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thermorégulé ; b.t. : billes thermo-isolantes ; i.p. : identification des prélévement ; n. : néon ; s. : surverse.

Figure II-4 : Photo d’un dispositif expérimental ; exemple d’un test d’exposition en semi-
statique de 21 j. au méthomyl. (p.78)

b. : Bécher d’exposition ; b.m. : bain-marie thermorégulé ; cr. : cryostat ; f.a. : feuille d’aulne ; id. : identifiant de
I’expérimentation ; plan expérimental ; t.b. : toile a bulter ; th. : thermostat.

Figure II-5 : Représentation schématique du dispositif expérimental d’exposition en continu.
(p-81)

b. : bulleur ; f.d. : facteur de dilution ; rb. robinet ; s.m. : solution mére ; t. : tuyau.
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Figure II-6 : Dispositif expérimental d’exposition in situ. (p.82)
b.r : block rocheux ; c.e. : chambre d’exposition ; c.p. : cagette de protection ; c.s. : collier de serrage ; m. PVC :
manchon en PVC ; t.b. : toile a bluter.

Figure II-7 : Principe de la méthode colorimétrique d’Ellman et al. (1961). (A) Réaction 1 :
Exemple de I’hydrolyse de 1’acéthylthiocholine par 1’acétylcholinestérase et
formation de la thiocholine. (B) Réaction 2 : Réaction de thiocholine avec le
DTNB et formation du TNB absorbant a 405 nm. (p.85)

Figure II-8 : Représentation simplifiée de la procédure utilisée pour évaluer le taux
d’alimentation via la mesure de surface de feuille consommée, dans une unité
expérimentale (i.e. réplicat). (p.88)

Figure I1-9 : Représentation schématisée du montage expérimentale utilis¢ pour réaliser les

vidéos de locomotions. (p.90)
b.p. : boite de Pétri ; c.n. : caméra numérique ; s.b.-m. : support de couleur blanc-maéte ; o. : ordinateur

Figure I1-10 : Schéma du déplacement d’'un gammare sur un plan bidimentionnel. (p.90)

Figure II-11 : Représentation schématique de la procédure utilisée pour déterminer le stade

d’inter-mue des organismes. (p.92)
c.w.: ciseaux de Wecker; d.: dactilopodite; L.: lame; l.: lamelle; m.: microscope ; m.s.: milieu de
stabulation ; p. : protopodite ; s. : soie.

Figure II-12 : Représentation schématisée de la démarche utilisée pour mesurer les

"marqueurs macroscopiques". (p.93)
b. : loupe binoculaire ; e.: embryons contenus dans la poche incubatrice ; L. : lame ; m. : microscope ; 0. :
ovocytes secondaires visibles au travers de la cuticule.

Figure II-13 : Comparaison des quantités d’ARN totaux extraits en fonction du nombre

d’organismes, males ou femelles, broyés par échantillon. (p.96)
Les valeurs sont exprimées comme une moyenne =+ ecartype (n = 3).

Figure II-14 : Principe de 'utilisation du SYBR Green en PCR quantitative : (A) le mélange
réactionnel initial contient de I’ADN dénaturé, les amorces et le SYBR Green
non-lié¢ ; (B) aprés hybridation des amorces, le SYBR Green se lie au double
brin d’ADN et émet un signal fluorescent ; (C) pendant 1’¢longation, le nombre
de molécules de SYBR Green liées augmente, ce qui se traduit par une
augmentation de la fluorescence. (P.98)

Figure II-15 : (A) PCR quantitative réalisée sur une série de dilutions d’un standard pur. (B)
Relation correspondante entre les points de sortie (PS) et les logjo des
concentrations en ADNc (en nombre de copies) présentes dans chaque point de
la gamme. (p.99)

Figure II-16 : Droite d’étalonnage de la quantification des ADNc de la Vtg par PCR temps
réel au moyen du couple d’amorces VtgGf, dans les conditions d’amplification
décrites précédemment. (p.101)
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Chapitre I11

Figure ITI-1: Relations entre la concentration en protéine (g.1"') et 1’activit¢ AChE non-
normalisée (nmol.min™) ou Pactivit¢ AChE normalisée (nmol.min™.mg de
protéines™) mesurées dans des extraits de femelle a différents stades de la
reproduction (A et B) et de males analysés dans les cadre d’une étude de
terrain (C et D). (p.108)

(®) : femelles en début de cycle de reproduction avec des gonades peu développées et des ceufs fraichement

pondus dans le marsupium; (O) : femelles en début de cycle de reproduction avec des gonades peu développées
chez lesquelles les ceufs ont été manuellement retirés du marsupium; (A): femelles en fin de cycle de
reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades et des juvéniles fraichement éclos dans le

marsupium; (A) : femelles en fin de cycle de reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades chez
lesquelles les juvéniles ont été manuellement retirés du marsupium; (4) : males.

Figure III-2 : Activité AChE (nmol.min ') mesurée sur des pools de Gammarus fossarum
males et femelles (4 stades de reproduction différents). (p.109)

Les données sont rapportées comme des moyennes * écart type (n = 5). L’absence de différence significative est
indiquée par une lettre identique (p > 0.05). (&) : males; (?1) : femelles en début de cycle de reproduction avec
des gonades peu développées et des ceufs fraichement pondus dans le marsupium; (92) : femelles en début de
cycle de reproduction avec des gonades peu développées chez lesquelles les ceufs ont été manuellement retirés
du marsupium; (93): femelles en fin de cycle de reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades
et des juvéniles fraichement éclos dans le marsupium; (94): femelles en fin de cycle de reproduction portant des
ovocytes matures dans leurs gonades chez lesquelles les juvéniles ont été manuellement retirés du marsupium

Figure ITI-3 : Relation entre ’activit¢ AChE (nmol.min') et le poids individuel moyen (mg)

obtenu pour six classes de taille différentes. (p.110)
Les données sont reportées comme des valeurs individuelles. (#): classe 1; (¢):classe 2; (A ):classe 3;
(A):classe 4; (D): class 5; (m): class 6

Figure III-4 : Variations annuelles de 1’activit¢ AChE (nmol.min"") mesurée chez des
Gammarus fossarum collectés de Janvier 2007 a Janvier 2008 en amont de
la Morcille (A), de I’Ardiere (B), de la Bourbre (C) et de 1’Agny (D).
(p.-112)

Les données sont reportées comme des moyennes * écart type (n = 5). La ligne continue représente la moyenne
annuelle (8.4 + 0.5 nmol.min""), et les lignes en pointillés I’intervale de confiance & 95% (7.4-9.5 nmol.min "),
des valeurs d’activité AChE obtenues pour la Morcille.

Figure III-5 : Relation entre I’activtit¢ AChE (% du control) et le taux d’alimentation (% of
control ; A) ou la locomotion (% of control ; B) chez G. fossarum aprés 96 h
d’exposition a cinq concentrations de chlorpyrifos (¢ CPE) et six
concentrations de méthomyle (A MT) témoins inclus. (p.114)

Les données sont reportées comme des moyennes + écart type (n = 5 pour l’activité¢ AChE et le taux

d’alimentation, et n = 18 pour la locomotion). La courbe en rouge (¢ ; indiquée par des fleches sur le graphe A)

correspond a la relation obtenue entre le taux d’alimentaion et 1’activité AChE mesurée durant les 48 dernieres

heures d’exposition au chlorpyrifos (voir les résultats et la discussion de la publication n°4).
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Figure III-6 : Activit¢ AChE (moyennes £ ecart type, n = 5) mesurée chez Gammarus
fossarum exposé sur les différentes stations étudiées et situées en amont et
aval de stations d’épuration (i.e. Saone, Ardicre, et Bourbre) ou de rejet
minier (i.e. Amous). (p.117)

A : Amous ; Bj: Ardiére; S: Sadéne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes en pointillés
rouges : limite inférieure et supérieure au-dela desquelles I’activité AChE est significativement différente de son
niveau de base naturel (Publication 3). Les points rouges représentent les stations définies a priori comme
référence (Amont des rejets).

Figure I1I-7 : Changement tégumentaire du dactylopodite et du protopodite de la 3°™ et 4™

paires de périopodes au cours du cycle de mue de G. fossarum. (p.119)
Stade A : cuticule du dactylopodite fine et molle; Stade B : épaississement de la cuticule du dactylopodite ;
C1 : rétractation de ’épiderme du dactylopodite ; C2 : formation de fentes circulaires sur 1’épiderme du
dactylopodite causée par son invagination ; D1 : formation d’une cuticule sur le dactylopodite néoformé ; D2 :
formation d’une cuticule sur les soies néoformées du protopodite.

Figure III-8 : Répartition des différents stades de développement embryonnaire observés
dans les marsupium des femelles G. fossarum en fonction des stades de mue
(n =20 femelles par stade de mue). (p.119)

Du fait, de la courte durée du stade A, les stades de post-mue (i.e. AB) ont été regroupés en stade AB.

Stade 1 : Embryon nouvellement fertilisé, ovale et indifférencié ; Stade 2 : Apparition de la ventroflexion ;
Stade 3 : Apparition du céphalothorax et segmentation des appendices ; Stade 4 : Les yeux sont clairement
visibles, et les appendices sont complétement développés ; Stade 5 : Juvénile nouvellement éclos.

Figure III-9 : Evolution de la structure histologique de 1’ovaire au cours du cycle d’intermue

des femelles chez Gammarus fossarum. (p.120)
Du fait, de la courte durée du stade A, les stades de postmue (i.e. AB) ont été regroupés en stade AB.
cdf, cordon folliculaire ; cf, cellule folliculaire ; gl, gouttelette lipidique ; gv, globule vitellin ; O, oviducte ; odvs,
ovocyte en début de vitellogénése secondaire ; ofvp, ovocyte en fin de vitellogénése primaire ; ovp, ovocyte en
vitellogénése primaire ; vg, vésicule germinative ; zg, zone germinative. Les barres d’échelle représentent
100 pm.

Figure III-10 : Surface ovocytaire (um’, moyenne + écart type, n = 10) mesurée chez des
femelles Gammarus fossarum en stade de mue C2 aprés 21 jours
d’exposition au cadmium (Cd; 0.3, 1 et 3 pg.l™"), méthomyle (MT; 5, 20 et
80 pg.I") ou nonylphenol (NP; 0.05 et 5 pg.I™), ou de privation alimentaire
(St; les organismes ont ét¢ mis en présence de nourriture durant 50 et 25 %
du temps d’exposition). (p.122)

Cw: Controle sans-solvant, Cs: Controle solvant. *: différences significatives (p < 0.05) par rapport au contrdle;

n.a. : non valable.

Figure III-11 : Nombre d’embryons normaux (%, moyenne + écart type, n = 10) mesuré
chez des femelles Gammarus fossarum en stade de C2 aprés 21 jours
d’exposition au cadmium (Cd; 0.3, 1 et 3 pg.l™"), méthomyle (MT; 5, 20 et
80 pg.1™") ou nonylphénol (NP; 0.05 et 5 pug.1™"), ou de privation alimentaire
(St; les organismes ont été mis en présence de nourriture durant 50 et 25 %
du temps d’exposition). (p.122)

Cw: Controle sans-solvant, Cs: Controle solvant. *: différences significatives (p < 0.05) par rapport au contrdle;

n.a.: non valable.
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Figure III- 12 : Niveaux d’expression du géne Vtg chez des G. fossarum maéles (&) et G.
fossarum femelles au cours de leur cycle de reproduction (QA-D2).
(p.124)

A-D2 correspondent aux 6 stades de mue précédemment définis chez G. fossarum (Publication n°5). Les
données sont reportées comme des moyennes + SEM du nombre d’ADNc quantifié par PCR en temps réel suite
a la rétro-transcription des ARNm contenus dans 1 pg d’ARN totaux (n = 20 pour les males et 10 pour chacun

des différents groupes de femelles). L absence de différence significative est indiquée par une lettre identique (p
>0.05).

Figure III- 13 : Description du cycle de reproduction chez la femelle G. fossarum sur la base
des différents paramétres physiologiques étudiés au cours de nos travaux.
(p-125)

Figure III-14 : Niveaux d’expression du geéne Vtg dans des pools d’ARN totaux de G.
fossarum maéles exposés a différentes concentrations de nonylphénol (A) et
de cyprotérone acétate (B) durant 2, 4, 8 et 16 jours. (p.126)

Les données sont reportées comme une seule valeur du nombre de copies d’ADNc quantifiées par PCR en temps

réel suite a la rétro-transcription des ARNm contenus dans 1 pg d’ARN totaux poolés a partir de 5 extraits

différents. C: contréle sans solvant; CS: contréle solvant.

Figure III-15 : Expression du géne Vtg des males G. fossarum maintenus dans des conditions
contrdles avec et sans solvant (CS et C, respectivement) durant 2, 4, et 16
jours. (p.127)

Les données sont reportées comme des moyennes + SEM du nombre de copies d’ADNc quantifiées aprés
rétrotranscription des ARNm contenues dans1 pg d’ARN totaux (n = 5). * Indique une différence significative (p
< 0.05). n.d. : non défini. Les niveaux d’expression des males maintenus 4 jours dans des conditions contréles
n’ont pas été mesurés.

Figure I1I-16 : Expression du géne Vtg chez des males G. fossarum transplantés durant 21
jours sur différents stations proches de la station dépuration de Bourgoin-
Jallieu en Juin 2007 (A), et Fontaine-sur-Sadéne en Novembre 2007(B).

(p128)

Les données sont reportées comme des moyennes = SEM du nombre de copies d’ADNc quantifiés apres
rétrotranscription des ARNm contenus dansl pg d’ARN totaux (n = 5 et n = 10 pour le graph A et B,
respectivement). Les stations B1, B2 et S1 sont considérées comme référence car situées en amont des rejets des
stations d’épuration.

Chapitre IV

Publication n°1

Figure 1: Substrate affinity of G. pulex ChEs evaluated at increasing concentrations of
acetylthiocholine  (ATCh: ), propionylthiocholine (PTCh: ©) and
butyrylthiocholine (BTCh: A). (p138)

Data are reported as the mean + standard deviation of 3 independent experimentations.

Figure 2: Percent inhibition of G. pulex ChE activity by eserine. Inhibitor effects were tested
on acetylthiocholine (ATCh: e), propionylthiocholine (PTCh: 0) and
butyrylthiocholine (BTCh: A) hydrolysis. (p.138)

Data are reported as the mean + standard deviation of 3 independent experimentations. * = dose at which eserine
induce significant effect (p < 0.05).
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Figure 3: Percent inhibition of G. pulex ChE activity by BW284c51 (A) and iso-OMPA (B).
Inhibitor effects were tested on acetylthiocholine (ATCh: ), propionylthiocholine
(PTCh: o) and butyrylthiocholine (BTCh: A) hydrolysis. (p.139)

Data are reported as the mean + standard deviation of 3 independent experimentations. * = dose at which
BW284c¢51 induce significant effect on ATCh and PTCh hydrolysis (p < 0.05).

Figure 4: Effect of chlorpyrifos on G. pulex. (A) Percent inhibition of ChE activity during in
vitro experiment, (B) Percent inhibition of ChE activity and survival during in vivo

experiment. (p.140)
Inhibitor effects were tested on acetylthiocholine (ATCh) hydrolysis. Data are reported as the mean + standard
deviation. * = dose at which chlopyrifos induce significant effect on ATCh hydrolysis and survival rate (p <
0.05).

Publication n°2

Figure 1: Substrate affinity of P. antipodarum (A) and V. piscinalis (B) ChEs measured at
increasing concentrations of ASCh, PSCh and BSCh. (p.152)

Values are means of three replicates. Standard error is presented. a, b, and ¢ represent significant differences
between substrates at p < 0.05 (a>b >c¢).

Figure 2: Effects of eserine (A and B), iso-OMPA (C and D) and BW284c51 (E and F) on
ChE activity in P. antipodarum (A, C and E) and V. piscinalis (B, D and F). (p.153)

Values are means of three replicates. Standard error is presented. *: p <0.05; ***: p <0.001.

Figure 3: ChE activities (percentage of control) for P. antipodarum (A) and V. piscinalis (B)

during in vivo contamination with chlorpyrifos. (p.153)
Values are means of five replicates. Standard error is presented. ***: p < 0.001.

Note n°1

Figure 1 : Activités AChE (nmol.min"'.mg de protéines™) mesurées sur des échantillons de G.
fossarum stockés sous formes congelées et lyophilisées, aprés différentes

périodes de conservation. (p.160)
Les données sont présentées comme des moyennes =+ écart type (n = 5). La ligne en pointillés orange représente
la valeur moyenne de 1’activité AChE corporelle mesurée dans les pools d’organismes frais.

Figure 2 : Relation entre I’activit¢ AChE (nmol.min™.mg de protéines™) et la concentration
en protéines totales (g.I"') mesurée sur des échantillons de G. fossarum frais (A),
congelés (@) et lyophilisés (o). (p.161)

Les données sont reportées comme des valeurs individuelles.

Figure 3 : Activités AChE (nmol.min™") mesurées sur des échantillons de G. fossarum stockés
sous forme congelée et lyophilisée, apres différentes périodes de conservation.

(p.161)

Les données sont présentées comme des moyennes + écart type (n = 5). La ligne en pointillés orange représente
la valeur moyenne de 1’activit¢é AChE corporelle non-normalisée mesurée dans les pools d’organismes frais.
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Publication n°3

Figure 1: Relationships between protein concentration (g.L"') and no-normalized AChE
activity (nmol.min™) or normalized AChE activity (nmol.min™.mg P"') measured
in whole-body extract of females with different reproductive statuses (A and B)
and males analysed during field survey (C and D). (p.168)

Data are reported as individual values. (o, @1) Females at the beginning of reproductive-moult cycle with few

developed gonads and new-laids eggs in marsupium; (O, 2) females at the beginning of reproductive-moult

cycle with few developed gonads and for which the eggs were manally released from marsupium; (A, 93)

females at the end of reproductive-moult cycle with mature oocytes in gonads and freshly hatched juveniles in

marsupium; (A, @4) females at the end of reproductive-moult cycle with mature oocytes in gonads and for

which the freshly hatched juveniles were manually released to marsupium; (#) males analysed during field
survey.

Figure 2: Whole body AChE activity (nmol.min") measured in pools of G. fossarum males
and females (four different reproductive statuses). (p.168)

Data are reported as mean + standard deviation (n = 5). Similar letter: no significant difference (p > 0.05). (&):
Males; (21): females at the beginning of reproductive-moult cycle with few developed gonads and new-laids
eggs in marsupium; (92): females at the beginning of reproductive-moult cycle with few developed gonads and
for which the eggs were manually released from marsupium; (93): females at the end of reproductive-moult
cycle with mature oocytes in gonads and freshly hatched juveniles in marsupium; (94): females at the end of
reproductive-moult cycle with mature oocytes in gonads and for which the freshly hatched juveniles were
manually released from marsupium.

Figure 3: Relationships between whole-body AChE activity (nmol.min™) and mean
individual fresh-weight of organism pools (mg) for six size classes of sexually

undifferentiated juvenile or adult male G. fossarum. (p.169)
(#) class 1; (©) class 2; (A) class 3; (A) class 5; (O) class 5; (m) class 6.

Figure 4: Whole body AChE activity (nmol.min™) of G. fossarum measured after 2 and 15
days of exposure to 6, 12, 18 and 24 °C. (p.169)

Data are reported as mean + standard deviation (n = 5).

Figure 5: Annual variations of whole-body AChE activity (nmol.min™") measured in
G. fossarum collected from January 2007 to January 2008 in upstream part of
Morcille River (A), Ardiére River (B), Bourbre River (C) and Agny River (D).
(p-169)

Data are reported as mean * standard deviation (z = 5). The continuous-line represents the annual mean of AChE
activity values obtained for Morcille River (8.4 + 0.5 nmol.min™"), and dotted line, the 95 % confidence intervals
(7.4 - 9.5 nmol.min™).

Publication n°4

Figure 1: Whole body AChE activity (nmol.min™") of Gammarus fossarum measured after 24,
48 and 96 h of in vivo contamination with the organophosphorous chlorpyrifos (A)
and carbamate methomyl (B). Data are reported as mean + standard deviation (n =

5). (p.181)
Control = water control; Solvent = solvent control.
* Denotes treatment significantly different from solvent control (A) and water control (B).
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Figure 2: Relationships between Gammarus fossarum whole-body AChE activity (% of
control) and feeding rate (A; % of control) or locomotion (B; % of control) after

96 h of exposure to five chlorpyrifos concentrations including solvent control (

) and six methomyl concentrations including water control (A MT). (p.182)
Data are reported as mean + standard error to the mean (n = 5 for AChE activity and feeding rate, and n = 18 for
locomotion) in % of control value.The red dots (#; checked by arrow on graph A) represents relationships

obtained between feeding rate and AChE activity measured from exposure period from 48 and 96 h (see Section
3 and 4).

Note n°2

Figure 1 : Sites d’études sur lesquels les tests in sifu ont ét€¢ mis en place. (p.191)
A : Amous ; Bj : Ardiére ; S : Sadne et B : Bourbre. o : stations d’étude ; A : Rejet de station d’épuration.

Figure 2 : Activit¢ AChE (moy + E.T., n = 5) mesurée chez Gammarus fossarum exposé sur
les différentes stations définies a priori comme référence (amont des rejets).
(p-195)

A : Amous; Bj: Ardiére; S: Sadne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes rouges en
pointillés: limite inférieure et supérieure au-dela desquelles I’activité AChE est significativement différente de
son niveau de base (Publication 3).

Figure 3 : Activit¢ AChE (moy + E.T., n = 5) mesurée chez Gammarus fossarum exposé sur
les différentes stations étudiées et situées en amont et aval de stations d’épuration

(i.e. Sadne, Ardicre, et Bourbre) ou de rejet minier (i.e. Amous). (p.196)
A : Amous ; Bj: Ardiére; S: Sadéne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes en pointillés
rouges : limite inférieure et supérieure au-dela desquelles I’activité AChE est significativement différente de son
niveau de base (Publication 3). Les points rouges représentent les stations définies a priori comme référence
(Amont des rejets) et présentées sur la figure 2.

Chapitre V

Publication n°5

Figure 1: Integumental changes of dactylopodite and protopodite from first and second
periopod pairs in G. fossarum during its moulting cycle. (p.229)

Figure 2: Gammarus fossarum. Embryonic development ; each stage is characterized using
criteria defined by McCahon & Pascoe (1988) in G. pulex. Cross section of
maturing oocyte in relation to moult cycle. Scale bars : 100um for AB and Cl1

moulting stages and 200 um for C2, D1 and D2 moulting stages. (p.229)
FC : follicle cells; EVO : early vitellogenic oocyte; LVO : late vitellogenic oocyte; YV : yolk vesicle; LG : lipid
globule

Figure 3: Oocyte surface (um2, mean = S.E., n = 10) in Gammarus fossarum females after a
21 days exposure to cadmium (Cd; 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 5, 20 and 80
ng/L) and nonylphenol (NP; 0.05 and 5 pg/L) contamination and to starvation diet
(st; with food for 50 and 25 % of exposure time). (p.230)

Cw : solvent-free control, Cs: solvent control. * : significantly different (p < 0.05) from the control.
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Figure 4: Normalized oocyte number (mean = S D) in C2 moult stage Gammarus fossarum
females after a 21 days exposure to cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl
(MT; 0, 5, 20 and 80 pg/L) and nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pg/L);
and starvation diet (100, 50 and 25% of total time). (p.230)

Cw : solvent-free control, Cs: solvent control.

Figure 5: Normal embryo (%; mean + S D) in C2 moult stage Gammarus fossarum females
after a 21 days exposure to cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 0,
5, 20 and 80 pg/L) and nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pg/L); and
starvation diet (100, 50 and 25% of total time). (p.231)

Cw : solvent-free control, Cs: solvent control. * : significantly different (p < 0.05) from the control.

Publication n°6

Figure 1: Studied French sites showing a part of Rhone river basin and station B4 (A), that of
stations S1 to S3 situated close to Fontaine-sur-Sadone WTP (B), and that of stations
B1 to B3 situated close to Bourgoin-Jallieu WTP. (e): cities; (®): studied station
localizations; ( A): SWTP localization. (p.257)

Figure 2: Gammarus fossarum Vig gene expression levels measured in males () and
through the reproductive-moult cycle of sexually active females (P A-D2). A-D2
corresponds to the 6 moult stages characterized in G. fossarum (Geffard et al., in
submission). (p.258)

Data are reported as mean £ SEM number of cDNA copies quantified by real time PCR following RT of mRNAs

contained in 1 pg of rofal-RNAs (n = 20 for males and 10 for the different female groups). Similar letters
indicate no significant difference between data bars (p > 0.05).

Figure 3: Vig gene expression screening in pooled total-RNA of male G. fossarum exposed
to different concentrations of nonylphenol (A) and cyproterone acetate (B) during
2, 4, 8 and 16 days. Data are reported as single value of cDNA copy number
quantified by real time PCR following RT of mRNAs contained in 1 pg of pooled

total-RNAs. SCF: solvent free-control; SC: solvent-control. (p.259)
The arrows point the experimental groups for which V¢g gene expression was secondarily measured from
individually extracted fotal-RNAs: (1) Vtg gene expression in organisms of solvent free- and solvent-control
groups at different exposure times, (2) comparison of Vg gene expression of solvent-control and treatment with
0.05 pg.L"' of nonylphenol after a 16 days-exposure period, and (3) comparison of Vg gene expression of
solvent-control and treatment with 1 000 ug.L™" of cyproterone acetate after a 4 days-exposure period.

Figure 4: Vtg gene expression in male G. fossarum maintained in solvent free control (SCF)

and solvent control (SC) conditions during 2, 4, and 16 days. (p.260)
Data are reported as mean = SEM of cDNA copy numbers quantified by real time PCR following RT of mRNAs
contained in 1 pg of total-RNAs (n =5). * Indicates significant differences (p < 0.05).

Figure 5: Vtg gene expression in male G. fossarum transplanted during 21 days at different
stations close to water treatment plant of (A) Bourgoins-Jallieu in June 2007, and

(B) Fontaine-sur-Sadne in November 2007. (p.260)

Data are reported as mean + SEM of cDNA copy number quantified by real time PCR following RT of mRNAs
contained in 1 pg of total-RNAs (n =5 and n = 10 for the graph A and B, respectively).
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Chapitre I

Tableau I-1 : Résultats d’études de caractérisation des ChE menées chez différents groupes

taxonomiques d’invertébrés aquatiques. (p.13)

‘AChE’ indique que l’isoforme présente toutes les caractéristiques d’une AChE de vertébrés. ‘Intermédiaire’
indique que I’isoforme présente des propriétés intermédiaires entre AChE et BChE de vertébrés. ACh, PCh et
BCh signifient respectivement acétylcholine, propionylcholine et butyrylcholine. Le signe ‘=" indique des
activités équivalentes alors que le signe ‘>>>" marquent une forte décroissance d’activité. Les signes + et —
traduisent respectivement la présence ou I’absence d’inhibition.

* Bocquené et al. (1997) ont caractérisé deux AChE chez C. gigas, qu’ils ont nommées A (forme soluble) et B
(forme transmembranaire).

Tableau I-2 : Constantes d’inhibitions (ki en mm™.min™") de ChE chez des espéces de divers

phylums, pour différents organophosphorés et carbamates. (p.18)
Dans le cas du paraoxon, ‘Et’ et ‘Mt’ caractérisent la forme étyhlée ou méthylée du composé.

Tableau I-3 : Exemples d’études mettant en évidence le pouvoir inhibiteur, in vitro et in vivo,

de quelques métaux sur les ChE d’organismes aquatiques. (p.19)
Les concentrations sont données en mg.L™". Les durées d’exposition in vivo sont indiquées entre parenthéses.
LOEC = plus petite concentration testée pour laquelle un effet est observé ; NOEC : concentration sans effet
observe ; Clsy, = concentration a laquelle on a 50 % d’inhibition, mis & part les concentrations pour lesquelles le
niveau d’inhibition est indiqué entre parenthéses.

Tableau I-4 : Concentrations de demi-inhibition (Clsy; en },Lg.L'l) in vitro de quelques
hydrocarbures aromatiques polycycliques vis a vis de I’AChE de 1’anguille
électrique (Kang et Fang, 1997) et de ’AChE humaine (Jett et al., 1999).

(p-21)

Les valeurs sont exprimées comme des moyennes + S.E.M.

Tableau I-5 : Relations entre la taille ou 1’age, et ’activité ChE basale chez quelques especes
de poissons, crustacés et mollusques. (p.25)

Tableau I-6 : Influence du sexe sur l’activit¢ ChE basale, chez quelques organismes
aquatiques. (p.26)

Tableau I-7: Espéces de crustacés chez lesquelles des techniques de dosage de la vitelline par
immuno-essais ont été validées. (p.56)

Tableau I-8 : Espéces de crustacés chez lesquelles la séquence codante du gene de la
vitellogénine a été partiellement ou complétement caratérisée. (p.57)

Tableau I-9 : Etudes ayant rapporté¢ des modulations de la synthése de vitellogénine chez des
crustacés suite a une exposition a différents contaminants. (p.59)
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Chapitre I1

Tableau II-1: Enumération des différents tests réalisés en conditions contrdolées avec les

conditions expérimentales détaillées. (p.79 - 80)
©D2 : Femelles en fin de cycle de reproduction : (1) Les embryons issus de la derniére ponte ont éclos et les
néonates sortent du masurpium, et (2) les ovocytes secondaires contenus dans les gonades sont matures et préts a
étre pondus.
T : Condition témoin ; TS : Condition témoin contenant du solvant en quantité ¢gale a celle utilisée pour le
dopage des milieux contaminés (toujours < 0.1 %o).
CP : cyprotérone acétate ; CPE : chlorpyrifos ; MT : méthomyle ; NP : nonylphénol ; Cd : cadmium.
M.F. : Morceau grossiers de feuille d’aulne ; D.F. disques de feuille d’aulne (n = nombre dans chaque réplicat).

Tableau II-2 : Représentation des différents substrats testés pour le dosage des activités
cholinestérases et leurs métabolites. (p.86)

Chapitre I11

Table III-1: Surface ovocytaire (moyenne * écart type, n = 15) et nombre d’ovocytes et
d’embryons (moyenne * écart type, n = 15; normalisée par la taille de la femelle)
mesurés au cours des différents stades de mue chez la femelle G. fossarum.
(p-120)

n.d. : non déterminé, les juvéniles nouvellement éclos n’ont pas été considérés car ils peuvent quitter librement le
marsupium.

Tableau III-2 : Valeurs de I’expression du gene de la Vtg mesurée chez des males G.
fossarum exposés durant 4 jours a 1 000 pg.I”" & la cyprotérone acétate ou
16 jours & 0.05 pgl™ de nonylphénol, en comparaison avec les valeurs

mesurées chez leurs témoins (i.e. Controles avec solvant) respectifs. (p.128)
Les données sont reportées en nombre de copies d’ADNc quantifiées aprés rétrotranscription des ARNm
contenus dans1 pg d’ARN totaux. CP: cyprotérone acétate; NP: nonylphénol.

Chapitre IV

Publication n°1

Table 1: Michaelis—Menten constant (Km) of cholinesterase activity of some aquatic
invertebrates. (p.141)

Excepted for C. fulminea, D. magna, P. vulgaris, S. mantis and M. brandaris the Km values were calculated
using ATCh as substrate.

Table 2: AChE activity levels of some aquatic invertebrates reported in literature. (p.142)

XX
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Table 3: Comparaison of ICsy and LOEC of specific inhibitor, eserine, for some aquatic
invertebrates. (p.143)

Publication n°2

Table 1: Michaelis—Menten constant (Km) and maximum rate of substrate hydrolysis (Vmax)
of ChEs of P. antipodarum and V. piscinalis. (p.152)

Results areexpressed as the mean + SE of three replicates.

Publication n°3

Table 1: Values of different physico-chemical water characteristic (temperature, pH and
conductivity) measured at each sampling and the monthly flow rate of studied sites
(A: the Bourbre River; B: the Agny River; C: the Ardiere River; D: the Morcille
River). (p.167)

* These values were produced by the DIREN (DIrections REgionales de I’ENvironement) of the Rhone-Alpes

region (http://www.rhone-alpes.ecologie.gouv.ft/).

Publication n°4

Table 1: Physico-chemical characteristics of water (i.e. temperature, pH, conductivity and
dissolved oxygen) recorded during the two exposure tests (chlorpyrifos and
méthomyle experiments), 10 min and 24 h following the renewal of test solutions.
(p-180)

Values are expressed as mean =+ standard deviation (n = 12).

Table 2: Nominal and measured concentrations of chlorpyrifos (mean + standard deviation of
duplicate) and methomyl in water samples taken during the experiments, following
the renewal of tested solutions (i.e. initial concentrations) and after 24 hours of

contamination (i.e. ending concentrations). (p.180)
Quantification limit (Q.L.) = 0.09 et 0.62 nM, for chlorpyrifos and methomyl, respectively.

Table 3: Mean survival rate (%) of Gammarus fossarum after 24, 48, 72 and 96 h of exposure
to organophosphorous chlorpyrifos and carbamate methomyl. (p.180)

Data are reported as mean * standard deviation (n = 5).
Denotes treatment significantly different from water control.

Table 4: Feeding rates and locomotor activities (% of solvent control) of Gammarus fossarum
exposed to organophosphorous chlorpyrifos and carbamate methomyl. (p.181)

Data are reported as mean * standard deviation (n = 5 for feeding rate and 18 for locomotor activity).
" Denotes chlorpyrifos treatment significantly different from solvent control.
* Denotes methomyl treatment significantly different from water control.
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Chapitre V

Publication n°5

Table 1: Test conditions for the sub-lethal reprotoxicity in G. Fossarum. (p.226)

Table 2: Oocyte surface (mean = SE, n = 15) and oocyte and embryo number (mean + SE,
n= 15; normalized by the female size) in G. fossarum females, in relation to
moulting cycle. n.d.: no determined, newly hatched young was not considered, since
they can freely leave the brood-pouch. (p.227)

Table 3: Occurrence (%) of different moult (B, C1, C2 and DI, see detail in text) and
embryonic stages (1, 2, 3 and 4, see detail in text) in G. fossarum exposed to
cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 0, 5, 20 and 80 pg/L) and
nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pg/L); and starvation diet (100, 50 and
25% of total time). n = 15, 12, 14 and 15 for Cd, MT and NP exposure and
starvation diet experiment, respectively; n.a. : no available because data have been
lost. (p.228)

Publication n°6

Table 1: Value distributions of Vtg gene expression from male G. fossarum exposed during 4
days to 1 000 pg.L™" of cyproterone acetate, and from those exposed 16 days to
0.05 pg.L" of nonylphenol, and comparison with the values of respective solvent-

control. (p.256)

Data are expressed in cDNA copy number quantified by real time PCR following RT of mRNAs contained in 1
ng of fotal-RNAs. CP: cyproterone acetate; NP: nonylphenol.
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Introduction

Le secteur de la chimie moderne a connu une croissance exponentielle durant la
seconde moiti¢ du XX“™ siécle. Depuis, I'utilisation de composés organiques de synthése
gere de nombreux aspects de nos activités industrielles, agricoles, urbaines et domestiques.
En contre partie, la quantité et la diversit¢ des substances chimiques rejetées dans
I’environnement (atmosphérique, terrestre et aquatique) n’ont cessé de croitre. Le
compartiment aquatique est particuliérement exposé de par sa position en tant que réceptacle
ultime pour une grande majorité des contaminants'. La plupart de ces composés sont
persistants et peuvent induire des effets biologiques a court ou a long terme (Burton, 1992),
constituant un risque permanent tant sur le plan écologique que sanitaire (McCauley et al.,
2000). La récente prise de conscience de I’importance et de la fragilité des biens et services
que procurent les écosystemes a I’homme (Costanza et al., 1997) s’est soldée par la volonté
d’une gestion plus raisonnée des ressources. Par conséquent, (i) I’évaluation de la qualité des
différents compartiments aquatiques, (i7) ainsi que la gestion des substances susceptibles d’y
étre introduites sont devenues des préoccupations majeures, favorisant 1’émergence de cadres
réglementaires a 1’échelle nationale et européenne (e.g. Lois sur I’eau n° 64-1245, n°92-3 et

n° 2006-1772 ; Directive cadre eau 2000/60/CE, DCE ; Reéglement européen n°1907/2006

d’enregistrement, 1’évaluation et I’autorisation des substances chimiques, REACH).

L’écotoxicologie est la discipline qui évalue les effets des perturbations physiques et
chimiques sur les étres vivants, les voies de transfert des contaminants et leurs actions sur
I’environnement (Truhaut, 1977). L’évaluation intégrée de la qualit¢ du milieu aquatique
repose a la fois sur I’analyse physico-chimique de 1’eau, du sédiment et des organismes qui y
vivent, et sur la mesure de réponses biologiques ; ceci dans le but non seulement de décrire le
milieu étudié et de définir son niveau de contamination mais aussi de prévenir I’impact des
polluants”.

L’analyse chimique permet de déterminer localement le degré de contamination,
d’identifier la fraction biodisponible pour les organismes et participe a la compréhension du
cycle biogéochimique des composés. Néanmoins, la présence d’un xénobiotique® n’indique

pas par elle méme des effets déléteres sur les biocénoses. Les effets de mélange des

" Selon la Convention internationale pour la protection du milieu marin de I'Atlantique du Nord-Est (OSPAR),
un contaminant de l'environnement est une substance décelée dans un milieu ou elle ne se trouve pas
normalement.

* Selon la Convention OSPAR, un polluant est une substance qui est potentiellement nuisible pour I’homme et
l'environnement du fait de ses propriétés physiques, chimiques ou biologiques et dont la présence est directement
ou indirectement liée a 'activité humaine.

3 Désigne toute substance qui n’existe pas a 1’état naturel (i.e. produite par des opérations de synthéses du génie
chimique) (Ramade, 1998).
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contaminants (i.e. effets synergiques, effets antagonistes) ne sont notamment pas pris en
compte. De plus, les mesures chimiques présentent des limites : (i) des méthodes analytiques
n’ont pas été développées pour chacune des quelques 100 000 molécules chimiques (sans
compter leurs métabolites) commercialisées, (i7) la quantification des concentrations dans des
¢chantillons naturels peut étre complexifiée par des interactions particulaires ou des
spéciations, enfin (ii7) certaines substances peuvent présenter un risque a des concentrations
inférieures aux limites de détections (Flammarion, 2002). L’évaluation biologique constitue
ainsi un complément logique et indispensable a la surveillance chimique, permettant de

contourner en partie les problémes précédemment évoqués (Shugart et al., 1992).

L’évaluation biologique repose sur I’étude de réponses biologiques réelles vis-a-vis de
situations environnementales. L’idéal consisterait a étudier des variables biologiques qui
soient a la fois précoces (rapidité de réponse a la contamination chimique) et sensibles (effet
spécifique de la nature du contaminant et de sa concentration), mais aussi aptes a fonder un
diagnostic sur la santé de 1’écosystéme sans attendre des dommages écologiques irréversibles
(Flammarion, 2002). Mais en réalit¢ de telles variables n’existent pas. L’approche la plus
courante s’appuie sur des variables biologiques dont la pertinence écologique et les cinétiques
de réponses sont complémentaires et dépendent étroitement de 1’échelle d’organisation a
laquelle elles situent: sub-individu (i.e. molécule, cellule, organe), individu (e.g.
comportement, développement, croissance, reproduction, mortalité¢), population et
communauté (Shugart et al., 1992).

Au niveau le plus intégré au sens écologique, nous trouvons les indices reposant sur la
structure des populations et/ou des communautés. Ces indices ont 1’avantage d’apporter une
appréciation globale de I’état de santé d’un écosysteme. Cependant, cette approche ne permet
pas, ou rarement, de différencier I’effet de facteurs de confusions pouvant conduire a la
raréfaction d’une espece (e.g. régime hydrodynamique, présence/absence et diversité
d’habitas, compétition ou pression de prédation), de I’impact d’une pression anthropique. Ces
outils de diagnostics utiles ne renseignent pas non plus sur les sources de pollution les plus
dangereuses pour I’environnement et ne permettent donc pas, a eux seuls, de fonder des
mesures de protection ciblées (Vindimian, 2001). De plus, les observations effectuées au
niveau des populations et des communautés ne donnent qu’une information a posteriori quant
aux impacts potentiels de I’activité anthropique.

L’étude des réponses aux niveaux inférieurs (i.e. individu et sub-individu) permet de

caractériser plus précisément I’implication des polluants.

4

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Introduction

Les effets au niveau individuel, sur les traits d’histoire de vie tels que la survie, la
croissance et la reproduction, susceptibles d’altérer la fitness’ des organismes, présentent un
intérét particulier car ils peuvent servir a alimenter des modé¢les prédictifs d’effet sur la
dynamique des populations. L’essai biologique de toxicité (i.e. bioessais) bas¢ sur la mesure
de réponses individuelle est certainement 1’approche la plus utilisée dans le cadre de
diagnostics environnementaux. Il s’agit d’une adaptation des tests de toxicité> classiquement
utilisés sur des substances chimiques. Ces essais appliqués a des effluents industriels ou
urbains, eau ou sédiments naturels renseignent sur I’impact toxique de la fraction
biodisponible des molécules présentes dans la matrice étudiées. Les éventuelles interactions
entre substances (i.e. synergies ou antagonismes) sont également intégrées dans le résultat
final. Toutefois, les conditions expérimentales contrdlées de laboratoire ne reflétent pas les
variations spatio-temporelles des caractéristiques du milieu (température, pH, dureté,
oxygene, carbone organique) qui peuvent modifier la sensibilité des organismes, ainsi que la
biodisponibilité et par conséquent la toxicité des contaminants. Plus récemment, des études
ont été consacrées au développement de bioessais in situ (e.g. Crane et al., 1995; Crane et al.,
1999; Schultz et Liess, 1999; Barata et al., 2007). Ces outils présentent les avantages
développés au laboratoire (sensibilité, rapidité, simplicité) et permettent de déterminer la
qualité réelle d’un milieu vis-a-vis d’une espéce (Geffard, 2001).

Durant ces trente derniéres années, de nombreux efforts ont été centrés sur le
développement d’outils permettant de mesurer des variables biologiques au niveau sub-
individuel, ou biomarqueurs, afin de caractériser les réponses sub-létales et les effets
impliqués dans les étapes précoces d’intoxication d’un organisme par les polluants. La notion
de biomarqueur a été définie par Lagadic (1997) comme « un changement observable et/ou
mesurable au niveau moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental,
révélant 1’exposition présente ou passée d’un individu a au moins une substance chimique a
caractere polluant ». Les biomarqueurs peuvent étre sub-divisés en trois catégories :

(i) Les biomarqueurs d'exposition indiquent que le polluant présent dans le milieu a
pénétré dans I’organisme. Généralement, les biomarqueurs d’exposition sont le résultat de

I’interaction du polluant avec une molécule ou cellule cible.

* Valeur adaptative qui décrit globalement la capacité d’un organisme a se reproduire.

> Tests qui consistent & mettre en évidence une réponse biologique en fonction de doses ou de concentrations de
toxiques en comparaison avec un témoin au travers de 1’exposition en laboratoire des organismes directement a
ces divers milieux.
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(if) Les biomarqueurs d'effet incluent tous changements biochimiques, physiologiques
ou autres reconnus de fagon établie comme étant associés a une quelconque altération de la
santé de I’organisme.

(iii) Les biomarqueurs de sensibilité reflétent les variations, d’origine génétique, de la
réponse a la contamination par les polluants.

Les biomarqueurs fournissent une indication précoce de la présence et/ou des effets d’une
contamination du milieu. Ces outils présentent 1’avantage de pouvoir caractériser le ou les
mode(s) d’action d’un contaminant, certains biomarqueurs présentant une spécificité relative
vis-a-vis d’un type de contaminant (e.g. I’induction de la synthése des métallothionéines qui
présente une certaine spécificité a [’encontre d’une contamination métallique). Les
biomarqueurs peuvent étre utilisés directement sur des organismes autoctones du milieu
d’intérét mais également dans le cadre de bioassais. Néanmoins, leur interprétation dans le
milieu naturel se confronte encore au manque de valeurs de référence ainsi qu’une
méconnaissance de leur variabilité naturelle (van der Oost ef al., 2003). De plus, la pertinence
écologique de ces outils reste trés controversée en partie di au manque de données permettant
d’établir des relations entre leurs réponses et des altérations a des niveaux d’organisation

supérieurs (e.g. fitness des organismes, structure des populations) (Forbes ef al., 2006).

Dans ce contexte, les travaux présentés dans ce manuscrit sont centrés sur 1’étude de
réponses au niveau individuel et sub-individuel chez une espece d’intérét en €cotoxicologie,
I’amphipode d’eau douce Gammarus fossarum, dans le but de proposer des outils
d’évaluation de la qualité d’eaux courantes soumises a des rejets anthropiques de divers
origines (industrielles, urbaines et agricoles).

Gammarus fossarum a été retenu comme modele d’étude pour plusieurs raisons. C’est
une espece qui est largement répartie dans les rivieres d’Europe de I’ouest (des eaux douces
aux eaux calcaires) (Barnard et Barnard, 1983). Les gammares remplissent un role clé dans le
fonctionnement de leur réseau trophique de par son action sur la dégradation et la
redistribution de la matiére organique (Maltby et Crane, 1994; Felten, 2003), mais également
en tant que ressource alimentaire pour divers espéces de macroinvertébrés, poissons,
amphibiens et oiseaux (Welton, 1979; Friberg ef al., 1994; MacNeil ef al., 2000). G. fossarum
est présent tout au long de I’année et facilement échantillonné. Son identification spécifique et
la différenciation des sexes sont relativement aisées et non invasives. C’est un organisme qui

peut étre utilisé aussi bien en laboratoire que dans le milieu naturel, sur des populations
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autochtones ou au moyen de systeme de transplantation (Gerhardt er al., 1998; Schultz et
Liess, 1999). De plus, I'utilisation du genre Gammarus en écotoxicologie bénéficie d’un
certain recul puisque le gammare a fait [’objet de nombreuses études, tous niveaux

d’organisation confondus (i.e. de I’échelle moléculaire a 1’échelle populationnelle).

L’objectif de ces travaux était de développer des outils indicateurs de perturbation en
lien avec des grandes fonctions biologiques de 1’organisme susceptibles d’influer sur la fitness
des organismes. Les efforts ont été centrés sur 1’étude de stress de nature neurotoxique et
reprotoxique afin de privilégier la détection de contaminants parmi les plus problématiques
sur le plan environnemental que sont les biocides et les perturbateurs endocriniens.

Un premier volet a été consacré a 1’adaptation et 1’optimisation, chez notre modéele
d’étude, d’un biomarqueur utilisé depuis plusieurs années pour évaluer la neurotoxicité d’ un
composé ou du milieu : I’inhibition de 1’activité enzymatique des cholinestérases (Fulton et
Key, 2001). Pour cela, nous avons recherché a développer une méthodologie fiable et robuste
basée sur la définition de valeurs de références afin de faciliter 1’application et I’interprétation
de ce marqueur dans le milieu naturel. Parallélement, nous avons étudié les liens entre une
inhibition des cholinestérases et des réponses au niveau individuel (survie et comportement)
dans le but d’évaluer la possibilit¢ d’interpréter ce marqueur d’exposition en terme d’effets
sur des parametres considérés comme écologiquement pertinents.

Le second volet concernait le développement d’outils capables de diagnostiquer
I’impact d’une perturbation endocrinienne sur la reproduction de G. fossarum. Il est
nécessaire de souligner qu’il existe treés peu d’outils valides, a I’heure actuelle, permettant de
diagnostiquer précisément 1’impact d’une telle perturbation chez les crustacés. Notre
démarche, ici, a été¢ (i) de mettre au point un test de reprotoxicité basé¢ sur la mesure
simultanée de différents processus physiologiques afin de préciser le mode d’action du
contaminant sur la reproduction et (if), par analogie aux travaux effectués chez les poissons
(Sumpter et Jobling, 1995; Matthiessen, 2003; Langston et al., 2005), de développer la
mesure ’expression du geéne de la vitellogénine comme un biomarqueur spécifique d’une
perturbation endocrinienne chez les organismes males.

