Seine apparait aussi 

caractérisée par une contamination importante de l’eau, des sédiments et du biote, par les 

microplastiques (Gaspéri et al., 2021), également considérés comme des contaminants émergents 

(Wagner & Lambert, 2018). 

 

De plus, la biosurveillance passive menée sur les flets adultes en période hivernale et estivale a mis 

en évidence un impact significatif du changement climatique sur les populations de poissons en 

Seine et en Canche. En effet, les hivers plus doux observés ces dernières années modifient la 

phénologie de la reproduction du Flet en Manche. Ces importants changements pourraient avoir 

des répercussions non négligeables sur le recrutement des juvéniles au sein des estuaires et sur la 

dynamique des populations de Flet. 

Plusieurs études ont identifié des modifications dans la phénologie de la reproduction des poissons, 

avec des conséquences potentielles sur les populations et sur l'écosystème aquatique dans son 

ensemble (Inouye, 2022 ; Woods et al., 2022 ; Peer & Miller, 2014). Des températures plus élevées 

peuvent entraîner un décalage dans la ponte et ainsi altérer la synchronisation entre les ressources 

alimentaires disponibles dans le milieu marin (plancton) et l’arrivée des larves et petits juvéniles. De 

plus, l’augmentation de la température de l’eau peut aussi impacter significativement la survie des 

œufs et des larves. De ce fait, il est essentiel de prendre en compte l’impact du changement 

climatique dans les futures études sur l’état écologique de l’estuaire de Seine.  
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1.2. Apports des outils moléculaires –omiques sur le Flet pour la biosurveillance en Seine et dans 
les petits estuaires bretons 

Protéomique et caging : biosurveillance active en Seine lors d’une pollution accidentelle 

Le couplage encagement de flets juvéniles - protéomique hépatique de ces poissons confirme la 

pertinence de la biosurveillance active, précédemment exploré par Borcier et al. (2019), pour 

évaluer la qualité de l'eau estuarienne à micro-échelle. 

Suite à l’incendie de “Lubrizol” et “NORMANDIE-Logistique”, les analyses chimiques des polluants 

organiques et métalliques menées dans l'estuaire en aval de Rouen n’ont révélé aucune 

contamination chimique majeure, à l'exception du Bassin au Bois où les eaux d’extinction 

contaminées ont été retenues pour limiter la pollution en Seine (Fisson et al., 2020). 

De plus, le rapport de Fisson et al. (2020) n'a révélé qu’un impact très limité de cet incendie sur le 

biote estuarien. Ainsi, les crevettes blanches mises en cage dans l'estuaire à Rouen n’ont pas 

présenté de réponse significative suite à l’incendie. 

Par contre, notre méthodologie caging - protéomique, déployée un mois après l'incendie et 

maintenue pendant 15 et 30 jours, a permis d’identifier un impact probable de la contamination des 

eaux sur les flets juvéniles, suite à l’incendie. Nous avons ainsi mis en évidence une perturbation du 

métabolisme du cholestérol dans le foie, associée à une augmentation concomitante des lipides de 

réserve dans le muscle du poisson.  

Nous avons suggéré, à partir des données acquises dans la principale station d’épuration de la ville 

de Rouen, qu’une pollution diffuse par les dioxines et les furanes, avait vraisemblablement 

contaminé les eaux de la Seine. Ces deux familles de molécules sont issues de la combustion des 

produits chimiques industriels lors de l’incendie. Ces substances ont été libérées dans l'atmosphère 

sous forme de panaches de fumée, puis déposées au sol et lessivées par les eaux de lavage et les 

pluies. Les eaux de ruissellement ont abouti à la contamination des eaux de l'estuaire de la Seine, 

puis ont été transférées aux proies des flets encagés. 

Au final, le couplage caging des juvéniles de flet – protéomique shotgun s'est avéré particulièrement 

pertinent pour évaluer la qualité écologique du milieu estuarien à micro-échelle, suite à la pollution 

accidentelle de la Seine. 
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Protéomique et transcriptomique : biosurveillance passive dans les petits estuaires bretons 

Avant le développement des techniques -omiques, l'analyse du génome et du protéome se limitait à des 

méthodes telles que l'électrophorèse, la RT q-PCR ou les tests ELISA (Tom & Auslander, 2005). Ces 

méthodes étaient efficaces pour des analyses ciblées à petite échelle, mais elles étaient limitées dans la 

capacité à analyser de vastes quantités de données de manière exhaustive.  

Les outils moléculaires de type -omiques modernes ont révolutionné ces analyses en permettant une 

exploration globale et détaillée du génome et du protéome sans a priori, ouvrant ainsi de nouvelles 

perspectives pour la recherche en écotoxicologie et en écologie du stress (Ebner, 2021). 

Les approches -omiques nous ont permis de séquencer le génome et le protéome complet du Flet. De 

plus, grâce à cette méthode, nous avons pu établir un inventaire détaillé de gènes et de protéines, ce 

qui nous a permis d'explorer les réponses des poissons face au multistress.  