Enfin, la pertinence de I’utilisation en milieux naturels des différents outils développés

a été évaluée dans le cadre de campagne d’application in situ.

L’exposé de cette étude se décline en 5 différents chapitres. Le Chapitre I est

consacré¢ a une synthése bibliographique des connaissances relatives a 1’utilisation des
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cholinestérases en tant que biomarqueurs de neurotoxicité et aux perturbations de la
régulation endocrinienne en lien avec la reproduction chez les crustacés, ainsi qu’a une
présentation de 1’espece retenue comme organisme sentinelle dans le cadre de ces travaux (i.e.
Gammarus fossarum). Les différentes procédures de prélévement, de maintien et d’exposition
des organismes, ainsi que les méthodologies utilisées pour mesurer les différents marqueurs
biologiques étudiés au cours de ces travaux sont présentées dans le Chapitre II. Dans le
Chapitre III, ’ensemble des résultats obtenus, détaillés dans les chapitres suivants, est
présenté sous forme de synthése. Le chapitre suivant (IV) regroupe 1’ensemble des travaux
relatifs a la mesure de Dl’activit¢ ChE chez Gammarus fossarum. Enfin, le Chapitre V
I’ensemble des travaux visant a développer des marqueurs spécifiques d’une perturbation

endocrinienne en lien avec la reproduction chez Gammarus fossarum.
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CHAPITRE I : SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

Ce chapitre expose, au travers d’une premicre partie, un état de I’art des connaissances
relatives a 1’utilisation des cholinestérases en tant que biomarqueurs de neurotoxicité, en se
focalisant principalement sur la faune des milieux aquatiques et plus particuliérement sur les

travaux réalisés chez les invertébrés.

La seconde partie a pour but de faire le point des connaissances actuelles concernant
les perturbations de la régulation endocrinienne en lien avec la reproduction, chez les

crustaceés.

La troisieme partie est consacrée a la présentation de l’espéce retenue comme

organisme sentinelle dans le cadre de ces travaux, I’amphipode Gammarus fossarum.

Enfin, les objectifs de ce travail sont representés, de facon détaillée, dans la dernicre

partie.
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Chapitre I : Synthese bibliographique

1. INDICATEURS DE STRESS NEUROTOXIQUE DANS LE MILIEU

Le systtme nerveux est le centre de controle du fonctionnement des activités
végétatives et motrices des métazoaires. Il réceptionne les informations sensorielles et
motrices en provenance du milieu extérieur ou du corps lui-méme, et les véhicule directement
ou via le systéme hormonal vers les organes effecteurs, en vue d’une réponse volontaire ou en
attente d’une régulation réflexe adéquate. La fonction nerveuse conditionne directement la

capacité d’un organisme a évoluer et a survivre dans son environnement.

Durant ces derniéres décennies, plusieurs centaines de composés chimiques ont été
identifiés comme neurotoxiques pour I’homme (Rice, 1999) et la faune sauvage (Hoffman et
al., 2003). 1l est généralement établi que les changements dans la chimie du systéme nerveux,
suite a 1’exposition a des neurotoxiques, précédent généralement de graves altérations de la
sant¢ de I’organisme (Stamler et al., 2005). Ces changements neurochimiques (i.e. niveaux
des neurotransmetteurs, 1’activité des enzymes de métabolisation ainsi que 1’occurrence et le
fonctionnement des récepteurs) peuvent €tre utilisés pour diagnostiquer I’exposition et les

effets causés par des neurotoxiques (Manzo et al., 2001).

La mesure de I’activité des cholinestérases (ChE) est de loin le biomarqueur de
neurotoxicité qui a été¢ le plus étudié et le plus utilis€, ces dernieres années, en toxicologie
environnementale des milieux aquatiques ; les autres marqueurs tels que le métabolisme de
I’acide y-aminobutyric (i.e. GABA), les niveaux de monoamines (e.g. la sérotonines et
dopamine) ou I’activité des monoamine-oxidase, n’ont fait 1’objet que d’études ponctuelles

(e.g. Gagné et al., 2007).

Cette partie de la synthese bibliographique propose un état de 1’art des connaissances
relatives a 'utilisation des ChE en écotoxicologie aquatique, notamment en ce qui concerne
(7) les inhibiteurs spécifiques et non-spécifiques de ces enzymes, (i) les difficultés li¢es a leur
application en tant que biomarqueurs et (iii) les répercutions au niveau individuel d’une
inhibition de leur activité, en s’intéressant plus particuliérement aux travaux réalisés chez les
invertébrés. Nous commencerons, toutefois, par de brefs rappels concernant la classification

et les fonctions des ChE.
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CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre I : Synthese bibliographique

1.1. Classification et fonction des cholinestérases

e (Classification

Deux types d’estérases ont ¢été distingués selon leur interaction avec les
organophosphorés (Aldridge, 1953) : les estérases A qui sont capables d’hydrolyser certains
organophosphorés, et les estérases B qui sont inhibées par ces composés. Les estérases B
regroupent différentes sous-familles, incluant notamment les cholinestérases (ChE), les
carboxylestérases.

Par définition, les ChE catalysent préférentiellement les réactions d’hydrolyse d’esters
de choline. Elles se distinguent également par leur sensibilité prononcée a I’éserine qui est un

inhibiteur spécifique de cette famille d’enzymes (Eto, 1974).

Les vertébrés possédent deux isoformes de cholinestérase correspondant a deux genes
distincts : ’acétylcholinestérases (AChE ; EC 3.1.1.7), et la butyrycholinestérases (BChE ;
EC 3.1.1.8), également appelée pseudocholinestérase (revu par Massouli¢ et al., 1993). Ces
1soformes se distinguent d’une part, par leur spécificité¢ vis a vis de différents substrats :
I’AChE hydrolyse préférentiellement I’acétylcholine. A I’inverse, la BChE n’a pas de substrat
spécifique connu. Bien que ses propriétés catalytiques puissent varier d’une espece a 1’autre,
elle hydrolyse préférentiellement les esters butyriques et propioniques de choline (e.g.
butyrylcholine et propionylcholine), mais est ¢également capables d’hydrolyser
I’acétylcholine. D’autre part, ces deux isoformes peuvent également étre différenciées sur la
base de leur affinité pour divers inhibiteurs sélectifs, tel que le BW284c51 pour I’AChE, et
I’ethopropazine, 1’'iso-OMPAet le bambuterol pour la BChE. Selon certains auteurs, cette
dualité entre AChE et BChE est spécifique des vertébrés et serait probablement originaire
d’une duplication d’un gene de ChE chez I’ancétre commun des gnathostomes (Massouli¢ et
al., 1993). Toutefois, si cette dichotomie ressort trés clairement chez les vertébrés supérieurs,

des activités ChE intermédiaires aux deux formes ont été reportées chez certains poissons.

Les propriétés biochimiques et pharmacologiques des ChE d’invertébrés ont fait
I’objet de moins d’études. Ces travaux se focalisent exclusivement sur des espéces marines
ou estuariennes, a quelques exceptions prés comme le cladocére Daphnia magna, le bivalve

Corbicula fluminea, le gastéropode Biomphalaria glabrata et 1’oligochéte Lumbricus
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variegatus (Tab. I-1). Une grande majorité de ces organismes ne semble posséder qu'une
seule isoforme de ChE présentant les propriétés de I’AChE de vertébrés. Cependant, des ChE
combinant les propriétés intermédiaires entre AChE et BChE ont été observées chez quelques

especes de crustacés inférieurs, mollusques, annélides et échinodermes.

Tableau I-1 : Résultats d’études de caractérisation des ChE menées chez différents groupes taxonomiques
d’invertébrés aquatiques.

Préférence pour les

Espéces Tissus Isoforme différents substrats Réponse au inhibiteurs séléctifs Références
Crustacés Esérine BW284c51 iso-OMPA
Décapodes
Callinectes sapidus Ganglions thoraciques ~ AChE ACh>PCh > BCh + N.D. N.D. X:;;e;a; [e‘ ?;ag’;c}""" 2000
Maia verrucosa Corps entier intermédiare PCh>ACh>BCh N.D. N.D. N.D. Talesa et al. , 1992
Palinurus vulgaris Corps entier intermédiare BCh>PCh > ACh N.D. N.D. N.D. Talesa et al. , 1992
Chasmagnathus granulata Ganglions thoraciques AChE ACh > PCh >>> BCh + N.D. N.D. Monserrat et Bianchini, 1998
Palaemonetes pugio Corps entier AChE ACh > PCh >>> BCh + + - Key et Fulton, 2002
Palaemon serratus Pédoncules oculaires AChE ACh > PCh >>> BCh + N.D - Frasco et al., 2006
Litopenaeus vannamei Pédoncules oculaires AChE ACh > PCh > BCh + + - Garcia-de-la-Parra et al. , 2006
Muscle AChE ACh>PCh>BCh + + -
Stomatopodes
Squilla mantis Corps entier AChE PCh>ACh>BCh N.D. N.D. N.D. Principato et al., 1988
Copépodes
Lepeophtheirus salmonis Corps entier AChE ACh > PCh > BCh N.D. N.D. N.D. Walday et Fonnum, 1989
Tigriopus brevcornis Corps entier AChE ACh > PCh >>> BCh + + - Forget et Bocquené, 1999
Erytemora affinis Corps entier AChE ACh >>>PCh > BCh + + - Forget et al. , 2002
Branchiopodes
Artemia salina Corps entier intermédiare ACh>PCh>BCh + + - Varo et al. , 2002
Artemia parthengenetica Corps entier intermédiare PTCh > ATCh > BTCh + + + Varo et al. , 2002
Cladocéres
Dapnia magna Corps entier intermédiare PTCh > ATCh > BTCh + + + Diamantino et al. , 2003
Mollusques
Lamellibranches
Murex brandaris Corps entier intermédiare PCh > ACh >BCh N.D. N.D. N.D. Talesa et al., 1990
Crassostrea gigas Branchies AChE (A et B)* ACh>PCh>BCh + N.D. - Bocquené et al. , 1997
Crassostrea rhizophora Branchies AChE N.D. + N.D. - Monserrat et al. , 2002
Mytilus edulis Branchies AChE ACh>PCh>BCh N.D. N.D. N.D. Mora et al., 1999a
Mpytilus galloprovincialis Branchies AChE ACh>PCh>BCh N.D. N.D. N.D. Mora et al., 1999a
Corbicula fulminea Corps entier intermédiare PCh > ACh>BCh N.D. N.D. N.D. Mora et al., 1999a
Pecten jacobaeus Branchies intermédiare PCh>BCh > ACh N.D. + - Bonacci et al. , 2007
Muscles aducteurs AChE ACh > PCh > BCh N.D. + - Bonacci et al. , 2007
Glande digesive intermédiare PCh > ACh > BCh N.D. + + Bonacci et al. , 2007
Gastéropodes
Biomphalaria glabrata Corps entier AChE ACh>BCh + N.D. - Kristoff et al. , 2006
Monodonta lineata Muscle intermédiare PCh > ACh >>> BCh + + + Cunha et al. , 2007
Nucella lapidus Muscle intermédiare PCh > ACh > BCh + + + Cunha et al. , 2007
Annélides
Lumbriculus variegatus Corps entier intermédiare ATCh =BTCh + N.D. + Kristoff et al. , 2006
Arenicola marina Corps entier intermédiare PCh > ACh >>> BCh N.D. N.D. N.D. Hannam et al., 2008
Echinodermes
Paracentrotus lividus Pieds ambulacraires intermédiare ACh>PCh>>>BCh + + + Cunha ez al. , 2005

‘AChE’ indique que l’isoforme présente toutes les caractéristiques d’une AChE de vertébrés. ‘Intermédiaire’
indique que I’isoforme présente des propriétés intermédiaires entre AChE et BChE de vertébrés. ACh, PCh et
BCh signifient respectivement acétylcholine, propionylcholine et butyrylcholine. Le signe ‘=" indique des
activités équivalentes alors que le signe ‘>>>’ marquent une forte décroissance d’activité. Les signes + et —
traduisent respectivement la présence ou I’absence d’inhibition.

* Bocquené et al. (1997) ont caractérisé deux AChE chez C. gigas, qu’ils ont nommées A (forme soluble) et B

(forme transmembranaire).

De plus, des travaux ont montré que le nombre de génes codant pour une méme isoforme
varie suivant selon le phylum considéré. Par exemple, chez le nématode Caenorhabditis
elegans, I’AChE est codée par trois genes différents (Johnson et al., 1988), alors que

seulement un geéne a été décrit chez la drosophile (Hall et Kankel, 1976). 1l a également été
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rapporté, chez quelques espéces de bivalves, qu'une méme isoforme peu présenter des
propriétés structurelles et/ou catalytiques distinctes en fonction des tissus ou des fractions

cellulaires considérés (Bocquené et al., 1997; Talesa et al., 2001; Bonacci et al., 2008).

e Fonctions

L’AChE est principalement connue pour remplir un réle clé dans la régulation de la
transmission de I’influx nerveux au niveau des synapses cholinergiques. En effet, aprés le
passage du potentiel d’action, I’AChE dégrade les neurotransmetteurs (i.e. acétylcholine)
encore présents dans la fente synaptique, mettant ainsi un terme a la stimulation de la

membrane post-synaptique (Fig. I-1).

AChe®

Influx

nerveux W

o ACh
+* dégradée

Figure I-1 : Transmission de ’influx nerveux au niveau d’une synapse cholinergique.
ACh : acétylcholine ; AChE : acétylcholinestérase.

Chez les vertébrés, 1’acétylcholine est le principal neurotransmetteur intervenant au
niveau des jonctions neuromusculaires. On retrouve également de nombreux neurones
cholinergiques au niveau du systéme nerveux central et périphérique.

Chez les invertébrés, le role des voies cholinergiques n’est pas clairement établi. Chez
les insectes et les crustacés, 1’acétylcholine est principalement sollicité au niveau des neurones
mécano- et chimiorécepteurs du systéme neurosensoriel, leurs jonctions neuromusculaires
étant essentiellement de type glutaminergique et GABA-ergique (vu dans Braun et Mulloney,
1994; Fabian et Seyfarth, 1997). Toutefois, 1’utilisation de 1’acétylcholine par certains
motoneurones innervant le systeme digestif et cardiovasculaire, et inter-neurones présents
dans les pédoncules oculaires, a été mis en évidence chez quelques espéces de crustacé
décapode (e.g. Pfeiffer et Glantz, 1989; Tatzaki et Tatzaki, 1997; Davidson et al., 1998). De

plus, chez ces organismes, des récepteurs spécifiques de 1’acétylcholine (i.e. récepteurs
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nicotiniques et muscariniques) sont présents au niveau du systéme nerveux central, du
ganglion somato-gastrique et du ganglion cardiaque (Braun et Mulloney, 1994).

Certains auteurs ont suggéré que 1’acétylcholinestérase pourrait €tre impliquée dans
des fonctions non-synaptiques voir non-catalytiques, telles que dans la morphogenése des
stades embryonnaires précoces, le contrdle de la croissance des neutrites ou encore dans des

mécanismes d’adhérence cellulaire (revu par Massoulié et al., 1993).

Le role des BChE chez les vertébrés n’est pas clairement établi (revu par Massoulié et
al., 1993). Cependant, ces enzymes ne semblent pas intervenir au niveau de la transmission
nerveuse. Massoli¢ ef al. (1993) pensent que les BChE pourraient étre associées a la division
et aux migrations cellulaires au début du développement des somites chez I’embryon, a des
mécanismes de détoxication, et pourraient controler 1’expression de I’AChE dans les stades

précoces du développement.

1.2. Principaux inhibiteurs de cholinestérase d’origine anthropique

1.2.1.  Inhibiteurs spécifiques

Les organophosphorés (OP) et les carbamates (Cb) sont couramment employés en tant
que pesticides dans le traitement des zones agricoles et urbaines, ainsi que par les particuliers.
Leur commercialisation ayant débuté dans les années 40, ces composés ont progressivement
remplacé les organochlorés du fait de leur dégradation rapide et de leur faible rémanence dans
I’environnement. Il existe plus de 100 OP et 50 Cb répertoriées. Des organophosphorés tels
que le chlorpyrifos, le fénitrothion et le dichlorvos ; et des carbamates tels que le carbaryle, le
carbofurane et le méthomyle figurent parmi les substances actives les plus employées dans la
lutte contre les insectes ravageurs. Cependant, leur forte toxicité et leur relative manque de

spécificité posent le probléme de leurs effets sur les populations d’especes non-cibles.

Le mode d’action des OP et Cb repose sur I’inhibition des ChE, spécialement de
I’AChE. Ces molécules présentent certaines analogies avec le substrat naturel de 1’enzyme.
Leur fixation au niveau de la gorge catalytique (i.e. site actif) de I’enzyme bloque 1’accés au

substrat. ~ La diminution de la quantit¢ d’enzymes fonctionnelles provoque alors
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I’accumulation de neurotransmetteurs dans les synapses, ce qui induit une sur-stimulation du
systéme nerveux (central, périphérique et/ou neuromusculaire) pouvant conduire a la mort de

I’organisme (Fig. I-2).

@ » V\M&
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Figure I-2 : Représentation schématique d’une inhibition de ’AChE par des insecticides organophosphorés
ou carbamates.

L’inhibition occasionnée par les Cb est réversible du fait d’'une faible stabilité¢ des
enzymes carbamylées. Le retour a une activité normale suite a disparition du contaminant est
généralement de courte durée. Par exemple, Ferrari ef al. (2004) observent une inhibition de
70 % de ’activité¢ AChE du cerveau chez le poisson Carrassius auratus exposé au carbaryle.
Aprées 96 heures de maintien en milieu non contaminé, les auteurs constatent que ces animaux
ont récupéré 75 % de leur activité de base. En revanche, les complexes formés avec les OP
sont plus stables et le plus souvent irréversibles. Il est généralement admis, que le retour a
une activité de base nécessite la synthése de nouvelles molécules d’enzyme. Les temps de
récupération sont donc beaucoup plus longs que ceux observés suite a une intoxication aux
Cb, et sont fonction du degré d’inhibition. Une inhibition de 90 % de 1’activit¢ AChE du
cerveau de Carassius auratus, induite par une exposition a I’azinphosméthyle, n’est récupéreée
qu’a 80 % apres 35 jours en milieu non contaminé (Ferrari et al., 2004). De plus, les temps de
récupération peuvent varier en fonction des organes considérés. Par exemple, Rao (2004)
constate, chez le tilapia Oreochromis mossambicus exposé a des organophosphorés, des

temps de récupération différents, entre les muscles, les branchies et le cerveau.

La sensibilité in vitro (i.e. constante d’inhibition) des ChE aux OP et Cb différe en
fonction des isoformes et/ou des phylums considérés (7ab. I-2). Les études menées chez le
poisson, montrent que la BChE est beaucoup plus sensible que I’AChE (Sturm et al., 1999).
Bocquené et al. (1997) ont constaté, chez I’huitre Crassostrea gigas, la présence de deux

formes d’AChE (forme ‘A’ : soluble ; forme ‘B’ : trans-membranaire) avec des sensibilités
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complétement différentes. Si I’on considére uniquement I’AChE, les données montrent une
trés forte sensibilité des arthropodes, suivi des vertébrés, et enfin une plus faible sensibilité

des mollusques et des nématodes.

Si les Cb sont des inhibiteurs directs des cholinestérases, en revanche le pouvoir
inhibiteur, in vivo, des OP est li¢ a leur métabolisation. En effet, parmi les OP, on peut
différencier les molécules qui contiennent dans leur structure un groupement ‘thion’ (=S), de
celles qui portent un groupement ‘oxon’ (=0). Les OP de type ‘thion’ qui sont les principaux
utilisés, ne sont pas des inhibiteurs trés puissants de ChE sous leur forme originelle. Ces
composés doivent, aprés pénétration dans I’organisme, étre activés en forme ‘oxon’ par les
enzymes de bio-transformation (e.g. mono-oxygénases du cytochrome P450) leur procurant
ainsi un fort pouvoir inhibiteur (Schoor et Brausch, 1980; Murray et Butler, 1994). Ainsi, les
différences de sensibilité in vivo observées entre taxons peut dépendre des mécanismes de
biotransformation préférentiellement employés par [’organisme (e.g. hydrolyse et
conjugaison, déméthylation, ou oxydation et réduction). Par exemple, une étude comparative
a montré que I’oxydation des OP en forme ‘oxon’ était trouvée de maniére prédominante chez
les crustacés en comparaison aux poissons et aux mollusques, ce qui pourrait expliquer la

sensibilité accrue de ces organismes (Takimoto et al., 1987).

1.2.2.  Molécules pouvant moduler I'activité ChE

Certains contaminants tels que les métaux, les hydrocarbures, les surfactants, ou
certains pesticides n’appartenant pas aux familles des OP et Cb, peuvent moduler (i.e.
inhibition et induction) I’activité des ChE. Ces molécules sont pour la plupart des inhibiteurs
nettement moins puissants que les OP et Cb, probablement dii a des mécanismes d’action
non-spécifiques (e.g. modulation de la synthése de 1’enzyme ou interaction avec des sites non-

catalytiques). La durée des effets induits par ces polluants reste le plus souvent a étudier.
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Dans le cas du paraoxon, ‘Et’ et “Mt’ caractérise la forme étyhl
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e Les métaux et métalloides

De nombreuses études rapportent I’effet inhibiteur, in vivo et in vitro, des ions
métalliques, tels que le cuivre, le cadmium, le zinc, le mercure ou I’arsenic, sur les ChE de
poissons et d’invertébrés aquatiques (7ab. I-3). Certains auteurs ont également observé des
inductions d’activité ChE lors d’exposition in vivo au cuivre et au cadmium (e.g. Brown et al.,
2004; Cunha et al., 2007). Bien que des inhibitions aient pu étre observées, les concentrations

effectives sont généralement tres ¢loignées des concentrations mesurées in situ.

Tableau I-3 : Exemples d’études mettant en évidence le pouvoir inhibiteur, in vitro et in vivo, de quelques
métaux sur les ChE d’organismes aquatiques.

Espéces Cuivre Cadmium Zinc Références
Cls LOEC NOEC Cls LOEC NOEC Cls LOEC NOEC
In vitro

Daphnia magna 34 ND. N.D. Guillermino et al., 1996
N.D. 25 12,5 Diamantino et al., 2003

Palaemon serratus 3.3 (100%) N.D. N.D. 112.4 (11%) N.D. N.D. 6.3(15%) N.D. N.D. Bocquenéetal., 1990

Mpytilus edulis 3.3(100%)  N.D. N.D. 1124(17%)  N.D. N.D. 63(13%) N.D. ND. Bocquenéetal., 1990

Monodonta lineata 12,7 6,3 3,1 N.D. N.D. 100,0 Cunha et al., 2007

Nucella lapidus 5,87 3,1 N.D. N.D. N.D. 100,0 Cunha et al., 2007

Scomber scomber 3.3(100%)  N.D. N.D. 1124 (11%)  N.D. N.D. 63(16%) N.D. ND. Bocquenéetal., 1990

Pleuronectes platessa 3.3(100%)  N.D. N.D. 1124 (12%)  N.D. N.D. 63(21%) ND. ND. Bocquenéetal., 1990

In vivo
Carsinus maenas (75) N.D. 6.8x107 3.9x107 Brown et al., 2004
(4j) 14,7 7,39 14,8 Elumalai et al., 2007

Daphnia magna (29) 1,0 0,55 0,275 Diamantino et al., 2003

Mytilus édulis 7)) N.D. N.D. 6.8x10” Brown et al., 2004

Ruditapes decussatus  (5)) 7.5x107(60%)  N.D. N.D. Hamza-Chaffai et al., 1998

Monodonta lineata (4j) N.D. N.D. 6.0x 107 Cunha et al., 2007

Nucella lapidus (45) N.D. N.D. 44x10° Cunha et al., 2007

Perinereis aibuhitensis (10j) 0.5 (34.%) 0,05 N.D. 3.0 (45%) 0,1 N.D. Zhang et al., 2008

Les concentrations sont données en mg.I". Les durées d’exposition in vivo sont indiquées entre parenthéses.
LOEC = plus petite concentration testée pour laquelle un effet est observé ; NOEC : concentration sans effet
observé ; Cls, = concentration de demi-inhibition, mis a part les concentrations pour lesquelles le niveau
d’inhibition est indiqué entre parenthéses.

Le mécanisme via lequel les métaux agissent sur les activités ChE n’est pas clairement connu,
mais il ne semble pas résulter d’une action spécifique de ces composés au niveau du site actif
de I’enzyme. La perte d’activité pourrait s’expliquer par une modification conformationnelle

de I’enzyme li¢e a I’interaction des métaux sur des sites périphériques (Frasco et al., 2007).

o Les pesticides pyréthrinoides et le paraquat

Les insecticides pyréthrinoides sont des composés neurotoxiques réputés pour étre
extrémement toxiques pour les insectes mais peu toxiques pour les animaux a sang chaud.

Bien que peu rémanentes dans [’environnement, ces molécules sont fortement
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bioaccumulables et ont ét¢ montrées comme trés toxiques pour les espéces aquatiques
(poissons et invertébrés), avec des CLso de I’ordre du pg.I” (Bocquené, 1996).

L’action des pyréthrinoides réside principalement dans le blocage des canaux ioniques
sodium/potassium au niveau des axones neuronaux. Ces composés ont été également associés
a de nombreux autres effets, dont notamment des perturbations du systéme cholinergique. Par
exemple, des inhibitions significatives d’AChE ont été observées chez des carpes exposées a
20 pg.l" de cyperméthrine et 2 pg.l” de deltaméthrine (Reddy et Philip, 1994; Szegletes et
al., 1995). En revanche, chez I’abeille exposée a 12.5 ng de deltaméthrine durant 24 h,
Badiou et Belzunces (2008) observent une inhibition d’AChE de 20 % chez les individus
morts, et une induction de 250 % chez les individus vivants. De méme, Davies et al. (Davies
et al., 1994) mesurent une activation de I’ordre de 20 % chez les truites exposées a 0.9 pg.l'1
de cyperméthrine. Les mécanismes via lesquels les pyréthrinoides agissent sur ’activité des
ChE restent a <¢lucider. Les effets inducteurs ou inhibiteurs des pyréthrinoides
s’accompagnent généralement d’altération dans la distribution des formes solubles ou
transmembranaires des ChE. De ce fait, certains auteurs suggerent que ces composés
pourraient agir a différents niveaux de la biosynthése de 1’enzyme (Badiou et Belzunces,

2008).

Le paraquat est un composé organique avec un ammonium quaternaire utilisé comme
herbicide. 1l agit sur les mécanismes de respiration et de photosynthése de nombreux
végétaux. Nemcsok et al. (1984) sont parmi les premiers a observer des effets inhibiteurs sur
I’AChE, chez la carpe (Cyprinus carpio), au cours d’exposition in vitro et in vivo. lls
rapportent des Clsy comprises entre 7 x 107 et 1 x 10 ~ M (soit environ 20 a 300 mg.l'l).
Depuis, quelques études in vitro ont confirmé le pouvoir inhibiteur de cette molécule vis a vis
des ChE. Par exemple, Alcaro et al. (2007) rapportent des Clso de 8 x 10 M (soit environ 2
mg.I"") pour ’AChE de I’anguille électrique et de 10~ M (soit environ 2 g.1"") pour la BChE
plasmatique humaine. La faculté du paraquat a inhiber I’AChE peut s’expliquer par le fait
que les ammoniums quaternaires présentent une certaine affinité pour le site actif des

cholinestérases (vu dans Bocquené, 1996).
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e Les hydrocarbures et surfactants

Les surfactants sont largement utilisés, que ce soit dans la vie de tous les jours pour
les soins corporels ou dans les produits ménagés, ou dans le cadre d’applications industrielles.
De grandes quantités de surfactants ainsi que leurs produits de dégradations sont déversés
dans le milieu naturel, directement ou par I’intermédiaire des stations d’épuration.

Quelques travaux récents montrent que ces composés peuvent causer des inhibitions
(Guilhermino et al., 2000; Li, 2008b, a) ou des inductions (Matozzo et al., 2006; Li, 2008a)
de P’activité ChE, in vitro et in vivo, chez des organismes aquatiques (poissons et invertébrés).
Ces effets ont été généralement observés pour des quantités de produit supérieures a 0.1
mg.I"; des concentrations trés importantes qui peuvent toutefois étre observées en milieu

naturel dans certaines conditions (e.g. rejet de station d’épuration) (Ying, 2006).

Les hydrocarbures figurent également parmi les contaminants pouvant induire une
inhibition des ChE, mais ceci, a des concentrations élevées. Cependant trés peu de données
sont disponibles. Les effets in vitro de quelques d’hydrocarbures polycycliques sur I’AChE

de I’anguille ¢électrique et I’AChE humaine sont données dans le Tableau I-4.

Tableau I-4 : Concentrations de demi-inhibition (Cls,; en ug.l') in vitro de quelques hydrocarbures
aromatiques polycycliques vis a vis de I’AChE de I’anguille électrique (Kang et Fang, 1997) et
de VAChE humaine (Jett et al., 1999).

Anguille électrique Humain
Anthracene 3.85 £ 0.42 228 +£0.14
Benzo(a)pyrene  2.67 + 0.34 2.07 £ 0.25
Chrysene 2.40 + 0.04
Fluoranthene 4.68 + 0.21 344 £0.1
Nitropyrene 3.05 + 0.40
Pyrene 522 £ 0.38 2.31 £0.28

Les valeurs sont exprimées comme des moyennes + S.E.M.

Zhang et al. (2008) montrent des inhibitions de ChE chez le ver polychéte Perinerieis
aibuhitensis exposé in vivo a des concentrations comprises entre 50 ul et 200 pl
d’hydrocarbures par litre d’eau. Des inhibitions significatives de ’AChE ont également été
observées chez des moules et des oiseaux marins touchés par des marées noires (Moreira et

al., 2004; Oropesa et al., 2007).
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1.3. Applications des cholinestérases en tant que biomarqueurs dans le
milieu naturel

L’inhibition des cholinestérases (ChE) a été, initialement, utilisée en toxicologie
humaine comme un outil de diagnostic spécifique des intoxications accidentelles et/ou
volontaires par les insecticides organophosphorés (OP) et carbamates (Cb). Dérivées de ces
applications médicales, I’inhibition des ChE a, par la suite, largement été utilisée comme un
biomarqueur d’exposition de la faune aquatique aux OP et Cb (e.g. Burgeot et al., 1996;
Escartin et Porte, 1996; Radenac et al., 1998). Plus récemment, le caractére spécifique de
I’AChE vis a vis des OP et Cb a été remis en question. En effet, plusieurs travaux montrent
que d’autres types de contaminants tels que les métaux, surfactants, hydrocarbures (voir
section 1.1.2.2) ainsi que certains composés présents dans des mixtures complexes (e.g.
effluents de stations d’épuration) (Payne et al., 1996; Gagné et Blaise, 2004; Gagné et al.,
2007) sont capables d’inhiber les ChE. Cependant, le pouvoir inhibiteur de ces composés est
nettement inférieur a celui des OP et Cb, ainsi des inhibitions non spécifiques dues a de tels
compos€s ne pourraient étre envisagées en milieu naturel que sur des sites fortement

contaminés.

1.3.1.  Les organismes utilisés en milieu aquatique

L’application in situ des ChE en tant que biomarqueur a essentiellement été réalisée
chez les mollusques bivalves et les poissons, le milieu marin ayant recu d’avantage
d’attention que le milieu dulgaquicole. Malgré leur pertinence écologique et leur forte
sensibilité vis a vis des composés anti-ChE, les crustacés ont largement été délaissés. Seules
quelques études font référence a ’application in situ de la mesure d’activité ChE chez des
crustacés marins, estuariens (Forget et al., 2003; Key et al., 2003; Quintaneiro et al., 2006) et
d’eau douce (Barata er al.,, 2007; Vioque-Fernandez et al., 2007). D’autres taxons
d’invertébrés marins, tels que les échinodermes (den Besten et al., 2001a; den Besten ef al.,
2001b; Cunha et al., 2005), les polychetes (Maycock et al., 2003; Pérez et al., 2004; Ait Alla

et al., 2006; Durou et al., 2007) ont également fait I’objet d’investigations de terrain.
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1.3.2.  Les artéfacts d’interprétation de la mesure des cholinestérases

L’utilisation d’un biomarqueur dans le milieu naturel nécessite d’avoir une
connaissance détaillée de son niveau de base, ainsi que des facteurs susceptibles de le faire
varier en 1’absence de toxique. Une bonne maitrise de ces facteurs facilite la compréhension
des données et réduit les risques d’interprétations erronées. Ces facteurs de confusion peuvent
étre classés en trois grandes catégories : les facteurs méthodologiques, les facteurs biotiques
intrinséques et les facteurs environnementaux.

Dans cette partie de la synthése, nous allons faire un point sur les principaux facteurs

susceptibles d’influencer le niveau de base de I’activité ChE, chez les organismes aquatiques.

e Les facteurs méthodologiques

Le traitement des échantillons se déroule en plusieurs étapes. Chacune de ces étapes
nécessite une attention particuliére, si 1’on veut s’assurer de la précision et de la robustesse de
la procédure.

Le traitement des échantillons commence par le prélévement et le transport des
organismes. Ces étapes sont une source de stress pour les organismes pouvant engendrer des
modifications physiologiques. Cependant, les quelques travaux qui se sont penchés sur la
question, ne rapportent aucune répercussion du mode de prélévement ou du transport sur
I’activité ChE (Phillips et al., 2002; Menezes et al., 2006; Quintaneiro et al., 2006).

La conservation des échantillons est un point critique puisque la dégradation
enzymatique est fonction de la température et de la durée du stockage des échantillons. Le
conditionnement des échantillons est considéré comme optimal dans 1’azote liquide (-196 °C).
Toutefois, des températures inférieures a -20 °C sont suffisantes pour assurer la préservation
de Pactivité enzymatique durant plusieurs mois (Mora, 1998; Phillips et al., 2002; Pathiratne
et al., 2008). En revanche, chez les organismes exposé€s aux carbamates, une conservation
prolongée peut occasionner une réactivation des ChE, et masquer une éventuelle inhibition
(Pathiratne et al., 2008).

Les procédures d’extraction et de dosage comportent un certain nombre de
parametres qui peuvent influencer la mesure de 1’activité enzymatique, tels que le poids de
tissus homogénéisés, 1’énergie et le temps d’homogénéisation, la vitesse et le temps de

centrifugation, le pH et la force ionique des tampons utilisés, la concentration en substrat, le
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type de substrat et la température a laquelle est réalisé 1’essai (Bocquene et al., 1990; Mora,
1998). 1l est donc essentiel de définir des protocoles détaillés et de les respecter

scrupuleusement.

L’expression de IP’activité peut également étre considérée comme un point
méthodologique important, a ne pas négliger.

En général, les activités enzymatiques sont normalisées par la quantité de protéines
contenue dans le volume d’échantillon dosé. Basée sur I’hypothése selon laquelle, dans un
tissu, la fraction enzymatique est proportionnelle a la quantité totale de protéines, cette
normalisation est conventionnellement utilisée pour corriger les éventuelles différences de
rendement d’extraction.

Cependant, certains auteurs remettent en question I’intérét de cette normalisation, et la
présentent méme comme une potentielle source d’erreur d’interprétation des marqueurs
enzymatiques (Owen et al., 2002; Jemec et al., 2007). Plusieurs travaux réalisés chez des
bivalves et le cladocere Daphnia magna, mettent en évidence une corrélation négative entre
I’activit¢ ChE et des variations de la teneur en protéines (liées a des changements
physiologiques naturels ou induits par des contaminants) (Radenac et al., 1998; Owen et al.,
2002; Printes et Callaghan, 2003; Lau et al., 2004; Leinio et Lehtonen, 2005; Jemec et al.,
2007; Rank et al., 2007).

e Les facteurs biotiques intrinséques

Parmi les variations du niveau de base d’une réponse biochimique telle que 1’activité
ChE, certaines ont pour origine 1’hétérogénéité entre individus liée au statut physiologique
tels que le sexe, 1’dge ou la maturité sexuelle. On parle alors de facteurs biotiques

intrinséques.

L’age et la taille sont des facteurs biotiques qui peuvent grandement influer sur
I’activité ChE. Le Tableau I-5 rapporte quelques données concernant I’impact de la taille ou
de I’age sur ’activité ChE chez des organismes aquatiques. Chez les poissons et les crustaces,
des corrélations négatives entre la taille ou 1’age, et 1’activité ChE sont observées dans la

majorité des cas, excepté durant les stades larvaires pour lesquels la tendance est inversée.
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Peu de données concernant I’impact du sexe sur I’activité ChE sont disponibles dans la
littérature. Ce paramétre ne semble pas influencer le niveau de base de cette activité
enzymatique, du moins chez les espéces de poissons et de crustacés étudié¢es (7Tab. I-6). En
effet, dans 1’état actuel des connaissances, seuls Rodriguez-Fuentes ef al. (2002) observent
une activit¢ ChE plus élevée chez les femelles en comparaison aux males, chez la sole

Pleuronichthys verticalis.

Tableau I-5 : Relations entre la taille ou I’dge, et activité ChE basale chez quelques espéces de poissons,
crustacés et mollusques.

Espéces Tissus Corrélation  Normalisation Références
Mollusques
Mytilus edulis (Adultes) Corps entier Positive Protéines Radenac et al., 1998
Crustacés
Tigriopus brevicornis (Juvéniles et adultes) Corps entier Négative Protéines Forget et al., 1998
Daphnia magna (Juvéniles et adultes) Corps entier Négative Protéines Printes et Callaghan, 2003

Nephrops norvegicus (Adultes) Muscle Acune Protéines Solé et al., 2006
Palaemonetes pugio (Stades larvaires) Corps entier Positive Protéines Hoguet et Key, 2007
(Juvéniles et adultes) Corps entier Négative Protéines Hoguet et Key, 2007
Poissons
Callionymus lyra (Adultes) Muscle Négative Protéines Burgeot et al., 1996
Serranus cabrilla (Adultes) Muscle Négative Protéines Burgeot et al., 1996
Mullus barbatus (Adultes) Muscle Négative Protéines Burgeot et al., 1996
Leuciscus cephalus (Adultes) Muscle Négative Protéines Flammarion et al., 2002
Stizostedion vitreum (Stades larvaires) Corps entier Positive Poids de tissus  Phillips et al., 2002
(Juvéniles) Cerveau Négative Poids de tissus  Phillips et al., 2002
Merluccius merluccius (Adultes) Muscle Négative Protéines Solé et al., 2006
Oreochromis niloticus (Juvéniles et adultes) Muscle et cerveau Négative Protéines Pathiratne et al., 2008
Pleuronectes vetulus (Adultes) Muscle Négative Protéines Rodriguez-Fuentes et al., 2008
Pleuronichthys verticalis (Adultes) Muscle Acune Protéines Rodriguez-Fuentes et al., 2008

Quoi qu’il en soit, I’activité ChE est normalisée par la concentration en protéines dans
la plupart des travaux cités. Il est, de ce fait, difficile de déterminer avec précision si des
facteurs intrinseques tels que la taille, 1’dge ou le sexe ont un impact direct sur les niveaux de
base d’activité ChE, ou si les différences observées sont un effet indirect dii aux variations de
la fraction protéique totale dans les échantillons analysés. Par exemple, Radenac et al. (1998)
observent, chez la moule Mytilus edulis, une corrélation positive entre 1’activit¢ AChE du
corps entier et ’age qu’ils attribuent a une diminution de la fraction protéique totale durant le

développement et la croissance de 1’organisme.
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Tableau I-6 : Influence du sexe sur activité ChE basale, chez quelques organismes aquatiques.

Espéces Tissus Effet du sexe Normalisation Références
Crustacés
Tigriopus brevicornis Corps entier Aucun Protéines Forget, 1998
Nephrops norvegicus Muscle Aucun Protéines Solé et al., 2006
Poissons
Salmo trutta Cerveau Aucun Poids de tissus  Payne et al., 1994
Leuciscus cephalus Muscle Aucun Protéines Flammarion et al., 2002
Merluccius merluccius Muscle Aucun Protéines Solé et al., 2006
Oreochromis niloticus Muscle et cerveau Aucun Protéines Pathiratne et al., 2008
Pleuronectes vetulus Muscle Aucun Protéines Rodriguez-Fuentes et al., 2008
Pleuronichthys verticalis Muscle Femelles > Mailes Protéines Rodriguez-Fuentes et al., 2008

e Les facteurs environnementaux

Les modifications spatio-temporelles des paramétres environnementaux (e.g.
caractéristiques physico-chimiques du biotope) exercent des pressions sur les organismes qui

peuvent entrainer des changements physiologiques importants.

La température du milieu est considérée par certains auteurs comme 1’un des facteurs
abiotiques le plus @ méme d’influer sur le niveau de base de I’activit¢é ChE chez les
organismes aquatiques (Bocquené¢ et Galgani, 1998).

En ce qui concerne les poissons, Baslow et Nigrelli (1964) montrent que ’activité
AChE du cerveau de Fundulus heteroclitus est inversement reliée a la température, alors que
Hogan (1970) observe une corrélation positive entre 1’activité AChE du cerveau de Lepomis
macrochirus et la température. En revanche, aucun effet de la température sur 1’activité¢ AChE
du cerveau de Stizostedion vitreum n’a été rapporté par Phillips et al. (2006).

L’effet de la température sur I’activité de base des ChE chez les invertébrés aquatiques
a été étudié chez seulement quatre espéces. Chez Nereis diversicolor, Scaps et Borot (2000),
observent une diminution de I’activit¢ ChE quand la température augmente. Menezes et al.
(2006) observent une activité AChE plus faible chez les crevettes Crangon crangon exposées
a 9°C comparativement aux organismes maintenus a 20 et 25°C. Chez le copépode
Eurytemora affinis, Cailleaud et al. (2007) rapportent une activité AChE maximum pour une
température de 11 °C, en comparaison aux organismes exposés a 4, 18 et 21 °C. De la méme
manicre, Riccardi er al. (2006) observent chez la moule Dreissena polymorpha une
corrélation parabolique entre 1’activité AChE et la température (i.e. 5-30 °C), avec une

température optimum de 1’ordre de 20 °C.
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Ainsi, il semble n’y avoir aucune tendance généralisable. L’action de la température

sur I’activité ChE différe en fonction de I’espéce considérée.

D’autres parametres physico-chimiques de 1’eau tels que le pH ou la salinité, sont
¢galement susceptibles d’affecter 1’activité ChE des invertébrés aquatiques (Scaps et Borot,
2000; Robillard et al., 2003; Pfeifer et al., 2005; Menezes et al., 2006; Cailleaud et al., 2007).
En revanche, aucune donnée relative a 1’influence de la photopériode, des rythmes circadiens

ou des facteurs nutritionnels sur I’activit¢ ChE des organismes aquatiques n’a été publiée.

Les variations saisonniéres peuvent étre considérées comme la résultante des effets
combinés de tous les facteurs environnementaux, tels que les facteurs abiotiques vus
précédemment et certains autres facteurs comme la reproduction, la compétition, la prédation
ou le régime alimentaire.

De nombreux auteurs rapportent des variations saisonnieres de 1’activité ChE chez les
organismes aquatiques. Excepté les travaux de Forget er al. (2003) chez les copépodes
Tigriopus brevicornis, de Cunha et al. (2005) chez I’oursin Paracentrotus lividus et d’Ait
Alla et al. (2006) chez le polychete Nereis diversicolor, les données rapportées chez les
invertébrés concernent exclusivement des especes de mollusques bivalves (Owen et al., 2002;
Robillard et al., 2003; Leinio et Lehtonen, 2005; Matozzo et al., 2005; Moreira et
Guilhermino, 2005; Pfeifer et al., 2005; Bocchetti et al., 2008). L’amplitude maximale de ces
variations est généralement comprise entre 150 et 300 %, pouvant atteindre 900 % chez
Nereis diversicolor. Les profils annuels de variation différent en fonction des espéces
étudiées, ainsi que de 1’aire géographique considérée.

Toutefois, il est nécessaire de souligner, ici encore, que dans toutes ces études, les
activités ChE sont normalisées par la quantité¢ de protéines. Il est donc difficile de savoir si
les variations saisonni€res observées sont réellement dues a une fluctuation de la fraction
enzymatique, ou si elles résultent d’un changement de la quantité¢ totale des protéines
contenue dans les tissus. Par exemple, chez les bivalves, les variations annuelles d’activité
ChE peuvent s’expliquer par des changements de la concentration en protéines dans les tissus
(e.g. branchies, muscles ou corps entier) durant les phases de croissance ou de reproduction

(Radenac et al., 1998; Lau et al., 2004; Leinio et Lehtonen, 2005).
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1.3.3.  Méthode d'utilisation des cholinestérases comme biomarqueur dans
le milieu

Dans I’absolu, la réponse d’un biomarqueur devrait étre interprétée par rapport a une
valeur de référence (i.e. ligne de base) prenant en compte sa variabilité naturelle. Cependant,
la non-maitrise de I'impact des différents facteurs abiotiques et biotiques sur la variabilité
naturelle de I’activité ChE a contraint son utilisation comme biomarqueur d’exposition dans le
milieu naturel. De ce fait, son application in situ repose sur deux principales approches qui
consistent a (i) comparer des niveaux d’activité entre un site de référence et les sites étudiés,
ou (i7) examiner, chez des organismes prélevés sur les sites d’intérét, la présence d’une

récupération de I’activité enzymatique apres traitement au laboratoire.

La comparaison de valeurs mesurées sur un site dit ‘de référence’ (faiblement ou non
contaming) et des sites contaminés contraints a (i) s’assurer du faible niveau de pollution des
sites de référence, (ii) s’assurer que les sites de référence présentent des caractéristiques
¢écologiques proches des sites contaminés, (iii) prélever les organismes dans un intervalle de
temps le plus court possible, et (iv) utiliser des organismes les plus homogenes possible (sexe,
taille...).

L’activité ChE peut étre mesurée sur des organismes autochtones (e.g. Forget et al.,
2003 ; Key et al., 2003 ; Quintaneiro ef al., 2006). Dans ce cas, malgré les précautions
d’emploi citées précédemment, des divergences inter-populations peuvent subsister. La
transplantation d’organismes peut alors étre un moyen de remédier au probléme
d’hétérogénéité des populations (e.g. Barata et al., 2007). Cette méthode consiste a répartir,
dans des systemes d’exposition in situ (e.g. des cages), des organismes provenant d’une seule
et méme population. Toutefois, la transplantation n’est pas adaptable a tous les organismes
aquatiques, elle augmente sensiblement le colit des biomarqueurs et ne permet pas de

s’affranchir totalement de I’influence des facteurs environnementaux.

Des approches alternatives basées sur [’étude de la récupération de 1’activité
enzymatique ont été¢ proposées comme une possibilité alternative pour montrer une inhibition
des ChE, notamment lorsqu’ il est difficile de trouver un site de référence valable (i.e. non-
contamingé, avec des caractéristiques écologiques proches des autres sites étudiés).

Par exemple, une activit¢ ChE inhibée par un inhibiteur spécifique (i.e.

organophosphoré ou carbamate) peut étre entierement restaurée, in vitro, par traitement avec
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certains réactifs nucléophiliques, tels que la pyridine 2-aldoxime méthiodide (2-PAM)
(Escartin et Porte, 1996). Cette procédure permet de discriminer clairement I’effet du
contaminant de I’influence de facteurs non toxiques. Cependant, 1’efficacité de ces réactifs de
réactivation sur des ChE inhibées par des inhibiteurs non-spécifiques (e.g. métaux,
surfactants, hydrocarbures) n’a pas été étudiée.

Une autre solution consiste a suivre la récupération spontanée de 1’activité ChE, in
vivo, en milieu non-contaminé, chez des organismes rapportés en laboratoire (Forget et al.,
2003). L’obtention d’'un méme niveau d’activité pour tous les sites, aprés récupération,
indique que les différences préalablement observées n’étaient pas dues a des variations inter-
populations. En revanche, cette approche ne permet pas de discerner distinctement la
différence entre une récupération de 1’activité ChE suite a la disparition du contaminant, et les
fluctuations pouvant étre occasionnées par le changement d’environnement (i.e. transfert du
milieu naturel au laboratoire). De plus, la récupération spontanée peut nécessiter des durées
relativement longues pour restaurer I’activité de base (e.g. de 1’ordre d’un mois ou plus, dans

le cas d’une inhibition par des organophosphorés ; voir section 1.1.2.2).

1.4. Interprétation des variations de l'activité des cholinestérases en terme
d’effets

Les cholinestérases (ChE) ne présentent pas seulement un intérét en tant que marqueur
d’exposition. De par leur role clé au sein du systéme nerveux, ces enzymes présentent

également un intérét en tant marqueur d’effets neurotoxiques (voir section I.1.1).

1.4.1. Relation entre inhibition des cholinestérases et mortalité

De nombreuses études ont examiné la relation entre 1’inhibition d’AChE et la survie.
Cependant, la majorité de ces travaux s’est focalisées sur des inhibitions induites par des
insecticides organophosphorés.

Chez les poissons, bien que quelques rares especes semblent présenter une certaine
tolérance, une inhibition de 70-80 % de I’AChE cérébrale coincide avec ’apparition de
mortalité a bréve échéance (revu par Fulton et Key, 2001). En revanche, cette revue met

clairement en évidence que des différences peuvent exister dans la relation entre la mortalité
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et I’inhibition de I’AChE dans le cerveau ou le muscle, en fonction de 1’age des organismes
et/ou de I’espece considérée.

Chez les invertébrés aquatiques, la relation entre 1’inhibition de I’activité ChE et la
mortalité est plus difficile a cerner. En effet, des niveaux d’inhibition supérieurs a 80 %, sans
aucun effet sur la survie, ont été¢ observés chez différents groupes tels que les crustacés (e.g.
Varo et al., 2002; Printes et Callaghan, 2004) et les mollusques (e.g. Cooper et Bidwell,
2006). De plus, Printes et Callaghan (2004) montrent que, chez D. magna, la relation entre
I’inhibition d’AChE et la mortalit¢ dépend du composé étudié. Ces auteurs rapportent,
lorsque les animaux sont exposés durant 48 h aux OP, chlorpyrifos, malathion et parathion,
ainsi qu’au carbamate propoxur, qu’une réduction de 50 % de ’activit¢é AChE est associée a
des effets déléteres sur la survie, alors que I’OP acéphate induit des inhibitions supérieures a

70 % sans aucun effet pour I’organisme.

1.4.2. Relation entre inhibition des cholinestérases et effets sub-létaux

Les effets physiologiques et comportementaux résultant d’une inhibition des ChE
méritent une attention particuliére dans la mesure ou ils peuvent affecter des parametres en

lien avec la fitness des organismes tels que la croissance ou la reproduction.

Les relations entre 1’inhibition d’AChE et des effets sub-létaux, notamment des
perturbations du comportement, ont largement été étudiées chez les poissons et, dans une bien
moindre mesure, chez des invertébrés. D’une manicre générale, les effets sub-létaux
significatifs commencent a €tre observés pour des inhibitions atteignant 30-50 %. Signalons
toutefois que, comme précédemment vu pour les relations entre AChE et mortalité, la
majorité de ces travaux se sont focalisés sur des inhibitions induites par des insecticides
organophosphorés.

Chez les poissons, I’inhibition d’AChE induit des modifications de la performance de
nage (Van Dolah et al., 1997, Kumar et Chapman, 1998; Beauvais et al., 2000; Sismeiro-
Vivas et al., 2007), de la prise alimentaire (Kumar et Chapman, 1998; Castro et al., 2004;
Sismeiro-Vivas ef al., 2007), de la respiration (Klaverkamp et al., 1977) et de la croissance
(Kumar et Chapman, 1998).

Chez les invertébrés, la majorité des relations établies entre 1’inhibition des ChE et des

effets sub-létaux sont qualitatives. Ainsi, Cooper et Bidwell (2006) observent une forte

30

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre I : Synthese bibliographique

réduction de la capacité a s’enfouir dans le sédiment parallélement a une inhibition de I’AChE
chez le bivalve d’eau douce Corbicula fluminea. Différents degrés du trouble locomoteur
reliés aux niveaux d’inhibition de I’AChE ont été rapportés chez 1’oligochéte dulcaquicole
Lumbricus variegatus (Kristoff et al., 2006). Lundebye et al. (1997) observent une
corrélation entre le pourcentage d’inhibition de 1’activit¢é AChE et le taux de réduction des
battements cardiaques chez le crabe Carcinus maenas. Seules quelques relations quantitatives
ont ¢té établies entre 1’inhibition de I’AChE et des altérations du comportement locomoteur
chez le scarabée Pterostichus cupreus et le cloporte Porcellio dilatatus (Jensen et al., 1997,

Engenheiro et al., 2005).
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2. PERTURBATIONS ENDOCRINIENNES CHEZ LES INVERTEBRES

Le probléme li¢ a la présence dans I’environnement de substances capables d’altérer le
fonctionnement du systéme endocrinien, et par conséquent de perturber 1’homéostasie, le
développement, la reproduction et le comportement des organismes, a émergé au début des
années 1990. Au cours de cette derniére décennie, cela est devenu une préoccupation
scientifique majeure, non seulement en termes de santé publique, mais également vis a vis de
I’impact de tels composés dans le milieu naturel, spécialement sur la faune des écosystémes
aquatiques. Depuis, de nombreux effets délétéres ont été répertoriés, incluant, par exemple,
I’intersexualité chez les poissons (Toppari et al., 1996; Tyler et al., 1998), des malformations
de I’appareil reproducteur chez les reptiles (Guillette ez al., 1994; Guillette et al., 1995), ou

encore I’imposexe chez les mollusques gastéropodes (revu dans Oehlmann et al., 2007).

Les substances a l’origine de ces perturbations biologiques sont communément
désignées sous le terme de perturbateurs endocriniens (Colborn et al., 1993) pour lesquelles
I’Union Européenne (1999) a adopté la définition suivante : « un perturbateur endocrinien
(PE) est une substance ou un mélange exogene altérant les fonctions du systeme endocrinien
et induisant donc des effets nocifs sur la santé d’un organisme intact, de ses descendants ou
sous-populations ». Ces PE ont la capacité¢ de moduler la régulation hormonale selon au
moins 4 mécanismes d’action, en :

e inhibant ou stimulant la synth¢se, la libération et/ou le transport des hormones,

e modulant le métabolisme des hormones afin d’augmenter ou diminuer leur
¢limination,

e interférant avec les récepteurs hormonaux via une action agoniste® ou antagoniste’,

e modifiant la synthése des récepteurs hormonaux.

De fagon générale, les travaux concernant I’impact des PE sur la faune sauvage se
focalisent plus particulierement sur la régulation hormonale en lien avec la reproduction des
organismes, ¢tant donné son rdle crucial dans le maintien des populations. L’étude de la
disponibilité¢ et de I'impact de ces composés sur les vertébrés aquatiques, en particulier le

poisson, a fait I’objet de nombreux projets et publications (Matthiessen, 2003; Langston ef al.,

% Le composé mime 1’action de I’hormone naturelle et déclenche une réponse physiologique similaire.
’ Le composé bloque I’accés au récepteur, empéchant le déclenchement de la réponse physiologique.
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2005; Kidd et al., 2007). Ces travaux ont conduit au développement d’outils de diagnostic
(i.e. biomarqueurs) pouvant étre utilisés in situ, tels que I’induction de la vitellogénine (Vtg)
chez les males et les juvéniles, I’inhibition de la croissance testiculaire, le retard dans la
maturité sexuelle, la présence d’individus intersexués, la féminisation ou la masculinisation
des caractéres sexuels secondaires et la concentration anormale en hormones stéroidiennes

circulantes (Matthiessen, 2003; Langston et al., 2005).

En revanche, bien qu’ils représentent plus de 95 % des espéces animales et jouent un
role essentiel dans le fonctionnement des écosystémes aquatiques, les invertébrés ont re¢u une
bien moindre attention, et par conséquent peu d’outils sont actuellement disponibles chez ces
organismes pour diagnostiquer 1’exposition ou les effets de PE (deFur et al., 1999; deFur,
2004; Oetken et al., 2004). Ce constat résulte en partie d’une mauvaise connaissance de leur
systéme de régulation hormonale, ainsi que des processus liés a ces régulations (e.g. cycle de
reproduction). En effet, les invertébrés sont répartis en plus de trente phylums différents. De
cette richesse taxonomique résulte une énorme diversité de traits d’histoire de vie (croissance,
développement, reproduction, stratégie de survie), marquée par une multiplicité¢ des stratégies
de régulation neuro-endocrine (LeBlanc ef al., 1999). Ainsi, chez de nombreux invertébrés, la
régulation de la reproduction repose sur des hormones tres différentes de celles rencontrées
chez les vertébrés (i.e. oestrogenes, androgénes) qui ne constituent qu’une partie du phylum
des chordés. Par conséquent, dans un objectif d’évaluation des risques de composés et/ou de
la qualit¢ des milieux aquatiques, une classification ou priorisation de composés reconnus
comme PE sur la base d’une évaluation portant sur les vertébrés semble peu extrapolable et
protectrice pour de nombreuses especes d’invertébrés aquatiques (LeBlanc, 2007; Rodriguez
et al., 2007). Ceci montre et implique la nécessité¢ de développer des outils de diagnostic

(exposition et effet) spécifiques chez ces organismes.

Mes travaux de recherche bibliographique ont été principalement focalisés sur le
groupe des crustacés auquel appartient mon sujet d’étude, Gammarus fossarum. Cette partie
de la synthése a pour objectif d’établir un bref bilan des connaissances relatives au controle
hormonal de la reproduction, ainsi qu’a I’'impact des perturbateurs endocriniens chez ces

organismes.
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2.1. Phylogénie et endocrinologie comparée des invertébrés

Le groupe des invertébrés est un groupe paraphylétique® qui diverge trés tot au cours
de I’évolution des métazoaires en 3 principaux clades. D’un c6té, les lophotrochozoaires
(i.e. mollusques, annélides et plathelminthes) et les ecdysozoaires (i.e. arthropodes et
nématodes) forment la lignée des protostomiens. De 1’autre, la lignée des deutérostomiens

(i.e. chordés et échinodermes) inclut le groupe des vertébrés (Fig. I-3).

Spongiaires

Desmosponges
Calcisponges

Mollusques g

Annélides {é%jj? Lophotrochozoaires

Plathelminthes >
Protostomiens

Echinodermes *

Céphalochordés =

| Urochordés

Cyclostomes

IR Téléostéens = %‘@i
2R Tétrapodesﬂ -

Deutérostomiens

¢

Figure I-3 : Représentation simplifiée du dernier modéle de ’arbre phylogénétique des métazoaires (d'aprés
Markov et al., 2008).
IR, 2R et 3R indiquent les événements de duplication du génome survenus au cours de 1’évolution des vertébrés.

Cette bifurcation évolutive se traduit par des divergences de stratégie de régulation
endocrine. D’une maniere générale, les deutérostomiens utilisent des hormones stéroides de
« type-vertébré » (androgenes, cestrogenes, progestogénes) en terminaison de cascades neuro-
hormonales afin de réguler la reproduction. Au sein des protostomiens, il semblerait que les

lophotrochozoaires utilisent principalement des neuropeptides, alors que les ecdysozoaires se

% qui ne regroupe qu’une partie des descendants d’un méme ancétre commun.
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caractérisent par 1’utilisation d’hormones ecdystéroides et terpénoides en terminaison de

cascades neuro-hormonales.

Le clade des ecdysozoaires regroupe les organismes a squelette externe (i.e. cuticule),
soit plus de 75 % des espéces animales connues, incluant les crustacés qui en sont les
principaux représentants dans le milieu aquatique.

Le sous-phylum des crustacés est subdivisé en 5 grandes classes qui abritent une
importante diversité de formes et de stratégies adaptatives (Fig. I-4). Ainsi, au sein méme de

ce groupe, des divergences de régulation endocrine entre taxons peuvent étre suspectées.

Anomalacarda

Agnostida (trilobites) J— Sous-phylum: Crustacea

Classe: Remipedia

— Classe: Cephalocarida

Classe: Branchipoda
Ordre: Anotostraca Ordre: Notostraca Ordre: Diplostraca

—_— o
‘ f’.i/-‘:"--, ,.‘a g . i'\-_
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Classe: Maxillopoda
Ordre: Ostracoda Ordre: Cirripeda Ordre: Copepoda

— Classe: Malacostracea
Super-ordre: Pecarida

Ordre: Amphipoda
i 7
aer 1y f?\'q%
Super-ordre: Eucarida
Ordre:

Decapoda

Figure I-4 : Représentation simplifiée de la phylogénie et des principaux morphotypes des crustacés
contemporains (adapté d'aprés LeBlanc, 2007).

35

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre I : Synthese bibliographique

2.2. Endocrinologie des crustacés

L’endocrinologie des crustacés a fait 1’objet de plusieurs synthéses bibliographiques
(e.g. Laufer et Downer, 1988; Fingerman, 1997; LeBlanc et al., 1999; LeBlanc, 2007,
Rodriguez et al., 2007; Mazurova et al., 2008). Cependant, la majeure partie de ces
connaissances a ¢té obtenue a partir d’expérimentations effectuées chez des especes
appartenant a la classe des malacostracés. Les décapodes (crabes, homards, langoustes,
écrevisses et crevettes) ont été, de loin, le groupe le plus étudié, en raison de leur valeur

économique et de leur grande taille.

Dans cette sous-partie, je me suis focalisé¢ exclusivement sur la régulation des
fonctions physiologiques qui présentent des liens directs avec la reproduction, a savoir : la
mue, la différenciation sexuelle et la gamétogénése. Je vous propose donc un bref état des
lieux du réle des principales hormones impliquées dans le contrdle de ces différentes

fonctions physiologiques.

2.2.1.  Fonctionnement et anatomie du systeme endocrinien

Classiquement, la régulation endocrine repose sur l’interaction entre le systeme
nerveux et le systéme endocrine au travers de cascades hormonales impliquant des rétro-
controles (positif ou négatif). Lorsqu’un stimulus physiologique ou environnemental est
assimilé au niveau du systéme nerveux central, des neurotransmetteurs et neuromodulateurs
régulent la sécrétion de neuro-hormones dans les voies circulatoires. Ces neuro-hormones
régulent a leur tour la synthése d’hormones au niveau de glandes endocrines, et/ou
interviennent directement dans le contrdle de la fonction physiologique ciblée. La réponse
physiologique obtenue au niveau des multiples sites d’action dépend alors de 1’équilibre
atteint entre les différents médiateurs chimiques libérés; c’est ce que 1’on appelle

communément la balance hormonale.
Chez les crustacés, au moins quatre classes d’hormones et neuro-hormones —

stéroides, terpénoides, peptides et amines — sont impliquées dans la régulation de la

différenciation sexuelle, du développement, de la croissance, de la mue et de la gamétogénése,
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au travers de mécanismes trés complexes. Quatre principaux sites ont été identifiés comme

étant impliqués dans la régulation hormonale chez ces organismes (Figure I-5).

organe X / glande du sinus

glande androgéne

Figure I-5 : Schéma d’une vue latérale d’amphipode indiquant la position approximative des principaux
centres de la régulation endocrinienne.
c. : cerveau ; c.d. : canal déférent ; md. : mandibule ; om. : ommatidies ; ts : testicule ; v.s. : vésicule séminale.

Le complexe ‘organe X / glande du sinus’ (OX/GS) est le centre de contrdle
neuroendocrine. Il est localisé dans les pédoncules oculaires chez les décapodes. Chez les
taxons de crustacés qui possedent des yeux sessiles tels que les amphipodes, il semblerait que
le complexe OX/GS soit positionné en périphérie du cerveau sur le pourtour des lobes
optiques (Blanchet-Tournier, 1980 et littérature associée). Le complexe OX/GS est le site de
synthése et de diffusion dans le systeme circulatoire de neurohormones peptidiques telles
que la famille des hormones hyperglycémiantes (CHH : Crustacean Hyperglycemic
Hormone) (Cooke et Sullivan, 1982; Fingerman, 1992; Van Herp, 1998). L’OX est formé de
groupes de cellules neuro-sécrétrices (corps cellulaires) dont les terminaisons axonales se
regroupent au niveau d’un organe neurohémal adjacent a de grandes lacunes
hémolymphatiques, la GS (Hanstrom, 1926). Le complexe OX/GS constitue 1’équivalent
fonctionnel du complexe ‘cellules neurosécrétrices / corp cardiaque’ des insectes ou encore de

I’axe hypothalamo-neurohypophysaire des vertébrés.

L’organe Y (OY) est une paire de glandes localisées dans les segments maxillaires.

Cet organe est I’équivalent des glandes de mue prothoraciques des insectes (revu par Lachaise
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et al., 1993). 1I synthétise des hormones stéroides, de type ecdystéroides. L’ecdysone (Fig.
1-6), communément surnommée [’hormone de mue, est la principale forme d’ecdystéroides
présente chez les arthropodes. Cette hormone régule les phénomenes relatifs a la mue chez
les crustacés comme chez les insectes. L’OY des crustacés secréte également d’autres types
d’ecdystéroides telles que la 3-dehydroecdysone et la 25-deoxyecdysone dont le rdle reste

encore a déterminer (revu par Lachaise et al., 1993).

Figure I-6 : Structure chimique de la 20-hydroecdysone

L’organe mandibulaire (OM) est une paire de glandes localisée, chez les décapodes,
au niveau de la surface postérieure de I’apodéme, a proximité du point d’attache des muscles
mandibulaires postérieurs. La position de ces glandes chez les crustacés non-décapodes n’a
pas ¢été clairement établie. L’OM synthétise le méthyle farnésoate (MF) (Laufer et al.,
1987), une hormone sesqueterpénoide similaire a 1’hormone juvénile des insectes qui est
impliquée dans le controle de la métamorphose durant les mues de développement (Fig. I-7).

Le role du MF sera abordé plus en détail dans la suite de cette synthése.

/K/Mo/c“a

Figure I-7 : Structure chimique du méthyle farnésoate

Les glandes androgénes (GA), attachées a la région sub-terminale des canaux
déférents des testicules, ne sont présentes que chez les organismes males. Elles sont a
I’origine de la syntheése de 1’hormone androgéne (HA), une hormone peptidique qui est
responsable de la différentiation sexuelle des individus génétiquement males chez les
crustacés malacostracés (Charniaux-Cotton, 1954a, 1965; Laufer et al., 1987). Les femelles

ne posseédent que des structures vestigiales de la GA (i.e. tissus mésenchimatiques
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indifférenciés). A I’heure actuelle, la présence de ces glandes n’a pas été caractérisée chez les

crustacés non-malacostracés.

2.2.2. Regulation hormonale de la mue

Les arthropodes possédent un exosquelette rigide (i.e. la cuticule) dont ils doivent
réguliérement se défaire afin de pouvoir croitre et se reproduire. Ces organismes ont donc un
développement et une croissance discontinus, rythmés par une succession de mues au cours
desquelles ils renouvellent leur cuticule. Le cycle d’inter-mue chez les crustacés a été défini
pour la premiére fois par Drach (1939), comme une série de transformations réalisées dans un
intervalle de temps qui sépare deux mues. Trois grandes étapes peuvent étre distinguées :

e La postmue est une période durant laquelle 1’organisme qui a fraichement mué
croit, avant d’augmenter la rigidité de sa cuticule (i.e. calcification dans le cas des
crustacés) qui n’est alors composée que d’une matrice de chitine flexible et
transparente.

e L’intermue correspond a période de stabilité tégumentaire.

e La prémue débute par la séparation entre 1’épiderme et I’ancienne cuticule ; ¢’est
I’apolyse. L’organisme sécréte ensuite une nouvelle cuticule afin de remplacer
I’ancienne.

Le cycle d’inter-mue occupe une place trés importante dans la reproduction de la plupart des
groupes de crustacés et particulierement chez les Péracarides (e.g. amphipodes). Chez ces
derniers, I'intégralité du développement embryo-larvaire (i.e. jusqu’au stade juvénile) se
déroule dans une poche incubatrice, ce qui nécessite un synchronisme parfait entre le cycle
d’inter-mue et le cycle de reproduction. En effet, il est impossible pour une femelle de mener

I’incubation de ces ceufs a terme si elle doit muer entre temps.

La Figure I-8 propose un schéma récapitulatif des cascades hormonales mises en

ceuvre dans le cadre du controle endocrine de la mue.
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Figure I-8 : Schéma simplifié de la cascade hormonale qui régule les processus de la mue chez les crustacés
Malacostracés.

(+) indique un contrdle positif, (-) un controle négatif et (?) une action non déterminée. MIH : hormone

inhibitrice de la mue ; MOIH : hormone inhibitrice de 1’organe mandibulaire ; MF : méthyle farnésoate ; SNC :

systéme nerveux central ; 20HE : 20-hydroxyecdysone.

Comme précédemment cité (voir section 1.2.2.1), chez les arthropodes, le cycle
d’inter-mue est sous le contrdle direct de I’ecdysone, une hormone ecdystéroide sécrétée par
OY (revu par Lachaise et al., 1993). Aprées sa libération dans 1’hémolymphe, 1’ecdysone est
hydrolysée en 20-hydroxyecdysone (20HE) qui est la forme active chez les crustacés comme
chez les insectes (Fig. I-6). Le niveau de 20 HE hémolymphatique augmente durant les
premieres phases de la prémue, initiant les processus de préparation a la mue (i.e. apolyse et
sécrétion de la nouvelle cuticule), puis diminue brusquement avant I’exuviation. Il a été
montré chez les décapodes, amphipodes et isopodes que I’ablation ou la cautérisation de I’'OY
bloque les organismes en phase d’intermue. A [’inverse, l’injection 20HE chez des
organismes en période de postmue ou d’intermue déclenche une exuviation précoce. En
revanche, 1’injection de 20HE, chez des organismes en fin de prémue, retarde 1’exuviation.

La sécrétion d’ecdysone par I’OY est sous le controle négatif d’un neuropeptide
sécrété par le complexe OX/GS, I’hormone inhibitrice de la mue (MIH : Moult-Inhibiting
Hormone) (revu par Lachaise et al., 1993). La concentration de MIH circulante reste
constante au cours du cycle d’inter-mue, excepté un fort déclin durant les premicres phases de
la prémue (Nakatsuji et Sonobe, 2004) impliquant 1’augmentation de 20HE. L’ablation des
pédoncules oculaires chez les décapodes ou la cautérisation de la partie médiane du
proptocérébron (i.e. équivalent de I’OX des décapodes) chez les isopodes, induit une

augmentation du niveau d’ecdystéroides hémolymphatique entrainant une exuviation précoce.
y y
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Inversement, 1’administration d’extraits de glande du sinus ou de MIH purifiée inhibe la
sécrétion d’ecdystéroides par I’OY (revu par Lachaise et al., 1993).

Toutefois, des travaux, bien que controversés, suggerent I’existence d’une neuro-
hormone stimulatrice la YSH (i.e. Y-organe Stimulating Hormone) chez les amphipodes et
les isopodes (Blanchet-Tournier, 1980 et littérature associée). Cette hormone agirait
positivement sur I’OY, stimulant la sécrétion de 20HE. En effet, quelques auteurs ont
constaté que la destruction de la partie médiane du proptocérébron se traduisait chez certaines
espéces d’amphipodes et d’isopodes, par un allongement du cycle d’inter mue (Blanchet-

Tournier, 1980 et littérature associée).

Plusieurs ¢léments tendent a prouver que le cycle d’inter-mue est également sous le
contrdle positif de I’OM chez certains crustacés (revu par Homola et Chang, 1997; Nagaraju
et al., 2003). En effet, il a ét¢ montré, sur des cultures in vitro d’exmplants d’OY que
I’administration de méthyle farnésoate (MF) induit la sécrétion d’ecdysone. A I'instar de
I’ecdysone, les niveaux hémolymphatiques de MF fluctuent durant le cycle d’inter-mue. Les
concentrations maximales sont généralement enregistrées durant les premicres phases de la
prémue, précédant le pic d’ecdystéroide. Les niveaux les plus bas coincident avec les derniers
stades de prémue peu avant I’exuviation. L’administration de MF entraine une accélération
des phénomeénes de mue chez un grand nombre d’espéces. Néanmoins, I’implication du MF
dans le contrdle du cycle de mue peut varier d’une espéce a I’autre. Par exemple, chez les
femelles adulte Homarus américanus, 1’ablation de 1’organe mandibulaire semble ne pas avoir
de répercutions sur le bon déroulement du cycle d’inter-mue (Byard, 1975).

Au méme titre que pour ’OY, l’activité de synthese et de sécrétion de I’'OM est
négativement régulée par un neuropeptide sécrété au niveau du complexe OX/GS, I’hormone
inhibitrice de I’organe mandibulaire (MOIH : Mandibular Organe-Inhibiting Hormon)
(revu par Homola et Chang, 1997; Nagaraju et al., 2003). Cependant, les fluctuations des

concentrations iz vivo de MOIH circulante restent a étudier.
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2.2.3. Regulation hormonale de Ila différenciation sexuelle et Ila
gameétogenese

La Figure I-9 propose un schéma récapitulatif des cascades hormonales mises en
ceuvre dans le cadre du contréle endocrine de la différenciation sexuelle et la gamétogénese

(détaillées ci-apres).

Organe-X / glande du

MOIH QO

Ganglions cérébraux et
thoraciques

GIH ©

A

Synthése de
GSH ©® »| vitellogénine

Organe
mandibulaire
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VSOH @

MIH O

Caractéressexuels |\ " e Organe-Y
secondaires OH @ 20HE ?
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. 20HE?

Ganglions cérébraux et
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sinus
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v
S.yntheée 'de Caracteéres sexuels
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Figure I-9 : Schéma simplifié de la cascade hormonale qui régule la différenciation et la gamétogénése chez
les crustacés malacostracés femelles (A) et males (B).

(+) indique un contrdle positif, (-) un contrdle négatif et (?) une action non déterminée. AGH : hormone

androgene ; GIH : hormone gonado-inhibitrice ; GSH : hormone gonado-stimulatrice ; MF : méthyle farnésoate ;

MIH : hormone inhibitrice de la mue ; MOIH : hormone inhibitrice de 1’organe mandibulaire ; OH : hormone

ovarienne ; SNC : systéme nerveux central ; VSOH : hormone ovarienne stimulatrice de la vitellogénése ;

20HE : 20-hydroxyecdysone.
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o La différenciation des caractéres sexuels primaires et secondaires

Les crustacés malacostracés sont généralement gonochoriques. A [D’issue du
développement embryo-larvaire, les juvéniles sont sexuellement indifférenciés. Les
caractéres sexuels primaires (i.e. ovaires ou testicules) et secondaires (i.e. caractéres
morphologiques externes) se développent, au cours d’une succession de mues, selon une
chronologie bien précise.

Le contréle hormonal de la différenciation sexuelle des crustacés malacostracés (revu
par Charniaux-Cotton, 1965; Charniaux-Cotton et Payen, 1988) a été étudié pour la premiére
fois chez I’amphipode Orchiestia gamarella (Charniaux-Cotton, 1954b, a, 1955). A I’origine

de la différenciation sexuelle se trouve un organe clef, la glande androgéne (GA).

Chez les femelles, en 1’absence de GA, les gonades se différencient spontanément en
ovaire. En revanche, la formation des caractéres sexuels secondaires permanents (e.g. les
oostégites) ou temporaires (e.g. les longues soies bordant les oostégites durant les périodes de
reproduction) chez les amphipodes, est régulée par des hormones ovariennes (OH : Ovarian
Hormone) sécrétées par le follicule (Charniaux-Cotton, 1955). Des observations identiques
ont été rapportées chez les isopodes, en revanche ces mécanismes n’ont pratiquement pas été
étudiés chez les décapodes. De plus, la nature chimique de ces hormones ovariennes n’a pas

été déterminée.

Chez les organismes génétiquement males, la GA se développe et se maintient sous
I’action positive d’une neuro-hormone gonado-stimulatrice (GSH-J' : Gonado-Stimulating
Hormone), également appelée hormone “génitalotropique male”, sécrétée au niveau du
proptocérébron. La GA libére une hormone peptidique, appelée I’hormone androgéne (AGH :
Androgénique Glande Hormone) qui induit la différentiation du testicule ainsi que des
caracteres sexuels secondaires males et réprime la synthése de vitellogénine. L’ablation des
GA chez les males adultes provoque ’arrét de la spermatogenése, stoppe la différentiation des
caractéres sexuels secondaires, et induit 1’apparition d’ovocytes prévitellogéniques’. Certains
auteurs rapportent méme la synthese de vitellogénine chez des males décapodes privés de GA
(Abdu et al., 2002; Sagi et Aflalo, 2005; Barki ef al., 2006). L’ablation de la région médiane
du protocérébron chez des males adultes conduit, quant a elle, a la dégénérescence de la zone

germinative du testicule, de 1’épithélium du canal déférent et de la glande androgéne. A

? Ovocytes primaires, bloqués en prophase I de la méiose.
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I’inverse, I’implantation de GA chez les femelles provoque leur masculinisation. Les
femelles acquicrent alors un phénotype et dans certains cas un comportement de male
(Charniaux-Cotton, 1965; Barki et al., 2006). La vitellogénése secondaire est interrompue et
les ovaires se transforment en testicules fonctionnels. Lorsque la femelle est suffisamment
jeune, la transplantation peut méme conduire a la formation d’un canal déférent et d’une
glande androgéne fonctionnelle.

Certains ¢léments suggerent que les sesqueterpénoides pourraient également éEtre
impliqués dans les mécanismes de différentiation sexuelle. Chez les crabes araignées (Libinia
emarginata) I’organe mandibulaire est plus développé et synthétise d’avantage de méthyle
farnésoate (MF) chez les males adultes que chez les males sexuellement immatures (Sagi et
al., 1993). 11 a également été montré, chez d’autres décapodes, que ’injection de MF pouvait
induire le développement des testicules (Nagaraju et al., 2003; Reddy et al., 2004). En outre,
Férézou et al. (1978) ont rapporté que la GA du crabe Carcinus maenas est capable de
synthétiser des sesqueterpénoides - le farnesylacétone et I’hexahydrofarnésylacétone - dont la
structure est trés proche de celle du MF. Enfin, plusieurs auteurs ont montré que, chez
différentes especes de daphnies (i.e. branchiopodes), 1’exposition de femelles au MF ou des
composés analogues, durant leur derniere phase de maturation ovarienne, entraine une
production anormale de jeunes males et favorise 1’apparition de gynandromorphisme,
contrairement aux organismes non traités qui ne produisaient que des femelles (Olmstead et
LeBlanc, 2001b; Olmstead et LeBlanc, 2002, 2003; Tatarazako et al., 2003; Rider et al.,
2005; Olmstead et LeBlanc, 2007).

e Lagamétogénése

Chez les femelles Malacostracés, 1’ovogéneése se déroule en deux <étapes: la
prévitellogénése et la vitellogénése secondaire (Charniaux-Cotton, 1973). La
prévitellogénese, également appelée vitellogéneése primaire, correspond au passage des
ovogonies a I’état d’ovocytes primaires (i.e. premiére phase de la méiose), avec notamment la
mise en place du tissu folliculaire indispensable a 1’accumulation du vitellus. La
vitellogénese secondaire, est définie comme 1’accumulation par 1’ovocyte d’enclaves

lipidiques et protéiques qui formeront a terme le vitellus, vital pour les besoins nutritionnels
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des embryons en développement. La vitelline'’, une caroténo-lipo-protéine, est la
composante majeure du vitellus.

La prévitellogénése est un phénomeéne qui se déroule en continu et qui ne nécessite
probablement aucun controle (Charniaux-Cotton, 1973). En revanche, la vitellogénese
secondaire qui n’a lieu que durant les périodes de reproduction, et qui doit étre synchronisée
avec le cycle d’inter-mue, est sous le contrdle de mécanismes hormonaux complexes (revu
par Charniaux-Cotton et Payen, 1988; Fingerman et al., 1998; LeBlanc et McLachlan,
1999Db).

En fonction des conditions environnementales, la libération de neuropeptides
stimulateurs ou inhibiteurs contrdle le démarrage de la vitellogénése. Durant les périodes de
repos sexuel, celle-ci est inhibée par une neuro-hormone gonado-inhibitrice, la GIH (i.e.
Gonado-Inhibiting Hormone), également dénommée VIH (i.e. Vitellogenesis-Inhibiting
Hormone). La GIH, synthétisée par le complexe OX / GS, inhibe la synthése de vitellogénine
(Tsutsui et al., 2005; Ohira et al., 2006), et bloque son interaction avec les récepteurs
membranaires présents a la surface de I’ovocyte, empéchant ainsi 1’endocytose (Charniaux-
Cotton et Payen, 1988). A D’inverse, certaines études menées chez les décapodes suggerent
I’existence d’une neuro-hormone gonado-stimulatrice (i.e. GSH: Gonado-Stimuling
Hormone) produite par le ganglion thoracique qui initierait la vitellogénéese.

Il n’a pas été encore bien établi si les neuro-hormones exercaient un controle direct et/ou
indirect sur les processus de vitellogénese. Chez les amphipodes, tout porte a croire que ce
controle s’effectue par le biais d’une hormone ovarienne stimulatrice de la vitellogénese (i.e.
la VSOH : Vitellogenin-Stimulating Ovariane Hormone) (Charniaux-Cotton, 1954b). En
effet, chez Orchestia gammarella 1’ablation des ovaires lors de la vitellogenese secondaire
provoque un arrét de syntheése de vitellogénine aprés quelques jours. Chez ces mémes
femelles, la synthése de vitellogénine est restaurée par la réimplantation d’un ovaire en
vitellogénese secondaire. Toutefois, la VSOH pourrait étre une spécificité des amphipodes
car le controle hormonal de la synthése de vitellogénine par I’ovaire n’a pas été caractérisé
chez les décapodes. En revanche, chez les décapodes, le méthyle farnésoate (MF) a
clairement été caractérisé comme une hormone stimulatrice de la synthése de vitellogénine et
de la maturation ovarienne (revu par Nagaraju et al., 2003). Ainsi, il a ét€¢ montré (i) que

I’organe mandibulaire est plus actif et sécréte plus MF durant le développement et la

' Chez les amphipodes et les isopodes, le précurseur de la vitelline (i.e. la vitellogénine) est synthétisé au niveau
des tissus adipeux sub-épidermiques, alors que chez les Décapodes sa synthése pourrait avoir lieu au niveau de
I’hépatopancréas et/ou de I’ovaire, en fonction des especes.
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maturation des ovaires, (if) que I’implantation d’organe mandibulaire de femelles
sexuellement actives, stimule la croissance ovarienne chez les femelles immatures, (iii) que
I’administration de MF in vivo induit la synthése de vitellogénine et stimule la maturation des
ovocytes, et que (iii) le MF stimule la croissance d’ovocytes dans des ovaires cultivés in
Vitro.

Les ecdystéroides jouent également un role important dans le contrdle de la maturation
ovarienne (revu par Charniaux-Cotton, 1973; Subramoniam, 2000). Diverses données
permettent de penser que les faibles niveaux d’ecdystéroides observables en fin de prémue et
début de postmue sont un signal nécessaire au démarrage de la vitellogénése, favorisant, ainsi
sa synchronisation avec le cycle d’inter-mue. Par exemple, Blanchet-Tournier (1980),
rapporte que, chez I’amphipode Orchestia gammarella, 1’injection de 20-hydroecdysone chez
des femelles venant juste de muer empéche la nouvelle génération d’ovocytes d’entrer en
vitellogéneése, de méme que la cautérisation de I’organe-Y inhibe la synthése de vitellogénine,

ainsi que son incorporation au sein des ovocytes.

Chez les males malacostracés, I’activité spermatogénétique est régulée par le niveau
d’hormone androgéne (AGH) sécrétée (Charniaux-Cotton et Payen, 1988). Durant, la saison
de reproduction, la glande androgene (GA) est bien développée et la spermatogénese est
intense.  Durant les périodes de repos sexuel, la GA est plus petite et D’activité
spermatogénétique du testicule est réduite. Il est a noter, qu’a cette occasion, la présence de

cellules gonadiques femelles dans 1’extrémité antérieure du testicule n’est pas rare.

2.2.4. Autres molécules suceptibles d’étre impliquées dans la régulation
endocrinienne des crustacés

e Les monoamines

Les monoamines telles que la sérotonine (5-hydroxytryptamine), la dopamine et
I’octopamine, ont ¢ét¢ détectées dans les cellules sécrétrices de 1’organe péricardique des
crustacés et ont été considérées pendant long-temps comme de simples neurotransmetteurs
(Cooke et Sullivan, 1982). En fait, les amines sont connues pour agir comme des

neurohormones en étant diffusées dans 1’hémolymphe (Cooke et Sullivan, 1982). Plusieurs
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¢tudes suggerent que les amines sont impliquées dans la régulation de processus en lien avec
la reproduction (revu dans Fingerman ef al., 1998; Mazurova et al., 2008). 1l apparait que la
5-hydroxytryptamine stimule la maturation des ovaires chez les femelles et des testicules chez
les males, alors que la dopamine les inhibe. Cependant, les modes d’action de ces médiateurs

(i.e. directe et/ou indirecte) restent a établir.

e Les hormones stéroides de “type-vertébré” chez les crustacés

Depuis que Donahue (1940) a décrit la présence d’cestrogene dans I’ovaire du crabe
Panulirus argus, de nombreux travaux ont rapporté la présence d’hormones stéroides de
“type-vertébré” chez un grand nombre d’espéces de crustacés (revu par Fingerman et al.,
1993; Lafont et Mathieu, 2007). Des concentrations non négligeables d’hormones telles que
la progestérone, la 17o-hydroxyprogestérone, la testostérone, I’androsténédione et 1’ cestradiol,
ont été retrouvées chez ces espéces, principalement dans les gonades et 1’hépatopancréas
suggérant que ces tissus puissent étre des sites de synthése ou la cible d’action de ces
hormones.

Les premiers auteurs pensaient que la présence de stéroides de “type-vertébré” chez
les invertébrés pouvaient étre du a ’assimilation par la nourriture, principalement au travers
des plantes qui représentent une source environnementale de molécules analogues aux
stéroides de type-vertébré (Milanesi et al.,, 2001). Cela ne semble pas étre le cas des
échinodermes et des mollusques, chez lesquels la plupart des étapes clés de la biosynthese de
stéroides - telles qu’elles ont été décrites chez les vertébrés - ont été¢ caractérisées. En
revanche, chez les crustacés, seules quelques étapes de la “stéroidogénése de vertébré” ont été
identifi¢es (Janer et Porte, 2007).

En outre, plusieurs études ont montré que 1’administration d’hormones stéroides de
“type-vertébré” provoquait une réponse physiologique chez les crustacés. Par exemple, les
oestrogénes (17p3-oestradiol, diethylstilbestrol, 17a-éthynyloestradiol) ont été rapportés pour
causer divers effets, incluant une altération du développement gonadique chez les amphipodes
(Vandenbergh et al., 2003), une diminution de la fécondité chez les cladocéres (Baldwin et
al., 1995), ainsi qu'une réduction de la production de vitellogenine chez les mysidacés
(Ghekiere et al., 2006a). Les progestogénes (progestérone, 17a-hydroxyprogesterone, 173-
hydroxyprogesterone) pourraient stimuler la maturation ovarienne chez les décapodes (Yano,

1985, 1987). Enfin, Nagabushanam et Kulkarni (1981) ont montré que, chez Parapenaeopsis
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hardwickii, I’injection de testostérone provoquait une hypertrophie et une hyperplasie de la
glande androgéne, ainsi qu’une induction de la spermatogenése.

Le fait que la présence d’hormones stéroides de “type-vertébré” chez les crustacés soit
avérée et que leurs effets sur la reproduction aient ét¢ montrés, indique que ces hormones
peuvent avoir un role dans la régulation hormonale chez ces organismes. En revanche, rien
n’implique qu’elles aient chez les crustacés, les mémes mécanismes d’action et de régulation

que chez les vertébrés.

2.3. Perturbations du systéme hormonal chez les crustacés

Tenant compte de la particularité de la régulation hormonale des crustacés,
I’évaluation de I’impact des perturbateurs endocriniens (PE) dans les milieux aquatiques ne
peut pas se contenter des informations obtenues a partir des études réalisées chez les
vertébrés.

Ainsi, I’étude des perturbations endocriniennes chez les crustacés a fait 1’objet, ces
dernieres années, d’une attention toute particuliere, se traduisant par une augmentation du
nombre de travaux et de revues (Wollenberger, 2005; LeBlanc, 2007; Rodriguez et al., 2007;
Mazurova et al., 2008). Plusieurs observations de terrain et de laboratoire permettent de
soupgonner 1’occurrence de perturbations hormonales chez ces organismes.

Toutefois, ces résultats prétent parfois a controverse et permettent rarement d’identifier
les mécanismes de perturbation mis en cause ; ce constat résultant notamment d’un manque

d’outils spécifiques (i.e. biomarqueurs).

2.3.1. Observations en milieu naturel

La fréquence de I’intersexualité et du sex-ratio a été proposée comme un marqueur
populationnel simple et robuste pour évaluer les effets de PE sur la différentiation sexuelle, au
sein de populations naturelles de crustacés (Matthiessen et al., 1999; LeBlanc, 2007).
L’altération de ces parametres met principalement en cause des perturbations de I’action de
I’hormone androgéne chez les malacostracés et des sesqueterpénoides (i.e. méthyle

farnésoate) chez les crustacés inférieurs (e.g. branchiopodes) (voire section 1.2.2.3).
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L’intersexualité est un phénoméne commun chez les crustacés gonochoriques, mais
généralement peu présent en conditions normales (Ford et Fernandes, 2005; Olmstead et
LeBlanc, 2007). L’intersexualité se caractérise par la possession de caracteéres sexuels males
et femelles. Par exemple, chez les amphipodes, les males et les femelles se distinguent,
respectivement, par la présence de papilles génitales et d’oostégites, alors que les individus
intersexués possedent les deux caractéres. Bien que des phénoménes de masculinisation aient
été observés chez des femelles décapodes hétérogamétiques (i.e. chromosomes sexuels
différents), 1’intersexualité, chez les malacostracés, est plus généralement liée a une
démasculinisation des individus males (Ford, 2008).

Plusieurs travaux ont clairement mis en évidence des corrélations entre les niveaux de
pollution, I’occurrence de I’intersexualité et des déviations du sex-ratio. Par exemple, des
proportions d’intersexués significativement élevées, ainsi que des sex-ratios anormalement
faibles (i.e. biaisés en faveur des femelles) ont été observés chez des copépodes (Moore et
Stevenson, 1991, 1994), chez 1’amphipode Echinogammarus marinus (Ford et al., 2004b;
Yang et al., 2008), ainsi que chez le crabe Geothelusa dehaani (Takahashi et al., 2000; Ayaki
et al., 2005), en présence de diverses contaminations industrielles et urbaines. Ces résultats
vont dans le sens des travaux expérimentaux de Watts ef al. (2002) qui rapportent une
augmentation du nombre de femelles au sein d’une population de Gammarus pulex exposée
au 17a-¢éthinyloestradiol.

Cependant, les travaux de Gross ef al. (2001) chez Gammarus pulex, de méme que ceux
de Jungmann et al. (2004) chez Gammarus fossarum ne montrent aucune relation directe
entre le pourcentage d’organismes inter-sexués (pouvant varier de 0.2 & 24 %) et les niveaux
de contamination des milieux, notamment en termes de rejets de stations d’épuration, connus
pour étre les principales sources de composés PE avérés chez les vertébrés.

En effet, il doit étre pris en compte que l’inter-sexualité peut étre 1’effet d’une
contamination mais peut également résulter du parasitisme (e.g. les microsporidies chez les
amphipodes ou les bactéries du genre Wolbachia chez les isopodes) dont I’impact sur les
populations varie en fonction de facteurs environnementaux spatiotemporels tels que la
température et la photopériode (Ford et Fernandes, 2005). Selon Ford et Fernandes (2005),
I’hypothese selon laquelle une contamination pourrait indirectement altérer la différenciation
sexuelle en favorisant la prolifération et la transmission de parasites (e.g. a cause d’une
dépression du systeme immunitaire de I’hote) devrait €tre systématiquement vérifiée avant de

conclure en I’existence d’une perturbation hormonale.
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2.3.2.  Approche expérimentale

L’étude en laboratoire des perturbations endocriniennes chez les crustacés s’articule
autour de deux principales approches.

La premiere approche se focalise sur des composés spécifiquement congus pour
moduler la régulation des hormones juvéniles et de mue présentes chez les insectes (i.e.
insecticides régulateurs de croissance), ceci dans le but (i) d’évaluer leurs effets sur des
especes non-cibles présentant des similitudes du systéme endocrine (i.e. les crustacés), (i7) et
améliorer les connaissances sur leur régulation endocrine.

La seconde approche consiste a évaluer le risque environnemental que représentent les
composés reconnus comme PE chez les vertébrés (i.e. principalement des hormones

naturelles ou de synthese, et des mimétiques cestrogenes).

o Les insecticides régulateurs de croissance

Les insecticides juvénoides

Parmi les pesticides congus pour réguler la croissance et la reproduction des insectes,
les insecticides analogues a I’hormone juvénile (i.e. insecticides juvénoides) sont les plus
répandus. Les principaux effets de ces composés agonistes a I’hormone juvénile des insectes
sont de perturber I’embryogenese et d’interférer avec les mécanismes de métamorphose
durant les mues larvaires ou lors de la mue imaginale (LeBlanc et al., 1999).

Considérant que le méthyle farnésoate chez les crustacés est 1’analogue de I’hormone
juvénile des insectes, les insecticides juvénoides ont été considérés comme des agonistes du
méthyle farnésoate (Fig. I-10). De nombreuses études in vivo de laboratoire rapportent les
effets des insecticides juvénoides tels que le méthopréne, le pyriproxyfene, le précocéne ou
le fénoxicarbe, chez les crustacés, notamment chez les décapodes et cladoceres.

Les insecticides juvénoides altérent le développement embryo-larvaire et/ou la mue
chez de nombreuses especes (Daphnia magna : Olmstead et LeBlanc, 2001 ; Mysidopsis
bahia : McKenney et Matthews, 1990 ; McKenney et Celestial, 1993 ; Neomysis integer :
Ghekiere et al., 2006a ; Rhitropanopeneus harrisii : Cellestial et McKenney, 1994 ; Tuberty
et al., 2005 ; Cripe et al., 2003 ; Palaemonetes pugio : McKenney et al., 2004 ; Tuberty et al.,
2005). L’importante sensibilité¢ des derniers stades de vie larvaire pourrait étre la résultante

d’une diminution de la quantité de méthyle farnésoate endogeéne au travers des différents
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stades larvaires tel que cela a été décrit pour ’hormone juvénile chez les insectes (LeBlanc et

al., 1999).

y\ K/\ V COOCH; Hormone Juvénile

Méthyle Farnésoate /\/\/\/\ /L / COOCH;

Agonistes de ’Hormone Juvénile
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Figure I-10 : Structure chimique de I'hormone juvénile des insectes, du méthyle farnésoate et de 3 exemples
d'insecticides juvénoides : le méthopreéne, le fénoxicarbe et le pyriproxiféne (McKenney, 2005).