Ainsi, les approches moléculaires, et plus particulièrement la protéomique shotgun, ont été d'une 

grande pertinence (1) pour identifier les différents stresseurs interagissant dans les estuaires bretons et 

(2) pour produire un premier bilan sur leur état écologique.  

Cependant, il est important de relever que les analyses du protéome hépatique des flets capturés dans 

l'Aven ont mis en évidence des différences très significatives dans les quantités de protéines estimées 

pour plusieurs marqueurs moléculaires, d'une année à l'autre. En effet, la comparaison du protéome 

des flets Aven 2018 vs Aven 2020 a montré plus de protéines dérégulées que lors de la comparaison du 

protéome Aven 2020 (estuaire considéré comme système de référence) vs Gouessant 2020 (estuaire 

lourdement impacté par le multistress). 

 

Cette importante variabilité temporelle dans les réponses moléculaires, pour le même hydrosystème, 

pourrait être influencée par les variations hydroclimatiques d'une année à l'autre, affectant 

significativement les signatures protéomiques du poisson.  

Cependant, les marqueurs non moléculaires (signatures environnementales et signatures 

phénotypiques sur le flet) mesurés en 2018 et en 2020 varient faiblement, suggérant que l’Aven est un 

système de référence a priori relativement stable dans le temps. Néanmoins, il est très possible que 

certains éléments importants de la variabilité hydroclimatique de l’Aven n’aient pas été pris en compte 

lors de notre caractérisation de cet hydrosystème. 

Il est également probable que cette variabilité temporelle intra-estuaire dans les signatures moléculaires 

soit davantage associée à des problèmes techniques liés à la technologie -omique en elle-même, tels 

que des différences dans les méthodes de collecte et d'analyse des échantillons, ou encore des 

différences dans les réglages des appareils d’une année à l’autre. 

Ces observations soulignent un aspect crucial de la recherche en écologie du stress dans cette approche 

multi-estuaires : la variabilité temporelle. En effet, si l'on souhaite comparer différents systèmes ou 

évaluer l’impact du multistress sur les populations de poissons au cours du temps, il est impératif de 

tenir compte de ces variations environnementales interannuelles. De plus, le changement climatique 

risque d'accentuer davantage ces fluctuations hydroclimatiques, ce qui pourrait compliquer les 

comparaisons entre les années. De ce fait, lors d’une approche multi-estuaires, il est essentiel de réaliser 

l’ensemble des échantillonnages sur la même année pour obtenir des résultats écologiquement 

pertinents.  
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1.3. Intérêt de l’approche multi-estuaires et multidisciplinaire pour le diagnostic écologique des 

petits estuaires bretons 

Les approches multidisciplinaires et multi-estuaires dans le domaine de l’écologie du stress 

permettent d'acquérir des connaissances approfondies et holistiques sur les écosystèmes (Sarkis et 

al., 2020). Néanmoins, il s’agit d’une méthodologie exigeante en terme de quantité de données à 

acquérir, et donc encore peu mise en œuvre sur les bassins versants à l’échelle à laquelle nous 

l’avons développée en Bretagne, soit en considérant un ensemble de onze fleuves côtiers. 

L'approche intégrative a pris en compte : la géographie des bassins versants, l’hydrobiologie, la 

chimie des polluants dans les sédiments et les poissons, et enfin les réponses biologiques du Flet en 

combinant biomarqueurs et analyses -omiques. Cette méthode s’est révélée très efficace pour 

établir un premier diagnostic sur la nature des stresseurs et sur la qualité écologique des fleuves 

côtiers bretons, des hydrosystèmes encore très peu étudiés. 

De manière générale, les petits estuaires subissent relativement peu d’altérations directes de leurs 

habitats (perte de vasières intertidales, chenalisation, endiguement, dragage, barrage…) 

relativement aux grands systèmes (Seine, Loire ou Gironde). Les principaux stresseurs dans ces 

petits estuaires sont principalement liés à une altération de la qualité de l’eau induite par une 

anthropisation plus ou moins marquée des bassins versants. 

De plus, les analyses lipidiques réalisées sur le muscle de flet ont mis en évidence l'importance des 

profils en acides gras comme bio-indicateurs de l’état de santé des systèmes estuariens. L’analyse 

des acides gras neutres et polaires permet une compréhension plus nuancée de l’écologie et de la 

physiologie des poissons dans le contexte de l’écologie du stress. 

Dans notre étude sur les acides gras du Flet, les analyses ont été effectuées sur le muscle, or le foie 

et le cerveau pourraient être des organes plus pertinents pour produire du diagnostic écologique. 

Notons que dans nos travaux le foie de poisson a été destiné aux analyses de protéomique, la masse 

du foie d’un flet juvénile (≈ 20 mg) n’étant pas suffisante pour mener à bien les analyses lipidiques 

au niveau individuel. 