Il a également été rapport€¢ que les insecticides juvénoides pouvaient perturber la
reproduction chez les femelles. Ces composés ont ét¢ montrés capables de causer des
perturbations de 1’oogenése (Libinia emarginata : Hinsch, 1981), des inhibitions de la
vitellogénese (Dapnhia magna : Tokishita et al., 2006 ; Neomysis Integer : Ghekiere et al.,
2006b ; Callinectes sapidus : Lee et Noone, 1995 ; Rhitropanopeneus harrisii . Payen et
Costlow, 1997), des retards dans 1’age de premicre ponte et des diminutions de la production
de jeunes (Daphnia carinata: Trayler et Davis, 1996 ; Daphnia magna : Olmstead et
LeBlanc, 2001 ; Americamysis bahia : McKenney et Celestial, 1996 ; McKenney, 2005).
Payen et Costlow (1977) ont observé une stimulation de la spermatogenese chez des crabes
males Rhitropanopeneus harrisii exposés au méthopréne. Enfin, au méme titre que le
méthyle farnésoate (voir section 1.2.2.3), les insecticides juvénoides sont connus pour induire
la production de males selon une relation dose-réponse chez les daphnies (Olmstead et

LeBlanc, 2003; Oda et al., 2005; Wang et al., 2005).

Ces travaux constituent un faisceau de preuves sur le réle du MF dans la régulation
endocrine des crustacés dits inférieurs, et mettent en évidence la nécessité d’évaluer le risque

de ce type de composés sur les crustacés (i.e. especes non cibles).
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Les insecticides mimétiques de I’ecdystéroide

Les insecticides mimétiques de 1’ecdystéroide ont regu moins d’attention que les
juvénoides. Quelques travaux rapportent néanmoins des effets de ces composés chez les
crustacés. Par exemple, le RH5849 est un pesticide bisacylhydrazine congu pour agir comme
un agoniste de la 20-hydroecdysone et par conséquent pour perturber les mues
métamorphiques des insectes. Le RH5849 accélere le cycle d’inter-mue chez les larves zoés
du crabe Rhithropanopeus harrisii, et favorise la fixation ainsi que la métamorphose des
larves cyprides de la bernacle Balanus amphitrite (Clare et al., 1992). Ces résultats suggerent
que des composés chimiques présentant une activité agoniste de 1’ecdysone chez les insectes

peuvent stimuler des processus physiologiques régulés par I’ecdysone chez les crustacés.

e Perturbateurs endocriniens avérés chez les vertébrés

De nombreuses travaux ont été consacrés a 1’étude de I’impact de perturbateurs avérés
chez les vertébrés - notamment des hormones naturelles ou de synthése (e.g. (anti)-
cestrogenes, progestogenes et  (anti)-androgénes), des hydrocarbures aromatiques
polycycliques, des surfactants, des pesticides, ou des métaux - chez les crustacés (quelques
exemples vous sont présentés en ANNEXE 1).

La grande majorité de ces études s’est focalisée sur 1’évaluation des réponses au
niveau individuel. De nombreux composés ont ainsi ét€¢ montrés capable d’altérer le
développement embryonnaire et la croissance des juvéniles (e.g. Copépodes : Brown et al.,
2003 ; Wollenberger et al., 2003 ; Chandler ef al., 2004 ; Forget et al. 2005 ; Wollenberger,
2005a; Cladoceéres : LeBlanc et McLachan, 1999 ; LeBlanc et al., 2000 ; Mu et LeBlanc,
2002a,b ; Zhang et al., 2003 ; Mu et LeBlanc, 2004 ; Cyrripedes : Billinhurst et al., 1998,
2001 ; Amphipodes : Blockwell ef al., 1996a, 1999 ; Brown et al., 1999), la fécondité des
femelles et la production de jeunes (e.g. Copépodes : Bejarano et Chandler, 2003 ; Brown et
al., 2003 ; Chandler et al., 2004 ; Wollenberger, 2005 ; Cladoceres : LeBlanc et al., 2000 ;
Parks et Leblanc, 1996 ; Wu et al., 2001 ; Tatarazako et al., 2002 ; Amphipodes : Blockwell et
al., 1999 ; Sundelin et al., 2000), et dans une moindre mesure sur la durée des périodes
d’inter-mue et la fréquence d’exuviation (e.g. Cladocéres : Baldwin et al., 1995 ; Zou et

Fingermen, 1997a,b ; Baer et Owens, 1999 ; LeBlanc et McLachan, 1999 ; Mu et LeBlanc,
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2002a,b ; Décapodes : Reddy et al., 1982 ; Reddy et Rao, 1987 ; Greco ef al., 2001 ; Snyder et
Mulder, 2001).

2.3.3. Manque d’outils spécifiques d’une perturbation endocrinienne

Comme nous avons pu le constater au cours de la partie précédente, la majeure partie
des travaux visant a évaluer I’impact de PE chez les crustacés se focalise principalement sur
des réponses au niveau individuel. Ces études soulignent I’intérét de considérer les effets de
ces molécules PE chez les crustacés dans une démarche d’évaluation des risques. Néanmoins,
elles permettent rarement de statuer sur la capacité qu'une molécule peut avoir a perturber le
systtme endocrinien chez ces organismes, excepté peut-étre pour les composés
spécifiquement congus a cet effet (e.g. insecticides régulateurs de croissance). En effet, des
réponses telles que la réduction de la fécondité, la perturbation du développement
embryonnaire et de la mue, peuvent étre indicatifs d’une grande variété de stress (LeBlanc,
2007). Ces réponses peuvent étre induites par une perturbation de la régulation hormonale,
mais peuvent également résulter d’autres mécanismes de toxicité tels que la modulation de
I’allocation énergétique (e.g. réduction de 1’acquisition de nourriture et/ou une augmentation
des dépenses énergétiques), la perturbation du systeéme nerveux et/ou le transfert d’anomalies
génétiques suite a une exposition a des composeés génotoxiques. Il donc difficile, en se basant
sur ces observations, de décrire précisément les mécanismes de toxicité mis en jeu, mais
surtout de confirmer que les effets observés résultent bien d’une perturbation de la régulation

hormonale.

Il est surprenant de constater, comme le soulignent les derniéres synthéses
bibliographiques concernant les PE chez les crustacés (LeBlanc, 2007; Rodriguez et al., 2007;
Mazurova et al., 2008), qu’il n’existe quasiment pas d’outils permettant de caractériser
spécifiquement une perturbation endocrinienne chez ces organismes.

Le dosage de la synthése et/ou des concentrations circulantes en hormones, la
quantification de leurs récepteurs spécifiques, ainsi que le dosage de ’activité d’enzymes
impliquées dans le métabolisme de ces hormones (notamment en ce qui concerne les
ecdystéroides et sesqueterpénoides) constitueraient des biomarqueurs de choix pour évaluer le
potentiel PE de composés et/ou d’échantillons de milieux. Toutefois, ce savoir-faire, quand il

existe, a été développé dans le cadre d’études d’endocrinologie chez des crustacés décapodes
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(i.e. de grande taille) (e.g. Lye et al., 2005; Lye et al., 2008). En ce qui concerne les especes
d’intérét en écotoxicologie aquatique (i.e. amphipodes, mysidacés, copépodes, cladocéres), le
dosage hormonal se confronte encore a plusieurs limites (i) analytiques, avec des quantités
d’échantillon extrémement faibles et (i) biologiques comme le manque de connaissances
fondamentales sur le fonctionnement du systéme endocrinien et la disponibilité de criteres
précis permettant de décrire et de connaitre de facon fiable le cycle de vie (e.g. mue et
reproduction) chez ces especes.

De méme, il pourrait étre intéressant de développer des tests ligant-récepteur
permettant 1’évaluation in vitro du potentiel PE d’une molécule ou d’un échantillon naturel
(i.e. eau ou extrait de sédiment) & I’encontre des crustacés, tel que cela est fait chez les
vertébrés (e.g. Tests YES (yeast oestrogen screen) et YAS (yeast androgen screen)). Par
exemple, un bioessai in vitro utilisant le récepteur de la 20-hydroecdysone (EcR) de
Drosophila melanogaster (i.e. le bioessai By) a ét¢ développé afin de tester la possible
interaction (ant)agoniste de composés chimiques sur ce récepteur (Clément et al., 1993).
Dinan et al. (2001) ont testé plus de 80 contaminants environnementaux, incluant des
composés d’origine industrielle, des pesticides, des pharmaceutiques, des phyto-oestrogenes,
ainsi que des stéroides de vertébrés. Les résultats montrent qu’il existe trés peu de composés
a caractere agoniste. En revanche, les composés apparus comme antagonistes de la 20-
hydroecdysone (20HE) incluent beaucoup de composés caractérisés comme oestrogéniques
chez les vertébrés. Selon la récente revue de LeBlanc (2007) le degré d’interaction avec le
récepteur aux cestrogenes des vertébrés (ER) peut €tre indicatif d’une potentielle interaction
avec le récepteur EcR et vice-versa.

Enfin, par analogie aux travaux réalisés chez les poissons, la synthése de vitellogénine a
été proposée comme potentiel biomarqueur d’une perturbation endocrinienne chez les
crustacés (LeBlanc, 2007; Rodriguez et al., 2007; Mazurova et al., 2008). Je vous propose,
dans la suite de cette synthése, un bref état de 1’art concernant ’utilisation de la Vtg en tant

que biomarqueur chez les crustacés.

2.4. Biomarqueur spécifique d’une perturbation endocrinienne : le dosage de
la vitellogénine

La vitellogénine (Vtg) ou les vitellogenine-like (Vtg-like) sont des protéines

précurseurs du vitellus (réserve énergétique nécessaire aux organismes au cours de leur
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développement embryonnaire) et par conséquent fortement impliquées dans la reproduction.
L’induction de Vtg chez les males et les juvéniles de poissons est un effet bien connu des
contaminants oestrogéniques et fait partie des outils validés et disponibles pour mettre en
évidence la présence de ces contaminants dans les milieux aquatiques (Sumpter et Jobling,
1995; Matthiessen, 2003; Langston et al., 2005).

Chez les crustacés malacostracés, une induction de la syntheése de Vtg chez les males
pourrait directement indiquer une perturbation de 1’action de I’hormone androgeéne (voir
section 1.2.2.3). Chez les femelles, une modulation de la synthése de Vtg pourrait étre induite
par la perturbation de I’action de différentes hormones telles que 1’ecdystéroide, le méthyle

farnésoate, des neuropeptides (voir section 1.2.2.3).

2.4.1.  Meéthodes de dosages

La synthése de Vtg est communément évaluée au moyen de techniques de dosage
protéique de la vitelline (i.e. Western blot ou ’ELISA), basées sur 1’utilisation d’anti-corps
spécifiques (Tab. I-7). Cependant, ’application de ces techniques, chez les crustacés, reste
limitée. En raison des niveaux de conservation modérés de la structure génétique et protéique
de la Vtg chez ces organismes, il est difficile d’avoir une utilisation inter-spécifique d’un anti-
corps anti-Vtg. Cela implique de purifier et de caractériser la vitelline pour chaque espece
d’intérét, afin de s’assurer de la réactivité des anti-corps utilisés, ou dans le but d’en
développer de nouveaux. Ces méthodes de quantification ont été principalement développées
chez des especes de décapodes marins et, dans une bien moindre mesure, chez d’autres

groupes de crustacés (Tab. I-7).

Une méthode alternative de mesure indirecte de la vitelline, reposant sur le dosage des
phosphates alkali-labiles (PAL ; marqueurs indirects de la vitelline), a été proposée par
Campbell et Idler (1980). Cette méthode confere une plus grande souplesse d’application car
elle ne nécessite pas une caractérisation complete de la protéine ou du géne codant pour celle-
ci. Elle a été largement utilisée aussi bien en laboratoire que sur le terrain. Cependant,
certaines précautions doivent étre prises lors de son utilisation, particulierement chez les
crustacés, chez qui il existe d’autres sources importantes de phosphore pouvant affecter les

mesures (Volz et al., 2002).
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Tableau I-7 : Espéces de crustacés chez lesquelles des techniques de dosage de la vitelline par immuno-essais
ont été validées.

Espéces Références
Décapodes
Cherax quadricarinatus Sagi et al. , 1999

Eriocheir sinensis Chen et al. , 2004
Fenneropenaeus merguiensis Auttarat et al. , 2006
Macrobrachium roserbergii Leeetal. , 1997
Marsupenaeus japonicus Tahara et al. , 2005
Palaemon elegans Sanders et al. , 2005

Palaemonetes pugio
Penaeus monodon
Sicyonia ingentis

Oberdorster et al. , 2000
Vincent et al. , 2001
Tsukimura et al. , 2000

Mycides

Neomysis integer Ghekiere et al. , 2004

Amphipodes
Leptocheirus plumulosus Volz et al. , 2002

Copépodes

Amphiascus tenuiremis Volz et Chandler, 2004

Cirripédes

Balanus amphitrite Billinghurst ez al. , 2000

Enfin, les méthodes basées sur la quantification des transcrits (i.e, expression du gene
en ARN messagers) au moyen de techniques de génomiques (e.g. la RT-PCR en temps réel, la
RT-PCR semi quantitative ou les “MicroArrays™) constituent une autre approche d’intérét.
La détection et la quantification des ARNm requicrent trés peu de matériel et bénéficient de la
souplesse et de la sensibilité¢ des méthodes basées sur le principe de la PCR. Ces techniques
permettent également a partir d’un seul échantillon d’étudier I’expression d’'une multitude de
genes. Cependant, elles restent dépendantes des informations disponibles sur le séquencage
du génome de I’espéce étudiée et nécessitent de disposer d’au moins un fragment de la
séquence codante du geéne d’intérét. A I’heure actuelle, le génome de trés peu d’especes de
crustacés a ¢€té séquencé. La séquence codante du gene de la Vtg a essentiellement été
caractérisée chez des especes marines de décapodes, mais également chez des copépodes,
chez I’amphipode Gammarus pulex, 1’isopode Armandillidium vulgare, ainsi que chez
Daphnia magna (Tab. I-8). De plus, chez les crustacés et d’une manicre générale chez les
invertébrés, les s€quences de certains génes dont ceux codant pour la ou les Vtg, n’ont été que
partiellement conservées tout au long de 1’évolution, permettant difficilement le passage
d’une espéce a une autre. Cette faible conservation au cours de 1’évolution implique
¢galement une diversité fonctionnelle des protéines. Par exemple, il a ét¢é montré que

certaines isoformes de Vtg peuvent avoir des fonctions différentes, pouvant notamment étre
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impliquées dans le métabolisme du fer, du calcium et dans les systémes de défense (Mazurova

et al., 2008).

Tableau I-8 : Espéces de crustacés chez lesquelles la séquence codante du geéne de la vitellogénine a été
partiellement ou complétement caratérisée.

Espéces Références GenBank Références
Deécapodes

Charybdis feriatus AY724676 Mak et al. , non publiés

Cherax quadricarinatus AF306784 Abdu et al. , 2002

Fenneropenaeus merguiensis AY499620 Auttarat ef al. , 2006

Litopenaeus vannamei AY321153 Parnes et al. , 2004

Macrobrachium roserbergii AB056458 Yang et al., 2000

Marsupenaeus japonicus AB176641 Tsutsui et al. , 2005

Metapenaeus ensis AF548364 Tsang et al. , 2003

Pandalus hypsinotus AB117524 Tsutsui et al. , 2004

Penaeus monodon DQ288843 Tiu et al. , 2006

Penaeus semisulcatus AYO051318 Avarre et al. , 2003

Portunus trituberculatus DQ000638 Yang et al. , non publiés

Uca princeps DQ449891 Garcia-Gasca et Hernandez-Cornejo, non publiés
Amphipodes

Gammarus pulex Samble, communication personnelle
Isopodes

Armandillidium vulgare AB037247 Okuno et al. , 2000
Copépodes

Lepeophtheirus salmonis EF490954 (Vtg 1) Eichner et al. , non publiés

EF490955 (Vtg 2) Eichner et al. , non publiés

Tigriopus japonicus EU416312 Lee et al., sous presse
Cladoceres

Daphnia magna AB114859 (Vtg 1) Kato et al. , 2004

AB252738 (Vtg 2) Tokishita et al. , 2006

2.4.2.  Application de la mesure de la Vtg en tant que biomarqueur chez les
crustacés

Des études de laboratoire ont permis de montrer que la synthése de Vtg chez les
crustacés pouvait é&tre modulée par 1’exposition a divers types de contaminants
environnementaux tels que les hormones cestrogénes, les xéno-cestrogenes, les dérivés
d’hydrocarbures aromatiques polycycliques, les pesticides ou les métaux (7ab. I-9). Les
applications de cet outil dans le cadre d’études de terrain sont plus rares. Toutefois, des
variations (inductions ou inhibitions) de la synthése de Vtg en fonction de la nature et du
degré de pollution ont été observées chez des femelles amphipodes et décapodes (Gagné et

al., 2005; Zapata-Perez et al., 2005).
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En revanche, de fagon surprenante, parmi toutes ces études, une seule rapporte une
induction du geéne de la Vtg chez des individus males (Huang et Chen, 2004), le reste des
travaux étant focalis¢ sur la modulation de la synthése de Vtg chez les femelles et dans une
moindre mesure chez les juvéniles. Or, des fluctuations de la production et de la teneur de Vtg
sont naturellement présentes chez les femelles au cours du cycle de reproduction (Blanchet-
Tournier, 1980; Lee et Chang, 1997; Jasmani et al., 2000; Okumura et Aida, 2000a; Tahara et
al., 2005) et peuvent étre indicatives d’une grande variété de stress, comme la malnutrition
par exemple (Blanchet-Tournier, 1980; Wouters et al., 2001) ou les stress osmotiques

(Martin-Diaz et al., 2004).
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3. ORGANISME SENTINELLE : GAMMARUS FOSSARUM

3.1. Systématique

Gammarus fossarum (Fig. I-11) occupe la classification systématique suivante (Martin
et Davis, 2001): embranchement: Arthropodes; super-classe: Crustacés; classe:
Malacostracés ; sous-classe : Eumalacostracés ; super-ordre: Péracarides; ordre:
Amphipodes ; sous-ordre : Gammaridea ; genre : Gammarus ; espéce : fossarum (Koch,

1835).

Figure I-11 : Représentation de Gammarus fossarum (selon Goedmarkers, 1972, vu dans Eggers et Martens)

3.2. Reépartition géographique et écologie

Le genre Gammarus est un constituant commun des communautés de
macroinvertébrés d’eau douce. Il est le genre d’amphipode épigé le plus représenté en milieu
dulcaquicole, avec preés de 110 especes dont 1/5, seulement, sont marines (Barnard et
Barnard, 1983; Tachet et al., 2000).

Les espéces du genre Gammarus (e.g. G. fossarum et G. pulex) occupent une place
importante au sein de leur écosystéme. Généralement présents en forte densité, les gammares
représentent une importante source de nourriture pour différentes especes de
macroinvertébrés, de poissons, d’amphibiens et d’oiseaux (Welton, 1979; Friberg et al., 1994,
MacNeil et al., 2002). Ainsi, Welton (1979) a évalué que plus de 60 % de la production

annuelle de G. pulex pouvait étre dévorée par les poissons. D’autre part, ce sont des
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organismes déchiqueteurs ou « shredders » qui se nourrissent préférentiellement de matériel
détritique tel que les feuilles (Felten, 2003). Selon Malby ef al. (2002), ils jouent donc un role
clef dans I’incorporation du matériel organique terrestre fixé dans les réseaux trophiques

d’eau douce et dans la redistribution de la maticre et de I’énergie.

Gammarus fossarum est une espéce itéropare' ' et sa durée de vie semble limitée a 2
ans. Il occupe les ruisseaux et les rivieres de plaine et de moyenne montagne, caractérisés par
un fort courant et de fortes teneurs en oxygeéne (Tachet et al., 2000). Les individus sont le
plus souvent associés aux substrats organiques (e.g. pool détritique, bryophytes, végétation
rivulaire) ainsi qu’aux substrats minéraux de grande taille, sur lesquels ils peuvent se nourrir
et trouver refuge ; les densités pouvant atteindre plusieurs milliers d’organisme au m? (Felten,
2003). L’aire de répartition géographique de G. fossarum s’étend des Pyrénées au milieu des

Balkans, en incluant I’Europe centrale (Barnard et Barnard, 1983) (Fig. 1I-12).

e - Lt

Figure I-12 : Répartition de Gammarus fossarum (selon Barnard et Barnard, 1983).

" Organisme qui se reproduit & plusieurs reprises durant I’année.
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3.3. Morphologie et clefs de détermination
Le corps des amphipodes est divisé en 4 régions distinctes comprenant de I’avant vers

I’arriére, le prosoma (i.e. téte), le mésosoma (i.e. thorax), ainsi que le métasoma et ’'urosoma

qui forment I’abdomen (revu par Chevreux et Fage, 1970; Roux, 1970) (Fig. I-13).

PROSOMA

Céphalon

Flagelle accessoire
Ocelle

Flagelle principal METASOMA

Antennule

Antenne

34567

Péréiopodes

1 2
Gnathopodes

123
Uropodes

Figure I-13 : Vue latérale d’un Gammaridae (adaptée d'aprés Chevreux et Fage, 1970; Roux, 1970).
pc 1-7 : plaques coxales 1-7 ; Pe 1-7 : périomeéres 1-7 ; P1 1-3 : pléomeéres 1-3 ; Ur 1-3 : uropomeéres 1-3.

Le prosoma est constitué¢ d’une seule piece, ou céphalon, qui résulte de la fusion des
métameres le constituant (i.e. six segments céphaliques, plus le premier segment thoracique).
Le céphalon porte latéralement une paire d’yeux composés et sessiles (i.e. ocelles), une paire
d’antennules (i.e. antennes 1) et une paire d’antennes (i.e. antennes 2) qui se prolongent vers
I’avant, ainsi que 4 paires d’appendices masticateurs situées sur la face inférieure (i.e. le labre,
les mandibules, le labium, les maxillules et les maxilles).

Le mésosoma (encore appelé péréion) compte 7 articles libres, chacun muni d’une
paire d’appendices uniramés constituant les péréipodes. Les deux premiers péréiopodes sont
préhensibles et fixateurs. Ils constituent les gnatopodes 1 et 2. Les péréiopodes 3 a 7 sont
locomoteurs. Chaque péréipode est constitué, de la base vers son extrémité, d’un coxopodite,
d’un basipodite, d’un ischiopodite, d’un méropodite, d’un carpopodite, d’un propodite et d’un
dactylopodite. Chez les femelles, la face interne des coxopodites de la deuxieme paire de

gnatopodes et des trois paires de périopodes suivants porte une extension lobiforme, appelée
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oostégite. Les oostégites forment le planché d’une chambre incubatrice (i.e. marsupium) au
sein de laquelle les ceufs fécondés pourront se développer jusqu’a éclosion (Fig. I-14). La
cavité ventrale qui abrite également les branchies est délimitée latéralement par des plaques

coxales.

n —
¢ co
br
ba
00

oe

(J
.
<

Figure I-14 : Schéma d’une coupe transversale au niveau du mésosoma d’une femelle de Gammaridae
(adapté d'aprés Chevreux et Fage, 1970).

ba : basipodite ; br : branchie ; ¢ : coeur ; ca : carpopodite ; ci : chambre incubatrice ; cn : chaine nerveuse ; co :

coxopodite ; d: dactylopodite ; h: caccum hépathique ; i: ischiopodite ; m: méropodite ; oe: ceufs; oo :

oostégite ; pr : propodite ; P : péréiopode ; td : tube digestif.

Le métasoma (ou pléon) est constitu¢ de 3 segments libres. Leurs tergites se
prolongent latéralement en lamelles plus ou moins grandes appelées les plaques épimérales.
Chaque segment porte une paire d’appendices biramés nommés les pléopodes. Ces
pléopodes, en perpétuels mouvements synchronisés, jouent un rdéle important dans la
locomotion mais ¢galement dans la ventilation de la cavité branchiale ainsi que de la poche
incubatrice chez les femelles.

L’urosoma, terminé par un court telson, est constitué de 3 segments libres qui
diminuent en taille de I’avant vers l’arriere. Chacun est muni d’une paire d’appendices
biramés dénommés uropodes. Les uropodes 3 ont une partie interne (i.e. endopodite)

généralement plus court que 1’externe (i.e. exopodite).

Le genre Gammarus est une forme d’amphipode aquatique. Il se distingue par son
corps essentiellement lisse avec quelques épines et soies n'existant que sur le dos de
I'urosoma. L’endopodite de 1’uropode 3 est toujours présent et bien développé (toujours
supérieur a 1/3 de I’exopodite) (Roux, 1970; Karaman et Pinkster, 1977; Eggers et Martens,
2001).
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L’espéce fossarum (Fig. I-11), quant a elle, se caractérise principalement par (i) une
cuticule non carénée, (ii) I’absence de rayures sur le corps, (iii) de petites ocelles de formes
ovales, (iv) un rapport endopodite/exopodite (de I’'uropode 3) compris entre 0.40 et 0.60 (Fig.
I-15a), et (v) des antennes portant un article 4 plus court que l'article 5, munies de longues
soies insérées en 6 ou 7 points, voir 8 exceptionnellement (Fig. I-15b) (Roux, 1970; Karaman

et Pinkster, 1977; Eggers et Martens, 2001).

>

Exopodite

¢y

(a) Uropode3 (b) Antenne

Figure I-15 : Détail de I’uropode (a) et de ’antenne (b) de Gammarus fossarum.
art.4 : article 4 ; art. 5 : article 5.

3.4. Reproduction des gammares

Les gammares sont des organismes gonochoriques. Leur période de reproduction
s’étend sur la quasi-totalité, voire la totalit¢ de I’année, bien que des pics de reproduction

soient généralement observeés au printemps et a la fin de I’été (Le Roux, 1933; Felten, 2003).

3.4.1.  Anatomie de l'appareil reproducteur.

L’appareil génital est composé de deux organes fusiformes indépendants, situés sous
le coeur, au-dessus du tube digestif et des caeca hépatiques. Ils s’étendent du 2™ au 7°™
segment du mésosoma (voir section [-3.3) et sont entourés par une gaine conjonctive qui se
prolonge antérieurement, et postérieurement, chez la femelle uniquement, par un fin filament
jouant le role de cordon suspenseur (Le Roux, 1933).

Siéme

Chez le male (Fig. I-16), les organes présentent, au niveau du segment, un

étranglement séparant la région antérieure ou testicule, d’une vésicule séminale qui s’étend
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iéme

jusqu’au 7 segment et se prolonge par un canal déférent. Les deux vas déférents

aboutissent séparément & des papilles génitales situées en position ventrale du 7™ segment,
de part et d’autre de la ligne médiane ventrale. Attachée au niveau de la région sub-terminal
des vas déférents, se situe la glande androgéne'’. La spermatogénése’ s’effectue de

I’extrémité antérieure vers la région postérieure du testicule (Charniaux-Cotton, 1965).

T 9
i D) O06
VD06 G000,

BIERER L

o000 0 SO
ovd vst
spz cmu

SOL

e,

ovd

Figure I-16 : Appareil génital des amphipodes (adapté d'aprés Charniaux-Cotton, 1965).
&' : jeune male (la vésicule séminale n’est pas encore différenciée) ; Q : femelle en vitellogénése ; ¢ mu : cellules
a mucus ; GA : glande androgéne ; gp : papille génitale ; mt: tissu mésenchimatique indifférencié; oc I:
ovocyte en vitellogénése primaire ; oc II : ovocyte en vitellogénése secondaire ; og : ovogonie ; ovd : oviducte ;
ovd vst : oviducte vestigial ; spc : spermatocyte ; spg : spermatogonie ; spz : spermatozoide ; vd : vas déférent ;
vts vd : vestige du vas déférent.

Chez la femelle (Fig. I-16), les ovaires sont de forme a peu prés régulierement
cylindrique. Un oviducte se détache du tiers inférieur de chaque ovaire, au niveau du 5ieme
segment et se dirige obliquement vers la face ventrale de I’animal. Les deux oviductes
aboutissent séparément a la base des oostégites, de part et d’autre de la ligne médiane
ventrale. Dans I’ovaire, les cellules reproductrices sont disposées en rangées longitudinales,

plus ou moins enchevétrées, chacune d’elles correspondant a des degrés de développement

différents. L’évolution de ces cellules se fait du bord interne vers le bord externe de 1’ovaire.

"2 Glande endocrine responsable de la différenciation sexuelle des males chez les Crustacés malacostracés (voir
section 1-2.2.3)
'3 Evolution des cellules sexuelles males, depuis les spermatogonies jusqu’aux spermatozoides.
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La premicre rangée formée essentiellement d’ovogonies constitue la zone germinative. Puis,

. . . 14 . 1
viennent les ovocytes primaires'”, et les ovocytes secondaires'”.

3.4.2.  Cycle de reproduction et cycle d’inter-mue

Chez les crustacés péracarides, tels que les amphipodes ou les mysidacés, le cycle de
reproduction des femelles est rythmé par le cycle d’inter-mue (Fig. I-17) (Charniaux-Cotton,
1965; Blanchet-Tournier, 1980). En effet, chez les femelles sexuellement actives, la
maturation des gonades (i.e. vitellogénese) et le développement des embryons dans le
marsupium se déroulent de maniére parfaitement synchrone, a chaque cycle d’inter-mue. Les
juvéniles fraichement éclos, issus de la ponte précédente, sortent du marsupium peu de temps
avant I’exuviation de leur mére. Suite a cette exuviation, la femelle pond une nouvelle portée
d’ovocytes matures qui seront aussitot fécondés par un male. Parallelement, dans la gonade,
un nouveau lot d’ovocytes primaires entre en vitellogénése. L’exuviation peut ainsi étre
considérée comme le point de départ et d’aboutissement de la maturation gonadique ainsi que
du développement embryo-larvaire dans le marsupium. De ce fait, chez les femelles
sexuellement actives, le cycle d’inter-mue s’effectue dans un lapse de temps précisément
défini, contrairement aux males ou aux femelles en repos sexuel qui présentent des durées

d’inter-mue beaucoup plus variables.

3.4.3. L’accouplement

L’accouplement a proprement parler a €té décrit en détail par Le Roux (1933).
Quelques temps avant la ponte, le male s’agrippe au dos de la femelle au moyen de ses
gnathopodes, formant ainsi le précopulat (Fig. I-18). Cette étape dure quelques jours, jusqu’a
la mue puis la ponte de la femelle, facilitée par la présence du male qui I’aide a sortir de
I’exuvie. Le male se positionne alors ventralement, en travers, de fagon a ce que ses papilles
génitales se retrouvent en vis-a-vis du marsupium de la femelle. Le sperme est alors déposé
sur les ceufs fraichement pondus. Cette opération est renouvelée 2 ou 3 fois. Les

spermatozoides restent dans la poche incubatrice sans pénétrer dans les oviductes.

' Ovocytes bloqués en métaphase I de la méiose.
"> Ovocytes ayant achevés la méiose et qui sont en phase de croissance (i.e. vitellogénése).
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Figure I-17 : Relation entre le cycle d’inter-mue, le cycle de reproduction (i.e. maturation des gonades,
accouplement et développement embryonnaire) chez les femelles amphipodes sexuellement
actives (adapté d'aprés Blanchet-Tournier, 1980). 4
A, B, C, D : différents stades de mue ; E. : exuviation ; Vit. I*" : vitellogénése primaire ; Vit. II*" : vitellogénése

secondaire.

Marsupium

Gonades

Figure I-18 : Mile et femelle Gammarus fossarum en précopulat (source personnelle).
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3.5. Utilisation des gammares en écotoxicologie

Les crustacés amphipodes sont fréquemment utilisés dans le cadre d’étude
d’évaluation de risques et de la qualité des écosystémes aquatiques (Rinderhagen et al., 2000).
Cet engouement s’explique notamment par leur pertinence écologique, mais également par le
fait qu’ils présentent de nombreux avantages logistiques. En effet, ces organismes :

e sc¢ retrouvent dans une multitude d’habitats marins, d’eaux saumatres et d’eaux
douces, aussi bien que dans les écosystémes terrestres a fort taux d’humidité (e.g.
zones tidales, litieres forestiéres),

e présentent généralement des aires de répartition géographique larges, ou ils sont
fortement représentés en termes de densité et de biomasse,

e remplissent, pour nombre d’entre eux, un rdle trophique important au sein de leur
¢cosysteme,

e ct sont sensibles a une large gamme de contaminants.

e Leur identification spécifique, ainsi que leur manipulation et maintien en laboratoire
sont relativement aiseés.

e ]l est possible de les échantillonner tout au long de I’année,

e et leur transplantation sur le terrain, dans le cadre de bioessais in sifu, est facilement

réalisable.

Ainsi, le genre Gammarus est utilisé en tant que bioindicateur'® de la qualité du
milieu. C’est dans cette optique qu’ont été mis en place certains indices biotiques comme le
systéme des saprobies et le ratio Gammarus/Asellus (revu par Rinderhagen et al., 2000).

Les gammares sont également reconnus comme étant de bons bioaccumulateurs'’ de
polluants métalliques (Amyot et al., 1994; Plenet, 1995; Fialkowski et al., 2003), mais
¢galement de micropolluants organiques tels que les insecticides (Ashauer ef al., 2000).

Enfin, durant ces derni¢res décennies, les impacts de stress toxiques, chez ces
organismes, ont ¢té¢ étudiés a différentes échelles d’organisation biologique, que se soit au

niveau :

16 sz \ 171 . . , .
La densité de(s) espece(s) considérée(s) donne une information sur 1’état environnemental.

7 L’accumulation de polluants dans le corps ou des tissus spécifiques permet de caractériser la fraction de

contaminants biodisponibles pour I’organisme.
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e de la population, au travers du suivi des modifications de la répartition des classes
d’age, du sexe ratio ou de I’occurrence de I’intersexualité (Watts et al., 2002; Ford et
al.,2004a; Yang et al., 2008),

e de l’individu, via le suivi de la croissance (Blockwell et al., 1996a; Roman et al.,
2007), des taux de reproduction (Cold et Forbes, 2004) ou de parametres
comportementaux tels que la prise alimentaire (Taylor ef al., 1993; Malbouisson ef al.,
1995; Matthiessen et al., 1995; Blockwell et al., 1998; Forrow et Maltby, 2000;
Maltby et al., 2002; Bloor et Banks, 2006), I’endurance natatoire, la locomotion et la
ventilation (Borlakoglu et Kickuth, 1990; Gerhardt, 1995, 1996; Gerhardt et al., 1998;
Felten et Guerold, 2001; De Lange et al., 2006; Felten et al., 2008), ou le
comportement pré-copulatoire (Borlakoglu et Kickuth, 1990; Pascoe et al., 1994;
Malbouisson et al., 1995; Watts et al., 2001),

¢ physiologique, via I’é¢tude de paramétres tels que 1’allocation énergétique18 (Naylor et
al., 1989; Maltby et al., 1990b, a; Maltby, 1992), la respiration (Kedwards et al.,
1996) ou le maintien de I’homéostasie (i.e. ionorégulation) (Handy et Depledge, 2000;
Felten et Guerold, 2001; Brooks et Mills, 2003; Felten et Guerold, 2006; Felten et al.,
2008),

o tissulaire et cellulaire, comme avec 1’étude histologique des anomalies gonadiques
(Gross et al., 2001; Vandenbergh et al., 2003; Schirling et al., 2005; Schirling et al.,
2006) ou des caeca hepatopancréatiques (Blockwell et al., 1996b; Kutlu et al., 2002),

e ainsi qu’au niveau moléculaire, avec entre autre, I’application de biomarqueurs
neurotoxiques (i.e. activité enzymatique des cholinestérases) (Kuhn et Streit, 1994;
Streit et Kuhn, 1994; Crane et al., 1995; Crane ef al., 1999; McLoughlin ef al., 2000),

et reprotoxiques (e.g. titration de vitellogénine) (Gagné et al., 2005).

'8 Scope for growth : différence entre 1’énergie absorbée par la nourriture et I’énergie métabolisée
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4. BUT DES TRAVAUX

Les travaux de cette thése ont pour but de développer, chez I’amphipode d’eau douce
Gammarus fossarum, des outils de diagnostic facilement applicables et interprétables dans le

cadre de programmes de surveillance biologique de la qualité des systémes d’eaux courantes.

Dans une premiére partie, I’objectif était de développer la mesure des activités ChE
chez G. fossarum afin de la proposer comme un marqueur d’exposition et/ou d’effet de
contaminants neurotoxiques. L’analyse bibliographique précedemment exposée souligne que
bien qu’il s’agisse d’un "vieux biomarqueur”, son application et son interprétation en milieu
naturel, notamment chez les invertébrés, se confrontent encore a plusieurs problémes
auxquels nous avons tentés de répondre.

Une premiere étape de caractérisation basée sur 1’étude des propriétés biochimiques et
pharmacologiques a ét¢ menée afin d’identifier les activités enzymatiques mesurées (i.e. les
différentes isoformes de ChE) chez G. fossarum au moyen de la méthode de dosage
conventionnelement employée.

Puis, dans le but de définir des valeurs de référence qui permettraient une
interprétation fiable et robuste de cet outil, I’'impact de facteurs méthodologiques (i.e. temps et
type concervation ; normalisation par les protéines) et biotiques (i.e. sexe, statut reproducteur
et masse des organismes), ainsi que la gamme de variabilité spatio-temporelle du niveau de
base de l’activit¢ ChE de G. fossarum ont été évalués au cours d’une double approche
laboratoire/terrain.

La possibilit¢ d’interpréter ce biomarqueur d’exposition en termes d’effets sur
I’organisme a été évaluée au travers de I’étude, en laboratoire, des relations entre 1’inhibition
des ChE et les altérations du comportement et de la survie.

Enfin, la pertinence de la méthodologie développée a été appréciée lors d’applications
en milieu naturel chez des organismes transplantés sur des sites soumis a des pressions

chimiques d’origines diverses (i.e. urbaines, agricoles et/ou minieres).

La seconde partie de ces travaux avait pour but de développer des outils capables de
diagnostiquer I’impact d’une perturbation endocrinienne sur la reproduction de G. fossarum.
La premicre démarche a ét¢ de définir une approche pragmatique basée sur la mise au point

d’un biotest de reprotoxicité permettant de suivre simultanément différents processus
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physiologiques en lien avec la reproduction (i.e. le cycle de mue ; la maturation ovarienne ; le
développement embryonnaire ; le taux d’alimentation) afin de préciser le mode d’action du
contaminant. Dans un premier temps, le cycle de reproduction des femelles a été décrit de
manicre détaillée et un biotest a été développé sur la base de ces résultats. La fiabilité et la
robustesse de 1’outil développé ont été évaluées dans le cadre d’expositions a différents stress,
en laboratoire.

La seconde démarche, par analogie aux travaux effectués chez les poissons, reposait
sur le développement de la mesure 1’expression du gene de la vitellogénine comme un
biomarqueur spécifique d’une perturbation de la voie d’action de ’hormone androgéne chez
les organismes males. Afin de valider la fonctionnalit¢ du géne et déterminer le niveau
d’expression de base des mesures ont été réalisées chez des organismes sains des deux sexes.
Enfin, la pertinence de cette mesure en tant que biomarqueur a été évaluée chez des males
exposés en laboratoire a des molécules modéles ainsi que chez des males transplantés dans le

milieu naturel a proximité de rejets de stations d’épuration.
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CHAPITRE II : MATERIELS ET METHODES

Ce chapitre est dédi¢ a la présentation générale des procédures de prélevement, de
maintien et d’exposition des organismes, ainsi que des méthodologies utilisées pour mesurer
les différents marqueurs biologiques étudiés.

Les expérimentations effectuées dans le cadre de ces travaux seront plus
spécifiquement détaillées au travers des articles et des notes qui reprennent les principaux

résultats.
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1. MATERIEL BIOLOGIQUE

1.1. Prélévement

Les gammares utilisés en routine dans le cadre de nos expérimentations ont été
collectés en amont du bassin de la Bourbre [45°34°09.6”” N - 5°27°33.0°” E] au niveau de la
commune de La Tour du Pin (département de 1’Isére, France) (Figure II-1). Ce site a été
retenu car (i) les données diffusées par le Réseau National des Bassins (i.e. niveaux de
contaminations dans 1’eau et le sédiment, et indice biologique global normalisé) le qualifient
de bon état, et (i) d’importantes densités de gammares (> 1000 individus.m™) y sont

présentes.

AF (S =
e Y Taine \/

p |
b

4

e

gy

Le Rhone

Figure I1-1 : Localisation du site de prélévement de la Tour du Pin, sur le bassin versant de la Bourbre.

Les organismes sont prélevés a 1’aide d’un troubleau (base rectangulaire 25 x 18 cm ;
maille 630 pm) selon la méthode du ‘kick sampling’'® (Fig. II-24). Aprés échantillonnage,
les différentes classes de tailles sont séparées au travers d’une colonne de tamis, puis

immédiatement stockées dans des bidons en polyéthyléne contenant de 1’eau du site (Figure

1 Spécifiquement adaptée au cours d’eau de faible profondeur, cette méthode consiste a remuer le substrat
(généralement avec le pied) afin de provoquer la fuite des organismes epibentiques. Une fraction majeure de ces
organismes se retrouve ainsi portés par le courant, dérive et se retrouve piégée dans le filet du troubleau disposé
juste en aval de la zone perturbée.
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II-2B). Durant le transfert des organismes au laboratoire, les bidons sont placés dans des

glaciéres afin de limiter les variations de température.

Figure I1-2 : Prélévement des gammares (A) et séparation des différentes classes de taille par tamisage (B).
f. : filet ; c.t. : colonne de tamis.

1.2. Maintien en laboratoire

De retour au laboratoire, les échantillons sont triés afin de ne conserver que 1’espece
recherchée et éliminer un maximum de débris organiques. Avant toute utilisation, les
gammares sont acclimatés aux conditions de stabulation (décrites ci-dessous) durant une
période de 10 a 30 jours.

Les gammares sont répartis dans des aquariums de 30 litres maintenus a une
température de 12 £ 1 °C dans un bain-marie thermorégulé au moyen d’un cryostat (Fig. I1I-
3). Le milieu de stabulation, continuellement renouvelé (a débit fixe de 4 l.h'l), est constitué
d’un mélange d’eau de forage et d’eau osmosée (pH : 7.4-7.8) tel que la conductivité est
maintenue & 600 + 50 pS.cm™ (i.e. valeur de conductivité moyenne enregistrée sur le site de
prélévement). Un bullage permanent permet de maintenir I’oxygene dissous a saturation. La
photopériode est de 16 h/8 h jour/nuit, I’intensité lumineuse étant comprise entre 500 et 1000
lux.

Les organismes sont nourris ad libitum avec des feuilles d’aulne (4lnus glutinosa).

Ces feuilles ont été préalablement conditionnées dans du milieu de stabulation (renouvelé
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quotidiennement), durant 6 + 1 jours, a température ambiante, afin d’augmenter leur
appétence. Enfin, 500 mg de vers tubifex lyophilisés sont délivrés 3 fois par semaine dans

chaque aquarium en tant que complément alimentaire.

A .S

Figure 11-3 : Dispositif de stabulation des gammares en laboratoire. A : vue générale. B :
aquarium de stabulation.

a.a.: alimentation d’air; a.e.: alimentation d’eau; a.s.: aquarium de stabulation; b.m. :

bain-marie thermorégulé¢ ; b.t.: billes thermo-isolantes; 1ip.: identification des

prélévements ; n. : néon ; s. : surverse.

2. EXPERIMENTATIONS

2.1. Expérimentations sous conditions controlées, en laboratoire

Dans le cadre de cette thése, différentes expérimentations in vivo ont été réalisées sur
des gammares exposés, ou non, a des stress de natures diverses (i.e. thermique, alimentaire et
toxiques), dans des conditions controlées. Ces expérimentations en laboratoire avaient pour
objectifs (i) de caractériser certains traits d’histoire de vie de ces organismes (e.g. description
du cycle d’inter-mue), (ii) de tester indépendamment I’impact de différents facteurs
environnementaux (e.g. température et privation alimentaire) sur la réponse de parameétres

biologiques d’intérét, et (i) d’évaluer la pertinence de ces réponses en présence de
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contaminants mod¢les (e.g. métaux, insecticides, surfactants et pharmaceutiques). Le
Tableau II-1 présente un descriptif des différentes expérimentations réalisées en conditions
contrdlées.

L’ensemble de ces expérimentations ont été menées dans du milieu de stabulation
(défini en section I1.1.2). Les gammares étaient exposés dans des béchers d’une contenance
de 500 ml en polypropyléne ou en verre, selon la molécule testée. Une piéce de toile a bluter
en polyamide (porosité : 500 um ; longueur x largeur : 6 x 5 cm) était disposée dans chaque
bécher de sorte a fournir une surface d’accroche, permettant ainsi de minimiser les agressions
entre organismes.

Tous nos tests ont été effectués a 12 °C, excepté celui visant a évaluer les effets de la
température. Pour cela, les béchers étaient répartis dans des bains-marie thermorégulés au
moyen d’un cryostat (Teco) et homogénéisés a 1’aide de pompes, permettent de maintenir la
température désirée £ 1°C. Pour les expérimentations nécessitant un contréle plus pointu de
la température (e.g. suivi de la reproduction des femelles sur un période de 21 j) les bains-
marie étaient a la fois refroidis par un cryostat et réchauffés par un thermostat (Huber) de
sorte a obtenir des écarts de température < 0.2 °C (Fig. II-4).

Les caractéristiques physico-chimiques du milieu d’exposition (i.e. pH, conductivité, O,

dissous et température) ainsi que la survie des organismes étaient suivis quotidiennement.

Figure II-4 : Photo d’un dispositif expérimental ; exemple d’un test d’exposition en semi-statique de 21 j. au
méthomyl.

b. : Becher d’exposition ; b.m. : bain-marie thermorégulé ; cr. : cryostat ; f.a. : feuille d’aulne ; id. : identifiant de

I’expérimentation ; plan expérimental ; t.b. : toile a bluter ; th. : thermostat.
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Les tests d’exposition aux contaminants organiques (i.e. insecticides, surfactants et
pharmaceutiques) ont été réalisés dans des conditions semi-statiques. Cette méthodologie
n’est pas la plus efficace pour palier a la diminution d’oxygeéne dissous ou 1’augmentation
d’excrétions azotées dus au métabolisme des organismes. En revanche, elle nous est apparue
étre la plus appropriée pour I’utilisation de molécules peu solubles et rapidement dégradables.
Les organismes étaient exposés dans de la vaisselle en verre afin de limiter 1’absorption du
contaminant sur les parois et les milieux d’exposition étaient entiérement renouvelés au

minimum tous les deux jours.

Bac de rétention du milieu

e de stabulation
Cascade de |
dilutions
Pompe péristatique
Distributions
des milieux -
d’exposition

Milieu contaminé n°3  Milieu contaminé n°2  Milieu contaminé n°1 Milieu témoins

sans contaminant

Figure II-5 : Représentation schématique du dispositif expérimental d’exposition en continu (adapté
d’apreés Felten et al., 2008).
b. : bulleur ; f.d. : facteur de dilution ; rb. robinet ; P.p. : pompe péristaltique ; s.m. : solution mére ; t. : tuyau.

Les expositions aux métaux (i.e. cadmium) ainsi que les expérimentations ne nécessitant
aucune contamination chimique ont été effectuées avec un renouvellement continu des
milieux (i.e. 4 renouvellements par jour) (Fig. II-5). L’apport en milieu non-contaminé était
assuré au moyen d’un réseau d’alimentation en gravitaire, le débit étant manuellement réglé
au moyen de rampe de robinets. La procédure de renouvellement des milieux contaminés
¢tait identique a celle décrite par Felten ef al. (2008). Cette méthode qui repose sur

’utilisation de pompes péristaltiques, permet une automatisation des dilutions en cascade,
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n’obligeant ainsi a renouveler manuellement le stock de solution mére que tous les 2 a 3 jours.
Les organismes étaient exposés dans de la vaisselle en polypropyléne équipée d’une surverse
afin d’évacuer le trop-plein de milieu. L’ouverture des surverses €tait obstruée par de la toile
a bluter (porosité : 300 um) pour empécher les éventuelles pertes d’organismes (adultes et

néonates).