Un autre défi réside dans le choix d'un système de référence. En effet, l’identification d’un estuaire 

« de référence », i.e. présentant un faible niveau d’eutrophisation et de contamination chimique 

par les micropolluants est parfois très difficile, en raison de la multiplicité des actions anthropiques 

présentes sur l’ensemble de l’hydrosystème, du bassin versant à l’estuaire. Le problème est rendu 

particulièrement complexe par le manque de données historiques sur l’état de santé des petits 

systèmes, encore très peu étudiés au niveau national. 

Pour ce faire, il est donc impératif de collecter un maximum de données environnementales afin 

de sélectionner le système de référence le plus approprié, en veillant à ce que tous les 

hydrosystèmes retenus s’inscrivent dans le même contexte hydroclimatique régional.  

Toutefois, nos travaux révèlent qu'en intégrant les données de géographie, d’hydrobiologie, de 

chimie des polluants, ainsi que les réponses phénotypiques du poisson, les risques de prendre une 

décision erronée concernant le système de référence sont a priori faibles.
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2. Perspectives 

2.1. Perspectives pour la biosurveillance passive et active en Seine 

Développement de biomarqueurs d’exposition à des contaminants émergents chez le Flet 

Aux vues de la multitude de contaminants émergents présents en Seine, il serait pertinent de mettre en 

place et de développer de nouveaux biomarqueurs chez le Flet, afin d’appréhender l’ensemble des 

stresseurs d’origine chimique. 

Les connaissances actuelles sur les réponses des poissons aux PFAS sont encore insuffisantes et 

nécessitent donc des recherches plus approfondies. Les réponses antioxydantes semblent être un 

biomarqueur pertinent des PFAS, telles que la peroxydation lipidique déterminée par la quantification 

du malondialdéhyde (MDA) ou le test de capacité antioxydante totale (TAC) qui mesure la capacité d'un 

échantillon à neutraliser les radicaux libres et à lutter contre le stress oxydatif (Piva et al., 2022 ; Wielsøe 

et al., 2015). 

De la même manière, les produits pharmaceutiques et leur impact sur la qualité environnementale dans 

les milieux aquatiques sont encore peu connus. Des biomarqueurs, tels que les mesures d’activités 

enzymatiques ou les changements histologiques, peuvent être mis en œuvre pour évaluer l'exposition 

des poissons aux médicaments (Gallego-Ríos et al., 2021), mais ce sont des marqueurs d’exposition aux 

xénobiotiques en général. 

Le dosage des métabolites des produits pharmaceutiques dans le foie, le muscle ou les branchies des 

poissons par chromatographie liquide à dilution isotopique, en tandem avec la spectrométrie de masse, 

permettrait de détecter une exposition à la caféine, aux antibiotiques ou encore aux antidépresseurs 

(Gallego-Ríos et al., 2021 ; Ondarza et al., 2019). 

Les microplastiques sont également de plus en plus abondants dans les environnements aquatiques, il 

est par conséquent nécessaire de les prendre en compte dans de futures recherches. En outre, les 

microplastiques représentent un risque en raison de leur ingestion et de leur impact sur le 

comportement alimentaire, mais aussi par rapport à leur capacité à adsorber des polluants pouvant 

entrainer des perturbations sur la physiologie et la reproduction des poissons (Hollerová et al., 2021 ; 

Wang et al., 2020). De ce fait, les poissons exposés aux microplastiques répondent aux mêmes 

biomarqueurs classiques d’exposition à des xénobiotiques, tels que les activités enzymatiques ou le 

stress oxydatif (Capó et al., 2022).  

Le moyen le plus efficace de mettre en évidence une contamination aux microplastiques est de 
quantifier l'ingestion par les poissons. Plusieurs méthodes peuvent être utilisées pour révéler la 
présence de microplastiques (Li et al., 2018 ; Silva et al., 2018), telles que la digestion enzymatique (Capó 
et al., 2022), la chromatographie en phase gazeuse par pyrolyse couplée à la spectrométrie de masse 
(Nuelle et al., 2014 ; Fries et al., 2013), la spectroscopie de Raman (Zhao et al., 2017 ; Wiesheu et al., 
2016), la spectroscopie à infrarouge transformée de Fourier (Qiu et al., 2016 ; Besseling et al., 2015), la 
chromatographie liquide (Elert et al., 2017 ; Hintersteiner et al., 2015) et les méthodes de marquage 
(Shim et al., 2016). Chaque méthode a ses avantages et ses limites, et le choix dépendra des besoins 
spécifiques de l'étude. 

Enfin, il serait très pertinent de maintenir les explorations sur les outils moléculaires (transcriptomique 
et/ou protéomique) en biosurveillance passive, pour suivre dans les décennies à venir l’évolution des 
réponses des poissons face aux cocktails polluants. En effet, la nature de ces mélanges est 
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vraisemblablement en évolution rapide dans les grands estuaires. Les approches -omiques pourraient 
ainsi identifier de nouveaux gènes ou des protéines candidates impliqués dans la réponse des 
organismes face aux polluants émergents dans les grands estuaires.  