2.2. Bioessais in situ

Différentes campagnes de bioessais in situ ont été menées afin de détecter d’éventuelles

perturbations environnementales, en particulier ’incidence des rejets de stations d’épuration.

Ces tests in situ sont réalisés sur la base de la procédure décrite par Maltby et al.
(1990b) (Fig. II-6). Les chambres d’expositions sont composées d’un manchon en
polychlorure de vinyle (diametre x longueur : 5 x 10 cm) recouvert a chaque extrémité par
une piece de toile a bluter en polyamide (porosité¢ : 1 mm). La fixation de la toile sur le

manchon est assurée par des colliers de serrage en polyamide.

C.S. t.b. m. PVC

Figure 11-6 : Dispositif expérimental d’exposition in situ.
b.r : block rocheux ; c.e. : chambre d’exposition ; c.p. : cagette de protection ; c.s. : collier de serrage ; m.
PVC : manchon en PVC ; t.b. : toile a bluter.

82

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre Il : Matériels et méthodes

Vingt-quatre heures avant le lancement de 1’expérimentation, des gammares adultes de
taille homogene sont repartis dans les différentes chambres d’exposition et maintenus dans les
conditions de stabulation précédemment décrites (voir section 11.1.2).

Les chambres d’exposition sont acheminées sur les sites d’observation dans des bidons
de polypropyléne remplis de milieu de stabulation ; eux-mémes conditionnés dans des
glaciéres afin de limiter les variations de température. Sur le terrain, les chambres
d’exposition sont fixées dans des cagettes de protection en polyéthyléne (longueur x largeur x
hauteur : 60 x 40 x 20 cm) fermées par un couvercle, et positionnées parallelement a la
direction du courant. Les cagettes de protection sont maintenues sur le fond par des blocs
rocheux trouvés sur site.

Les tests in situ durent 21 jours au total. Durant cette période, les organismes sont
nourris ad libitum avec des feuilles d’aulnes conditionnées (voir section I1.1.2). Les chambres
d’exposition sont nettoyées une fois par semaine ; a cette occasion, la survie des gammares est
mesurée, les individus morts étant retirés, et de la nourriture est rajoutée si nécessaire.

A TI’issue de la période d’essai, les chambres d’exposition sont placées dans des bidons
en polypropyléne contenant de I’eau du site et conditionnées en glacieres le temps du
transport au laboratoire. Les bidons sont alors disposés dans des bains-marie thermorégulés et

placés sous aération constante, le temps de traiter les différents échantillons.

3. MARQUEURS BIOLOGIQUES

3.1. La mesure de ’activité des cholinestérases

3.1.1. Conditionnement des échantillons

La mesure de I’activit¢é ChE a été réalisée a partir d’extraits de pools de gammares
entiers. Un effort particulier a été fourni pour sélectionner des organismes homogeénes en
poids et en taille. Il peut étre noté que le nombre d’organismes par pools différait en fonction
des classes de taille étudiées de sorte que la masse de tissus a homogénéiser reste relativement

identique.
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Les organismes, une fois prélevés, sont rapidement séchés sur une feuille de papier
absorbant afin d’éliminer 1’excédent d’eau. Les organismes sont ensuite poolés, pesés, puis
congelés dans de I’azote liquide, avant d’étre stockés a -80 °C jusqu’au dosage enzymatique.
Le mode de conservation des échantillons (i.e. humides ou lyophilisés) a fait I’objet d’une

¢tude de mise au point (voir Note n°1, section IV.2).

3.1.2.  Obtention des extraits enzymatiques

Les pools de gammares sont broyés le jour méme du dosage, au moyen d’un Ultra-
Turrax® T25 basic a une vitesse de 24 000 rpm, durant 35 s, 4 °C. Le broyage est effectué
dans du tampon phosphate (0.1 M, pH 7.8) contenant 0.1 % de triton X100%°, selon un rapport
poids/volume de 1/10. Les homogénats ainsi obtenus sont centrifugés a 9 000 x g durant 15
min, a 4 °C. Le surnageant récupéré a I’issue de cette étape de centrifugation (i.e. fraction S9)

est conservé dans de la glace afin d’étre utilis€é comme source enzymatique.

3.1.3. Dosage enzymatique

Le dosage de I’activité ChE a été réalisé selon la méthode colorimétrique élaborée par
Ellman ef al. (1961) (Fig. II-7). Cette méthode utilise la réaction entre la thiocholine, formée
au cours de I’hydrolyse des esters de thiocholine (i.e. substrat de synthese) par les ChE, et un
substrat secondaire, 1’acide dithio-bis-nitrobenzoique (DTNB). Les esters de thiocholine sont
des analogues structuraux aux substrats naturels des ChE. IIs sont hydrolysés pratiquement
avec la méme efficacité mais leur hydrolyse libere un groupement thiol (-SH) qui réagit avec
le DTNB. Un des produits finaux de cette cascade de réactions, le 2-nitro-5-thionobenzoate

(TNB), colore progressivement le milieu réactionnel en jaune.

L’apparition du TNB est suivie par des lectures de densité optique (DO) d’absorbance
a 405 nm, effectuées a intervalles de temps réguliers au moyen d’un spectrophotometre. Le
rapport steechiométrique de ces réactions étant égale a 1, le nombre de moles de TNB formées
est équivalent au nombre de moles d’ester de thiocholine hydrolysées. Ainsi, la cinétique

d’absorption est convertie en nanomoles de substrat hydrolysées par minute d’aprés le

20 L e triton X100 est un détergent non dénaturant qui favorise 1’extraction des protéines transmenbranaires sans
les dénaturer.
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coefficient d’absorption molaire du TNB (¢ = 1.36 x 102 ml.nmol™.cm™), selon la formule

suivante :
. . A absorbance. min L
Vitesse d'hydrolyse (nmol.min ') = x  volume réactionnel (ml)
£
A Acetylthiocholine Acide acétique
H3C\ + HO\
H,C—N—CH;CH;S—C—-CH, C—CH,
Il I
H,C (0] O
+ —_— +
HSC\ +
H3CjN*CH2*CH2*SH
H,C
Thiocholine

Acetylcholinestérase

Thiocholine
H3C\ +
H,C—N—CH;CH;SH
H,C
+ —_— +
-00C COO- COO-
HSC\ +
O,N S—S NO, H,C—N—CH;CH;S—S NO,
H,C
DTNB 2-nitrobenzoate-mercapctothiocholine

Figure II-7 : Principe de la méthode colorimétrique d’Ellman et al. (1961). (A) Réaction 1 : Exemple de
Phydrolyse de I’acéthylthiocholine par ’acétylcholinestérase et formation de la thiocholine. (B)
Réaction 2 : Réaction de thiocholine avec le DTNB et formation du TNB absorbant a 405 nm.

Les mesures d’activité ont été réalisées dans des microplaques en polystyrene de 96
puits a fond plat (Greiner). Le milieu réactionnel est composé de 330 pul de tampon phosphate
(0.1 M, pH 7.8), 20 ul de DTNB (0.0076 M) et 20 ul de fraction S9. La réaction enzymatique
est initiée par 1’ajout de 10 pl d’ester de thiocholine. Trois différents esters de thiocholine
(Tab. II-2) ont été testés dans une gamme de concentrations comprises entre 0.0625 et 4 mM
(voir Article n°l1, section IV.1). L’acétylthiocholine a finalement été retenu comme le
substrat préférentiel pour nos essais enzymatiques de routine. La concentration optimale a été

fixée a 2 mM.

Des triplicats de mesures ont été effectués pour chaque échantillon testé. Lorsque le
coefficient de variation entre triplicats était > 5 %, I’échantillon était analysé de nouveau.

Durant chaque session de dosage, I’hydrolyse spontanée des substrats a été estimée par la
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réalisation d’un blanc sans S9. La présence, dans la fraction S9, de composés possédant des
groupements thiols a été systématiquement évaluée au moyen de blancs sans ester de
thiocholine. L’activité enregistrée dans les blancs était toujours < 0.03 nmol.min™. La limite
de détection des activités ChE chez Gammarus, selon la méthode décrite, a donc été estimée a
0.1 nmol.min"".

L’absorption du TNB formé au cours de la réaction a été enregistrée toutes les 60 s
durant 10 min & 25 °C a I’aide d’un spectrophotométre Safire® (TECAM). Seules les valeurs
situées dans la phase d’augmentation linéaire de DO*' (comprise entre 4 et 8 min en fonction
des classes de taille considérées) ont été utilisées pour calculer la cinétique d’absorption (i.e.

A absorbance).

Tableau 11-2 : Représentation des différents substrats testés pour le dosage des activités cholinestérases et
leurs métabolites.

Esters de thiocholine testés Produits de la réaction d’hydrolyse
Acetylthiocholine Thiocholine + Acide acétique
H,C_ H,C. HO_
H C N CH;CH;S— C CH, H C N CH;CH;>SH + C—CH,
H,C o H,C” S
Propionylthiocholine Thiocholine + Acide propionique
H,C_ H.C_ HO_
H C N CH;CH;-S— C CH;CH, H C N CH;CH;-SH + C—CH;CH,
HC’ o H,C’ 8
Butyrylthiocholine Thiocholine + Acide butyrique
H,C. H,C_ HO_
H C N CH;CH;-S— C CH;CHsCH, [H C N CH;>CH;-SH + C—CH;CH;CH,
H,C” o HC 3

3.1.4. Dosages protéiques

Par convention, I’activit¢ ChE est normalisée par la quantité de protéines présentes
dans le volume d’extrait étudié. Basée sur le postulat selon lequel la fraction enzymatique

extraite est proportionnelle a la fraction protéique totale, cette normalisation est appliquée

I Densité d’absorbance.
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dans le but de corriger les éventuelles différences de rendement d’extraction (dues par
exemple a I’efficacité du broyage ou des erreurs de pesées).

Les concentrations en protéines des fractions S9 ont été systématiquement dosées en
triplicats de mesure selon la méthode de Lowry et al. (1951) adaptée a I’utilisation de

microplaques 96 puits.

Une courbe d’étalonnage est obtenue par dosage d’une gamme de dilution d’albumine
de sérum bovin (BSA ; Sigma) : 0, 0.01875, 0.0375, 0.075, 0.15 et 0.3 g.l'l. Les fractions S9
sont diluées a 1/100° (volume/volume) dans de 1’eau ultra-pure de sorte que leur concentration
en protéines soit comprise dans la gamme d’étalonnage. Briévement, 100 ul d’extrait S9
dilué ou de solutions de BSA sont mis a incuber 20 min, sous agitation, a température
ambiante, en présence de 150 pl de réactif de Lowry (Sigma). Puis 50 pl de Folin &
Ciocalteu’s phenol reagent sont additionnés. La DO d’absorbance a 690 nm est lue au bout
de 10 min d’incubation des milieux réactionnels a température ambiante a I’aide d’un

spectrophotometre Saﬁre® (TECAM).

3.2. Marqueurs comportementaux

3.2.1. Mesure du taux d’alimentation

Afin de mesurer le taux d’alimentation des gammares au cours de nos différentes
expérimentations, les organismes sont nourris avec des disques de feuilles d’aulne (Alnus
glutinosa). Le nombre de réplicats, le nombre de gammares par réplicats, ainsi que le nombre
de disques de feuille délivrés different en fonction des expérimentations (voir section 11.2.1).

Les feuilles sont préalablement conditionnées dans du milieu de stabulation (renouvelé
quotidiennement), durant 6 + 1 jours, a température ambiante, afin d’augmenter leur
appétence. Le limbe des feuilles est découpé en disques de 20 mm de diametres au moyen
d’un emporte-piece, tout en €vitant les nervures principales de la feuille.

Chaque lot de disques est scanné avant lancement du test puis a intervalles de temps
prédéfinis en réponse aux besoins et/ou aux contraintes de I’expérimentation, au moyen d’un

scanner Espon perfection 3490 PHOTO" (Fig. II-8). La surface des disques (en pixels) est
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ensuite mesurée au moyen du logiciel d’analyse d’image SigmaScan™ Pro v5.0 (Systat

Software).

Les taux d’alimentation sont calculés comme une surface de feuille consommée par

. 2. -1 -1 .
gammares et par jour (mm”.jour .gammare ), selon la formule suivante :

D

D (Sie=Sue-1)/ (I +1i-1)/ 2)

Taux d' alimentation , = = x M

D

ol ¢ est le 7™ temps de mesure et D est la période sur laquelle le taux d’alimentation est
analysée ; S est la surface totale des disques d’'un méme lot ; / est le nombre de gammares

] ) . T Apenc?
vivants ; M est le facteur de conversion des pixels en millimeétres”.

@

—— t,

7N N
b ol

Disquede
feuille d’aulne

Mesure dela surface
foliaire

Figure II-8 : Représentation simplifiée de la procédure utilisée pour évaluer le taux d’alimentation via la
mesure de surface de feuille consommée, dans une unité expérimentale (i.e. réplicat).

La méthodologie employée ici, présente un certain nombre d’avantage en comparaison
des techniques classiquement employées qui reposent sur la mesure du poids sec de feuille

consommeée par poids sec de gammares. En effet, contrairement au poids sec, la mesure de
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surface (i) offre la possibilité¢ de réaliser une cinétique de mesure a partir d’un méme lot de
disques de feuilles, et (ii) d’écarter les biais induits par la formation de biofilm et/ou
I’accumulation de matiére organique (notamment dans le cadre de test in situ) sur les disques

qui peuvent fausser la mesure de poids sec.

3.2.2. Mesure de l'activité locomotrice

L’analyse du comportement locomoteur repose sur des techniques de capture des
mouvements du gammare par une caméra. Ce procédé qualifié de « vidéo tracking » permet,
a I’aide d’un algorithme qui analyse les images de la vidéo, de transformer ces images en
repére mathématique bidimensionnel et d’associer a chaque pixel des coordonnées
géométriques. L’analyse numérique de ces coordonnées permet de suivre les déplacements

du gammare et de calculer une distance moyenne parcourue par unité de temps.

Le protocole expérimental que nous avons mis au point permet d’enregistrer
simultanément les déplacements de 9 gammares (Fig. II-9). Pour cela les organismes sont
individuellement distribués dans des boites de Pétri (@ 100 mm) contenant 50 ml de milieu
dans lesquels les gammares sont exposés. Les boites de Pétri sont disposées cote-a-cote, dans
le champ de capture d’une caméra numérique (Sony), sur un support de couleur blanc-mat
afin d’accentuer le contraste. Aprés une période d’acclimatation de 2 min au nouvel
environnement, ’activité locomotrice des 9 gammares est filmée simultanément durant 5 min
+ 15 s. Le milieu des boites de Pétri est renouvelé entre chaque film pour maintenir une
température constante. Toutes les mesures d’activité locomotrice sont réalisées dans une
plage horaire bien définie (i.e. entre 14 et 16 heures), afin de minimiser les changements

comportementaux liés au rythme circadien.

Les films sont transférés sur un ordinateur afin d’€tre fractionnés en une série
d’images au format JPEG, a raison d’une image par seconde, au moyen du logiciel
ImageGrab® v3 (par P. Glagla). Les différentes séries d’images sont ensuite traitées avec le
logiciel XnView” (par P.-E. Gougelet), afin d’isoler chacune des boites de Pétri. L’analyse
au moyen du logiciel Visilog® v6.4 (NOESIS) permet de convertir le positionnement du
gammare a chaque seconde en coordonnées bidimensionnelles (x, y) et de calculer ainsi la

distance totale parcourue par I’organisme (Fig. I1-10).
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s.b.-m. Analyse de
A A trajectométrie
DD
\I ’ \’ \’ G. fossarum
N
S &

Figure II-9 : Représentation schématisée du montage expérimental utilisé pour
réaliser les vidéos de locomotions.

b.p. : boite de Pétri ; c.n. : caméra numérique ; s.b.-m. : support de couleur blanc-

mate ; o. : ordinateur

Finalement, 1’activité locomotrice est exprimée comme une distance moyenne

-1 .
parcourue par seconde (mm.s™), selon la formule suivante :

DI ETNESY T

Activité locomotrice (mm.s™) = 7 xZ

¢me hosition du gammare, I est la durée totale en

ou Xi et Yi sont les coordonnées de la i
seconde (i.e. le nombre total d’images) et Z est le facteur de conversion des pixels en

millimétres.

(Xi1;Yie1)

Nombre de pixels

XY,
e XX K}

v

Nombre de pixels

Figure II-10 : Schéma du déplacement d’un gammare dans sur un plan bidimensionnel.
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3.3. Marqueurs de perturbation de la reproduction chez la femelle

Comme vu précédemment (voir section 1.3.4.2) les processus de vitellogéneése et de
développement embryonnaire sont étroitement associés au cycle d’inter-mue chez les femelles
amphipodes sexuellement actives. De ce fait, les différents marqueurs de reprotoxicité
développés dans le cadre de ces travaux ont été interprétés en fonction du temps, au regard du

stade d’avancement du cycle d’inter-mue.

3.3.1. Détermination des stades d’inter-mue

La détermination des différents stades de mue a été effectuée sur la base des criteres
développés par Blanchet-Tournier (1980) chez 1’amphipode marin Orchestia gammarelus
(voir section V.1 ; Publication n°6). Cette méthode est basée sur 1’observation microscopique
des tissus de I’extrémité des périopodes. En effet, les amphipodes présentent un phénomene
assez exceptionnel chez les crustacés (Charniaux-Cotton, 1957). Des 1’achévement de
I’exosquelette, au début de la phase d’intermue, 1’épiderme se décolle au niveau de la grifte
dactylienne des périopodes. La matrice tégumentaire s’invagine progressivement, puis se

recouvre précocement (en comparaison au reste du corps) d’un étui cuticulaire.

Le diagnostic est effectué¢ sur des tissus vivants (Fig. II-11). Les extrémités des
périopodes des 3™ et 4™ paires, sont sectionnées au niveau du carpopodite avec des
ciseaux de Wecker et montés entre lame et lamelle dans du milieu de stabulation. L’évolution
des tissus du carpopodite et du protopodite est appréciée au moyen d’un microscope

DM 2500” (Leica) aux grossissements x 400 et x 630.
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1. Prélévement de I’extrémité des
périopodes 3 et 4

Périopodes 3 et 4

Extrémité des
périopodes 3 et 4

g/
[ S /)

2. Montage entre lame et lamelle
dans du milieu de stabulation

3. Observation au grossissement
x400

Figure II-11 : Représentation schématique de la procédure utilisée pour déterminer le stade d’inter-mue des
organismes.

c.w.: ciseaux de Wecker; d.: dactilopodite; L.: lame; l.: lamelle; m.: microscope ; m.s.: milieu de

stabulation ; p. : protopodite ; s. : soie.

3.3.2.  Marqueurs de perturbation de la reproduction

e Histologie des gonades

Le gammare entier est fixé dans une solution de Bouin (75 % de solution saturée
d’acide picrique, 20 % de formaldéhyde, 5 % d’acide picrique) durant 48 h. Les échantillons
sont ensuite rincés durant plusieurs jours avec de 1’éthanol 70° régulierement renouvelé.
Aprées déshydratation par passage dans des bains successifs d’éthanol 90° (3 x 90 min) et 100°
(3 x 45 min), les organismes sont placés dans un bain de butanol (24 h), puis d’HistoChoice®
clearing agent (Sigma) (3-4 h) afin d’assurer la transition entre 1’éthanol et le milieu
d’inclusion. Les échantillons sont alors inclus dans du Paraplast X-tra® (Sigma-Aldrich)
liquide par différents bains successifs a 55 °C (3 x 2 h et 1 x 12 h) - garantissant ainsi la
pureté du milieu d’inclusion - et mis en bloc a I’aide de barres de Leuckart.

Des coupes sériées transversales et longitudinales de 5 pm d’épaisseur sont obtenues au

moyen d’un microtome RM 2245 (Leica). Les coupes sont €talées et collées a chaud sur des

92

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre Il : Matériels et méthodes

lames de verre préalablement traitées avec de la poly-L-lysine. Aprés séchage a 1’étuve (24 h
a 37 °C), déparaffinage (bains successifs d’HistoChoice® clearing agent, 2 x 10 min, et de
butanol, 1 x 5 min) et réhydratation (bains successifs de 5 min d’éthanol 100°, 95° et 75°), les
lames sont colorées a I’hémalum éosine (Martoja et Martoja-Pierson, 1967), puis recouvertes
d’'une lamelle enduite du liquide de montage HistoChoice® mounting medium
(MicromFrance). Les observations histologiques et les photographies étaient réalisées au
moyen d’un microscope DM 2500° (Leica) et d’une caméra numérique Infinity2-1C®
(Lumenera) associée au logiciel d’acquisition et de traitement d’image Visilog® v6.4

(NOESIS).

e "Marqueurs macroscopiques"

La Figure II-12 illustre la démarche adoptée dans le cadre de la mesure des différents
"marqueurs macroscopiques" : fertilité¢ (i.e. nombre d’embryons produits par femelles), stade
d’avancement du développement des embryons contenus dans la poche marsupiale, fécondité

(i.e. nombre d’ovocytes secondaires produits par femelles) et surfaces ovocytaires.

Femelles G. fossarum Grossissement x 7
exuellementactive

Mesure de la taille avecun
logiciel d’analyse d’image

Dénombrement des ovocytes
parobservation trans-cuticulaire

- . Grossissement x 80
Les embryonssontretirés du marsupium

etdéposés sur une lame de verre
N
ex
L. (e~

~ Grossissement x 50
Les femelles sont montée in
toto entre 2 lames de verre

3. Dénombrement et
détermination des stades de
développement embryonnaire

4. Mesurede la surface des
ovocytes avec un logiciel
d’analyse d’image

[ 4

Figure II-12 : Représentation schématisée de la démarche utilisée pour mesurer les "marqueurs
macroscopiques’'.

b. : loupe binoculaire ; e.: embryons contenus dans la poche incubatrice ; L. : lame ; m. : microscope ; o. :

ovocytes secondaires visibles au travers de la cuticule.
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Dans un premier temps les femelles sont photographiées au moyen d’une loupe
binoculaire (x 7) associée a un appareil photo numérique, pour étre mesurées secondairement
a I’aide du logiciel d’analyse d’image SigmaScan® Pro v5.0 (Systat Software).

Afin d’estimer la fécondité des femelles, le nombre d’ovocytes secondaires de chaque
gonade était décompté in vivo, par observation trans-cuticulaire au moyen d’une loupe
binoculaire (x 30). Le nombre d’ovocytes est normalisé par la taille des femelles.

La fertilit¢ et le développement embryonnaire sont alors évalués. Pour cela, les
embryons sont retirés manuellement du marsupium, puis placés dans une goutte de milieu de
stabulation sur une lame de verre afin d’étre dénombrés a I’aide d’une loupe binoculaire
(x 30). Le nombre d’embryons est normalisé par la taille des femelles. Le stade embryonnaire

est déterminé sur la base des critéres définis chez G. pulex (McCahon et Pascoe, 1988).

Enfin, la taille des ovocytes secondaires est mesurée par observation microscopique in
toto. Pour cela, les femelles sont disposées entre deux lames de verre, dans une goute de
milieu de stabulation. Chacune des gonades est photographiée au grossissement x 50 au
moyen d’un microscope DM 2500® (Leica) associé a une caméra numérique Infinity2-1C
(Lumenera). La surface des ovocytes est ensuite déterminée (en um?) a I’aide du logiciel

d’analyse d’image SigmaScan® Pro v5.0 (Systat Software).

3.4. La mesure de I'expression du géne de la vitellogénine (Vtg) par RT
calibrée — PCR en temps réel

3.4.1. Conditionnement des échantillons

La mesure d’expression du gene de la Vtg est réalisée sur organisme entier. Toutes
nos experimentations ont été effectuées avec des gammares adultes, males ou femelles, de
taille homogene (i.e. 9 + 1 mm).

Les organismes sélectionnés sont rapidement rincés dans des bains successifs d’eau de
stabulation et d’eau ultra pure, et séchés sur une feuille de papier absorbant afin d’éliminer

I’excédant d’eau. Immédiatement apres, les organismes sont conditionnés dans des
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microtubes stériles contenant 600 pl d’une solution de RNAlater” (Sigma), congelés dans de

I’azote liquide, puis stockés a -80 °C en attendant 1’étape d’extraction des ARN.

3.4.2. Extraction des ARN totaux

Apres décongélation, les échantillons sont transférés dans des microtubes stériles afin
d’étre broyés a froid au moyen de micopilons (Eppendorf) autoclavés, durant 3 cycles de
congélation/décongélation dans 1’azote liquide. Les broyats ainsi obtenus sont homogénéisés
dans 250 pl d’eau ultra pure (Sigma).

L’extraction des ARN totaux est réalisée par ’addition de 750 pl de Tri-Reagent LS
(Euromedex) et 200 pul de chloroforme (Sigma-Aldrich). Aprés 10 min d’incubation a
température ambiante, puis 15 min de centrifugation a 12000x g, a 4 °C, les acides
nucléiques isolés dans la phase aqueuse (~ 500 pl) sont délicatement récupérés. Ceux-ci sont
ensuite précipités par 1’ajout de 500 pl d'isopropanol (Sigma) suivi d’une centrifugation
(10 minutes a 4 °C; 12 000 x g). Le surnageant est ¢liminé et le culot d’acides nucléiques est
lavé dans 1,5 ml d’éthanol a 75%. Apres centrifugation (10 minutes a 4 °C ; 12 000 x g) et
¢limination de 1’éthanol, les culots sont rapidement séchés a 37 °C puis repris dans 50 pl
d’eau ultra pure. Les échantillons sont laissés une dizaine de minutes a température ambiante
puis mélangés a vitesse lente au moyen d’un Vortex”, pour permettre la dissolution compléte
du culot.

Afin d’¢éliminer toute trace éventuelle d’ADN génomique, les extraits d’ARN totaux
sont digérés avec de la Turbo DNA—free® (Ambion) pendant 30 min a 37°C, puis purifiés
selon les instructions du fournisseur. A I’issue de la purification, la concentration en ARN est
déterminée par mesure de la densité optique (DO) d’absorbance 4 260 nm?*’, au moyen d’un
Biophotométre® (Eppendorf), dans une UVette® exempte d’ARNase (Eppendorf). Les

¢échantillons sont ensuite stockés a -80 °C jusqu’a utilisation.

Des tests préliminaires d’extractions ont été réalisés sur des broyats obtenus a partir de
1, 2, 3 et 5 gammares males ou femelles (Fig. II-13). Chez les femelles, la quantit¢ d’ARN
totaux extraite augmente linéairement en fonction du nombre d’organismes utilisés, ceci

jusqu’a 3 individus, seuil au-dessus duquel le rendement d’extraction chute brutalement.

** Le RNAlater est un réactif aqueux qui limite I’action des ARNases. Pénétrant rapidement dans les tissus, il
assure le maintien de la qualité et la quantité des ARNSs totaux durant le stockage des échantillons.
3 Une unité de DO d’absorbance 260 nm équivaut a 40 pg.ml’1 d’ARN.
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Chez les males, ce seuil est atteint au-dela d’un organisme par broyat. Par conséquent, pour
la suite de nos travaux, les extractions ont été réalisées sur un seul individu quelque soit le

Sexe.
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Nombre d'organismes broyés par échantillon

Figure II-13 : Comparaison des quantités d’ARN totaux extraites en fonction du
nombre d’organismes, miles ou femelles, broyés par échantillon.
Les valeurs sont exprimées comme une moyenne + écart type (n = 3).

Enfin, il est important de souligner que la pureté et I’intégrit¢ des ARN sont analysées

pour quelques échantillons, au moyen d’un RNA—Bioanalyser® 2100 (Agilent).

3.4.3.  Transcription inverse (i.e. reverse transcription ou RT) calibrée

e La calibration de la RT

La méthode de calibration de la réaction de transcription inverse (RT) utilisée dans ces
travaux a fait l'objet d'un dépot de brevet international (Brevet International
n°W02004.092414 enregistré le 17 avril 2004 déposé aux noms du CNRS et de 1'UCB
Lyon 1 par les co-inventeurs Laurent BEZIN et Anne MORALES).

Cet ¢talonnage est fond¢ sur l'ajout d'une quantité connue d'un ARN de synthese
possédant une queue polyA (SmRNA) dans le volume réactionnel final de chaque échantillon
ou s'opére la RT. Cet ARN de synthése joue le role d’étalon externe hétérologue non-

compétitif car (i) il posséde une séquence nucléotidique distincte de toutes celles référencées
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dans les banques de données, tout génome confondu, et (ii) la RT de cet ARN de synthése
n'interfére pas avec celle des ARN messagers (ARNm) endogénes aussi bien chez I’homme,
la souris, le rat, C. elegans, et la drosophile. Les tests de compatibilité que nous avons
préalablement effectués ont montré que I’utilisation du SmRNA n’interférait pas non plus
avec les ARNm endogénes de G. fossarum.

Cette méthode d’étalonnage nous donne acces de fagon fiable au rendement de la RT
par le SmRNA dans chacun des tubes. Ce rendement sera par la suite utilisé pour normaliser
I’ensemble des réactions de RT réalisées dans chacun des tubes. Cette procédure apparait
comme une alternative aux méthodes de normalisation reposant sur la quantification de

I’expression de génes de ménage (i.e. "housekeeping gene") supposés invariants.

e Laréaction de RT

Afin de cibler exclusivement les ARNm contenus dans la solution d'ARN totaux, une
amorce polydTy est utilisée pendant la réaction de RT.

Cette réaction est effectuée dans un volume de 40 pl, contenant 24 ul de solution
d'ARN totaux purifiés ramenés a 41,7 ng.ul™' (soit 1 ug d’ARN totaux), et 16 pl d'un pré-
mélange réactionnel comprenant: 100 U de M-MLV Reverse Transcriptase RNAse H minus®
(Promega), le tampon de I'enzyme, 0.8 mM de chacun des ANTP (Promega), 1 pg d'amorces
polydT,, 80 U de RNAsin” (Promega) et 80 pg de SmRNA. Les microtubes utilisés sont des
tubes a faible pouvoir de rétention (Axygen). Apres une incubation de 90 min a 42 °C, la
transcriptase inverse est inactivée par la chaleur (15 min a 70 °C). Les solutions d'ADN
complémentaires (ADNc) obtenues pour chaque échantillon sont diluées dans 60 pl d'eau
ultra pure (Sigma) et conservées en fractions aliquotées de 5 ul dans des tubes a faible
pouvoir de rétention (Axygen) a -25 °C.

Il important de souligner que les RT de tous les échantillons correspondant a une
méme expérimentation ont été effectuées extemporanément a partir d'un pré-mélange

réactionnel identique.
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3.4.4. Amplification quantitative des ADNc de la Vtg par réaction de
polymeérisation en chaine quantifiée en temps réel (PCR temps réel)

e Principe de la réaction de PCR temps réel

Un cycle de PCR est constitu¢ d’une étape de dénaturation a 95 °C des ADN double
brin en ADN monobrin, d’une étape d’hybridation a 60 °C des amorces spécifiques de la
séquence cible a amplifier et d’une étape d’¢longation a 72 °C de I’ADN grace a la Taq
polymérase résistante aux hautes températures et aux désoxyribonucléotides libres dans le
volume réactionnel.

La PCR quantitative est similaire a une PCR conventionnelle, excepté le fait que
I’amplification des produits est visualisée en temps réel. En effet, I’accumulation de ’ADNc
amplifié¢ est suivi cycle par cycle au moyen d’un agent intercalant, le SYBR® Green I
(A excitation = 494 nm; A ¢mission = 521 nm) introduit dans le milieu réactionnel. Cette molécule
présente la propriété de n’émettre une fluorescence qu’une fois intercalée dans le petit sillon
de la double hélice d’ADN. La fluorescence est lue a la fin de chaque étape d’élongation ce
qui permet de la corréler a la quantit¢t d’ADN double brin accumulée dans le milieu

réactionnel (Fig. I1-14).

SYBR Green

1 7 N

n

Palymérase

Figure II-14 : Principe de lutilisation du SYBR Green en PCR quantitative : (A) le mélange réactionnel
initial contient de I’ADN dénaturé, les amorces et le SYBR Green non-lié; (B) apreés
hybridation des amorces, le SYBR Green se lie au double brin d’ADN et émet un signal
fluorescent ; (C) pendant [’élongation, le nombre de molécules de SYBR Green liées
augmente, ce qui se traduit par une augmentation de la fluorescence.

Le «point de sortie » (PS), exprimé¢ en nombre de cycles de PCR, correspond a
I’instant a partir duquel le signal fluorescent sort du bruit de fond. C’est a cet instant que
I’amplification de 1’échantillon entre dans sa phase exponentielle. La valeur de PS est
inversement proportionnelle a la concentration initiale d'ADNc de l'échantillon. Le PS permet
ainsi de comparer la quantit¢ d’ADNc contenue dans le milieu réactionnel de chacun des

échantillons a I’issue de la RT.
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Pour cela, une gamme d’étalonnage doit étre établie pour chaque fragment ADNc
d’intérét, dans des conditions d’amplification bien définies (Fig. II-15). La gamme étalon est
réalisée a partir d’une solution d’ADNc purifiée de concentration connue, appelée aussi
« standard pur ». Aprés dosage du standard pur, la concentration en ng.ul™ est convertie en
nombre de copies.ul” grice a la valeur de la masse molaire et du nombre d’Avogadro. Le
standard pur subit une série de dilutions en cascade au IOéme, dans de I’eau ultra pure, de sorte
que la gamme (comprise entre 10 et 10° copies) encadre I’ensemble des PS des échantillons a
doser. L’équation de la droite étalon permet ainsi (i) de mettre en relation le PS d’un
échantillon donné avec le nombre de copies d’ADNc du geéne d’intérét présentes dans celui-ci
avant la réaction de PCR et (i7) de calculer le coefficient d’efficacité de la réaction de PCR
(compris communément entre 1,6 et 2) a partir de son coefficient directeur. L’équation de la

droite étalon est la suivante :

Point de sortie = coefficient directeur x nombre de copies + ordonnée a l’origine

A Dilutions du standard utilisées pour réaliser la gamme : B
41X 101X 102X 103X; 104X; 105X; 10°X; 40 -
g T o — 35 107X
J = T 106X
A 30 - o
§ 225 """"'--~-...._‘104X
g o & el0X
2 T o 2
E / s L%
= - / = oo, 1071X
/! B g )
] J £ 10 1 e, 1X
PS /
R YA e Bruit de fond 3
— . : . — : . . 0 . . ; ; ; ; , . ,
0 5 10 15 20 25 30 35 40 45 -1 0 1 2 3 4 5 6 7 8
Nombre de cycle de PCR log[ADNCc] initial (nb de copies)

Figure II-15 : (A) PCR quantitative réalisée sur une série de dilutions d’un standard pur. (B) Relation
correspondante entre les points de sortie (PS) et les log,;, des concentrations en ADNc (en
nombre de copies) présentes dans chaque point de la gamme.

o Choix des couples d’amorces

Les séquences de couples d'amorces sens et anti-sens ont été construites sur la base
d’une séquence partielle de ’ARNm de la Vtg de Gammarus pulex (Sambles et al.,

communication personnelle) a l'aide du logiciel de la « Universel Probe Library » (Roche
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Diagnostics). Les couples d’amorces ont été synthétisés par Invitrogen, puis leur validité a
¢été testée dans les conditions de PCR en temps réel (décrite ci-apreés). L’identité des
fragments d’ADNc amplifiés a été confirmée par séquencage sur 3100-Avant Genetic
Analyser® (Applied Biosystems HITACHI).

Au final, le couple d’amorces retenu - Viggrrorward : 5° TTT CGA TGG CGT GTC
TTT TA 3’ et Viggrreverse : 5 TCC TGT TGG TGC TGA ACT TG 3’ — amplifie un fragment
de 75 paire de bases.

e Obtention de la gamme étalon

La préparation du « standard pur » de la Vtg a été réalisée sur un thermocycleur
conventionnel (PCR Express ; Hybaid) au moyen du méme couple d’amorces utilisé sur
Lightcycler™ (i.e. VtgGf) et de deux types d’ADN polymérase : la HotStar Taq polymérase
(HST) (Qiagen) qui amplifie I’ADNc cible et la Proof Star DNA polymérase (Qiagen) qui
corrige, grace a son activité 3’-exonucléase, les erreurs de réplication produites par la HST*.
Le milieu réactionnel contenait 300 uM de dNTP, 0,5 uM de chacune des amorces
spécifiques du produit de RT d’intérét, 2 ul d’ADNc obtenus aprés RT d’ARNm extraits a
partir de corps entier de G. fossarum et enfin 5 U de HST. Apres une incubation de 13 min a
95 °C, la Proof Star DNA polymérase (0,05 U) est ajoutée, suivi d’une nouvelle incubation a
95 °C durant 2 min. L’ ADNCc cible est alors amplifi¢ pendant 30 cycles comprenant une étape
de dénaturation a 94 °C durant 10 s, une étape d’hybridation a 60 °C durant 60 s et enfin, une
étape d’¢longation a 68 °C durant 25 s. Apres 1’étape d’¢longation finale (68 °C ; 5 min), le
produit de la PCR est purifié¢ a 1’aide de la trousse de purification PCR MiniElute® (Qiagen).
Le produit d’amplification est dosé par spectrophotométrie d’absorbance a 260 nm®’, au
moyen d’un biophotomeétre (Eppendorf) dans une UVette stérile, et sa taille est vérifiée par
migration €lectrophorétique dans un gel d’agarose a 1,5%.

La gamme de dilution du standard pur de la Vtg est amplifiée en PCR temps réel selon
les conditions décrites ci-apres. Le coefficient d’efficacité de la réaction est de 1.945. La
droite d’étalonnage est présentée en Figure II-16. Le standard dilué 10X est stocké a -25 °C

en fractions aliquotées de 5 pl dans des tubes a faible pouvoir de rétention (Axygen). Seul ce

** L utilisation conjointe de ces deux polymérases permet d’obtenir un « standard pur » pour lequel les erreurs de
réplication sont minimisées.
%3 Une unité de DO d’absorbance 260 nm équivaut a 50 pg.ml’1 d’ADN.
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point de la gamme étalon est ensuite amplifié durant les essais de routine dans le but de

corriger les éventuels décalages de 1I’ordonnée a I’origine.

35

30
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1
—
=
.': wn
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10 y=-3.4601x+38.105
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PS (nb de cycle)
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log|[ADNCc] initial (nb de copies)

Figure II-16 : Droite d’étalonnage de la quantification des ADNc de la Vtg par PCR
temps réel au moyen du couple d’amorces VigGf , dans les conditions
d’amplification décrites précédemment.

o Amplification des ADNc d’intérét en PCR temps réel

Les ADNc d'intérét (i.e. Vtg et SmRNA) sont quantifiés par la technique de PCR en
«temps réel » a l'aide du thermocycleur LightCycler™ (Roche). Ce thermocycleur
fonctionne selon la méthode de I’air pulsé, permettant une réaction de PCR rapide, sensible et
hautement reproductible. L’utilisation de fins capillaires en verre de borosilicate résistants
aux hautes températures permet une bonne homogénéité des variations de température sur
I’ensemble du volume réactionnel. Le logiciel de traitement des données associé au
LightCycler™ permet une analyse de la réaction de PCR dans sa phase exponentielle par la
méthode du « maximum de la dérivée seconde ». Cette méthode, qui consiste a calculer le
cycle au cours duquel I’efficacité de la PCR est la plus importante, permet de définir les PS de

chaque échantillon de maniere totalement indépendante du manipulateur.

Les séquences des amorces et les conditions d’amplification du SCDNA sont protégées
par le brevet W02004.092414.
L'amplification par PCR en "temps réel" des ADNc de la Vtg a été effectuée au moyen

de la trousse QuantiTect SYBR Green I® (Qiagen). Le milieu réactionnel, d’un volume de
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20 ul contenu dans le tube capillaire, est composé de 5 pl d’ADNc de I’échantillon, 4 pl d’eau
ultra pure, 1 pl d’un mélange d’amorces VigGf-proward €t V1gGfReverse @ 1a concentration de
10 uM chacune et 10 pl du QuantiTect Master Mix 2X®. Un échantillon standard (i.e. un
point de la gamme étalon ; voir paragraphe précédent) ainsi qu’un blanc sans ADNc sont
systématiquement analysés pour chaque run de PCR temps réel.

Apres une préincubation de 15 min a 95 °C permettant d’activer I’ADN polymérase,
I’amplification se déroule sur 45 cycles composés d’une étape de dénaturation de 15 s a
94 °C, une étape d’hybridation de 30 s a 58 °C et une étape d’¢longation de 6 s a 72 °C. Pour
finir, la courbe de fusion est déterminée au cours d’une derniére étape qui débute par la
dénaturation de tous les ADNc présents dans le milieu réactionnel grace & une montée de
température rapide (20 °C/s) jusqu’a 95 °C. Puis, la température est descendue a la méme
vitesse jusqu’a une température de 10 °C supérieure a la température d’hybridation (68 °C)
pendant 20 s pour permettre [’hybridation de tous les ADNc présents. Enfin, la température
est trés lentement élevée a la vitesse de 0,1 °C/s, accompagnée d’une lecture de fluorescence
en continue. La décroissance de la fluorescence associée a la dénaturation lente des ADNc
permet d’obtenir la température de fusion®®. Chaque produit de PCR posséde une température
de fusion qui lui est propre. Quand la PCR n’engendre qu’un seul produit d’amplification, la

dérivée de la courbe de fusion ne présente qu’un seul pic.

26 Température pour laquelle 50 % des ADNSs bicaténaires ont été dénaturés.
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CHAPITRE III : SYNTHESE DES TRAVAUX

Ce chapitre est une synthese des principaux résultats obtenus au cours de cette these. Ces
résultats sont plus amplement détaillés dans les publications et les notes présentées dans les

chapitres [V et V.
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Chapitre Il : Synthese des travaux

1. MESURE ET INTERPRETATION DE L'ACTIVITE DES
CHOLINESTERASES

1.1. Caractérisation et sensibilité des activités cholinestérasiques

Le nombre d’isoforme de 1’enzyme cholinestérase (ChE), ainsi que leur sensibilité vis-
a-vis des composés anti-ChE peuvent varier en fonction du taxon considéré. Ainsi, la
caractérisation biochimique et pharmacologique de ces activités doit étre conduite comme une
premicre étape avant leur proposition et leur utilisation comme biomarqueur chez toute
nouvelle espéce test (Garcia-de la Parra et al., 2006). Tres peu de travaux de caractérisation
ont été menés chez les invertébrés d’eau douce et, a notre connaissance, aucune étude n’a été
conduite chez les amphipodes.

Dans le cadre de ces travaux, nous avons (i) caractérisé les activités ChE présentes
chez différentes especes d’invertébrés dulcaquicoles et (ii) comparé leur différence de
sensibilité a 1’aide d’un insecticide organophosphoré couramment utilisé, le chlorpyrifos.
Dans un premier temps, ces travaux ont été réalisés chez notre espece d’intérét, Gammarus
fossarum (Publication n°l), puis transféré chez deux autres especes modeles utilisées au
laboratoire d’écotoxicologue du Cemagref, les gastéropodes Potamopyrgus antipodarum et

Valvata piscinalis (Publication n°2).

e Caractérisation

D’un point de vue méthodologique, la caractérisation a consisté (i) a évaluer la
préférence de(s) I’enzyme cholinestérase(s) vis a vis de divers substrats spécifiques :
I’acétylthiocholine (ATCh), la butyrylthiocholine (BTCh) et la propionylthiocholine (PTCh),
puis (if) a déterminer la sensibilité, in vitro, de ces activités vis-a-vis de 3 inhibiteurs
sélectifs : DI’ésérine (spécifiques de ChE en générale), le BW284c51 (spécifique de
I’acétylcholinestérase de vertébré) et 1’iso-OMPA (spécifique de la butyrylcholinestérase de
vertébré).

G. fossarum et V. piscinalis possédent une seule isoforme de ChE présentant les
propriétés d’une acétylcholinestérase (AChE) de vertébré, avec (i) une forte préférence pour

le substrat ATCh et (ii) une forte sensibilité a 1’ésérine et au BW284c¢51, mais pas vis-a-vis de
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I’iso-OMPA. Des résultats similaires ont été rapportés chez différentes espéces de crustacés
marins et estuariens (e.g. Forget et Bocquene, 1999; Forget et al., 2002; Frasco et al., 2006;
Garcia-de la Parra et al., 2006), ainsi que chez des bivalves et des gastéropodes (e.g. Mora et
al., 1999; Kristoff et al., 2006; Bonacci et al., 2008). En revanche, des isoformes semblent
coexister cher P. antipodarum. Une isoforme prédominante avec des propriétés proches d’une
AChE de vertébré mais avec une affinité¢ équivalente pour I’ATCh et le PTCh. Bocquené et
al. (1997) ont observé des résultats similaires chez 1’huitre Crassostrea gigas. L’autre
isoforme, mineure, présente les propriétés d’une butyrylcholinestérase (BChE) puisque
I’activité mesurée avec le substrat BTCh, bien que faible, est sensible a I’ésérine et a I’iso-

OMPA, mais pas au BW284c51.

e Sensibilité in vivo

Les essais d’exposition a des concentrations de chlorpyrifos (CPE)
environnementalement réalistes ont souligné une différence de sensibilité in vivo entre les 3
organismes ¢étudiés. G. fossarum s’est montré le plus sensible, tant en terme d’inhibition de
Iactivité AChE (Clso-96 h = 0.35 pug.I") qu’en terme de survie (CLsp-96 h = 0.62 pg.I™"). De
fortes inhibitions de ’activit¢ AChE ont également ¢été observées chez P. antipodarum mais
pour des concentrations en CPE plus élevées (Clso-96 h = 3.4 pg.l™” et Clsp-168 h=1 pgl™),
En revanche, aucun effet sur la survie n’a été observé chez cette espéce. Enfin, V. piscinalis
s’est montré compleétement insensible au CPE.

Ces résultats confirment la forte sensibilité des crustacés vis-a-vis des insecticides
organophosphorés (Kuhn et Streit, 1994; Forget et al., 2002), et soulignent I’intérét d’utiliser

G. fossarum comme organisme test.

1.2. Impact de facteurs confondants

L’utilisation appropriée d’une activité enzymatique comme biomarqueur requiert une
bonne connaissance de I’impact des facteurs biologiques et environnementaux, autre que les
polluants, qui peuvent moduler son niveau et ainsi biaiser l’interprétation de sa mesure
comme indicateur d’une contamination (Sheehan et Power, 1999; Menezes et al., 20006).

Dans ce contexte, nous avons cherché a évaluer 1’influence de facteurs de différentes natures
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(i.e. méthodologiques, biotiques et environnementaux) sur le niveau d’activité basal de

I’activité AChE chez Gammarus fossarum (Note n°1 et Publication n°3).

¢ Impact de la méthode et de la durée de conservation des échantillons sur
l'activité AChE

Le stockage et la conservation des échantillons est une étape critique dans la
préparation des échantillons dans les études de biomonitoring. Des mesures d’activit¢é AChE
ont été pratiquées sur des échantillons de G. fossarum soumis a différentes durées de
conservation a -80 °C sous forme congelée ou lyophilisée (Note n°l). Nos résultats ont
montré que la congélation comme la lyophilisation assurent une activité enzymatique
constante, méme aprés plusieurs mois de stockage. Ces résultats sont en accord avec les
observations de Phillips et al. (2002) et Pathiratne et al. (2008) chez le poisson et celles de
Mora (1998) chez des mollusques bivalves. La congélation a toutefois été retenue pour la
suite de nos travaux car cette méthode de conservation assure une meilleure reproductibilité

des mesures.