Méthodologie pour évaluer la capacité de résistance des flets juvéniles face au changement 
climatique en estuaire de Seine 

 
Plusieurs études ont démontré que les individus vivant dans des systèmes lourdement contaminés 
peuvent présenter une tolérance au stress thermique plus faible que les organismes issus 
d’environnements peu pollués. Une première exploration en ce sens a été menée sur le Flet en Seine 
(Lavergne et al., 2015). Cette étude a détecté une perte de fitness chez des flets juvéniles de Seine 
vs de Vilaine (moins stressés), les deux lots de poissons ayant été soumis simultanément à un stress 
thermique durant un mois, dans le cadre d’une expérience de jardin commun. 

Le développement d’un nouveau protocole de jardin commun sur le Flet permettrait d'approfondir 
nos connaissances sur l'impact du multistress (chimique et thermique) sur les poissons estuariens. 
Des flets juvéniles, prélevés dans trois estuaires présentant des niveaux de contamination chronique 
contrastés, pourraient être acclimatés au laboratoire, puis soumis à différents régimes thermiques 
sur une période longue de 4 mois, correspondant au séjour estival des flets juvéniles 0+ dans la 
partie oligohaline-mésohaline des estuaires.  A la fin de l'expérience, les poissons seront sacrifiés et 
les dérégulations physiologiques mesurées par biomarqueurs et par protéomique shotgun seront 
comparées pour identifier les populations les plus sensibles au changement climatique. 

Par ailleurs, des études menées en laboratoire ont démontré les effets de l'augmentation de la 
température de l’eau sur la physiologie des poissons, suggérant que des températures plus élevées 
imposent une charge physiologique qui peut compromettre la capacité des poissons à gérer 
d'autres facteurs de stress, altérant ainsi leur condition physique (Alfonso et al., 2021). 

Amélioration du protocole de caging en cas de pollution accidentelle 

L’expérimentation de caging mise en place en Seine suite à l’incendie de “Lubrizol” et “NORMANDIE-

Logistique” s’est avérée très efficace et révélatrice de l’impact de l’accident sur les populations de 

Flet. Cependant, nous pouvons faire plusieurs suggestions pour améliorer la conception et la mise 

en œuvre d’une future expérimentation de caging lors d’une pollution accidentelle en estuaire. 

Tout d’abord, il faudrait réagir plus rapidement suite à une pollution accidentelle et déployer les 

cages en moins d’une semaine après les déversements.  

De plus, il serait pertinent de maintenir les flets en cage pendant une période d’au moins deux mois, 

avec des prélèvements à quinze, trente, et soixante jours, pour connaître l’impact de la pollution à 

plus long terme. D’autant plus que nous avons réglé le problème d’alimentation des flets encagés, 

observé dans Borcier et al. (2019), grâce à des naissains d’huîtres qui attirent les gammares dont se 

nourrissent les Flets. 

Il serait également intéressant de placer des cages plus en aval du site de pollution afin de 

déterminer l’impact de la diffusion de la pollution le long du cours d’eau. 
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2.2. Perspectives pour la biosurveillance passive sur les petits estuaires 

La protéomique haut débit s’est révélée très efficace pour identifier des protéines dérégulées chez 

le flet soumis au multistress dans les fleuves côtiers bretons. Cependant, la protéomique ciblée 

MRM (Multiple Reaction Monitoring) (Espeyte et al., 2019) permettrait d’optimiser nos approches 

moléculaires in situ en Bretagne. 

La protéomique ciblée MRM est une technique de spectrométrie de masse utilisée pour quantifier 

spécifiquement des protéines dans des échantillons biologiques. Plutôt que de rechercher un grand 

nombre de protéines de manière non ciblée, la MRM se concentre sur un ensemble de protéines 

d'intérêt préalablement identifiées et sélectionnées par la protéomique shotgun sans a priori. 

La protéomique MRM est utilisée pour quantifier des peptides biomarqueurs de manière absolue. 

Cette analyse est réalisée à l'aide d'un spectromètre de masse équipé d'une source d'ionisation et 

d'un analyseur de masse (Figure 34). Les transitions spécifiques des réactions ions-molécules sont 

alors surveillées pour chaque peptide cible, ce qui permet de les quantifier précisément. Cette 

méthode offre une grande sensibilité et spécificité, permettant la quantification précise des 

protéines dans les échantillons, même à des niveaux très faibles.  

 
Figure 34. Schéma représentant l’identification de peptides biomarqueurs par protéomique MRM.  

Les protéines sont (1) extraites et dosées, (2) digérées à la trypsine pour récupérer les peptides. 
Ensuite, (3) les peptides sont purifiés par extraction en phase solide (SPE), (4) concentrés par évaporation, 

(5) séparés par chromatographie et (6) analysés en MRM par le spectromètre de masse en tandem. 

© Espeyte et al. (2019). 