¢ Normalisation de I'activité AChE

L’activité AChE est communément normalisée par la quantité de protéines contenue
dans les extraits d’échantillons (e.g. fraction S9 ; voir section II1.3.1.2), ceci dans le but de
corriger les éventuelles différences d’efficacité d’extraction lors du broyage. Cependant, nos
résultats ont montré que chez G. fossarum, la quantité totale de protéines peut varier de fagon
indépendante de la fraction enzymatique, ceci en fonction de changements physiologiques tels
que la reproduction (Figure III-1; Publication n°4). Des observations similaires ont été
rapportées chez différentes especes de mollusque (Radenac et al., 1998; Owen et al., 2002;
Lau et al., 2004; Leinio et Lehtonen, 2005) ainsi que chez Daphnia magna (Printes et
Callaghan, 2004). Ces résultats soulignent les limites de la normalisation par la quantité¢ de
protéine puisque celle-ci constitue une source de variabilité pouvant conduire a la sur- ou
sous-estimation du niveau du base de D’activité AChE. En accord avec les conclusions
d’Owen et al. (2002), les activités AChE mesurées chez G. fossarum seront exprimées en

nmol.min™.
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Figure III-1: Relations entre la concentration en protéine (g.I') et lactivité AChE non-normalisée
(nmol.min'l) ou Dactivitée AChE normalisée (nmol.min'l.mg de protéines'I ) mesurées dans des
extraits de femelle a différents stades de la reproduction (A et B) et de mdles analysés dans les
cadre d’une étude de terrain (C et D).

(@) : femelles en début de cycle de reproduction avec des gonades peu développées et des ceufs fraichement

pondus dans le marsupium; (O) : femelles en début de cycle de reproduction avec des gonades peu développées
chez lesquelles les ccufs ont été manuellement retirés du marsupium; (A): femelles en fin de cycle de
reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades et des juvéniles fraichement éclos dans le

marsupium; (A) : femelles en fin de cycle de reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades chez
lesquelles les juvéniles ont été manuellement retirés du marsupium; (4) : males.

o Effets de facteurs biotiques et choix d’'un organisme standard

Dans une perspective d’application de I’activité AChE comme outil robuste et fiable
pour des études de biomonitoring, nous avons souhaité définir une classe "d’organisme
standard" permettant de minimiser la variabilité¢ inter-individuelle. Pour cela, les effets des
principaux facteurs biotiques — le sexe, le statut reproducteur (uniquement chez les femelles)
et la taille (i.e. poids) - sur le niveau de base de I’activit¢ AChE de G. fossarum ont été
évalués (Publication n°4).

En accord avec la majorité des résultats rapportés chez le poisson (Payne ef al., 1994;
Flammarion et al., 2002a; Solé et al., 2006; Pathiratne et al., 2008) et les crustacés (Forget et
al.,2003; Solé et al., 2006), aucun effet du sexe sur cette activité enzymatique n’a été observé

(Fig. III-2). En revanche des différences d’activité ont été observées chez les femelles en
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fonction de leur statut reproducteur. (Fig. I11-2). Ces différences s’expliquent en partie par la
présence/absence d’ovocytes matures dans les gonades qui peuvent représenter jusqu’a 15 %
de la masse corporelle de la femelle et ainsi entrainer une dilution biologique de la fraction
enzymatique au cours de la procédure d’extraction. (i.e. augmentation du volume de tampon

de broyage).

HH oo

—H

Activité AChE (nmol.min"!)

3 @1 Q2 @3 ¢4

Figure III-2 : Activité AChE (nmol.min™") mesurée sur des pools de Gammarus fossarum males et femelles
(4 stades de reproduction différents).

Les données sont rapportées comme des moyennes * écart type (n = 5). L’absence de différence significative est
indiquée par une lettre identique (p > 0.05). (&) : males; (?1) : femelles en début de cycle de reproduction avec
des gonades peu développées et des ceufs fraichement pondus dans le marsupium; (92) : femelles en début de
cycle de reproduction avec des gonades peu développées chez lesquelles les ceufs ont été manuellement retirés
du marsupium; (93): femelles en fin de cycle de reproduction portant des ovocytes matures dans leurs gonades
et des juvéniles fraichement éclos dans le marsupium; (94): femelles en fin de cycle de reproduction portant des
ovocytes matures dans leurs gonades chez lesquelles les juvéniles ont été manuellement retirés du marsupium

Parmi les facteurs biotiques testés, la taille (i.e. le poids) s’est révélée étre le plus
influent. Nos résultats ont montré que le niveau d’activité AChE est inversement
proportionnel au poids et a la taille des gammares (Fig. I11-3). La forte activité observée chez
les juvéniles diminue de manicre exponentielle durant les premiers stades de vie, puis tend a
se stabiliser chez les adultes. Ces résultats sont en accord avec ceux rapportés chez les
poissons (Burgeot ef al., 1996; Flammarion ef al., 2002b) et quelques especes de crustacé tels
que Daphnia magna (Printes et Callaghan, 2003), le copépode Tigriopus brevicornis (Forget
et Bocquene, 1999) et la crevette Palaemonetes pugio (Hoguet et Key, 2007).

Les gammares juvéniles présentent d’importants niveaux d’activité enzymatique, ce
qui représente un atout méthodologique de dosage pour détecter une inhibition. De plus, les
juvéniles sont probablement plus sensibles vis-a-vis d’une contamination aux insecticides

(Buchwalter et al., 2004). Cependant, ils sont difficilement échantillonnables durant certaines
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périodes de I’année, et de faibles écarts de poids, chez ces individus, induisent une importante
variabilit¢ d’activit¢ AChE. Contrairement aux juvéniles, les adultes peuvent étre
échantillonnés facilement durant toute 1’année. De plus, chez cette catégorie d’organismes, la
relation taille / AChE est faible. Par conséquent, les gammares de phénotype male d’un poids
de 15-20 mg ont été retenus comme organisme test pour la suite de nos travaux afin de
proposer une méthodologie de prélevement simple et rapide et surtout proposer une

méthodologie de dosage fiable et robuste pour la mesure de cette activité.
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Figure I11-3 : Relation entre Uactivité AChE (nmol.min”") et le poids individuel moyen (mg) obtenue
pour six classes de taille différentes.
Les données sont reportées comme des valeurs individuelles. (#): classe 1; (0):classe 2; (A ):classe 3;
(A):classe 4; (O): class 5; (m): class 6

. Suivi de la variabilité naturelle et définition d’'une valeur de référence et
des valeurs seuils

Cette ¢tude avait comme objectif de déterminer la variabilité naturelle de I’activité
AChE chez des "organismes standard" (précédemment définis) prélevés au sein de
populations soumises a des conditions environnementales typiques des rivieres francaises
(Publication n°2).

L’activit¢ AChE a été mesurée au cours d’un suivi de terrain de 13 mois (janvier
2007- janvier 2008), sur des gammares échantillonnés sur des stations en amont de 4 rivieres
différentes : la Bourbre, ’Agny (i.e. affluent de la bourbre), I’Ardic¢re et la Morcille (i.e.
affluent de I’ Ardicre) (Fig. I11-4). Les bassins versant de la Bourbre et de 1’ Ardicre présentent
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d’importantes variations de température au cours de I’année (i.e. 2-17 °C) et se distinguent
I’un de l'autre par une importante différence de conductivité (i.e. respectivement 500 et
100 pS.cm™ en moyenne). Selon les données enregistrées par le Réseau National des Bassins
(mesures d’Indice Biologique Global Normalisé), toutes les stations présentent une eau de
bonne qualité. Toutefois, seule la station de la Morcille peut étre considérée comme non
soumise ou exempte de pressions anthropiques. Les autres stations de prélévement, bien

qu’en téte de bassin, sont localisées a proximité de zones agricoles.

Aucune relation n’a été trouvée entre le niveau d’activité AChE et la valeur des
principaux parametres physicochimiques de 1’eau (i.e. température, pH, conductivité et débit)
pour les 4 stations étudiées. Ces résultats sont en accord avec ceux que nous avons obtenus en
conditions contrdlées de laboratoire et qui ne montraient aucun effet de la température sur
cette activité aprés 2 et 15 jours d’exposition a 6, 12, 18 et 24 °C, ceci constituant un atout
fort pour des études de biomonitoring. En revanche, ces observations vont a I’encontre de
précédents travaux, mettant en évidence que le pH et la température peuvent moduler
I’activité AChE chez plusieurs espéces d’invertébrés (Scaps et Borot, 2000 ; Robillard et al.,
2003 ; Pfeifer et al., 2005 ; Menezes et al., 2006 ; Cailleau et al., 2007).

L’activité AChE mesurée sur les gammares de la Morcille s’est montrée constante
tout au long de I’année, avec une moyenne annuelle de 8.4 + 0.5 nmol.min™" et un coefficient
de variation de 6.2 % (Fig. III-4A4), montrant qu’il n’existe aucune modulation saisonniere de
cette activité enzymatique chez cette espéce. Ces résultats vont a I’encontre des observations
rapportées chez le copépode T. brevicornis (Forget et al., 2003), ainsi que chez diverses
especes de bivalves (Robillard ef al., 2003 ; Lau et al., 2004 ; Leinio et Lehtonen, 2005), qui
montrent que les niveaux d’AChE varient de manicre saisonniere. Toutefois, rappelons que
dans ces derni¢res études les niveaux d’activité AChE sont normalisés par la teneur en
protéines qui peut €tre en grande partie responsable de ces variations (Radenac et al., 1998).
Pour les autres rivieres (Bourbre, Agny et Ardiere), des activités moyennes annuelles
similaires ont été obtenues. Toutefois, la variabilité de 1’activité AChE des gammares prélevés
sur ces 3 stations était plus importante que celle observée sur la Morcille, avec des
coefficients de variation respectifs de 8.4, 11.2 et 12.4 % pour la Bourbre, 1’Ardiere et
I’Agny. Cette augmentation de variabilit¢ résulte notamment de diminutions d’activité
observées en avril sur I’Ardicre et la Bourbre, en mai sur la Bourbre et I’Agny, ainsi que

d’octobre a janvier sur I’Agny (Fig. I1I-4B et C et D). Ces résultats montrent d’une part qu’il
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n’existe effectivement pas de variation de I’AChE et d’autre part que ces inhibitions sont

certainement liées a une exposition a des composés anticholinestérasiques.
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Figure III-4: Variations annuelles de ’activité AChE (nmol.min™") mesurée chez des Gammarus fossarum
collectés de Janvier 2007 a Janvier 2008 en amont de la Morcille (A), de ’Ardiere (B), de la
Bourbre (C) et de I’Agny (D).

Les données sont reportées comme des moyennes * écart type (n = 5). La ligne continue représente la moyenne

annuelle (8.4 + 0.5 nmol.min""), et les lignes en pointillés I’intervale de confiance & 95% (7.4-9.5 nmol.min "),

des valeurs d’activité AChE obtenues pour la Morcille.

Sur la base des résultats obtenus sur la Morcille, nous avons pu définir une valeur de
référence (i.e. moyenne annuelle) et des valeurs seuils (i.e. intervalle de confiance a 95 %)
au-dela desquelles I’activit¢é AChE mesurée peut étre interprétée comme significativement
différente d’un niveau normal. Les valeurs obtenues sont de 8.4 nmol.min™ pour la valeur de
référence et de 7.4 et 9.5 nmol.min” pour la valeur seuil inférieure et supérieure. Il est
généralement admis qu’une inhibition d’activit¢ AChE doit excéder 20-30 % des valeurs
observées sur le site de référence pour refléter une exposition a un composé anti-ChE
(Escartin et Porte, 1996 ; Owen et al., 2002). Dans le cas de G. fossarum, une inhibition
supérieure a 12 % (qui correspond a la différence entre la valeur de base, 8.4 nmol.min™ et la
valeur seuil inférieure 7.4 nmol.min™") peut étre interprétée comme une modulation résultante
de I’exposition a un contaminant. Ainsi, il est possible de conclure qu’aucune contamination

et/ou exposition significative n’a été observée sur la Bourbre au cours de notre suivi. En

112

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre Il : Synthese des travaux

revanche, les inhibitions de 20 % observées en avril sur 1’Ardiére, ainsi qu’en mai et de
d’octobre a janvier sur I’Agny suggérent la présence de composés anti-cholinestérasiques a

ces stations (Fig. III-4B et D).

1.3. Interprétation de l'inhibition de [I'activité de I’acétylcholinestérase en
terme d’effet au niveau de l'individu

Actuellement, un des enjeux majeurs en écotoxicologie est d’établir les liens entre la
mesure de biomarqueurs au niveau sub-individuel et des réponses individuelles en lien avec la
fitness de I’organisme (Mc Carthy et Shugart, 1990; Jensen et al., 1997; Baird et al., 2007).
Bien que I’AChE remplisse une fonction physiologique essentielle (i.e. neurotransmission),
peu d’études se sont focalisées sur les répercutions d’une inhibition de cette activité
enzymatique au niveau de réponses individuelles considérées comme ¢écologiquement
pertinentes. Le comportement est une de ces réponses car il conditionne directement 1’habilité
d’un organisme a évoluer dans son milieu, donc a terme a survivre et a se reproduire
(Engenheiro et al., 2005).

L’objectif de cette étude était d’établir les liens entre I’inhibition de 1’activité AChE et
des altérations du comportement chez Gammarus fossarum. Pour cela, ’activité AChE, le
taux alimentaire ainsi que I’activité locomotrice ont ét€ mesurés chez des gammares exposés
durant 96 h a deux types d’insecticide anti-ChE : un insecticide carbamate, le méthomyle

(MT), et un insecticide organophosphor¢, le chlorpyrifos (CPE) (Publication n°4).

Les résultats de cette étude ont permis de mettre en €évidence qu’une inhibition
d’activité¢ AChE > 50 % a des effets directs sur le comportement alimentaire et locomoteur du
gammare (Fig. I11-5). Cette hypothese est notamment renforcée par le fait que les relations
quantitatives établies entre 1’activité AChE et les différents paramétres comportementaux sont
proches, bien que les composés testés appartiennent a deux différentes familles d’anti-ChE
(organophosphoré¢ et carbamate). En effet, pour des inhibitions d’AChE comprises entre 50 et
100 %, la déviation moyenne des valeurs d’inhibition prédites au moyen de la fonction
polynomiale obtenue était de 13 £ 3 % pour la locomotion et 20 £ 7 % pour le taux
d’alimentation. Par exemple, notre mod¢le prédit qu’une inhibition de I’activit¢ AChE de 60

% induit une inhibition comprise entre 23 et 38 % pour la locomotion, et 72 et 94 % pour le
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taux d’alimentation. Ceci souligne clairement que le taux d’alimentation est un paramétre
comportemental beaucoup plus sensible vis-a-vis d’une inhibition d’AChE que ne ’est la
locomotion. Une récente étude de modélisation, supportée par des observations de terrain, a
démontré que la viabilité des populations de Gammarus sp. est menacée au-dela du seuil
critique de 50 % d’inhibition du taux d’alimentation (vu dans Baird et al., 2007). Ces
derniéres données soulignent I’importance d’établir des bases pour interpréter I’activité AChE
chez Gammarus fossarum comme un biomarqueur d’effets sur des réponses écologiquement

pertinentes telles que la prise alimentaire.
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Figure I11-5 : Relation entre ’activtité AChE (% du control) et le taux d’alimentation (% of control ; A) ou la
locomotion (% of control ; B) chez G. fossarum aprés 96 h d’exposition a cing concentrations
de chlorpyrifos (¢ CPE) et six concentration de méthomyle (A MT) témoins inclus.

Les données sont reportées comme des moyennes + écart type (n = 5 pour l’activit¢ AChE et le taux

d’alimentation, et n» = 18 pour la locomotion). La courbe en rouge (¢ ; indiquée par des fléches sur le graphe A)

correspond a la relation obtenue entre le taux d’alimentation et I’activit¢é AChE mesurés durant les 48 dernieres
heures d’exposition au chlorpyrifos (voir les résultats et la discussion de la publication n°4).

Des relations qualitatives ont été rapportées précédemment chez d’autres especes

d’invertébrés d’eau douce comme chez le mollusque Corbicula fulminea (Cooper et Bidwell,
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2006) et l’oligochaete Lumbriculus variegatus (Kristoff et al, 2006) exposés a des
organophosphorés. Cependant, a notre connaissance, notre étude est la premiere a établir des
relations quantitatives entre ’activité AChE et des altérations du comportement chez un

invertébré aquatique.

L’utilisation de composés appartenant a deux familles d’inhibiteur (i.e. CPE et MT), a
également permis de démontrer que la mortalité n’est pas directement liée a 1’inhibition de
I’AChE chez G. fossarum. En effet, aucun impact sur la survie n’a été¢ observé chez les
gammares traités avec le MT, bien qu’une inhibition de ’activit¢ AChE de 65 % ait été
mesurée apres seulement 24 h d’exposition a la plus forte concentration. En revanche, chez
les organismes exposés au CPE, des effets sur la survie ont été observés pour des inhibitions
de 50 % apres seulement 24-48 h d’exposition. Il est clair que 1’inhibition d’AChE chez les
organismes a respiration pulmonée (e.g. oiseaux et mammiferes) conduit rapidement a leur
mort par asphyxie. En revanche, I’impact d’une telle inhibition sur la survie des organismes
aquatiques a respiration branchiale (i.e. poissons et invertébrés) n’a pas été entierement
¢lucidé, puisque 1’eau qui traverse passivement les organes respiratoires permet le transfert
d’oxygéne (Barata et al., 2004). Nos résultats viennent renforcer 1’hypothése selon laquelle la
toxicité, a court terme, des composés anti-ChE n’est pas basée sur 1’inhibition d’activité
AChE (Schoor et Brausch, 1980 ; Printes et Callaghan, 2004). Par exemple, comme pour tous
les organophosphorés (OP) de type thion, le CPE doit étre transformé en forme oxon pour
devenir un inhibiteur efficace (Schoor et Brausch, 1980). Cependant, cette forme oxon est
également reconnue pour induire un stress oxydant marqué, ce qui explique que les
mortalités apparaissent parallélement a I’inhibition d’AChE. Ainsi, les différences inter-
spécifiques de sensibilité¢ face a une inhibition d’AChE induite par les OP, comme celle
observée entre G. fossarum et P. antipodarum (Publication n° 1 et 2), sont certainement liées
aux meécanismes de biotransformation mis en place par les organismes (Takimoto ef al.,

1987).
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1.4. Application in situ

La mise en place et I'interprétation in situ de la mesure de biomarqueurs chez les
invertébrés d’eau douce est encore rare et se confrontent a plusieurs verrous scientifiques tels
que I’impact de facteurs confondants ou les liens existant entre la réponse d’un biomarqueur
et les effets pour 1I’organisme.

Dans ce contexte, apres avoir défini une méthodologie fiable et robuste pour mesurer
et interpréter 1’activité AChE chez G. fossarum (Publication n°l1, 3 et 4 et Note n° 1), nous
avons appliqué ce biomarqueur a 1’occasion de plusieurs campagnes de terrain. Le but des ces
applications était d’évaluer la présence et 'impact de molécules anti-ChE dans des effluents
de stations d’épurations ainsi que d’un rejet minier sur des cours d’eau présentant des

pressions anthropiques trés contrastées (Note n°2).

Les données accumulées durant ces travaux (Figure II1-6) confirment la pertinence
des valeurs de références et seuils précédemment définies (Publication n°3), ainsi que la
robustesse et la fiabilit¢ de la méthodologie mise en place pour mesurer I’AChE chez G.
fossarum. Aucun impact délétére sur I’activité AChE n’a été observé pour les différents rejets
urbains (station d’épuration) et miniers, confirmant que les composés associés a ces rejets
n’ont pas ou peu de potentiel anti-ChE. En revanche, des inhibitions de 1’ordre de 20 % ont
été observées sur des stations prises comme référence car en amont de la station d’épuration,
mais situées dans des zones agricoles. Nos précédents travaux sur les relations entre la
modulation de cette activité et les effets au niveau individuel (Publication n°4) nous
permettent de conclure que les niveaux de contamination observés, en lien avec les inhibitions
d’AChE observées, n’ont pas d’impact direct ni sur la locomotion, ni sur I’alimentation de
cette espece.

Ces travaux sont une illustration de 1’intérét et du pouvoir de disposer de valeurs seuils
définies a partir de I’étude de la variabilité naturelle du biomarqueur choisi et ainsi de pouvoir
conclure sur la pertinence des stations choisies comme référence. L’objectif ultime étant de
se détacher de la nécessité d’avoir une station de référence pour évaluer la qualité biologique

d’un milieu.
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Figure I11-6 : Activité AChE (moyennes * écart type, n = 5) mesurée chez Gammarus fossarum exposé sur
les différentes stations étudiées et situées en amont et aval de stations d’épuration (i.e. Saone,

Ardiére, et Bourbre) ou d’un rejet minier (i.e. Amous).
A : Amous ; Bj: Ardi¢re; S: Sadne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes en pointillée
rouge : limite inférieure et supérieure au-dela desquelles I’activité AChE est significativement différente de son
niveau de base naturel (Publication 3). Les points rouges représentent les stations définies a priori comme

référence (Amont des rejets).

2. DEVELOPPEMENT DE MARQUEURS DE PERTURBATION
ENDOCRINIENNE EN LIEN AVEC LA REPRODUCTION

2.1. Caractérisation du cycle de reproduction chez la femelle

Peu de biomarqueurs robustes et fiables sont aujourd’hui disponibles pour
diagnostiquer spécifiquement une perturbation endocrinienne de la reproduction chez les
crustacés et notamment chez des especes d’eau douce couramment utilisées en écotoxicologie
telles que Gammarus sp.. Cela résulte principalement d’un manque de connaissances de leur
systéme endocrinien mais également d’une description limitée des processus biologiques liés

a la reproduction (i.e. cycle de reproduction).
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Notre premicre démarche a consisté a réaliser une description fine du cycle de
reproduction de Gammarus fossarum dans le but de (i) définir des paramétres physiologiques
permettant de déterminer le statut reproducteur des organismes femelles, ce qui est crucial
pour le développement de marqueurs spécifiques de perturbations endocrines, et (i7) proposer
un test de reprotoxicité qui puisse permettre une meilleure compréhension du mode d'action
des produits chimiques sur les différents processus physiologiques en lien avec le succes
reproducteur (i.e. la mue, la fertilité¢, la fécondité, la croissance de 1’ovocyte et le

développement embryonnaire) (Publication n°5).

Nous avons montré que chez les femelles G. fossarum le cycle d’inter-mue et le cycle
de reproduction se déroulent de maniere parfaitement synchrone. Chez les femelles en activité
sexuelle, aprés chaque exuviation, la croissance gonadique (i.e. vitellogénese secondaire) et le
développement embryonnaire se mettent en place simultanément. Sous conditions contrdlée
de laboratoire, la durée du cycle de reproduction de G. fossarum est de 30 jours a 12 °C. Ce
résultat est en accord avec les durées de développement embryonnaire observées par d’autres
auteurs chez la méme espece (Pockl et Humpesch, 1990; Sutcliffe, 1993).

A notre connaissance, la caractérisation du cycle d’inter-mue n’a été réalisée que chez une
espece d’amphipode marin, Orchestia gammarella (Blanchet-Tournier, 1980). Sur la base de
ces travaux, nous avons défini six stades de mue chez G. fossarum, ceci au moyen
d’observation microscopique du développement des tissus a 1’extrémité des 3°™ et 4™ paires
de périopodes : 2 en post-mue (i.e. A et B), 2 en inter-mue (i.e. Ca et Cb) et 2 en pré-mue (i.e.
D1 et D2) correspondant a 20, 45 et 35 % de la durée totale du cycle (Fig. I1I-7). Chaque
stade de mue est caractérisé par un stade de développement embryonnaire (Fig. I11-8) et une
surface ovocytaire (mesurée au moyen d’observation in foto a travers de la cuticule) (7ab.
II1-1) spécifiques. L’analyse de la surface et de la structure histologique des ovocytes (Fig.
I11-9) montrent que la vitellogénése secondaire (i.e. accumulation de vésicules vitellines et de
globules lipidiques dans les ovocytes, associée a une importante augmentation de leur taille),
prend réellement place durant le stade C2 (en fin de phase d'inter-mue). Toutefois, la forte
décroissance du nombre d’ovocytes par femelle observée entre les stades d’inter-mue C1 et
C2 met en évidence que tous les ovocytes pré-vitellogéniques ne rentrent pas en vitellogénese

secondaire.
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30 days

Figure III-7 : Changement tégumentaire du dactylopodite et du protopodite de la 3°™ et 4™ paire de
périopodes au cours du cycle de mue de G. fossarum.

Stade A : cuticule du dactylopodite fine et molle; Stade B : épaississement de la cuticule du dactylopodite ;

C1 : rétractation de ’épiderme du dactylopodite ; C2 : formation de fentes circulaires sur 1’épiderme du

dactylopodite causée par son invagination ; D1 : formation d’une cuticule sur le dactylopodite néoformé ; D2 :

formation d’une cuticule sur les soies néoformées du protopodite.
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Figure III-8 : Répartition des différents stades de développement embryonnaire observée dans les marsupium
des femelles G. fossarum en fonction des stades de mue (n = 20 femelles par stade de mue).

Du fait, de la courte durée du stade A, les stades de post-mue (i.e. AB) ont été regroupés en stade AB.

Stade 1 : Embryon nouvellement fertilisé, ovale et indifférencié ; Stade 2 : Apparition de la ventroflexion ;

Stade 3 : Apparition du céphalothorax et segmentation des appendices ; Stade 4 : Les yeux sont clairement

visibles, et les appendices sont completement développés ; Stade 5 : Juvénile nouvellement éclos.
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Table III-1: Surface ovocytaire (moyenne + écart type, n = 15) et nombre d’ovocytes et d’embryons (moyenne
+écart type, n = 15; normalisée par la taille de la femelle) mesurés au cours des différents stades
de mue chez la femelle G. fossarum

Stade de mue Surface ovocytaire Nombre d’ovocytes ~ Nombre d‘embryons
(um?’)
AB 21900 £ 1 800 25%£0.25 1.3+0.18
Cl 39 400 £ 4 500 241043 1.4£0.35
C2 106 000 + 6 800 1.6 £0.17 1.6 £0.24.
D1 133 000 £ 3300 1.6 £0.28 1.4+0.38
D2 164 000 + 5 800 1.5+0.35 n.d.

n.d. : non determiné, les juvéniles nouvellement éclos n’ont pas été considérés, car ils peuvent quitter librement
le marsupium.

D1 D2

Figure III-9 : Evolution de la structure histologique de I’ovaire au cours du cycle d’intermue des femelles
chez Gammarus fossarum.

Du fait, de la courte durée du stade A, les stades de postmue (i.e. AB) ont été regroupés en stade AB.

cdf, cordon folliculaire ; cf, cellule folliculaire ; gl, gouttelette lipidique ; gv, globule vitellin ; O, oviducte ; odvs,

ovocyte en début de vitellogénése secondaire ; ofvp, ovocyte en fin de vitellogénése primaire ; ovp, ovocyte en

vitellogénése primaire ; vg, vésicule germinative ; zg, zone germinative. Les barres d’échelle représentent

100 pm.

En revanche, contrairement a d’autres especes d’amphipodes (e.g. Echinogammarus marinus :
Ford et al., 2003) le nombre d’embryons contenu dans le marsupium ne décroit pas au cours
du cycle d’inter-mue, chez G. fossarum. 1l peut également étre intéressant de noter que le
nombre d’ovocytes observé au stade C2, Dlet D2 (i.e. ovocytes en vitellogénese secondaire)

est similaire au nombre d’embryons, indiquant que le nombre d’ovocytes en vitellogénése
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secondaire peut étre utilis¢é comme un indicateur du nombre d’embryons produit au cycle

suivant.

En se basant sur cette caractérisation du cycle de reproduction, nous avons proposé¢ un
test de reprotoxicité permettant d’évaluer simultanément les effets de stress de nature diverses
sur le déroulement du cycle de mue, la maturation ovarienne et le développement
embryonnaire. Le principe du test est le suivant. Des précopulats dont les femelles sont au
stade D2 (i.e. proche de I’exuviation, avec des gonades trés développées et des juvéniles
fraichement éclos dans le marsupium) sont exposés pendant une période de 21 jours. Durant
le test, les taux d’alimentation sont mesurés a plusieurs reprises, afin de souligner les
éventuels effets indirects des stress testés via une modulation de la prise alimentaire. A I’issue
de cette période, le stade de mue, la taille et le nombre d’ovocytes, ainsi que le stade et le
nombre d’embryon sont déterminés pour chacune des femelles.

Plusieurs essais en laboratoire ont été réalisés dans le but de tester la fiabilité et la
robustesse du biotest développé. Durant ces essais les organismes ont ét¢ soumis différents
stress : un stress non toxique, la privation alimentaire, et divers stress chimiques (cadmium,
nonylphénol et méthomyle). Les figures III-10 et I1I-11 vous donnent respectivement en
exemple les effets de ces différents stress sur la croissance des ovocytes et le développement
des embryons. Une trés bonne reproductibilité des mesures a été observée dans les conditions
témoins, au cours des différentes expérimentations réalisées, pour I’ensemble des parametres
étudiés. A I’issue des 21 jours, la majorité des femelles sont en stade C2 (80-90 %), portent
des embryons de stade 3 (90-100 %) et ont des ovocytes en vitellogénese secondaire (surface
comprise entre 92 000 et 100 000 um?®). Ces valeurs correspondent a celles précédemment
reportées durant la caractérisation du cycle de reproduction. De ce fait, une valeur de
référence préliminaire a été proposée pour chacun de ces parametres, renforcant ainsi la
véracité et la pertinence de ce bioessai.

Nous avons pu constater que la privation alimentaire conduit a un retard significatif
du cycle de mue associée a une inhibition de la vitellogénése secondaire. Ces résulta
soulignent la nécessit¢ de controler le taux d’alimentation lorsque I’on veut caractériser
précisément le mode d’action d’un contaminant sur le succeés reproducteur. Des retards du
cycle d’intermue ainsi qu’une diminution de la croissance ovocytaire et du % d’embryon
normaux ont été observés chez les organismes exposés a 1et 3 pgl' de Cd. Ces effets
observés des concentrations Iétales pour G. fossarum soulignent une action non-spécifique du

Cd sur la reproduction.
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Figure I11I-10 : Surface ovocytaire (,umz, moyenne £ écart type, n = 10) mesurée chez des femelles Gammarus
fossarum en stade de mue C2 apreés 21 jours d’exposition au cadmium (Cd; 0.3, 1 et 3 ug.I’"),
méthomyle (MT; 5, 20 et 80 ug.l' ") ou nonylphenol (NP; 0.05 et 5 ug.I'"), ou de privation
alimentaire (St; les organismes ont été mis en présence de nourriture durant 50 et 25 % du
temps d’exposition).

Cw: Contrdle sans-solvant, Cs: Controle solvant. *: différences significatives (p < 0.05) par rapport au contrdle;

n.a. : non valable.
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Figure III-11 : Nombre d’embryons normaux (%, moyenne = écart type, n = 10) mesuré chez des femelles
Gammarus fossarum en stade de C2 aprés 21 jours d’exposition au cadmium (Cd; 0.3, 1 et 3
ug.r'’), méthomyle (MT; 5, 20 et 80 ug.I') ou nonylphenol (NP; 0.05 et 5 ug.l’), ou de
privation alimentaire (St; les organismes ont été mis en présence de nourriture durant 50 et 25
%du temps d’exposition).

Cw: Contrdle sans-solvant, Cs: Contrdle solvant. *: différences significatives (p < 0.05) par rapport au contrdle;

n.a.: non valable.
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A TI’inverse, le nonylphénol affecte spécifiquement le développement embryonnaire, dés une
concentration d’exposition trés faible (i.e. 0.05 pg.l™), ce qui est d’avantage compatible avec
une action de type perturbateur endocrinien tel que cela a été suggéré chez d’autre especes de
crustacés (LeBlanc et al., 2000 ; Zhang et al., 2003 ; Forget et al., 2005). Enfin, le méthomyle
qui est reconnu comme un inhibiteur spécifique des cholinestérases, n’a induit aucune
altération du succes reproducteur.

Ainsi, 1’utilisation simultanée de ces différentes réponses naturellement synchronisées
apporte une meilleure évaluation du mode d’action d’une contamination sur la reproduction

de G. fossarum.

2.2. Développement et application de la mesure d’expression du géne de la
vitellogénine

L'induction de la synthése de vitellogénine (Vtg) a été largement utilisée comme un
biomarqueur chez le poisson afin d’évaluer l'exposition des juvéniles et les males adultes a
des composés oestrogéniques. En revanche, son utilisation potentielle chez les invertébrés a
recu une attention bien moindre. Chez les crustacés, la syntheése de la Vtg semble étre une
réponse intéressante pour évaluer des perturbations du systeme endocrinien, notamment au
niveau de D’action de ’hormone androgeéne chez les males (LeBlanc ef al., 2007). Cependant,
les études rapportant une induction de Vtg chez les crustacés males sont guasi inexistantes.

L’objectif de cette derniere étude était d’évaluer si la mesure de l'expression du gene
Vtg par RT-PCR en temps réel, peut étre proposée comme biomarqueur d’exposition a des

composés dits perturbateurs endocriniens chez Gammarus fossarum (Publication n°6).

La vitellogenine est le précurseur du vitellus (i.e. réserve €nergétique nécessaire aux
organismes au cours de leur développement embryonnaire). Par conséquent, la production de
cette protéine est généralement faible voire inexistante chez les organismes males. En
revanche, du fait de I’implication de la Vtg dans la physiologie de la reproduction chez les
femelles, on peut s’attendre a ce que les niveaux d’expression de son gene montrent
d’importantes modulations au cours de leur cycle de reproduction. Ainsi, dans un premier
temps, 1’expression de base de la Vtg (i.e. organismes non-exposés) a été mesurée pour les

différents stades du cycle de reproduction précédemment décrits chez les femelles

(Publication n°5), ainsi que chez des males (Fig. III-12). Cette ¢tude visait a (i) vérifier la
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fonctionnalit¢ du gene amplifié et (i7) définir les niveaux maximums et minimuns
d’expression chez la femelle afin de pouvoir les comparer par la suite a d’éventuelles
inductions observées chez des males contaminés.

L’expression du géne Vtg était trés faible chez les males, avec des valeurs de deux a
trois ordres de grandeurs plus faibles que les valeurs de base observées chez les femelles. Des
résultats identiques ont été rapportés chez des espeéces de crustacés copépodes (Lee et al.,
2008 ; Volz et Chandler, 2004) et décapodes (Sagi et al., 1999 ; Shechter et al., 2005).

Chez les femelles, une ¢lévation significative de l’expression du géne Vtg a été
observée au cours du cycle de reproduction, en fin de la phase d'inter-mue (i.e. stade C2) et en
début de prémue (i.e. stade D1). Ces résultats sont en accord avec nos précédentes
observations (Publication n°5) qui montraient que la vitellogénése prend réellement place en
fin de phase d'inter-mue (i.e. stade C2) et viennent compléter nos connaissances relatives au
fonctionnement du cycle de reproduction des femelles G. fossarum (Fig. III-13). A notre
connaissance, de telles relations entre la vitéllogénese (i.e. synthése de Vtg et développement
gonadique) et le cycle de mue n’ont été étudiées et rapportées que chez I’amphipode
Orchestia gammarella (Meusy et al., 1974; Blanchet-Tournier, 1980) et le décapode
Macrobrachium rosenbergii (Jasmani et al., 2000; Okumura et Aida, 2000b; Jayasankar et
al., 2006).
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Figure III- 12 : Niveaux d’expression du géne Vitg chez des G. fossarum midles (3) et G. fossarum femelles
au cours de leur cycle de reproduction (9A-D2).

A-D2 correspondent aux 6 stades de mue précédemment définis chez G. fossarum (Publication n°5S). Les

données sont reportées comme des moyennes + SEM du nombre d’ADNc quantifié¢ par PCR en temps réel suite

a la rétro-transcription des ARNm contenus dans 1 ug d’ARN totaux (n = 20 pour les males et 10 pour chacun

des différents groupes de femelles). L absence de différence significative est indiquée par une lettre identique (p

> 0.05).
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Figure III- 13 : Description du cycle de reproduction chez la femelle G. fossarum sur la base des différents
parameétres physiologiques étudiés au cours de nos travaux.

Toutefois, ces résultats mettent en évidence a quel point il peut étre délicat d’utiliser la
synthése de Vtg comme un biomarqueur chez les femelles du fait des difficultés qu’il peut y
avoir a différencier des variations naturelles liées au cycle de reproduction, d’une modulation
induite par un contaminant. En effet, une telle application nécessite d’avoir une connaissance
et une maitrise pointues du cycle de reproduction de la femelle, ce qui est rarement le cas des
espéces couramment utilisées en écotoxicologie notamment chez les espéces de
microcrustacés qui présentent des cycles extrémement courts. Paradoxalement, une analyse
rapide de la bibliographie suffit @ montrer que la quasi totalité¢ des études d’écotoxicologie
concernant la synthése de Vtg chez les crustacés ont ét¢ menées chez des femelles (Ghekiere

et al., 2006 ; Huang et al., 2006 ; Poynton et al., 2007 ; Lee et al., 2008).

Dans un second temps, le niveau d’expression de Vtg a été mesuré¢ chez des males
G. fossarum exposés a un mimétique-cestrogéne, le nonylphénol, et un anti-androgéne, le
cyprotérone acétate (Figure I11-14). Les résultats ont montré que ces molécules sont capables
d’induire la synthese de Vtg chez le gammare male. En effet, I’expression de Vtg moyenne
mesurée, chez les males exposés durant 4 jours a 1 mg.I"' de cyprotérone acétates et ceux

exposés 16 jours a 0.05 pg.1” de nonylphénol était, respectivement, 4 et 9 fois plus forte que
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celles des témoins (7ab. I11-2). Notre constat rejoint celui d’autres chercheurs qui ont observé
des inductions de synthése de la Vtg chez des femelles (Billinghurst ez al., 2000 ; Oberdorster
et al., 2000 ; Sanders et al., 2005 ; Ghekiere et al., 2006b ; Huang et al., 2006), des stades
larvaires (Billinghurst et al., 2000 ; Sanders et al., 2005) et des males (Huang et Chen, 2004),
chez différentes espéces de crustacés suite a une exposition a un composé oestregénique. Les
xenoestrogénes ont également été montrés pour €tre capables de causer une altération des
caracteres sexuels primaires et secondaires chez les males (Brown ef al., 1999 ; Vandenbergh
et al., 2003 ; Huang et Chen, 2004). De méme, Wollenberger et Kusk (2006) rapportent la
présence d’ovocytes prévitellogéniques dans les testicules du copépode Acartia tonsa exposé

a I’anti-androgene cyprotérone acétate.
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Figure III-14 : Niveaux d’expression du géne Vtg dans des pools d’ARN totaux de G. fossarum mdles
exposés a différentes concentrations de nonylphénol (A) et de cyprotérone acétate (B) durant
2,4, 8 et 16 jours.

Les données sont reportées comme une seule valeur du nombre de copies d’ADNc quantifiées par PCR en temps

réel suite a la rétro-transcription des ARNm contenus dans 1 pg d’ARN totaux poolés a partir de 5 extraits

différents. C: contrdle sans solvant; CS: contrdle solvant. Le solvant utilisé dans le cadre de ces expérimentations

était de I’acétone.
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Toutefois, nous avons pu observer une diminution du niveau d’expression chez les
organismes non-contaminés au cours du temps (Fig. II1-15), ce qui suggere 1’existence de
facteurs non-toxiques capables de moduler I’expression de la Vtg chez les organismes males.
L’origine et I’amplitude de cette variabilité devraient étre étudiées a 1’occasion de travaux
futurs.

De plus, nos résultats ont montré que tous les individus ne présentaient pas la méme
sensibilité vis-a-vis du contaminant (7ab. I11-2). Cette variabilité de réponse peut s’expliquer
entre autre (i) par la diversité génétique inter-individuelle qui peut étre importante chez des
organismes €chantillonnés au sein de population naturelle (tel que cela était le cas dans cette
étude) ou (i7) par I’hétérogénéité des stades de mue comme cela a été montré par Shechter et
et al. (2005). 11 est donc nécessaire de pratiquer les mesures sur un plus grand nombre de

réplicats par condition testée.
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Figure III-15 : Expression du géne Vig des mdles G. fossarum maintenus dans des conditions contréles avec
et sans solvant (CS et C, respectivement) durant 2, 4, et 16 jours.

Les données sont reportées comme des moyennes + SEM du nombre de copies d’ADNc quantifiées apres

rétrotranscription des ARNm contenues dans1 pg d’ARN totaux (n = 5). * Indique une différence significative (p

< 0.05). n.d. : non défini. Les niveaux d’expression des males maintenus 4 jours dans des conditions contrdles

n’ont pas été mesurés. Le solvant utilisé dans le cadre de ces expérimentations était I’acétone.
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Tableau III-2 : Valeurs de I’expression du géne de la Vig mesurée chez des mdles G. fossarum exposés
durant 4 jours a 1000 ug.l'" & la cyproterone acetate ou 16 jours a 0.05 ug.I”" de nonylphénol, en
comparaison avec les valeurs mesurées chez leurs témoins (i.e. Contréles avec solvant) respectifs.

Expression du géne Vtg Vtg gene expression
Apreés 4 jours Aprés 16 jours

Contrdle Solvant 1000 pg.I" de CP Contrdle solvant 0.05 pg.1" de NP

1 689.7 27781.4 0.6 38445.6

4094.4 616.8 27279 1704.4

3080.6 234934 12185 13 140.8

308.6 3165.8 30583 10202.2

4750.2 16259 136.8 2590.8

Moyenne 2784.7 11336.7 14284 13216.8
SEM 806.1 58915 711.3 6674.7

Les données sont reportées en nombre de copies d’ADNc quantifiées aprés rétrotranscription des ARNm
contenus dans1 pg d’ARN totaux. CP: cyproterone acetate; NP: nonylphenol. Le solvant utilisé dans le cadre de
ces expérimentations était 1’acétone.

Pour finir, les effets de rejet de stations d'épuration (STEP) sur l'expression du gene
Vtg ont été évalués chez des organismes males transplantés dans le milieu dans le cadre de
deux campagnes de bioessais in situ en novembre et juin 2007 (Fig. I1I-16). Aucun effet des
effluents de STEP n'a été enregistré au cours de ces deux campagnes. Néanmoins, une
induction du niveau de I’expression de Vtg a été constatée, durant la campagne de juin 2007,

chez des males transplantés sur la station prise comme référence (i.e. B1).
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Figure I1I-16 : Expression du géne Vig chez des mdles G. fossarum transplantés durant 21 jours sur
différents stations proches de la station dépuration de Bourgoins-Jallieu en Juin 2007 (A), et
Fontaine-sur-Saone en Novembre 2007(B).

Les données sont reportées comme des moyennes + SEM du nombre de copies d’ADNc quantifiés apres

rétrotranscrition des ARNm contenus dansl pg d’ARN totaux (n = 5 et n = 10 pour le graph A et B,

respectivement). Les stations B1, B2 et S1 sont considérées comme références car situées en amont des rejets des

stations d’épuration. Le solvant utilisé dans le cadre de ces expérimentations était 1’acétone.
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Ces travaux fournissent des indications sur I’intérét de développer la mesure de
I’expression du géne de Vtg chez les crustacés males. Toutefois, un effort particulier devrait
étre fourni pour évaluer I’impact de facteurs confondants pouvant influer sur le niveau de base
de I’expression de la Vtg chez les males G. fossarum ainsi que sur leur sensibilité vis-a-vis
d’une contamination, notamment au travers d’études visant a décrire le cycle de reproduction

chez ces organismes (e.g. période de mue).
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Chapitre IV : Mesure et interprétation de [’activité des cholinesterases

CHAPITRE IV : MESURE ET INTERPRETATION DE
L’ACTIVITE DES CHOLINESTERASES

Ce chapitre qui s’articule en trois parties, regroupe 1’ensemble des travaux relatifs a la
mesure de D’activit¢ ChE chez le gammare, ainsi qu’a son interprétation en tant que
biomarqueur. Ceci fait I’objet de quatre publications et deux notes :

1-  Cholinesterase activity in Gammarus pulex (Crustacea Amphipoda): Characterization and effects of

chlorpyrifos. (Publication n°1) 27

2-  Cholinesterase activities as potential biomarkers: Characterization in two freshwater snails, Potamopyrgus
antipodarum (Mollusca, Hydrobiidae, Smith 1889) and Valvata piscinalis (Mollusca, Valvatidae, Miiller
1774). (Publication n°2)

3- Effet de la durée et du mode de conservation des échantillons sur I’activité ChE chez Gammarus fossarum.
(Note n°1)

4-  Acetylcholinesterase activity in Gammarus fossarum (Crustacea Amphipoda): Intrinsic variability, reference
levels and a reliable tool for field survey. (Publication n°3)

5-  Acetylcholinesterase activity in Gammarus fossarum (Crustacea Amphipoda): Linking AChE inhibition and
behavioural alteration. (Publication n°4)

6- Mise en évidence de la présence et de I’impact de composés anticholinestérasiques dans les milieux
aquatiques : mesure de I’activité acétycholinestérase chez le gammare, Gammarus fossarum, exposé in situ.
(Note n°2)

La premiére partie présente les ¢études de caractérisation biochimique et
pharmacologique des ChE présentes chez le gammare (Publication n°1)*', ainsi que chez deux
gastéropodes dulcaquicoles, Potamopyrgus antipodarum et Valvata piscinalis (Publication
n°2).

La seconde partie concerne les effets de facteurs confondants — méthodologiques,
biotiques intrinséques et environnementaux — sur l’activit¢ ChE de Gammarus fossarum
(Note n°1 et Publication n°3).

La troisiéme partie présente 1’étude des relations entre 1’inhibition de I’activité ChE et
les effets sur le comportement alimentaire et locomoteur, chez Gammarus fossarum.

Enfin, la derniére partie présente des exemples d’application in situ de la mesure de

I’AChE chez Gammarus fossarum.

* N.B. : Dans la publication n°l il faut comprendre Gammarus fossarum & la place de Gammarus pulex. En
effet, durant les premiéres phases de nos travaux, une erreur de détermination spécifique avait été commise. Un
erratum a été soumis aupres du journal pour corriger cette erreur.
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1. CARACTERISATION DES ACTIVITES CHOLINESTERASES

Publication n°1:

Cholinesterase activity in Gammarus pulex28 (Crustacea Amphipoda): Characterization
and effects of chlorpyrifos

Benoit Xuereb, Patrice Noury, Vincent Felten, Jeanne Garric, Olivier Geffard.

Le but de cette étude était de caractériser les cholinestérases (ChE) présentes chez
Gammarus pulex, une espéce abondante qui occupe une place écologique importante au sein
des écosystémes des rivieres européennes. Les propriétés biochimiques et pharmacologiques
des ChE ont été testées au moyen de différents substrats spécifiques (1’acetylthiocholine
iodide, le propionylthiocholine iodide et le butyrylthiocholine iodide) ainsi que des inhibiteurs
sélectifs (1’ésérine sulfate, le BW284c51 et 1’iso-OMPA). Dans une seconde partie, nous
avons évalué les effets in vitro et in vivo sur I’activité ChE, d’un pesticide organophosphoré
largement utilis€, le chlorpyrifos.