La protéomique ciblée MRM est couramment utilisée en recherche biomédicale pour étudier des 

voies de signalisation cellulaire et des protéines impliquées dans des maladies.  

Dans notre cas, la protéomique ciblée MRM nous permettrait d’identifier et de quantifier de 

manière absolue des peptides rapporteurs de protéines d’intérêt, et ainsi de valider définitivement 

les méthodes -omiques in situ. 
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En outre, il est essentiel de diversifier nos méthodologies en explorant des approches plus 

classiques en ce qui concerne la quantification des protéines. Cela inclut l'utilisation d'approches 

immunologiques, telles que les tests ELISA, qui a déjà fait ses preuves dans l'étude de la VTG, ou 

encore les dosages enzymatiques, comme le test EROD pour les CYP450. Les techniques de qPCR, 

ou des méthodes, équivalentes pourraient également nous permettre d’évaluer l'expression de 

gènes spécifiques.  

Toutes ces approches pourraient être adaptées pour répondre aux particularités des métabolismes 

que nous avons identifiés au cours de nos études, notamment le cycle de l'urée, le métabolisme des 

stérols, ou encore la réponse à l'hypoxie. Leur intégration dans nos travaux pourrait 

significativement améliorer notre capacité à évaluer l'impact du multistress. 

En dernier lieu, il est indispensable de souligner l’importance de la transcriptomique et du RNAseq, 

qui constituent une avancée majeure qui a considérablement enrichi nos connaissances sur le 

génome de cette espèce. Toutes ces données génomiques constituent de nouvelles perspectives de 

recherche et d'exploration en écologie du stress. 

2.3. Approfondissement de l’approche multidisciplinaire intégrative dans les petits estuaires  

Propositions pour améliorer l’identification des stresseurs dans les petits hydrosystèmes 

Il est impératif d’approfondir notre compréhension du fonctionnement des hydrosystèmes, afin 

d’augmenter l'efficacité de l'approche intégrative développée sur les fleuves côtiers bretons.  

Lors de notre étude sur les petits hydrosystèmes, nous avons effectué des mesures ponctuelles de 

différents paramètres hydrobiologiques dans la partie amont de chaque estuaire, à marée basse, 

le jour du prélèvement des poissons.  

Ainsi, nous avons mesuré ponctuellement dans les eaux de chaque estuaire la température, 

l’oxygène dissous, la salinité, les nitrites et nitrates. Ces données doivent être considérées avec 

précaution, car les eaux de transition où vivent les flets juvéniles sont caractérisées par une hyper-

variabilité temporelle des conditions hydrobiologiques. Nos mesures ponctuelles reflètent donc 

probablement assez mal la tendance hydrobiologique du point d’échantillonnage, au cours de la 

saison estivale.  

En complément, nous avons donc examiné les données hydrobiologiques fournies par la DREAL 

pour les hydrosystèmes étudiés, pour élargir notre perception sur les paramètres hydrobiologiques 

propres à chaque estuaire. Notons que les stations de mesures ne se trouvaient pas toujours à 

proximité de nos sites d'étude, ce qui ne permettait pas toujours d’obtenir des données précises 

pour la zone de capture du poisson. 

 

La pose de sondes in situ dans les estuaires permettrait d’améliorer notre suivi et de surveiller en 

temps réel la température et l'oxygène dissous dans les estuaires, offrant ainsi une image plus 

complète des régimes thermiques et de la qualité de l'eau. Toutefois, pour garantir la fiabilité des 

données, il serait recommandé de positionner ces sondes in situ un à trois mois avant les 

prélèvements de poissons. 
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De plus, nous suggérons de doser dans l’eau les phosphates parallèlement aux nitrites et nitrates, 

pour développer un indicateur complémentaire sur l’état d’eutrophisation des petits 

hydrosystèmes (Correll, 1998). 

De plus, aux cours de nos travaux, nous avons observé pour certains systèmes estuariens une 

augmentation parfois rapide de la turbidité des eaux, même lors d’épisodes pluvieux modérés. Par 

ailleurs, les témoignages des riverains de zones estuariennes relatent tous une augmentation 

générale de la turbidité des eaux en saison hivernale, sur l’ensemble de la Bretagne. 

La turbidité, principalement induite par les particules en suspension, est surtout liée à l'érosion des 

sols, aggravée par l'agriculture intensive, les sols nus en hiver et la dégradation du bocage et de la 

ripisylve (Woodward & Foster, 1997).  

Ainsi, le suivi de la turbidité dans l'eau estuarienne pourrait être un moyen efficace d'évaluer le 

risque d’érosion des sols dans les hydrosystèmes (Sader, 2017). Rappelons par ailleurs qu’une 

turbidité de l’eau élevée affecte la vie aquatique, en diminuant notamment la photosynthèse des 

végétaux aquatiques, et donc en réduisant les capacités d’épuration des estuaires vis-à-vis des 

nutriments de type azote et phosphore. 

Le suivi des polluants dans l’eau des estuaires est difficile à mettre en place, de par l’extrême 

diversité des molécules présentes, les différentes formes chimiques de ces molécules dans des 

conditions de salinité variables, les fluctuations de la présence de ces polluants liées à la 

pluviométrie, et les besoins de surveillance à long terme. La chimie analytique ciblée est efficace 

pour analyser de nombreux polluants organiques dans les eaux, mais elle est très coûteuse pour des 

suivis en routine.  

La mise en place d’Echantillonneurs Intégratifs Passifs (EIP) dans la partie amont des petits 

estuaires bretons nous paraît la plus envisageable. En effet, les EIP offrent une solution 

économique, permettant de collecter des données sur une gamme variée de polluants de manière 

continue, réduisant ainsi les coûts et améliorant l'efficacité de la surveillance environnementale 

(Roll & Halden, 2016). 

Propositions pour la mise en place d’une étude bi-taxa dans les fleuves côtiers bretons  

Les études multi-taxa peuvent être très efficaces pour la classification des masses d’eau, 

notamment de transition. En effet, plusieurs modèles biologiques utilisés en biosurveillance ont 

permis d’intégrer différents modes d’exposition et d’action des contaminants (Xuereb et al., 2023 ; 

Duarte et al., 2017). 

Dans le contexte des fleuves côtiers bretons, une comparaison des réponses du Flet en tant que 

modèle intra-estuarien vs l’Huître creuse (Crassostrea gigas) à l’embouchure des estuaires pourrait 

être pertinente.  

Cette approche consisterait à introduire des huîtres issues d'un même lot d'ostréiculture dans tous 

les estuaires étudiés, et de les stocker en poches sur des tables ostréicoles, quatre mois avant les 

prélèvements de flets (réalisés à la mi-septembre). Le sacrifice et les prélèvements sur flets et 

huîtres seraient menés en parallèle. L’objectif serait de mettre en vis-à-vis les signatures biologiques 

du flet vs différents marqueurs de fitness sur les huîtres. Au final, cette démarche permettrait 
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d’établir des liens entre le statut écologique de l'estuaire, déterminé par l'approche intégrée (de la 

géographie du bassin versant à la réponse du Flet), et la capacité de l'estuaire à fournir un habitat 

propice à la conchyliculture, un enjeu de première importance en Bretagne. 

Proposition pour étendre l’approche intégrée à des hydrosystèmes de tailles intermédiaires 

Les onze fleuves côtiers bretons étudiés présentent des surfaces de bassin versant comprises entre 

70 et 400 km2. Il pourrait être pertinent d'appliquer l’approche intégrée développée dans nos 

travaux à des hydrosystèmes de taille intermédiaire (de 500 à 1 200 km2), dans d’autres régions 

françaises.  

Cette démarche permettrait d’éprouver notre méthode sur une échelle spatiale plus large, tout en 

conservant une complexité environnementale plus gérable que dans les grands estuaires de la 

façade Atlantique (Seine, Vilaine, Loire ou Gironde). Cette transition vers des estuaires de taille 

intermédiaire permettrait ainsi de démontrer la polyvalence ou les limites de notre approche 

intégrative.  

2.4. Développement d’une analyse statistique multivariée sur l’ensemble du jeu de données  

Nous prévoyons de réaliser une analyse multivariée approfondie sur notre jeu de données couvrant 
les onze hydrosystèmes bretons, afin d'extraire les marqueurs clés de notre approche intégrative. 

Notre jeu de données inclut un large éventail de variables : 13 variables de géographie basées sur 
les données SIG explorant les différentes formes de l'anthropisation dans les bassins versants, 4 
variables d'hydrobiologie sur une période de vingt ans, 20 variables de chimie liées à la 
contamination, toutes les variables issues des données de biologie ciblée sur le Flet, et enfin tous 
les gènes et protéines dérégulés obtenus sans a priori par les outils moléculaires. 

En outre, étant donné que les acides gras se sont révélés être des marqueurs très pertinents pour 
identifier les réponses du poisson dans les estuaires eutrophisés, ils seront aussi intégrés aux 
données de biologie ciblée et donc à l’analyse multivariée. 

Cette analyse multivariée nous permettra d'identifier de manière statistique les signatures 
environnementales les plus pertinentes pour estimer la qualité écologique des systèmes estuariens 
en région Bretagne. Elle permettra aussi de sélectionner les gènes et/ou protéines candidats en 
liaison forte avec les différents stresseurs dans les fleuves côtiers, parmi les milliers de gènes et 
protéines identifiés par la biologie moléculaire.  

Les signatures environnementales et les marqueurs moléculaires retenus seront la base de 
nouveaux outils de diagnostic pour le monitoring de l’état de santé des écosystèmes estuariens. 
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2.5. Développement de l’approche protéomique dans le cadre d’une contamination expérimentale 

du Flet par un cocktail de pesticides 

Dans le cadre de cette thèse, les recherches menées sur la qualité écologique des onze petits 

estuaires bretons ont clairement mis en évidence une contamination chronique aux pesticides.  