Les résultats montrent que G. pulex possede une seule isoforme de ChE qui présente
des propriétés typiques d’une acétylcholinestérase de vertébré, puisque (1) elle hydrolyse
préférentiellement 1’acétylthiocholine en comparaison aux autres substrats testés, et (2) elle
est fortement sensible a I’ésérine sulfate et au BW284c51 mais n’est pas inhibée par 1’iso-
OMPA. Des inhibitions in vitro et in vivo de I’AChE ont été observées pour des niveaux de
contamination au chlorpyrifos tres différents, suggérant I’implication de mécanismes de
bioaccumulation et de biotransformation. Les inhibitions in vivo ont été observées a des
concentrations de chlorpyrifos environnementalement réalistes. Les effets 1étaux sont apparus
pour des inhibitions d’AChE supérieures a 50 %. Les résultats de cette présente étude
soulignent I’intérét d’utiliser G. pulex comme organisme sentinelle pour évaluer la présence

dans I’environnement de composés anti-cholinestérases.

Mots clés : Caractérisation, Chlorpyrifos, Activité des Cholinestérases, Gammarus pulex.

Toxicology (2007) 236(3): 178-189

** N.B. : Dans la publication n°1 il faut comprendre Gammarus fossarum 3 la place de Gammarus pulex.
En effet, durant les premiéres phases de nos travaux, une erreur de détermination spécifique avait été
commise. Un erratum a été soumis aupreés du journal pour corriger cette erreur.
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Abstract

The aim of this study was to characterize cholinesterase (ChE) activity in Gammarus pulex, an abundant and ecologically
relevant species of the European stream environment. Biochemical and pharmacological properties were tested using different
substrates (acetylthiocholine iodide, propionylthiocholine iodide and butyrylthiocholine iodide) and selective inhibitors (eserine
sulfate, BW284c51 and iso-OMPA). In a second part, the in vitro and in vivo effects of a widely used organophosphorous pesticide,
chlorpyrifos, on ChE activity were investigated. The results suggest that G. pulex possess only one ChE which displays the typical
properties of an acetylcholinesterase, since: (1) it hydrolyses to the substrate acetylthiocholine at a higher rate than all other tested
substrates and (2) it is highly sensitive to eserine sulphate and BW284c51, but not to iso-OMPA.. In vitro and in vivo inhibitions were
observed for highly different contamination levels, which suggests that bioaccumulation and biotransformation mechanisms are
involved. In vive AChE inhibition was observed at realistic environmental concentrations, with lethal effects appearing at inhibitions

higher than 50%. The results of this study show the value of G. pulex as a sentinel organism for environmental assessment.

© 2007 Elsevier Ireland Ltd. All rights reserved.

Keywords: Characterization: Chlorpyrifos; Cholinesterase activity; Gammarus pulex

1. Introduction

Nowadays, the most widely used insecticides
in agricultural. commercial and urban settings are
organophosphorous (OPs) and carbamates (Cbs). Most
of these compounds have low persistence in aquatic
ecosystems, but the relative lack of target specificity has
raised concerns about their potential to cause adverse
effects on non-target wildlife populations (Frasco et al.,

2006). Moreover, Gilli et al. (1994), using the water

flea Daphnia magna and Microtox® tests, showed that

* Corresponding author. Tel.: +33 4 72 20 87 85;
fax: +33 4 7847 78 75.
E-mail address: geffard@lyon.cemagref.fr (O. Geffard).

some OP degradation products were more persistent, sol-
uble and/or toxic than their parent compounds. Finally,
Cid Montaiiés and Van Hattum (1995), Ashauer et al.
(2006) and Woodburn et al. (2003) showed that the OP
chlorpyrifos is highly bioaccumulated by the freshwater
and marine invertebrates Asellus aquaticus, Gammarus
pulex and Crassostrea virginica. The European Water
Directive in the field of water policy (2000/60/CE) aims
to assess inland and coastal marine water quality in order
to promote sustainable water use and improve the status
of aquatic ecosystems. To this end, one approach is to
develop and validate early warning tools (i.e. biomark-
ers) in ecologically relevant species.

The toxicity of OP and Cb pesticides is mainly due
to the inhibition of acetylcholinesterase (AChE) activ-
ity, the enzyme, which degrades the neurotransmitter

0300-483X/$ — see front matter © 2007 Elsevier Ireland Ltd. All rights reserved.

doi:10.1016/j.t0x.2007.04.010
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acetylcholine in cholinergic synapses. This inhibition
leads to accumulation of acetylcholine, interfering with
the function of the nervous system. inducing deleteri-
ous effects, and in the end respiratory failure and death
(WHO, 1986). Consequently, since the 1970s, inhibi-
tion of cholinesterase (ChE) activity is widely used as

a specific biomarker of exposure and/or the effect of

OP and Cb pesticides in aquatic species (reviewed in
Fulton and Key, 2001). However, distinct enzyme iso-
forms with different sensitivities towards anticholinergic
contaminants may exist depending on the species. Bio-
chemical and pharmacological characterization studies
should be conducted as the first step before using ChE as
a biomarker in new sentinel species (Garcia-de la Parra
et al., 2006). In fish. cholinesterase activities are well
documented and well known. They are usually divided
into two broad classes: acetylcholinesterase (AChE: EC
3.1.1.7) and butyrylcholinesterase (BChE; EC 3.1.1.8)
(Fulton and Key, 2001), which are both strongly inhib-
ited by eserine sulfate (Eto, 1974). These two isoforms
are distinguished primarily on the basis of substrate
specificity: AChE hydrolyzes acetylcholine much faster
than other choline esters (such as propionylcholine)
and is inactive on butyrylcholine. On the contrary,
BChE not only hydrolyzes butyrylcholine but may also
hydrolyze acetylcholine. The two enzyme isoforms may
also be distinguished by their susceptibility to selective
inhibitors; 1,5-bis-(4-allydimethyl-aminoniumphenyl)-
pentan-3-one dibromide (BW284¢51) and tetraisopropyl
pyrophosphoramide (iso-OMPA) are selective inhibitors
for AChE and BChE. respectively (Massoulié et al..
1993). In aquatic invertebrates, classification of ChE
isoforms has been investigated but less than in ver-
tebrates. Moreover, most studies mainly focused on
marine and estuarine species. such as echinoderma
(Cunha et al., 2005), mollusc (Brown et al., 2004)
and on different orders of crustacea: decapoda (Garcia-
de la Parra et al., 2006), stomatopoda (Principato et
al., 1988). copepoda (Forget et al., 2002) and bran-
chiopoda (Varo et al., 2002). In general, only one ChE
form is observed with typical properties of vertebrate
AChE. However. in some cases, enzymes cannot be
classified as AChE or as BChE, since they show inter-
mediary characteristics between the two forms known
in vertebrates (Bocquene et al., 1997: Cunha et al.,
2005: Varo et al., 2002). Except for the cladocera D.
magna (Diamantino et al., 2003), the bivalve Cor-
bicula fluminea (Mora et al., 1999a.,b), the gastropod
Biomphalaria glabrata and the oligochaete Lumbriculus
variegatus (Kristoff et al., 2006), ChE forms in freshwa-
ter invertebrate species have been less studied. To our
knowledge. no data are available for the ecologically

136

relevant species amphipoda G. pulex, currently used as
a sentinel species in ecotoxicological studies (Maltby
et al., 2002; Watts et al., 2002) and to assess expo-
sure to pesticide (Crane et al., 1999; McLoughlin et al.,
2000).

The aim of this study was to investigate the value of
ChE activities as biomarkers of neurotoxic stress in the
freshwater amphipoda, G. pulex. To this end (1) ChEs
activities were characterized using different substrates
and selective inhibitors, (2) in vitro and in vivo effects
of a widely used organophosphorous pesticide. chlor-
pyrifos, on ChE activity were studied and compared to
activities of other invertebrates and (3) the advantage of
using G. pulex as a sentinel organism of insecticide con-
tamination was evaluated in terms of the sensitivity of

its ChE activity.
2. Materials and methods
2.1. Chemicals

Acetylthiocholine iodide (ATCh), propionylthiocholine
iodide (PTCh), butyrylthiocholine iodide (BTCh), eserine sul-
fate, 1.5-bis(4-allyldimethylammoniumphenyl)-pentan-3-one
dibromide (BW284c51), tetra-(monoisopropyl)pyrophosphor-
tetra-mide (iso-OMPA), chlorpyrifos methyl and 5,5-
dithiobis(2-nitrobenzoic acid) (DTNB, Ellman’s reagent) were
purchased from Sigma—Aldrich (Villefranche, France). All
chemicals used were of the highest purity grade commercially
available.

2.2. Experimental animals

Mature G. pulex were collected using a net (by kick sam-
pling) in the unpolluted upstream part of the Bourbre River
(eastern central France) in spring 2006. Organisms were stored
in polypropylene bottles containing stream water and quickly
transferred to the laboratory. Organisms were kept at least 10
days for acclimatization in 30-L tanks continuously supplied
with uncontaminated natural water (total hardness of 200 mg
CaCO; L™, conductivity of 600 uScm™! similar to sample
sites). A 16h light:8h dark photoperiod was maintained and
the temperature was kept at 12°C. Gammarids were fed with
alder leaves (Alnus glutinosa). Only organisms with a body
length of 9 &= 1 mm were used for all experiments.

2.3. Homogenate preparation and ChE activity
measurements

Fresh organisms were homogenized in 1:10 (w/v) ice-
cold phosphate buffer (100 mM; pH 7.8), plus 0.1% Triton
X-100 with an Ultra-Turrax T25 basic® at 24,000 rpm for
25s. The homogenate was centrifuged at 9000 g at 4°C for
15 min. Clear supernatant was collected and kept at 4 °C until
cholinesterase assay. Enzyme activity was determined in tripli-
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cate, according to the colorimetric method initially developed
by Ellman et al. (1961), adapted to microplate as described in
Guilhermino et al. (1996), using ATCh as substrate. Briefly,
20 pL of supernatant was added to the 360 pL of reactional
medium (phosphate butfer (100 mM, pH 7.8), DTNB (0.2 mM)
and substrate (2 mM; see Section 3.1)). The reaction of thiol
groups, and spontaneous substrate hydrolysis were assessed
using two blanks (one without substrate and one without
sample). Absorbance was read at 405 nm for 20 min (1 min
intervals, 25°C). ChE activity was expressed in nanomoles
of substrate hydrolyzed per minute per milligram of protein
(nmol min~! (mg P)~!). The protein content of the samples was
measured using the Lowry method (Lowry et al., 1951) adapted
to the microplate, using bovine serum albumin as standard. A
Safire® (TECAN™) spectrofluorimeter microplate reader was
used.

2.4. Characterization of ChE activity

ChEs were characterized using different substrates and
selective inhibitors. Three replicates were performed for each
substrate and selective inhibitors.

2.4.1. Substrate affinity

The substrate preference was investigated by determining
the enzyme activity at increasing concentrations (from 0.0625
to 4 mM) of the substrates ATCh, PTCh and BTCh. This exper-
iment was a necessary prerequisite to define optimal substrate
concentration for further assays.

2.4.2. Specific inhibitions

Eserine sulfate, BW284c¢51 and iso-OMPA were used as
selective inhibitors of ChEs, AChE and BChE, respectively.
Solutions of eserine sulfate and iso-OMPA were prepared
in ethanol, and BW284c¢51 was dissolved in ultrapure water.
Supernatants (495 pL) were incubated at 22 °C for 30 min with
5 L of inhibitor dilution solution. Controls were incubated
with 5 pL of ultrapure water. Additional controls with 5 pL of
ethanol were included when appropriate. Final inhibitor con-
centrations ranged from 0.01 to 100 M for eserine sulfate
and from 0.01 to 1000 pM for BW284c51 and iso-OMPA.
The effect of each inhibitor on cholinesterase activity was
evaluated using 2 mM of ATCh, PTCh or BTCh, which were
at optimal concentration for ATCh and PTCh substrates (see
Section 3.1).

2.5. Invitro and in vivo effects of chlorpyrifos pesticide
on AchE activity

2.5.1. Invitro test

Stock solutions of chlorpyrifos were prepared in ethanol
at concentrations of 1-10,000 pM to obtain the final tested
concentrations ranging from 0.01 to 100 M. The in vitro effect
of chlorpyrifos was evaluated using the method described for
selective inhibitors (see Section 2.4).

2.5.2. Invivo test

Seven nominal concentrations varying from O to 2.86 nM
were studied. Chlorpyrifos stock solutions were prepared in
acetone at concentrations ranging from 0.45 to 14.3 pM. Tested
solutions were obtained by adding 100 pL of stock solution
to 500 mL of uncontaminated natural water (see Section 2.2).
Three replicates of 20 gammarids were placed in glass flasks
containing 500 mL of each test solution for 96 h. The medium
was renewed daily. Tests were performed at a temperature
of 12+£1°C and under a photoperiod of 8h light:16h dark.
Animals were not fed during the entire experiment. Solvent
and solvent-free controls were included. At the end of expo-
sure (96h) and for each condition, living organisms were
dried, weighed, and then sacrificed in liquid nitrogen and
stored at —80°C until AChE activity measurement. AChE
was measured on a pool of 10 organisms. For the two high-
est concentrations tested, enzyme assays were performed on
survival organisms using pools of seven and four organisms,
respectively.

2.6. Data analysis

All results are expressed as mean = standard deviation.
Statistical comparisons of experimental data were performed
using the non-parametric Kruskal-Wallis rank ANOVA test
followed by non-parametric Mann—Whitney U-tests to deter-
mine the no-observed-effect concentration (NOEC) and the
low-observed-effect concentration (LOEC). The significance
p-level was set to 0.05. All data were analyzed by STA-
TISTICA software v7.0 (Statsoft™). When data showed a
concentration-dependent relationship, the median effect con-
centration (ECsy) and its 95% confidence intervals were
calculated using a logistic curve-fitting procedure accord-
ing to the method described by Vindimian et al. (1999).
These data were obtained using REGTOX, a Microsoft
Excel® spreadsheet (http://eric.vindimian.Qonline.fr/). The
Michaelis—Menten constant (K,,) and the maximum velocity
of substrate hydrolisys (V,..) were calculated using GOSA
software http://www.bio-log.biz/).

3. Results
3.1. Substrate affinity

Fig. 1 shows cholinesterase activities observed
for the three substrates. The activity observed with
ATCh substrate was higher than that obtained with
PTCh, which was in turn higher than that mea-
sured with BTCh. Whatever substrate was used, no
activity inhibition was observed at the highest concen-
trations. At the highest concentration (4 mM), enzymatic
activities (expressed as nmol min_](mgP)_l) were
47.8+3.0 for ATCh (100%), 24.0+£1.0 for PTCh
(51%) and 4.5+£0.3 for BTCh (9.5%). An apparent
Michaelian kinetic was displayed only for ATCh and
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Fig. 1. Substrate affinity of G. pulex ChEs evaluated at increasing concentrations of acetylthiocholine, ATCh (@): propionylthiocholine, PTCh (CJ)
and butyrylthiocholine, BTCh (4). Data are reported as the mean 4 standard deviation of three independent experimentations.

PTCh. Theoretical K, and Vi, were 106.5£11.6 pM
and 50.8 % 1.2 nmol min™! (mg P)~! for ATCh and
267.7£33.5uM and 25.7£0.9 nmol min~! (mg P)~!
for PTCh, respectively. Based on these findings, we
defined 2 mM of substrate as the optimal concentration
for AChE and PThE activity measurement.

3.2. Selective inhibitors

Fig. 2 illustrates the effects of eserine sulfate, a selec-
tive inhibitor of ChE activities, on hydrolysis of three
substrates studied. Hydrolysis inhibition was observed
for all substrates. A similar inhibition pattern was
obtained when ATCh and PTCh were used as substrates,
with nearly complete inhibition (95%) at the concentra-

120 -

ChE activity (% of control)
IS 3 8 8

8

tion of 100 wM. NOEC and LOEC were 0.01 and 0.1 pM
for the two substrates, respectively, and I1Csq was 0.19
(0.16-0.20) wM for ATCh and 0.21 (0.19-0.23) p.M for
the PTCh substrate. For BTCh, partial inhibition (50%)
was observed at the concentration of 100 uM with an
ICso value of 45.7 (30.0-68.1) pM (NOEC=0.1 pM;
LOEC=1pM).

Fig. 3 shows the effects of selective inhibitors of
mammal AChE (BW2&4¢51) and BChE (iso-OMPA)
on substrate hydrolysis. Strong inhibition (95% at
1000 M concentration) of ATCh and PTCh hydroly-
sis (NOEC=0.1 pM: LOEC=1 pM) was obtained in
the presence of BW284c¢51, with 1Csg values of 5.74
(5.25-6.36) and 7.73 (6.93-8.43) uM., respectively. As
previously, the inhibition profiles of these two substrates

Control Ethanol 0.01

0.1 1 10 100

Eserine concentration (uM)

Fig. 2. Inhibition (% + standard deviation, n =3 independent experimentations) of G. pulex ChE activity by eserine. Inhibitor effects were tested
on acetylthiocholine (ATCh: @). propionylthiocholine (PTCh: O0) and butyrylthiocholine (BTCh: A) hydrolysis. *: dose at which eserine induces

significant effect (p<0.05)..
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were similar. For BTCh, no appreciable inhibition was
registered. iso-OMPA did not induce significant inhibi-
tion of ChE activities for all tested substrates. In all cases,
enzyme activity was not significantly impacted by the
ethanol for all in vitro experiments.

3.3. Invitro and in vivo effects of chlorpyrifos
pesticide on AChE activity

Both in vitro and in vive chlorpyrifos exposure led
to inhibition of G. pulex AChE activity (Fig. 4). In
vitro, almost full inhibition (95%) was observed at a
concentration of 100 wM. Effects occurred within a
narrow range of concentrations, with an 1Csg of 31.3
(27.6-34.6) M. After in vivo exposure, chlorpyrifos

120 § (A)
100 1
80 -
60 -

40:

ChE activity (% of control)

20

induced a significant AChE inhibition (p <0.05), with
a 96-h ICs50 of 0.99 (0.90-1.02) nM, corresponding to
0.35 (0.32-0.36) pg L1, Significant (p <0.05) mortal-
ity was observed for a chlorpyrifos concentration higher
than 1.44 nM, with a 96-h LCsq of 1.78 (1.50-2.19) nM,
corresponding to 0.62 (0.53-0.77) pg L~

4. Discussion

4.1. G. pulex possess only one form of ChE
corresponding to vertebrate AChE

The measurement of ChE inhibition is widely used to
assess exposure and/or the effects of pesticides in aquatic
invertebrates. However, distinct enzymatic isoforms

Gantrol 0.01 0.1

1 10 100 1000

BW284c51 concentration (pM)

140 (B)

120 ]

100 1

n—o—r-o—u

80 1
60

40 ]

ChE activity (% of control)

20 ~

Control  Ethanol 0.01

1 10 100 1000

iso-OPMA concentration (uM)

Fig. 3. Inhibition (% = standard deviation, n=3 independent experimentations) of G. pulex ChE activity by BW284c¢51 (A) and iso-OMPA (B).
Inhibitor effects were tested on acetylthiocholine (ATCh: @). propionylthiocholine (PTCh: O0) and butyrylthiocholine (BTCh: &) hydrolysis. *: dose
at which BW284¢51 induces significant effect on ATCh and PTCh hydrolysis (p <0.05).
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Fig. 4. Effect of chlorpyrifos on G. pulex AChE activity. (A) : inhibition (% = standard deviation, n=3 independent experimentations) of ChE
activity for in vitro experiment; (B) : inhibition (% = standard deviation, n=3) of ChE activity and survival (% = standard deviation, n=3) for in

vivo experiment. * =dose at which chlorpyrifos induces significant effect (p <0.05).

with different sensitivities towards anticholinergic con-
taminants may exist, and it should be controlled. G. pulex
ChEs showed different affinity towards the three sub-
strates studied. The highest hydrolysis was observed with
ATCh substrate with a K, of 0.1 mM and an enzymatic
activity of 50 = 1.2 nmol min~! (mg P)~!. Similar to our
results, ATCh substrate is preferred in other inverte-
brates, such as Chasmagnathus granulata, Eurytemoras
affinis, Tigriopus brevicornis, Mvtilus gallprovincialies,
Paracentrotus lividus, Litopenaeus vannamer and Palae-
mon serratus (Cunha et al., 2005; Forget and Bocquene,
1999; Forget et al., 2002; Frasco et al., 2006; Garcia-de
la Parra et al., 2006; Monserrat and Bianchini, 1998;
Mora et al., 1999a). In other studies, PTCh was the
most hydrolyzed substrate, for example in C. fluminea
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(Mora et al., 1999a.b), D. magna (Diamantino et al.,
2003), the brine shrimp Artemia parthenogenetica (Varo
et al., 2002) and Murex brandaris (Talesa et al., 1990).
Compared to vertebrates, the ChEs of most inverte-
brate species studied showed little preference for BTCh.
Table 1 summarizes K, values (for the most hydrolyzed
substrate) reported by other authors. Except for C. gran-
ulata (Monserrat and Bianchini, 1998) and P. lividus
(Cunha et al., 2005), the cholinesterase of G. pulex has
a lower affinity to ATCh than reported for the marine
and freshwater invertebrates studied. In addition, for a
particular species, substrate affinities can vary depend-
ing on the tissue used for activity measurement (Frasco
et al., 2006; Sturm et al., 1999). For example, Frasco
et al. (2000) found that the preferred substrate of ChE
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Table |

Michaelis—Menten constant (K,,) of cholinesterase activity of some aquatic invertebrates

Species Tissues K (uM) References

Freshwater species
Corbicula fluminea Whole organism T0(PTCh) Mora et al. (1999a.b)
Daphnia magna Whole organism 16(PTCh) Diamantino et al. (2003)
Gammarus pulex Whole organism 106 This study

Marine and/or estuarine species
Murex brandaris Whole organism 46(PTCh) Talesa et al. (1990)
Mytilus galloprovincialis Gill 30 Mora et al. (1999a,b)
Maia verrucosa Whole organism 44 Talesa et al. (1992)
Palinurus vulgaris Whole organism 4.1 (PTCh) Talesa et al. (1992)
Chasmagnathus granulata Thoracic ganglia 280 Monserrat and Bianchini (1998)
Squilla mantis Whole organism 78 (PTCh) Talesa et al. (1990)
Lepeophtheirus salmonis Whole organism 72 Walday and Fonnum (1989)
Tigrinus brevicornis Whole organism 20 Forget and Bocquene (1999)
Eurytemora affinis Whale organism 30 Forget et al. (2002)
Paracentrotus lividus Ambulacra 130 Cunha et al. (2005)

Excepted for C. fulminea, D. magna. P. vulgaris, S. mantis and M. brandaris the K, values were calculated using ATCh as substrate.

present in Palaemon serratus eyes was ATCh, whereas
Bocquene et al. (1990) found that PTCh was the highest
substrate hydrolysis observed with whole extract of this
species.

Enzymatic activity observed with BTCh substrate
was only partially inhibited by eserine sulfate and was
not modified by iso-OMPA, a selective BChE inhibitor
in vertebrates. These results suggest that this enzymatic
activity is more a non-specific esterase than a ChE.
On the contrary, enzymatic activities measured using
ATCh and PTCh were almost totally inhibited by eser-
ine sulfate at concentration of 10 wM, suggesting that
ChE is responsible for this activity. Similarly, for both
substrates, a concentration-dependent ChE inhibition by
BW284c51 was found, with activity reaching almost
zero at the highest concentration tested. Finally, no
effects of iso-OMPA were found. In this study, our results
indicate the presence of a single ChE in G. pulex, which
distinctly show all the properties of vertebrate AChE: (1)
high preference for ATCh and low for BTCh and (2) high
sensitivity to eserine sulfate and BW284c51, but not to
iso-OMPA. In some cases, the authors could not clearly
determine whether the enzyme was AChE or BChE,
since they show intermediary characteristics between
the two isoforms known in vertebrates (Bocquene et al.,
1997, Cunha et al., 2005: Varo et al., 2002).

4.2. AChE activity in non-exposed G. pulex

Basal AChE activity of non-exposed G. pulex was
S0nmol min~! (mgP)~!. A great deal of literature is
available on the use of AChE as a specific biomarker
of pesticide exposure in aquatic invertebrates. However,

the results are not easily compared since, in many papers,
authors use relative units, such as DOmL~! (Forget and
Bocquene, 1999; Forget et al., 2002) or % of activity in
control (Kuhn and Streit, 1994) and do not give basal
activity. Table 2 provides a review of AChE activity
reported by other authors in aquatic invertebrates under
control conditions. Based on these data, the activity mea-
sured using whole extracts of G. pulex was lower than
activities obtained with the head capsule (Crane et al.,
1999; McLoughlin et al., 2000). This lower activity is
likely due to biological dilution caused by the sample
treatment. It is worth noting that AChE activity values
observed in G. pulex are on the same order of magni-
tude as those measured in most freshwater and marine
invertebrates. Compared to G. pulex, low and very high
values are observed in Arfemia spp. and in E. affinis
and C. granulata, respectively. Similar activity values
have been obtained in A. parthenogenetica by Varo et
al. (2002) and Nunes et al. (2006), whereas a substantial
difference is observed for C. riparius between Ibrahim
et al. (1998) and Callaghan et al. (2002) results. No ten-
dency could be defined between marine and freshwater
organisms and between the phyla studied.

4.3. Advantages of AChE activity as an exposure
and toxicity marker in G. pulex

Several authors have estimated in vifro AChE sensi-
tivity between organisms using K (inhibition coefficient;
Monserrat and Bianchini, 1998; Forget and Bocquene,
1999; Forget et al., 2002), which is not available in our
study. However, AChE sensitivity of organisms can be
compared using in vitro 1Csy measured with a selec-
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Tissues

References

Table 2
AChE activity levels of some aquatic invertebrates reported in literature
Species ACKE (nmol min—! (mg Py 1y
Freshwater species
Insect

Chironomus tentans 5

Chironomus riparius 20

Chironomus riparius 3000

Oligochaete

Lumbriculus variegatus 320
Mollusc

Corbicula fluminea 253

Biomphalaria glabrata 46
Crustacean

Daphnia magna 9

Daphnia magna 19

Hyalella azteca 250

Gammarus pulex 250

Gammarus pulex 50.8

Marine and estuarine species

Polychaete
Nereis diversicolor 20

Mollusc
Mytilus galloprovincialis 6
Myitilus edulis 22
Macoma balthica 40
Hexaplex trunculus 60

Crustacean
Maia verrucosa 86
Palinurus vulgaris 205
Carcinu maenas 200
Chasmagnathus granulata 1750
Palaemonetes pugio 57
Litopenaeus vannamei 6

23

Crangon crangon 50
Squilla mantis 33.9
Artemia salina 2.6
Artemia parthenogenetica 37
Artemia parthenogenetica 3.7
Eurytemora affinis 750,000

Echinoderm
Paracentrotus lividus 47

Whole organism
Whole organism
Whole organism

Whole organism

Whole organism
Whole organism

Whole organism
Whole organism
Whole organism
Head capsule

Whole organism

Whole organism
[=

Gills

Whole organism
Whole organism
Digestive gland

Whole organism
Whole organism
Hemolymph

Thoracic ganglia
Whole organism

Muscle
Eyes

Cephalothoraxe
Whole organism
Whole organism
Whole organism
Whole organism
Whole organism

Ambulacra

Belden and Lydy (2001)
Callaghan et al. (2002)
Ibrahim et al. (1998)

Kristoff et al. (2006)

Mora et al. (1999a.b)
Kristoff et al. (2006)

Guilhermino et al. (2000)
Diamantino et al. (2003)
Anderson and Lydy (2002)
Crane et al. (1999)

This study

Scaps and Borot (2000)

Mora et al. (1999%a.b)
Lehtonen and Leinio (2003)
Lehtonen and Leinio (2003)
Romeo et al. (2006)

Talesa et al. (1992)
Talesa et al. (1992)
Lundebye et al. (1997)

Monserrat and Bianchini (1998)

Key and Fulton (2002)

Garcia-de la Parra et al. (2006)

Menezes et al. (2006)
Talesa et al. (1990)
Varo et al. (2002)
Varo et al. (2002)
Nunes et al. (2006)
Cailleaud et al. (2007)

Cunha et al. (2003)

tive inhibitor, such as eserine sulfate (Tortelli et al.,
2006). Table 3 summarizes AChE ICs; and the lowest-
observed-effect concentration (LOEC) reported by other
authors in freshwater and marine invertebrate species.
It can be observed that except for the marine shrimp
Palaemonetes pugio, AChE G. pulex is one of the most
sensitive species to selective inhibitors, showing the
value of this species for biomonitoring of OP exposure.
Monserrat and Bianchini (1998) write “considering that
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carbamate and organophosphorous pesticides are sub-
strate analogues which inhibit cholinesterase, it could be
suggested that cholinesterase with lower substrate affin-
ity (high Ki,) could be less sensitive to anticholinesterase
agents”. However, our results show that K, assess-
ment is not sufficient to characterize the sensitivity of
cholinesterase activity to anticholinesterase compounds.
For example, we can see that G. pulex presents a higher
K, than the Ky, observed in D. magna, whereas G. pulex
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Table 3

Comparaison of 1Csp and LOEC of specific inhibitor, eserine, for some aquatic invertebrates

Species Sensivity to eserine

References

ICsg (M)

LOEC (pM)

Freshwater species
Daphnia magna
Biomphalaria glabrata
Lumbriculus variegatus

1 x 10=2 (30% inhibition)
1 x 102 (90% inhibition)

Gammarus pulex 2x 10~*
Marine and estuarine species

Crassostrea rhizophorae 0.91

Perna perna 4.58

Chasmagnathus granulata 0.53 (0.32-0.77)

Callimectes sapidus 0.32

Palaemonetes pugio 1 x 1077 (90% inhibition)

4.2 % 10~2 (muscle)
3.4 % 1072 (eye)

Litopenaeus vannamei

Artemia salina
Artemia parthenogenetica

Paracentrotus lividus 6.25 x 1072 (98% inhibition)

12,5 Diamantino et al. (2003)
Kristoff et al. (2006)
Kristoff et al. (2006)

1 x 10—+ This study

Monserrat et al. (2002)
Monserrat et al. (2002)
Monserrat and Bianchini (1998)
Habig et al. (1988)

Key and Fulton (2002)

Garcia-de la Parra et al. (2006)
Garcia-de la Parra et al. (2006)

6.25 % 1072 (muscle)
6.25 x 1072 (eye)
6.25 Varo et al. (2002)
6.25 Varo et al. (2002)
Cunha et al. (2005)

AChE is much more sensitive. Likewise, G. pulex and C.
granulata present a similar Ky, but AChE sensitivities
in these species are very different.

Chlorpyrifos led to strong inhibition on G. pulex
AChE after in vitro and in vivo exposures. A simi-
lar pattern occurs for the two types of exposure with
rapid inhibition of the enzymatic activity. However,
the substantial difference between in vivo and in vitro
exposure should be noted, with an ICsg 3 x 10% times
lower for the in vivo exposure (0.99nM) than for
the in vitro exposure (31 uM). These results may be
explained by: (1) chlorpyrifos bioaccumulation in G.
pulex, with BCF and lipid-weight-based BCF of 1600
and 123,800, respectively (Ashauer et al., 2006), and
(2) physiological variables, such as metabolism and/or
detoxification mechanisms. Gilli et al. (1994) observed
that degradation products of OPs were more toxic
than parent compounds toward D. magna and Pho-
tobacterium phophoreum (Microtox®). Compared to
vertebrate species, particularly in amphipods, biotrans-
formation resulting from mixed-function oxygenase
is less well known. However, Ashauer et al. (2006)
found that accumulated chlorpyrifos is rapidly elimi-
nated, suggesting biotransformation capacities in this
species. These authors studied uptake and elimination
of chlorpyrifos in G. pulex and showed that 50% of
total accumulated chlorpyrifos was eliminated during
the first 3 days of the depuration phase. To explain
the difference observed between in vifro and in vivo
effects, in vitro impacts of chlorpyrifos and chlorpyrifos-

oxon (mean biodegradation product) should be
compared.

Strong AChE inhibition (94%) was observed in G.
pulex after an exposure to chlorpyrifos at a concen-
tration of 2.86 nM for 96 h, with an ICsq of 0.99 nM.
This value is similar to those reported by Key et al.
(2005) in P. pugio, Leight and Van Dolah (1999) in
Gammarus palustris, Roast et al. (1999) in Neomysis
integer and Belden and Lydy (2001) and Jin-Clark et al.
(2002) in Chironomus tentans. According to Day and
Scott (1990) and Printes and Callaghan (2004), the G.
pulex mortality rate is directly related to AChE inhibi-
tion and appears for AChE inhibition to be higher than
50%. These results show the value of AChE as an early
warning tool to assess G. pulex exposure to organophos-
phorous compounds. However, the relationship between
mortality and AChE activity does not exist for all inver-
tebrate species (Escartin and Porte, 1996; Fulton and
Key, 2001, Varo et al., 2002). For example, Varo et al.
(2002) found 90% AChE inhibition in Artemia salina
and A. parthenogenetica after 24 h of exposure to high
chlorpyrifos concentrations (5.5 pM), without mortal-
ity. Therefore, Printes and Callaghan (2004) showed,
in D. magna, that the relationship between AChE inhi-
bition and immobility might depend on the pesticides
studied. They noted that, using chlorpyrifos, malathion,
parathion and propoxur, a 50% reduction in AChE activ-
ity was associated with detrimental effects on mobility,
whereas acephate inhibited AChE by up to 70% with no
effect on the organisms. Consequently, further research
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is needed before AChE activity can be proposed as a
toxicity marker, by studying the relationships between
inhibition activity and toxic effects for more than one
pesticide.

5. Conclusion

G. pulex presents only one ChE which displays the
properties of vertebrate AChE (high preference for ATCh
and low preference for BTCh, and high sensitivity to
BW284c51 but not to iso-OMPA) with a basal activity of
50 nmol min~! (mgP)~!. Chlorpyrifos, an organophos-
phate pesticide currently used in agricultural settings, led
to severe in vivo and in vitro AChE inhibition. In vivo
enzymatic inhibition was observed for realistic environ-
mental concentrations, showing the value of this species
as a sentinel organism for environmental surveys.
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Publication n°2:

Cholinesterase activities as potential biomarkers: Characterization in two freshwater
snails, Potamopyrgus antipodarum (Mollusca, Hydrobiidae, Smith 1889) and Valvata
piscinalis (Mollusca, Valvatidae, Miiller 1774).

Beatrice Gagnaire, Olivier Geffard, Benoit Xuereb, Christelle Margoum, Jeanne Garric.

Les insecticides anti-cholinestérasiques constituent la majeure partie des pesticides
utilisés. De ce fait, la mesure de I’inhibition des cholinestérases (ChE) est largement utilisée
en tant que biomarqueur spécifique pour évaluer I’exposition d’organismes non-cible a ce
type de contamination. Cependant, la plupart des études concernant ce biomarqueur ont été
menées chez des vertébrés ; parmi les invertébrés, les mollusques gastéropodes ont rarement
été utilisés. Le groupe des gastéropodes est largement représenté au sein des habitats
aquatiques, y compris dans les écosystemes dulgaquicoles ou ils sont d’une grande
importance écologique. Dans ce contexte, les activités ChE ont été caractérisées chez deux
especes dulcaquicoles de mollusques gastéropodes, Potamopyrgus antipodarum et Valvata
piscinalis, afin d’évaluer leur valeur en tant qu’espéces sentinelles. Premierement, la
caractérisation des activités ChE a été réalisée au moyen de différents substrats (acétylcholine
iodide, butyrylcholine iodide and propionylcholine iodide) et inhibiteurs spécifiques (ésérine,
iso-OMPA and BW284c51). Dans un second temps, I’effet sur I’activit¢ ChE d’un
insecticide organophosphoré largement utilisé, le chlorpyrifos, a été testé in vivo chez les
deux especes. Les résultats montrent que P. antipodarum possede deux isoformes de ChE :
une isoforme avec des propriétés intermédiaires a celles de I’acétyl- et de la propionyl-ChE, et
une isoforme minoritaire correspondant a une butyryl-ChE ; alors que V. piscinalis semble ne
posséder qu’une isoforme présentant les propriétés typiques d’une acétyl-ChE. Le
chlorpyrifos n’a induit aucun effet sur ’activité ChE de V. piscinalis. En revanche, I’activité
de P. antipodarum a été significativement inhibée a des concentrations environnementalement
réalistes (2.86 and 14.2 nM) apres sept jours d’exposition. La présente étude suggere que P.
antipodarum peut étre employé comme un indicateur biologique dans le cadre de 1’évaluation

d’une contamination par des pesticides.

Mots clés : Activité des cholinestérases ; Substrats ; Potamopyrgus antipodarum ; Valvata
piscinalis ; Chlorpyrifos ; Biomarqueur.
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Abstract

Anti-cholinesterase insecticides constitute a major portion of modern synthetic pesticides and the assessment of cholinesterase (ChE)
inhibition 1s widely used as a specific biomarker for evaluating the exposure of non-target organisms to these pollutants. However, most
studies on this biomarker were developed on vertebrates and among invertebrates, gastropod mollusks are rarely used. Gastropods are
important members of aquatic habitats and therefore present a high ecological relevance for freshwater ecosystems. In this context, ChE
activities were characterized in two freshwater gastropod mollusks, Potamopyrgus antipodarum and Valvata piscinalis, in order to ascer-
tain their value as sentinel species. Firstly, characterization of ChE activities was performed using different substrates (acetylcholine
iodide, butyrylcholine iodide and propionylcholine iodide) and specific inhibitors (eserine, iso-OMPA and BW284c51). Secondly,
in vivo effect of a widely used organophosphate insecticide, chlorpyrifos, was tested on ChE activity in both species. Results suggested
that P. antipodarum possesses two 1soforms of cholinesterases. one 1soform which properties are intermediate between an acetyl and a
propionyl ChE, and one minor isoform which correspond to a butyryl ChE, while V. piscinalis seems to possess only one isoform which
displays typical properties of an acetyl ChE. Chlorpyrifos induced no effect on V. piscinalis ChE. In contrast, P. antipodarum activity was
significantly decreased by environmental realistic chlorpyrifos concentrations (2.86 and 14.2 nM) after seven days of contact. The present
study suggests that P. antipodarum may be employed as a biological indicator for assessing pesticide contamination.
© 2007 Elsevier Ltd. All rights reserved.

Keywords: Cholinesterase activity; Substrates; Potamopyrgus antipodarum; Valvata piscinalis; Chlorpyrifos; Biomarker

1. Introduction

The measurement of the exposure to pollution and of
the biological effects of toxicants has become of major
importance for the assessment of the quality of the environ-
ment (van der Qost et al., 2003). The use of biological

* Corresponding author. Tel.: +33 4 72 20 89 05; fax: +33 4 78 47 78 75.
E-mail address: garric@ lvon.cemagrel It (J. Garric).

0045-6535/8 - see ront matter © 2007 Elsevier Ltd. All rights reserved.
doi:10.1016/j.chemosphere.2007.09.048

markers at the molecular or cellular level have been pro-
posed as sensitive ‘early warning” tools for biological effect
measurement (van der Qost et al., 2003). This approach has
been widely used both in vive and in vitre for the evaluation
of xenobiotic effects on animals (Binelli et al., 2006).
Among anthropogenic contaminants, pesticides are
widely detected in freshwater and estuarine ecosystems.
These molecules are spread on terrestrial cultures and enter
waterways from agricultural and urban run-off. Pesticides
may have major ecological consequences (Ozretic and
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Krajnovic-Ozretic, 1992). The organophosphates {OPs)
and carbamates (Cs) are modern synthetic insecticides
and are potent neurotoxic molecules (Ashauer et al.,
2006). They exert acute toxicity by blocking the breakdown
of acetylcholine by the enzyme acetylcholinesterase (AChE:
E.C.3.1.1.7) in vertebrate and invertebrate organisms (Ful-
ton and Key, 2001). Acetylcholine is the primary neuro-
transmitter in the sensory and neuromuscular systems in
most species. The activity of this system is vital to muscular
function and represents a prime target on which OPs and
Cs can exert a detrimental effect (Sarkar et al., 2006).

Monitoring AChE activity in wildlife populations has
been proposed as a general method for detecting environ-
mental contamination from OPs and Cs, particularly since
many of these chemicals have relatively short half-lives in
the aquatic environment and are not water soluble. The
World Health Organization (Paris) recognizes AChE bio-
monitoring as a preventive measure against OP overexpo-
sure in non-target species (Romani et al., 2005). Its usc as
a specific biomarker to assess the exposure of aquatic
organisms to these compounds is widely applied in labora-
tory and field studies (Bocquené et al., 1997; Scaps et al.,
1997; Galloway et al., 2002; Binelli et al., 2006).

In vertebrates two isoforms occur, acetylcholinesterase
(AChE) which preferentially hydrolyses acetyl esters such
as acetylcholine, and butyrylcholinesterases (BChE) which
preferentially acts on butyrylcholine. The main function of
AChE is the rapid hydrolysis of the neurotransmitter,
whereas BChE has no known specific natural substrate,
although it is able to hydrolyse acetylcholine (Fulton and
Key, 2001; Valbonesi et al., 2003). Another isoform, propi-
onylcholinesterase (PChE), has been characterized (Mora
et al., 1999). Since the properties of ChE may differ
between species, it is important to characterize the type
of enzyme present in the species studied before its use as
a biomarker (Kristoft et al., 2006).

Whilst ChEs have been extensively studied in vertebrates
and insccts, few data are available in molluscs (Mora et al.,
1999). Molluscs, in particular bivalves, are often used as
sentinel organisms: their world-wide distribution, their sed-
entary mode of life and their filter-feeding behaviour sus-
ceptible to induce pollutant bioaccumulation make them
ideal species for the assessment of environmental pollution
(Rittschof and McClellan-Green, 2005). Prosobranch
snails including Potamopyrgus antipodarum (Hydrobiidac)
and Valvata piscinalis (Valvatidae) are important members
of aquatic habitats and possess a high ecological relevance
for freshwater ecosystems (Mouthon and Charvet, 1999).
They have proved to be sensitive test organisms in several
studies (Oetken et al., 2005) and P. antipodarum has been
recommended for toxicity tests by the Invertebrate testing
group of OECD (Duft et al., 2007). Using these animals
might facilitate the linking of laboratory data to field stud-
ies and field experiments could be undertaken on autoch-
thonous or caged animals.

The aim of this study was to characterize and to inves-
tigate the relevance of ChE activities as early warning tools
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of neurotoxic stress in two freshwater mudsnails. Activities
in P. antipodarum and V. piscinalis were firstly character-
ized in vitro by using different substrates acetylthiocholine
(ASCh), propionylthiocholine (PSCh) and butyrylthiocho-
line (BSCh) and specific inhibitors (eserine for ChE,
BW284c51 for AChE, iso-OMPA for BChE). Secondly,
in vivo effects of a model insecticide, chlorpyrifos, on
ChE activities were then studied in order to assess the value
of P. antipodarum and V. piscinalis as sentinel species of
freshwater insecticide contamination.

2. Material and methods
2.1. Chemicals

Acetylthiocholine iodide (ASCh), butyrylthiocholine
iodide (BSCh), propionylthiocholine iodide (PSCh), 5,5-
dithio-bis-2-nitrobenzoate (DTNB), eserine, BW284c51
(1,5-bis(4-allydimethylammoniumphenyl )-pentan-3-one
dibromide), iso-OMPA (tetra-(monoisopropyl)pyrophos-
phor-tetra-mide) and chlorpyrifos were obtained from
Sigma-Aldrich (Villefranche, France).

2.2. Organisms

P. antipodarum and V. piscinalis were obtained from the
laboratory culture established in the laboratory (CEMAG-
REF, Lyon, France). Animals were reared under standard
conditions in acrated glass aquariums (17-201), at a tem-
perature of 22 £ 1 °C, and under a 16-8 h artificial light-
dark photoperiod regime. For the cultures, animals were
fed using Tetramin®. For all experiments, adult snails of
similar size (4 mm) were used.

2.3. Cholinesterase activity

The whole animals with shell were weighed and
homogenized with an Ultra-Turrax T25 basic® at
24000 rpm for 40s in 1:10 (W:V) for V. piscinalis and
1:20 for P. antipodarum 0.1 M phosphate buffer, pH 7.8,
plus 0,1% Triton X-100. Homogenates were centrifuged
at 9000xg for 15min at 4 °C. Supernatants were used as
the enzyme source.

The enzyme activity was measured following the Ellman
method (1961). In a typical assay, 330 pl of 0.1 M phos-
phate buffer pH 7.8, 20 ul of 7.6 mM the chromogenic
agent DTNB and 20 pl of sample were successively added
in a 96 wells microtitre plate. Measurement of enzyme
activity was initiated by the addition of 10 pl of freshly pre-
pared acetylthiocholine iodide solution in distilled water.
Absorption of the 2-nitro-5-thiobenzoate anion, formed
from the reaction, was then recorded at 405nm every
60s for 9 min at room temperature using a TECAN"™
Safire®™ spectrofluorimeter. Spontancous substrate hydroly-
sis was assessed using a blank without sample. Kinetic was
calculated in the linear range. Each sample was analyzed in
triplicates. Total protein was determined according to the
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Lowry method (1951), using bovine serum albumin as
standard. Enzyme activity was expressed as nmol ASCh
hydrolysed min ' mg ' of protein.

2.3.1. Substrate affinity

Substrate preference in supernatants obtained from con-
trol organisms was assessed using ASCh, BSCh and PSCh
as substrates. Fifteen animals sampled in our laboratory
culture were individually homogenized and supernatants
were pooled and used as samples. The effects of increased
substrate concentration on ChE activity were determined
with concentrations of ASCh, BSCh and PSCh ranging
from 0.0625 to 8 mM. Three replicates of each substrate
were performed.

2.3.2. Specific inhibitors

Eserine, iso-OMPA and BW284c51 were used as specific
inhibitors of ChEs, BChEs and AChEs, respectively. Eser-
ine and iso-OMPA were dissolved in ethanol and
BW284c51 was dissolved in distilled water. Ten animals
were individually homogenized and supernatants were
pooled. Supernatants were then incubated 30min at
20 °C with inhibitor or water or ethanol for eserine and
iso-OMPA (19%). Final inhibitor concentrations ranged
from 0.01 to 100uM for eserine and from 0.1 to
1000 uM for iso-OMPA and BW284c51. Effects of inhibi-
tors on ChE activities were assessed using ASCh, BSCh
and PSCh as substrates.

2.4. Chlorpyrifos exposure

A seven days semi-static bioassay was performed, and
the survival and the ChE activity of the snails were fol-
lowed in the course of the experiment. Snails were placed
in glass beakers filled with 300ml of drilled ground
water. Snails of both species were placed in the same
beakers, one day before the beginning of the contamina-
tion experiment for acclimatization. Stock solutions of
chlorpyrifos were prepared daily by dissolving chlorpyri-
fos in acetone used as solvent, and diluted in an appro-
priate amount of drilled ground water, using serial
dilution. The concentration of acetone was kept at
0.05%, in all pesticide solutions used. Solvent (acetone)
and solvent-free (drilled ground water) controls were
included in the test design. Water in beakers was
renewed daily. For cach concentration, five replicates
with 10 animals of each species were carried out. One
beaker of each nominal chlorpyrifos concentration was
added for chemical analyses. No food was added during
the experiment. Tests were performed as in rearing
conditions.

Snails were exposed to three nominal chlorpyrifos con-
centrations (0.14, 2.86 and 14.2 nM, which correspond to
0.05, 1 and 5pgl "). For each concentration, one individ-
ual of each species were sampled on each of the five beaker
per condition at 0, 24, 96 and 168 h and immediately frozen
at —80 °C until analysis.

2.5. Measurement of chlorpyrifos concentration in water

Samples for chlorpyrifos analyses were collected every
day, 10 min and 24 h after the water renewal in two beakers
of each contamination levels (0.14, 2.86 and 14.2 nM).
Chlorpyrifos was quantified after direct injection in LC-
MS-MS. Chlorpyrifos ethyl standards were purchased
from Riedel De Haén (Sigma-Aldrich, France). Standard
stock solutions were prepared by dissolving 5 mg of accu-
rately weighed reference standard in 50 ml acetone. The
stock solutions were diluted with ultrapure water (Milli-
Q, Millipore) for LC-MS-MS analysis standards.