Ces études ont également révélé que l’hydrosystème de l’Horn est le plus contaminé aux produits 

phytosanitaires. En effet, les métriques géographiques ont mis en évidence dans ce bassin versant 

une forte pression agricole due à la culture maraichère consommatrice d’une grande diversité de 

pesticides tout au long de l’année. En outre les réponses moléculaires des poissons de l’Horn se 

traduisent notamment par une forte mobilisation des mécanismes de détoxification des 

xénobiotiques, en réponse à la présence de pesticides dans l’eau. 

De plus, le réseau "CORPEP", un outil développé par la DREAL de Rennes pour suivre les niveaux de 

contamination des eaux superficielles bretonnes par les résidus de produits phytosanitaires (Figure 

35), semble confirmer que l’Horn est l’un des systèmes les plus impactés par les pesticides en région 

Bretagne. 

 
Figure 35. Présentation du Réseau CORPEP en Bretagne. 

Pesticides les plus fréquents détectés dans l’eau à la Station CORPEP de l’Horn à Saint Pol de Léon, en 2019.  

© Yves-Marie Heno, DREAL Bretagne 

Nous avons mené au CEDRE une expérimentation sur le flet afin d’étudier les réponses du poisson 

suite à une exposition à un cocktail de pesticides.  

Au travers de cette approche, nous ciblons (1) les dérégulations moléculaires identifiées par la 

protéomique, (2) la réponse immunitaire, et plus particulièrement les activités de phagocytose et 

du complément, et enfin (3) le métabolisme énergétique, en mesurant l’activité mitochondriale. 

Aux vues des concentrations mesurées dans l’Horn (Saint Pol) par le Réseau CORPEP, nous avons 

exposé les flets juvéniles à un cocktail de pesticides composé d’AMPA, de Métazachlore ESA, de 

Métolachlore ESA et de Glyphosate (Figure 32). 
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Des flets juvéniles ont été capturés début octobre 2022 dans l’estuaire du Goyen, un petit fleuve 

côtier peu anthropisé, situé dans le sud du Finistère près d’Audierne. 

L’expérimentation a été menée aux CEDRE, dans des installations et des conditions conformes à la 

réglementation. Les flets juvéniles ont été acclimatés deux semaines au laboratoire, avant d’être 

placés dans des bassins pour être exposés pendant un mois à deux concentrations de pesticides (5 

et 15 µg.L-1), par balnéation. Tout au long de l’exposition, les individus ont été nourris à satiété 

(Figure 36). 

 
Figure 36. Schéma représentant le design de l’expérimentation animale menée en 2022 au CEDRE 

et le plan de prélèvements des échantillons. © Jennifer Laurent 

Les résultats n’ont pas encore été traités ni analysés, mais ces données permettront de mieux 

appréhender les réponses des poissons face à un mélange de pesticides, en faisant abstraction des 

autres stresseurs communément identifiés in natura.  

L’objet de cette expérimentation est aussi d’identifier potentiellement de nouveaux acteurs 

moléculaires impliqués dans la réponse du poisson à un cocktail de pesticides typiquement utilisé 

en Bretagne. Ces marqueurs moléculaires pourraient d’ailleurs être intégrés dans un futur 

programme de biosurveillance des hydrosystèmes en région Bretagne. 
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3. Conclusion 

Ce travail de recherche a mis en évidence les relations entre l'anthropisation des bassins versants, 

la qualité de l’eau, la présence de polluants dans les sédiments et les poissons, et enfin les 

dérégulations moléculaires et physiologiques chez le Flet, une espèce sentinelle de la qualité des 

systèmes estuariens. 

Ainsi, l’approche intégrative développée dans cette étude a fourni des informations précieuses pour 

le diagnostic de l’état écologique des estuaires et la compréhension des effets du multistress sur le 

poisson. Nous pensons que cette méthodologie peut contribuer de manière significative à la 

conservation et à la gestion efficace des hydrosystèmes. 

C'est la raison pour laquelle nous avons travaillé en collaboration étroite avec les gestionnaires de 

l’eau et les syndicats mixtes, porteurs des SAGE et responsables des différents bassins versants 

retenus en Bretagne. En effet, ces acteurs locaux ont une connaissance fine de l'occupation des sols 

des systèmes dont ils ont la gestion. De ce fait, leur expertise nous est très précieuse pour mieux 

appréhender les dynamiques environnementales spécifiques à chaque bassin versant et les 

stresseurs qui interagissent in fine sur l’exutoire du bassin versant, l’estuaire.  

De plus, cette collaboration nous a permis de mutualiser les connaissances sur les hydrosystèmes 

et de tirer parti de ces données locales pour mieux interpréter nos résultats intégrant la géographie, 

l’hydrobiologie, la chimie et la biologie.  

L’objectif final de cette collaboration est maintenant de s’inscrire pleinement à l’interface entre 

Science et Société, en sélectionnant parmi nos métriques les outils de diagnostic les plus pertinents 

pour évaluer et surveiller l'état de santé des écosystèmes estuariens.  

Notons que les opérations de restauration entreprises sur les bassins versants telles que la remise 

en état des zones humides, de la ripisylve et du bocage, doivent être suivies pour évaluer leur 

efficacité. Ainsi, fournir aux gestionnaires des bassins versants des outils de suivi permettra de 

mesurer l'impact de ces opérations sur la qualité environnementale et si nécessaire d'ajuster leurs 

stratégies. 

Au final, cette collaboration entre scientifiques et porteurs des SAGE doit apporter une contribution 

significative (1) à la mise en place d’outils novateurs et intégrateurs pour caractériser l’exposition 

des organismes aquatiques aux stresseurs et (2) à la production de marqueurs robustes de 

l’environnement soutenant l’aide à la décision pour les gestionnaires des hydrosystèmes.  
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 « L'avenir n'est pas ce qui va arriver,  
mais ce que nous allons faire » 

de Henri Bergson
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Résumé :  

Les différentes approches menées au cours de cette 
thèse, sur les réponses des populations de flet face au 
multistress dans des environnements contrastés, ont 
permis d’évaluer la qualité écologique des estuaires de 
grande et de petite tailles. 
La biosurveillance passive menée en Seine a mis en 
évidence des indicateurs de contamination, 
notamment des atteintes au niveau hépatique, une 
augmentation de la neurotoxicité, ainsi qu'une possible 
altération du métabolisme des lipides. Nous avons 
également observé un impact du changement 
climatique sur la phénologie de la reproduction du flet. 
En parallèle, la biosurveillance active menée en Seine, 
suite à la pollution accidentelle induite par l'incendie de 
Lubrizol et de NORMANDIE-Logistique, a mis en avant 
la pertinence de l’encagement du flet couplé à la 
protéomique shotgun. Les résultats du caging, 
comparés à une étude menée à Rouen avant 
l’accident, ont révélé une accumulation des protéines 
liées au métabolisme du cholestérol dans le foie, ainsi 
qu'une perturbation de la voie de signalisation des 
PPARs impliquée dans le métabolisme des lipides. 
 

 

La biosurveillance passive menée dans les petits 
estuaires bretons a intégré la géographie des 
bassins versant, l’hydrobiologie, la chimie des 
polluants, les biomarqueurs et les outils moléculaires 
chez le flet; elle a révélé des dérégulations pour les 
protéines liées à la détoxification des xénobiotiques, 
au cycle de l’urée, à l'hypoxie, au stress thermique, 
au métabolisme des lipides ou encore au système 
immunitaire. 
Enfin, les analyses lipidiques réalisées sur le flet ont 
mis en évidence l'intérêt des profils en acides gras 
du muscle comme bio-indicateurs pertinents pour 
évaluer l'impact des stresseurs et l’état écologique 
des estuaires. 
Cette approche multidisciplinaire a approfondi notre 
compréhension des réponses du poisson au 
multistress à l’échelle de l’hydrosystème, en 
soulignant l'importance de l'intégration des données 
environnementales et moléculaires pour identifier 
les principaux facteurs de stress. 
 
 
 
 

 

Title: Stress ecology & ecological quality of the Seine estuary and Brittany coastal rivers:  
         environmental and molecular signatures in a sentinel species, the Flounder  
         (Platichthys flesus) 
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Abstract : 

The different approaches developed during this thesis, 
on the responses of flounder populations to multistress 
in contrasting environments, enabled us to assess the 
ecological quality of large and small estuaries. 
Passive biomonitoring in Seine revealed indicators of 
contamination, including liver damage, increased 
neurotoxicity and possible alteration of lipid metabolism. 
We have also observed the impact of global warming on 
the phenology of the flounder reproduction. 
In parallel, active biomonitoring in Seine, following the 
accidental pollution induced by the Lubrizol and 
NORMANDIE-Logistique fire highlighted the relevance 
of flounder caging coupled with proteomics. The caging 
results, compared with a study carried out in Rouen 
before the accident, revealed an accumulation of 
proteins linked to cholesterol metabolism in liver, as well 
as a disruption of the PPAR signalling pathway involved 
in lipid metabolism. 

 
Passive biomonitoring in small Breton estuaries integrating 
watershed geography, hydrobiology, pollutant chemistry, 
biomarkers and molecular tools in flounder, revealed 
deregulations in proteins linked to xenobiotic detoxification, 
urea cycle, hypoxia, thermal stress, lipid metabolism and 
immune system. 
Finally, lipid analyses performed on flounder have 
highlighted the importance of fatty acid profiles as relevant 
indicators to assess the impact of stressors and the 
ecological status of estuaries. 
This multidisciplinary approach has deepened our 
understanding of fish responses to multi-stress at the 
hydrosystem scale, emphasizing the importance of 
integrating environmental and molecular data to identify 
key stressors. 
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