Water samples were collected in glass bottles and then
filtered on 0.20 pm polyester filters (Chromafil PET 20/15
MS, Macherey-Nagel, Hoerdt, France). Nine hundred
and ninety microliters of filtered water was added to
10 pl of deutered diuron (D6) used as injection standard.

Liquid chromatography was performed on an Agilent
Series 1100 HPLC system (Agilent Technologies, Les Ulis,
France). Chromatographic separation was achieved using a
Synergi Fusion-RP 80A analytical column (4 pm particle
size, 2 mm x 50 mm) from Phenomenex (Le Pecq, France),
at a flow rate of 200 pl min ' with mobile phase consisting
of acetonitrile and water (80/20, v/v), both with 0.1% v/v
formic acid. Injection volume was 100 pl. The HPLC sys-
tem was interfaced to a triple quadripole mass spectrome-
ter (API 4000, Applied Biosystems, Les Ulis, France).
The following transitions 352 — 200 and 350 — 198 m/:z
were used respectively for quantification and confirmation
of chlorpyriphos ethyl. Quantification was performed by
internal calibration using diuron D6.

2.6. Data analysis

Results were expressed as means + standard error. Val-
ues were transformed (log X) to achieve normality when
necessary. Data were analysed using ANOVA on Stat-
graphics® Centurion version XV.1I software. Significance
was set at p < 0.05. In the case of rejection of H,y, an a pos-
teriori LSD (least significant difference) test was applied.
When data showed a concentration—dependant relation-
ship, the median inhibitory concentration (1Csg) was calcu-
lated by logistic curve-fitting procedure using REGTOX®
(http://eric.vindimian.9online.fr). The Michaelis—-Menten
constant (K;,) and the maximum velocity of substrate
hydrolysis (Fmax) were calculated using GOSA® software
(http://www.bio-log.biz).

3. Results
3.1. In vitro experiments

3.1.1. Substrate affinity

For P. antipodarum, measured esterase activities
depended on the substrate. The reaction rate increased with
increasing substrate concentration, with ASCh > PSCh >
BsCh (p<0.05) (Fig. 1A). However, for the highest
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Fig. 1. Substrate affinity ol P. antipodarim (A) and V. piscinalis (B) ChEs measured at increasing concentrations of ASCh, PSCh and BSCh. Values are
means of three replicates. Standard error is presented. a, b, and ¢ represent significant differences between substrates at p < 0.05 (a> b>c¢).

concentrations (=2 mM), no differences were measured
between activities with ASCh and PSCh (Fig. 1A). On the
same way, increased ChE activity were measured for V.
piscinalis, according to the substrate, with ASCh > PSCh >
BsCh (p < 0.05) (Fig. 1 B). No inhibitory effect was observed
whatever the substrate used at high concentrations for both
species. At the highest substrate concentration (8 mM) enzy-
matic activities (expressed as nmol min~' mg~! protein) for
P. antipodartm were 31.6 + 0.2 for ASCh (100%4),30.2 + 1.2
for PSCh (95.5%) and 2.7 £ 0.3 for BSCh (8.5%). For V.
piscinalis, enzymatic activities were 17.3 + 0.5 for ASCh
(100%), 9.1 £ 0.7 for PSCh (52.6%) and 3.9 £ 0.3 for BSCh
(22.5%). Four millimolar was defined as the optimal concen-
tration for ASCh and PSCh for both species.

ChE activities followed the Michaelis—Menten kinetic
when ASCh and PSCh were used as substrates for both
species (Fig. 1). Kinetics parameters (K., Vpaxe and
Vmax/Km) are reported in Table 1. K, values were 10 times
higher for V. piscinalis than for P. antipodarum, whatever
the substrate used.

3.1.2. Specific inhibitors

Eserine decreased significantly ChE activities measured
with the three substrates for the two species (Fig. 2A and
B). However, at 100 pM of eserine, inhibition was lower
for BSCh than for ASCh and PSCh for both snails. The

Table 1

Michaelis—-Menten constant (K,) and maximum rale of substrate hydro-
lysis [ Vipay) of ChEs of P. antipodarwn and V. piscinalis. Resulls are
expressed as the mean = SE of three replicates

R’“’ {n.l k{J I,T[“a:(
(nmol min~' mg™~
protein) protein)

Vma ‘(j R’“J

! (ml min~'mg~

P. antipodariom

ASCh 0130065 29.6 £27 0.23

PSCh 032+009 302+£22 9.43% 1077
V. piscinalis

ASCh 131037 206=£1.7 1.57= 1077
PSCh 3.19+266 [34+£50 4.62x 1077
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inhibition profiles of ASCh and PSCh were similar for P.
antipodarum and V. piscinalis. Nevertheless, whatever the
substrate used, the 1Csy values of eserine were lower for
P. antipodarum (0.034, 5.29 and 0.024 uM) than for V.
piscinalis (1.39, 8.68 and 1.40 pM) for ASCh, BSCh and
PSCh, respectively.

I15s0-OMPA only induced a significant decrease butyr-
yicholinesterase activity of P. antipodarum (Fig. 2C and
D). However, 50% of inhibition was not reached in our
experiment).

BW284c51 significantly decreased the activities obtained
for ASCh and PSCh for both gastropod species. For BSCh,
the activity was significantly decreased only for V. piscinalis
(Fig. 2E and F). The inhibition profiles of ASCh and PSCh
and the 1Csy values were similar for P. antipodarum (290.4
and 387.1 uM) and V. piscinalis (150.2 and 262.2 uM) for
ASCh and PSCh, respectively.

3.2. In vivo experiments

3.2.1. Concentration of chlorpyrifos in water

Chlorpyrifos concentrations in water were analyzed
after 10 min and 24 h in the experimental conditions, Mea-
sured concentrations of chlorpyrifos for the three nominal
concentrations (0.14, 2.86 and 14.2 nM) were 0.28 £0.02,
2654+ 02and 13.12 4 0.8 nM 10 min after water renewal,
respectively, and 0.22+0.02, 1.48 £0.1, 598 £ 04 nM
24 h after water renewal, respectively (data not shown).
After 24 h of contamination, a decrease of concentration
was observed: chlorpyrifos measured concentrations were
58.1%, 39.5% and 27.2% of the concentrations measured
at 10 min (data not shown).

3.2.2. In vivo effects of chlorpyrifos on ChE activity

During the seven days of experiment, no mortality was
reported for P. antipodarum, neither in controls, nor in
contaminated beakers. A slight mortality was registered
for V. piscinalis (5-6% of cumulative mortality), but this
was not significantly different between controls and con-
taminated animals (data not shown).

In vive exposure to chlorpyrifos led to inhibition of ChE
activity in P. antipodarum (Fig. 3A). Decrease of activity
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Fig. 2. Effects ol eserine (A and B), iso-OMPA (C and D) and BW284¢51 (E and F) on ChE activity in P. antipodarm (A, Cand E) and V. piscinalis (B, D
and F). Values are means of three replicates. Standard error is presented. *: p < 0.05; **% p < 0.001.
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Fig. 3. ChE activities (percentage of control) lor P. antipodarum (A) and V. piscinalis (B) during in vivo contamination with chlorpyrifos. Values are means

of five replicates. Standard error is presented. ***: p < 0.001.

was time and dose-dependent. After 24 h and 96 h of expo-
sure, activity was significantly decreased for 14.2 nM com-
pared to control. Values were 11.4 and 4.9 nmol ASCh

min !

—1 . . .
mg  protein, respectively, which represented an

activity of 63.3% and 31.5% of the control (100%). At
168 h, activity was significantly decreased for 2.86 and
14.2 nM compared to control. Values were 5.9 and 2.9 nmol
ASChmin ' mg ! protein, respectively, which represented
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an activity of 40.5% and 20.2% of the control (100%). 1Cs,
values of chlorpyrifos were 16.34, 9.71 and 3.15 nM at 24,
96 and 168 h, respectively.

No significant inhibition occurred for V. piscinalis, how-
ever a slight significant increase occurred for nominal con-
centration of 0.14 nM after seven days of contamination
(p < 0.05, Fig. 3B).

4. Discussion

The level of ChE activity obtained for our species (31.6
for P. antipodarum and 17.3 nmol min ' mg ' protein for
V. piscinalis) was quite similar to those reported in the lit-
erature for several bivalve species (between 3 and
20 nmol min ' mg ' protein) (Bocquené et al., 1997; Naj-
imi et al., 1997; Mora et al., 1999; Valbonesi et al., 2003;
Binelli et al., 2006). Literature reports AChE activities val-
ues of 20-45 nmol min~' mg ! protein for annelids Eisena
andrei (Caselli et al., 2006), Nereis diversicolor (Scaps and
Borot, 2000). However, an AChE activity of 320 nmol
min~! mg~! protein was reported in Lumbriculus variegatus
(Kristoff et al., 2006). A few studies reported AChE level
for other gastropods. The basal AChE activity of the
bloodfluke planorb, Biomphalaria glabrata, was 45 nmol
min ' mg ! protein (Kristoff et al., 2006) and was 60 nmol
min~! mg~! protein for the murex, Hexaplex trunculus
(Romeo et al., 2006).

Vertebrate cholinesterases have been classified into two
groups, acetyl ChE and butyryl ChE, depending on sub-
strate hydrolysis and sensitivity to inhibitors. AChE hydro-
lyses ASCh much faster than other choline esters, like
PSCh, and is inactive on BSCh, whereas BChE hydrolyses
both BSCh and ASCh at an appreciable rate (Valbonesi
et al., 2003). Several studies show that situation of inverte-
brate cholinesterases is more complex. ASCh has been
reported as the preferential substrate for most bivalves
including oysters (Bocquené et al., 1997; Valbonesi et al.,
2003), marine and freshwater mussels (Mora et al., 1999;
Romani et al., 2005; Binelli et al., 2006), as well as for E.
andrei (Caselli et al., 2006), B. glabrata (Kristoft et al.,
2006), and the common shredder, Gammarus pulex (Xuereb
et al., 2007).

Both species of gastropods studied here showed different
affinitics toward the three substrates used (ASCh, PSCh
and BSCh). At high concentrations of substrates, P. anti-
podarum cholinesterase presented the same affinity for
ASCh and PSCh. V. piscinalis presented a higher affinity
for ASCh. However, the enzymatic activity level was lower
for V. piscinalis. In our study, gastropods revealed a low
BSCh hydrolysis.

Comparative analysis of the Ky, values in P. antipoda-
rum indicated that ChE affinity for ASCh and PSCh were
in the same range of that reported for E. andrei (0.18 and
0.14mM for ASCh and PSCh, respectively) (Caselli
et al.,, 2006) and the Pacific oyster, Crassostrea gigas
(0.124 mM for PSCh) (Bocquené et al., 1997), while V.
piscinalis showed higher values, closer to those reported
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in the blue mussel, Mytilus edulis (1.3 mM for ASCh) (Gal-
loway et al., 2002). Morcover, these values appeared one
order of magnitude higher than that generally reported
for bivalves: 50-93 uM for Ostrea edulis, Mytilus gallopro-
vincialis, Crassostrea. gigas (ASCh), Corbicula fluminea
(PSCh), Perna perna (Bocquené et al., 1997; Najimi et al.,
1997; Mora et al., 1999; Valbonesi et al., 2003). High K,
values represent lower ChE affinity by substrate. Therefore,
ChE activities of V. piscinalis presented lower affinity to
substrates than P. antipodarum ones.

Viax values were similar for both species. For P. anti-
podarum, the ASCh ratio Vy,./K,, was in the same range
that those reported in M. galloprovincialis (0.24 ml min~'

mg ' protein) (Valbonesi et al., 2003) and E. andrei

(0.25 ml min ' mg ' protein) (Caselli et al., 2006). ASCh
Viae/ Ky ratio for V. piscinalis was closer to O. edulis
one (5.1 x 1072 ml min~' mg ™! protein) (Valbonesi et al.,
2003). These results indicated that V. piscinalis enzyme has
a lower efficiency of hydrolysis than P. antipodarum, in
agreement with the lower activity observed and with the
lower substrate affinity, as discussed before.

Enzymatic activity observed with BSCh was inhibited
for both species by eserine, a cholinesterase inhibitor.
Enzymatic activities measured using ASCh and PSCh were
almost totally inhibited by eserine in both species. Iso-
OMPA, a specific inhibitor of BChE in vertebrates (Boc-
quené et al., 1997), did not modified this activity in V. pisci-
nalis. However, a significant inhibition occurred in P.
antipodarum. An important decrease was observed in both
species with BW284c51, specific inhibitor of AChEs in ver-
tebrates (Caselli et al., 2000).

The whole results suggest that V. piscinalis possesses a
single ChE isoform, which presents all the properties of a
vertebrate AChE: high preference for ASCh and low for
BSCh; high sensitivity to eserine and BW284c¢51, but not
to iso-OMPA. On the contrary, more complex isoforms
of ChE seem to coexist in P. antipodarum, one major iso-
form presenting properties intermediate between an AChE
and a PChE, and another minor isoform presenting prop-
erties of a BChE.

1Csq reported for eserine in P. antipodarum were in the
same range than the values reported for other invertebrates
(0.01, 0.01, 0.14, 0.020 and 0.014 uM for B. glabrata, L.
variegatus, O. edulis, M. galloprovincialis and E. andrei,
respectively) (Valbonesi et al., 2003; Caselli et al., 20006;
Kristoff et al., 2006). However, values for V. piscinalis were
higher. These results suggest that V. piscinalis ChEs are less
sensitive that in P. antipodarum.

In our experiments, we measured effects of chlorpyrifos
on P. antipodarum and V. piscinalis. Chlorpyrifos is a
widely used organophosphate insecticide and is the active
ingredient in a number of commonly used household and
agricultural insecticide formulations (Fulton and Key,
2001). It is volatile and concentration decreases rapidly in
water in constant exposure conditions. For these reasons,
we performed the laboratory experiment using semi-static
conditions. Nevertheless, an important decrease of chlor-
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pyrifos level was measured after 24 h. A similar 50% loss
was reported in a contamination experiment of G. pulex
to 0.3 nM of chlorpyrifos: concentration reached 0.17 nM
after 24 h of exposition (Ashauer et al., 2006).

Chlorpyrifos was tested in this study at concentrations
ranging from 0.14 to 14.2nM (0.05-5 pg1'). Measured
concentrations of chlorpyrifos in surface waters often fall
at concentrations below the nM level (USEPA, 2002).
However, studies showed that chlorpyrifos concentrations
in small streams and wetlands adjacent to agricultural
ficlds could range from 0.2 to 2 uM (Moore et al., 2002).
Moreover, the relatively short-half life of chlorpyrifos in
water may result in underestimate levels of exposure (Maz-
anti et al., 2003),

We demonstrated the dose-response and time-depen-
dant effects of chlorpyrifos on P. antipodarum: for
14.2 nM, inhibition was 40% of the control after 24 h of
contact and increased to 80% of the control after 168 h
of contact, without significant mortality. However, an
increase of ChE activity was shown on V. piscinalis. Chlor-
pyrifos have already been shown as a powerful AChE
inhibitor in invertebrates. Chlorpyrifos decreased AChE
activity after 96 h of contact in D. polymorpha (0.03 nM)
(Binelli et al., 2006) and in C. fluminea (80% inhibition at
1.4 and 2.8 pM) (Cooper and Bidwell, 2006). Chlorpyrifos
also decreased in virro AChE activity in M. edulis (Gallo-
way et al., 2002) and in in vive exposures in the midge, Chi-
ronomius riparius (Callaghan et al., 2001) and in rat brain
(Hancock et al., 2007), which agrees with our results. On
the contrary, this OP increased AChE activity in S. inaequi-
valvis after 15 days of exposure to 0.3 nM (Romani et al.,
2005), which comforts our results on V. piscinalis; however,
the biological explanation remains unknown. ICsq of chlor-
pyrifos for AChE was 9.71 nM in P. antipodarum at 96 h,
which was 10 times higher that for G. pulex in the same
experimental conditions (Xuereb et al., 2007).

High resistance of V. piscinalis to eserine in vitro and to
chlorpyrifos in vivo may be related to the lower ChE affinity
to the substrate. On the contrary, high substrate specificity
and high sensitivity to eserine in virre and chlorpyrifos
in vive would suggest that P. antipodarum ChEs could be
very sensitive to anti-cholinesterase agents.

In our study, we showed that inhibition of AChE hap-
pened for P. antipodarum without any mortality. The rela-
tionship between AChE inhibition and mortality in
invertebrates is generally less well established than in verte-
brates. No mortality was observed after an environmental
contamination with azinphos-methyl in B. glabrata and
L. variegatus (Kristoff et al., 2006), even though inhibition
of AChE reached between 35% and 99% of control. How-
ever, a high mortality was observed in N. diversicolor
contaminated with parathion and malathion when 55%
of AChE inhibition occurred (Scaps et al., 1997). A high
mortality and 70% of AChE inhibition also occurred in
G. pulex exposed to chlorpyrifos (Xuereb et al.,, 2007).
More research is needed to clarify the relationships
between OP exposure, AChE inhibition and mortality.

P. antipodarum AChE could be an useful biomarker of
pesticide contamination as its inhibition occurred at low
concentration without mortality., Therefore, P. antipoda-
rum could be used in field contamination assessment. How-
ever, ChE activities may be differentially modulated
depending on the pollutant tested (Ozretic and Krajnov-
ic-Ozretic, 1992). To better assess the interest of P. anti-
podarum as field sentinel species, we need to confirm its
sensitivity to several anti-cholinesterase compounds and
in different exposure conditions. Moreover, as pesticide
contamination in the field is a discontinuous phenomenon,
it will be necessary to test recovery of AChE activity after a
contamination and to assess the effects of successive con-
tamination exposure.

5. Conclusion

The aim of our work was to characterize P. antipodarum
and V. piscinalis ChEs. Our results show that P. antipoda-
rum possesses several isoforms of ChEs, one undifferenti-
ated between an AChE and a PChE, and another one
which could be assimilated as a BChE. V. piscinalis scems
to possess only one isoform close to the vertebrate AChE.
Our results also illustrate the relative insensitivity of ChE
activity following V. piscinalis exposure to environmental
concentrations of chlorpyrifos. On the contrary, the pres-
ent study gives valuable indications for sclecting P. anti-
podarum in biomonitoring programs.

Laboratory studies generally do not take into account
natural stressors, including fluctuations in biotic and abiotic
factors, which could have effects on AChE activity (Boc-
quené et al., 1997). Some complementary experiments are
needed in order to identify the factorsinducing ChE variabil -
ity (age, scason) in order to make the difference between
effects due to chemical exposure and the natural variability.
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2. IMPACT DE FACTEURS CONFONDANTS

Note n°l1 :

Effet de la méthode et de la durée de conservation des échantillons sur I’activité ChE
chez Gammarus fossarum

Résumé

En vue de valider et de standardiser la procédure de préparation et de traitement des
échantillons pour la mesure de I’activité AChE, nous avons étudié¢ I’influence de la méthode
et de la durée de conservation. Pour cela, des pools de gammares ont été conservés a -80 °C
sous une forme congelée ou lyophilisée durant 1, 2, 4, 8, 15, 30, 60 et 120 jours.

Aucun effet de la durée de conservation n’a été mis en évidence quelque soit la
méthode employée. En revanche, I’activit¢é AChE mesurée sur les échantillons congelés était
significativement plus forte que celle mesurée avec les échantillons lyophilisés. Les valeurs
d’activit¢ AChE mesurées sur des échantillons conditionnés de différentes maniéres ne
peuvent donc pas étre rigoureusement comparées.

Pour la suite de nos travaux, nous avons choisi la congélation, plus simple et plus

rapide que la lyophilisation.
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Effet de la méthode et de la durée de conservation des échantillons sur ’activité ChE
chez Gammarus fossarum

Introduction

La mesure précise et répétable d’un biomarqueur nécessite d’avoir préalablement mis
au point, validée et standardisée la procédure de préparation et de traitement des échantillons.
Le stockage des échantillons est une étape critique de cette procédure, en particulier lorsque
I’on étudie des variables moléculaires qui peuvent étre trés rapidement altérées dans de
mauvaises conditions de conservation.

Bien que la mesure de l’activité AChE figure parmi les plus anciens biomarqueurs
utilisés en écotoxicologie, peu de données relatives aux effets des méthodes et de la durée de
stockage des échantillons sont disponibles dans la littérature. Il a été rapporté, chez quelques
especes de poissons et de mollusques bivalves, que le conditionnement des échantillons a -80
°C permet de maintenir une activité AChE constante durant plusieurs mois (Mora, 1998;
Phillips et al., 2002; Pathiratne et al., 2008). Cependant, a notre connaissance, aucun travail
abordant la question chez les crustacés n’a ét¢ publié. Il semblerait également que les
différentes méthodes de conservation classiquement employées (e.g. congélation et

lyophilisation) n’aient pas fait ’objet d’étude d’inter-comparaison.

But de I’étude

L’objectif de cette étude était d’évaluer les effets de la méthode ainsi que de la durée
du stockage des échantillons sur le niveau de base de I’activit¢ AChE de Gammarus
fossarum. Deux conditions de stockage a -80 °C (i.e. congélation et lyophilisation) et 8
durées de conservation (1, 2, 4, 8, 15, 30, 60 et 120 jours) ont été testées.

Les organismes ont été prélevés en amont de la Bourbre sur le site de La Tour du Pin
(voir section II-1.1) en Avril 2006. Aprés une période d’acclimatation en laboratoire
d’environ 15 jours (voir section II-1.2), 90 pools de 5 males de taille homogéne (d’un poids
frais de 22 + 3 mg) ont été sélectionnés. Les pools destinés a étre conservés ont été saisis
dans de I’azote liquide puis stockés en 1’état a -80 °C, ou lyophilisés durant 24 h au moyen
d’un lyophilisateur Alpha 1-4® (Christ) avant d’étre stockés a -80 °C. L’activité AChE (voir
section II-3.1) a été mesurée sur des pools d’organismes (n = 5 par condition) frais (i.e.
vivants), immédiatement apreés congélation dans 1’azote liquide ou apres 1, 2, 4, 8, 15, 30, 60

et 120 jours de conservation sous forme congelée ou lyophilisée.
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Résultats et discussion

La congélation comme la lyophilisation assure le maintien de 1’activit¢ AChE
corporelle de G. fossarum. L’activité enzymatique est restée stable méme apres plusieurs
mois de conservation, quelque soit la méthode de stockage employée (Fig. 1), bien que la
congélation permette une meilleur répétabilité des mesures. En effet, les coefficients de
variation (CV) calculés sur I’ensemble des données sont de 5.5 % pour les échantillons
congelés et 9.9 % pour les échantillons lyophilisés. De plus, aucune corrélation n’a été établie
entre la durée de conservation et I’activit¢ AChE mesurée (respectivement, R’ = 0.004

et 0.023, p = 0.28 et 0.16).

—@—

1

organismes frais (40.05 £.1.85)
20 -

10 1 —e— Congélation

Activité AChE
(nmol.min'.g de P")

---O--- Lyophilisation

0 4 8 12 16 20 24 28 32 36 40 44 48 52 56 60 64 68 72 76 80 84 88 92 96 1loglogloglizlig!2g

Temps de conservation (jour)

Figure 1 : Activit¢ AChE corporelle (nmol.min"'.mg de protéines™) mesurée sur des échantillons de G. fossarum
stockés sous forme congelée et lyophilisée, apres différentes périodes de conservation.

Les données sont présentées comme des moyennes + écart type (n = 5). La ligne en pointillés orange représente

la valeur moyenne de 1’activité AChE corporelle mesurée dans les pools d’organismes frais.

La valeur moyenne d’activité enregistrée pour les échantillons lyophilisés (41.57 +
4.19 nmol.min”.mg de protéines™) est relativement proche de celle mesurée dans les
échantillons d’organismes frais. En comparaison, I’activité mesurée dans les échantillons
congelés (47.53 + 4.52 nmol.min".mg de protéines™) est significativement plus forte (p <
10°).

Cette différence s’explique principalement par le fait que la fraction protéique totale
extraite des échantillons congelés est significativement plus faible (p < 10°®) que celle extraite
des échantillons lyophilisés (Fig. 2) ; sans que toutefois cela ait une incidence sur la quantité
d’enzyme active. En effet, aucune différence d’activité non-normalisée par la concentration
en protéines (p > 0.20) n’a été observée entre les deux méthodes de stockage (Fig. 3). De plus

il peut €tre noté que la variabilité¢ inter-échantillons diminue lorsque 1’activit¢é AChE est
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exprimée en nmol.min”, avec des CV de 3.8 et 8.0 % concernant respectivement les

¢échantillons congelés et les échantillons lyophilisés.
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Figure 2 : Relation entre D’activité AChE corporelle (nmol.min'.mg de protéines™) et la concentration en
protéines totale (g.I") mesurées sur des échantillons de G. fossarum frais (A), congelés (e) et
lyophilisés (©).

Les données sont reportées comme des valeurs individuelles. * signifie que la corrélation est significative (p <

0.05).

b —&— Cong¢élation

10 ~

9

8 = 3
E & 7 & T T 0T, é .................................................................................. ?
QO =
<g ¢
L= 5 . .
:E g 4 organismes frais (6.74 +0.37)
ZE 3]

2

1

0

++O+++ Lyophilisation

0 4 8 12 16 20 24 28 32 36 40 44 48 52 56 60 64 68 72 76 80 84 88 92 96 1loglogloglizlig!2g

Temps de conservation (jour)

Figure 3 : Activit¢ AChE corporelle non-normalisée (nmol.min") mesurée sur des échantillons de G. fossarum
stockés sous forme congelée et lyophilisée, aprés différentes périodes de conservation.

Les données sont présentées comme des moyennes + écart type (n = 5). La ligne en pointillés orange représente

la valeur moyenne de 1’activité AChE corporelle non-normalisée mesurée dans les pools d’organismes frais.

Conclusion
La conservation des échantillons a —80 °C, que ce soit sous forme congelée ou

lyophilisée assure le maintien de I’activité AChE du gammare, méme apres plusieurs mois de
stockage. En revanche, la méthode de conservation semble influer sur les propriétés

d’extraction protéique des échantillons. Les valeurs d’activité AChE mesurées sur des
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¢chantillons conditionnés de différentes maniéres ne peuvent donc pas étre rigoureusement
comparées lorsque 1’activité AChE est normalisée par la concentration en protéine.

Pour la continuité¢ de nos travaux, nous avons opté pour la méthode de congélation ;
plus simple et plus rapide que la lyophilisation, elle permet €galement une meilleure

répétabilité des mesures.
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Publication n°3:

Acetylcholinesterase activity in Gammarus fossarum (Crustacea Amphipoda):
Intrinsic variability, reference levels and a reliable tool for field survey.

Benoit Xuereb, Arnaud Chaumot, Raphael Mons, Jeanne Garric, & Olivier Geffard.

L’utilisation appropriée d’une activité enzymatique en tant que biomarqueur requiert
une bonne connaissance de son niveau de base ainsi que de sa variabilité naturelle vis-a-vis de
facteurs biotiques et abiotiques. En vue d’utiliser I’activité corporelle de 1’acétylcholinestérase
(AChE) chez Gammarus fossarum comme un biomarqueur fiable de 1’exposition aux agents
anti-cholinestérasiques, (i) les effets des principaux facteurs biotiques (le sexe, le statut
reproducteur et le poids) et abiotiques (température de 1’eau) sur le niveau d’activité de base
de cette enzyme ont ¢ét¢ mesurés en laboratoire, et (if) sa variabilité spatio-temporelle au sein
de différentes populations naturelles, a été suivie sur une période d’un an. Les résultats ne
montrent aucun effet direct du sexe. Toutefois, des différences significatives d’activité AChE
ont été observées au sein des femelles en fonction de leur statut reproducteur. Les niveaux
d’activité AChE ont été montrés pour étre fortement et négativement corrélés aux poids des
organismes. En effet, ’activit¢ AChE diminue au cours de la croissance des juvéniles et tend
a se stabiliser chez les adultes. Ces résultats nous ont conduit a sélectionner un « organisme
standard » (male avec un poids de 15-20 mg) afin de minimiser la variabilité inter-
individuelle. Aucun effet de la température n’a été observé pour la gamme testée en
laboratoire (6-24 °C). De la méme maniere, aucun changement spatio-temporel relatif a la
saison et/ou aux caractéristiques physicochimiques de I’eau (telles que la conductivité ou la
température) n’a été enregistré durant I’étude de terrain. Sur la base de ces données, nous
avons défini, chez I’organisme standard, un niveau d’activité de référence ainsi que des seuils
d’activité maximale et minimale au dela desquels la modulation traduit une exposition a un

compos¢ anti-ChE.

Mots clés : Biomonitoring, Cholinestérase, Gammarus fossarum, Variations spatiales et

temporelles, Valeurs de référence.

Aquatic toxicology (2009) 93: 178-189
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The appropriate use of an enzyme activity as a biomarker requires good knowledge of its basal level and
its natural variability related to intrinsic biotic and environmental abiotic factors. In view of using whole-
body acetylcholinesterase (AChE) activity in Gammarus fossarum as a reliable biomarker of exposure to
anti-cholinesterase agents in aquatic ecosystems, (i) the effects of the main biotic (sex, reproductive sta-
tus, and weight) and abiotic (water temperature ) factors on the basal activity level of this enzyme were
measured in the laboratory and (ii) the spatio-temporal variability of basal enzyme activity was followed
in wild populations over a 1-year period. The results show no direct effect of sex. However, significant
differences in AChE activity were observed between females depending on gonadal and embryonic devel-
opment. A strong negative correlation between the AChE activity levels and organism body weight was
observed. Indeed, AChE activity decreases drastically during the early life stages and tends to stabilise
in larger individuals. These reports led us to select a standard organism (male; weight range, 15-20mg)
to minimise inter-individual variability. No effect of temperature on basal AChE activity was observed in
the laboratory for the tested range (6-24°C). Similarly, no spatio-temporal change relative to season or
the physico-chemical characteristics of the water (such as conductivity and temperature) was recorded
during the field survey. On the basis of field-collected data, we defined the standard organism having a
reference activity level with minimal and maximal threshold values. Finally, the value of AChE activity

Keywords:

Biomonitoring

Cholinesterase

Gammarus fossarum

Spatial and temporal variations
Reference value

normalisation by protein contents is discussed.

© 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

A large amount and great diversity of chemical compounds
have been and still are introduced into aquatic ecosystems. Con-
sequently, to assess whether organisms are impacted by these
pollutants, biological indicators have been developed and used
over the past few years, using biological metrics from subcellu-
lar to ecosystem levels. In this context, biochemical biomarkers, at
the suborganism level, have been considered sensitive and toxico-
logically relevant tools reflecting the biological responses towards
anthropogenic pollutions (Depledge and Fossi, 1994). Biomark-
ers are useful tools because their responses integrate spatial and
temporal environmental variations, which modulate the exposure
conditions of organisms to contaminants.

Today, the most widely used insecticides in agricultural, com-
mercial, and urban settings are organophosphorous (Ops) and
carbamate (Cbs) compounds. Most of these compounds have low
persistence in aquatic ecosystems, but the relative lack of tar-

* Corresponding author at: Cemagref, UR BELY, 3 bis quai Chauveau, CP 220, F-
69336 Lyon, France. Tel.: +334 72 20 87 85; fax: +33 478 47 78 75.
E-mail address: olivier.geffard@cemagref.fr (0. Geffard).

0166-445X/$ - see front matter © 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.
doi:10.1016/j.aquatox.2009.05.006

get specificity has raised concerns about their potential to cause
adverse effects on non-target wildlife populations, particularly
invertebrates (Schulz and Liess, 1999). The toxicity of Ops and Chs
pesticides results mainly from the inhibition ofacetylcholinesterase
(AChE; EC 3.1.1.7) activity. AChE is responsible for the hydrolytic
degradation of acetylcholine, which is the primary neurotrans-
mitter in the sensory and neuromuscular systems in most animal
species. This enzyme plays a key role in regulation of cholinergic
nervous transmission. AChE inhibition leads to overstimulation of
the central and peripheral nervous system, resulting in deleterious
effects for the organism, and ultimately death. Consequently, since
the 1970s, inhibition of AChE is proposed as a specific biomarker
for exposures to Ops and Cbs (Payne et al., 1996; Fulton and Key,
2001).

Among freshwater species, crustacean amphipods are suitable
organisms for ecotoxicological assessment of environmental pol-
lutants (Gerhardt et al., 1998; McLoughlin et al., 2000; Correia et
al., 2002a; Correia et al., 2002b; Maltby et al., 2002; Wallace and
Estephan, 2004; Geffard et al., 2007). Gammarids are widespread
and common in the streams of Western Europe where they are often
found in high density. They are ecologically relevant species since
they represent an important reserve of food for macroinvertebrate,
fish, bird, and amphibian species (Welton, 1979; Friberg et al., 1994;
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MacNeil et al., 2002) and play a major part in leaf litter breakdown
processes (Maltby et al., 2002). In Gammarus spp., AChE activity has
never been characterised and used during laboratory and field stud-
ies for pollutants and contamination source assessment in aquatic
areas (Kuhn and Streit, 1994; Streit and Kuhn, 1994; Crane et al.,
1995; McLoughlin et al., 2000; Xuereb et al., 2007).

However, the interpretation of AChE data is fraught with dif-
ficulty because biotic and environmental factors are known to
affect enzyme activities. Depending on food availability, reproduc-
tive stage, growth, and a number of other factors, the levels of
biomarker responses may fluctuate extensively, As aresult, changes
in biomarker levels may simply be a natural part of the physiologi-
cal cycle of species and thus quite unrelated to changes in exposure
to chemical pollution (Sheehan and Power, 1999). In freshwater and
seawater bivalves, seasonal variation has been identified as one of
the most important regulating factors of AChE activity, depending
on the reproductive cycle and growth period of species (Radenac
et al,, 1998; Dellali et al., 2001; Robillard et al., 2003; Leinio and
Lehtonen, 2005). Other studies have shown that the water’s pH and
salinity affect AChE activity of Nereis diversicolor (Scaps and Borot,
2000), Anodonta cygnea (Robillard et al., 2003), Mytilus spp. (Pfeifer
etal., 2005), Crangon crangon (Menezes et al., 2006) and Eurytemora
affinis (Cailleaud et al., 2007 ). Although crustaceans are more sensi-
tive to anti-cholinesterase compounds than bivalve and vertebrate
species (Kuhn and Streit, 1994; Forget et al,, 2003; Xuereb et al.,
2007), few studies have focused on the range of natural variability
of AChE activity in freshwater species (Jemec et al., 2007; Printes et
al., 2008).

The ideal biomarker would only be modulated by contami-
nants, but in reality, this is highly unlikely to occur (Sheehan and
Power, 1999). Consequently, in situ biomarker applications gen-
erally amount to occasional comparisons between reference and
impacted sites. To distinguish contaminant effects with biomark-
ers and prevent any misinterpretation due to potential factors
of variability, biomarkers are mainly applied to sites with simi-
lar physico-chemical parameters (e.g., upstream and downstream
from pointsources)(Flammarion et al., 2002 ). However, in this con-
text, it is not conceivable to make widespread use of AChE activity
as a bio-monitoring tool.

In the perspective of a bio-monitoring application, it is essential
to (i) develop a procedure for which the lowest biomarker variabil-
ity related to methodological and intrinsic biotic factors is obtained
and (ii) define reference values of biomarker basal response taking
into account its spatio-temporal changes. This study aims to apply
this approach to developing the whole-body AChE activity mea-
surement in Gammarus fossarum and to use itas a simple, robust and
reliable biomarker in bio-monitoring programmes. This required us
to assess the effects of biotic (sex, weight, reproductive status) and
abiotic (temperature) factors on the AChE activity of organisms pre-
viously acclimatised in the laboratory and to study AChE activity
on a monthly basis in wild gammarid populations from different
catchment areas during an annual field survey.

2. Materials and methods
2.1. Sample collection

G. fossarum were collected using a net (by kick sampling) and
different size classes were separated by sieving. Immediately after
sampling, specimens were stored in plastic bottles containing ambi-
ent fresh water, and quickly transferred to the laboratory. The
organisms used during laboratory assays were collected from La
Tour du Pin, upstream of the Bourbre River (Middle Eastern France).
This site has good water quality according to RNB data records
(Réseau National de Bassin, French Watershed Biomonitoring Net-
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worl; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-superficielles/index.php) and a
high density of gammarids is found. The organisms were kept dur-
ing an acclimatisation period of at least 10 days in 30-L tanks
continuously supplied with drilled groundwater adjusted to the
sampling site conductivity (i.e., 550 p.Scm~1) and under constant
aeration. An 8/16 h light/dark photoperiod was maintained and the
temperature was kept at 12 £ 1°C. Organisms were fed ad libitum
with alder leaves (Alnus glutinosa). The leaves were conditioned for
at least 6 £ 1 days in water. Freeze-dried Tubifex worms were given
as a dietary supplement twice a week.,

2.2. Impact of sex, female reproductive stage and individual
weight on AChE basal activity

In Amphipoda, for each reproductive-moult cycle in sexually
active females, gonad growth (i.e., the secondary vitellogenesis)
and embryo development in marsupium take place simultaneously
(Charniaux-Cotton, 1985). Freshly hatched juveniles are released
from the marsupium a few times before the ecdysis of the mother,
shortly after which she lays a new batch of matured oocytes in the
marsupium. Then a secondary vitellogenic cycle starts for a new
batch of primary oocytes. Therefore, to study the impact of gen-
der and female reproductive stage, AChE activity measurements
were taken in males (&) and four different female groups: (g1)
females at the beginning of the reproductive-moult cycle with a
few developed gonads and newly laid eggs in marsupium, (2 ) the
same females for which the eggs were manually released from
marsupium, (¢3) females at the end of the reproductive-moult
cycle with mature oocytes in gonads and freshly hatched juveniles
in marsupium, and (¢4) the same females for which the freshly
hatched juveniles were manually released from marsupium. For
each group, five replicates of five organisms with similar weight
(range, 15-20 mg) were analysed.

The weight impact on AChE activity levels was investigated in
six weight classes: class 1, 2, 3, 4, 5 and 6. To this end, sexually
undifferentiated juveniles or adult males, with homogenous weight
(1.0+£0.3, 39402, 7.8+£0.3, 1464+0.7, 22.940.7 and 38.6+£3.1,
respectively) were selected in different sieving fractions. Enzyme
activity was measured for five replicates per weight class. The num-
ber of organisms per replicate was different for each weight class
(class 1: n=50, class 2: n=25, class 3: n=12, class 4: n=6, class
5: n=4 and class 6: n=2) to keep a comparable homogenisation
volume during the enzyme extraction procedure (see Section 2.4).

After treatment, pools of organisms were weighed, sacrificed in
liquid nitrogen and stored at —80°C until enzymatic assays.

2.3. Impact of environmental factors

2.3.1. Temperature under laboratory conditions

In the temperature impact study, glass tanks filled with 500 mL
of filtered fresh water (with the same chemical properties as
described in Section 2.1) were kept for 24 h at temperatures of
6, 12, 18 and 2441°C (in four different thermo-regulated water
baths). These temperatures were relevant to the annual temper-
ature range found in French streams. Five replicates of 20 male
gammarids of homogeneous weight (range, 15-20 mg) per temper-
ature were transferred to the previously prepared tanks. Animals
were fed ad libitum during the entire experiment with partially
decomposed alder leaves (A. glutinosa). After exposure periods of
2 and 15 days, a pool of five organisms per replicate was sampled,
weighed, sacrificed in liquid nitrogen and stored at —80°C until
enzyme assays.

2.3.2. Spatio-temporal variability of G. fossarum AChE
A monthly follow-up of AChE activity levels was carried out, from
January 2007 to January 2008, on gammarid populations from two
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Table 1

Values of different physico-chemical water characteristics (temperature, pH and conductivity) measured at each sampling and the monthly flow rate of the study sites (A:

the Bourbre River; B: the Agny River; C: the Ardiére River; D: the Morcille River).

Temperature (°C) pH Conductivity { uScm-1) Flow rate (m?s-')2

A B C D A B C A B C D A B C D
January 2007 6.9 7.1 - 8.8 7.8 7.8 - 75 716 761 - 205 1.30 043 0.82 0.03
February 5.7 6.0 9.0 8.9 7.8 7.8 7.5 75 570 512 99 143 236 0.65 1.14 0.08
March 5.8 59 5.3 5.5 8.6 8.2 7.0 7.0 576 528 114 151 268 072 1.18 0.07
April - - - - - - - - - - - 1.53 0.52 042 0.03
May 133 148 12.0 11.1 84 8.4 8.1 83 506 457 120 115 292 0.52 0.46 0.03
June 15.8 17.1 16.8 14.8 83 8.3 8.2 83 517 466 104 134 430 1.02 0.47 0.04
July 16.1 17.0 16.2 154 83 8.1 7.2 71 493 422 100 111 1.77 0.54 0.55 0.02
August 15.0 17.0 15.0 15.1 7.8 8.2 8.2 7.7 475 424 106 147 0.99 038 0.29 0.01
September 13.5 148 14.2 133 83 8.2 7.3 7.8 485 425 110 141 0.92 0.40 0.33 0.02
October 114 1.8 12.3 10.9 82 8.1 7.8 75 513 456 103 133 0.99 0.39 0.34 0.03
November 7.5 75 84 8.6 8.4 8.3 77 7.8 478 457 102 111 1.63 0.50 0.61 0.16
December 2.2 21 3.3 3.8 8.6 8.6 7.0 8.1 565 524 93 106 3.32 0.72 1.38 0.10
January 2008 6.4 6.5 7.0 7.3 8.4 8.5 7.4 8.4 515 475 90 111 3.90 0.88 1.19 0.09

2 These values were produced by the DIREN (DlIrections REgionales de I'ENvironement) of the Rhéne-Alpes region (http://www.rhone-alpes.ecologie.gouv.fr/).

catchment areas of eastern central France: the Bourbre and Ardiére
Rivers. These catchment areas have identical temperature profiles
with strong variations throughout the year, but differ by their water
conductivity (500 and 100 .S cm™!, respectively). Organisms were
collected in the upstream part of the Bourbre River, the Agny River
(a Bourbre River tributary), the Ardiére River and the Morcille River
(an Ardiére River tributary). The sites studied are located in areas
with negligible urban and industrial inputs. However, only the
station on the Morcille River could be defined as a pristine site,
because it is located in a wooded area with no agricultural activ-
ity; conversely, the other stations are adjacent to agricultural areas.
As previously described, after sampling, specimens were immedi-
ately stored in water from the sample site and transferred to the
laboratory. Then, for each station, five pools of five male organ-
isms with homogeneous weight (range, 15-20mg) were quickly
selected, weighed, sacrificed in liquid nitrogen and stored at —80°C
until biochemical analysis. Water temperature, conductivity, and
pH were recorded monthly (Table 1).

2.4. AChE activity measurement

G. fossarum whole bodies were homogenised in 1:10 (w:v) ice-
cold phosphate buffer (100 mM; pH7.8) plus 0.1% Triton X-100, with
an Ultra-Turrax® T25 basic at 24,000 rpm for 35s. The homogenate
was centrifuged at 9000 x g at 4°C for 15 min. Clear supernatant
(S9) was collected and kept at 4 °C to be used as an enzyme source.
The enzyme activity was determined in triplicate for each sam-
ple according to the colorimetric method initially developed by
Ellman et al. (1961) adapted to microplates. Briefly, 330 L of phos-
phate buffer (0.1 M, pH 7.8), 20 p.L of the chromogenic agent DTNB
(0.0076 M) and 20 p.L of supernatant were added to a 96-well
microtiter plate, Measurement of enzyme activity was initiated by
adding 10 pL of acetylthiocholine iodide solution (0.076 M). When
the variation coefficient was higher than 4%, the sample was anal-
ysed again. Spontaneous substrate hydrolysis was assessed using
two controls, a blank without acetylthiocholine and a blank with-
out the sample. Absorption of the 2-nitro-5-thiobenzoate anion,
formed from the reaction, was recorded at 405 nm every 60s for
10 min (at 25°C). Absorption kinetics were calculated in the linear
range, then converted in nanomoles per minute according to the
molar extinction coefficient of DTNB (¢=1.36 x 104 L mol-' ¢cm~1):

_ Aabsorbance (min_l)

- x volume (L)

rate (molmin~!)

The rate of DTNB hydrolysis recorded in blanks was always
less than 0.03 nmol min—!. The quantification limit calculated with

the methodology described for AChE activity measurement was
0.1 nmol min~!, Enzyme activity is conventionally normalised by
the weight of proteins contained in the volume of the enzyme
extract. To this end, for each sample the protein concentration was
estimated in triplicate according to Lowry et al. (1951) adapted to
the microplate, using bovine serum albumin as standard, A Safire®
spectrofluorometer microplate-reader (TECAM) was used for both
enzyme activity and protein concentration measurement.

To the end, no normalised AChE activity was expressed as
nanomoles of substrate hydrolysed per minute (nmol min=!) and
normalised as nanomoles of substrate hydrolysed per minute per
milligram of protein (nmel min~! mg protein~!).

The chemicals, acetylthiocholine iodide, 5,5-dithiobis(2-
nitrobenzoic acid) (DTNB) and the reagents used for the protein
dosages were purchased from Sigma-Aldrich (Saint Quentin
Fallavier, France).

2.5, Statistical analysis

All results are expressed as the mean & standard deviation. The
normality of variables and the variance homogeneity were tested
using the Shapiro-Wilk test and the Hartley-Cochran-Bartlett test,
respectively. The differences between groups of gammarids were
evaluated by analysis of variance (ANOVA). In case of rejection of
Ho, post hoc comparisons were performed using Tukey's test. The
significance p-level was set at0.05. These analyses were carried out
with STATISTICA® software v7.0 (Statsoft).

For field data analysis, minimum and maximum reference
thresholds of AChE activity were constructed on the basis of the
variation range of the data collected from the most probable unim-
pacted station, the Morcille River station, as the 95% confidence
interval (95% CI) of monthly means. To apply these reference thresh-
olds to the AChE activities measured in organisms from other
stations, we tested that there were no significant differences in the
annual mean value with the Morcille River station.

3. Results
3.1. Unit used to express AChE activity

AChE activities are currently normalised against the protein con-
tent in the sample and expressed in nmol min~! mg protein~! to
correct the potential variations in enzyme concentration possibly
resulting from output differences during the extraction procedure.
However, normalisation against protein concentrations assumes
that changes in the AChE enzyme and total protein contents are pro-
portional and consequently a positive relationship between AChE

167

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre IV : Mesure et interprétation de [’activité des cholinesterases

228 B. Xuereb et al. / Aquatic Toxicology 93 (2009) 225-233
(A) ©
104 125
— L —
2 MR
‘E 9 o 'y A ;
o -~
B Og Z 10
51 > 2
< 8- \ ,E‘ 94
1 Py 1)
= & =
[ . g‘g U 84
7 - . A =
= ~ 7
E 6 2 61
T% 5 ¥ =-0173Tx + 0.5308 E; 39 y=.02532x+10,144
2 R = 0.067 E 44 R=o0ms
4 T T T T T T 3
(D)
(B)
= 704 o 90 4
£ 2
= ‘£ 80|
2 601 g
i o 70 4
C . =]
< 307 < 60
e B 5o
s 404 w0
g g
e 404
B 30 y=-71812x+109.88 E ¥ =08228x + 129,18 .
E RY=0.7817 H 301 R’ =05108
s g
E 20 . . - - - . ) £ 20 v T T ! v !
4.5 55 6.5 T3 8.5 95 10.5 1.5 4.5 5.5 6.5 7.5 85 9.5 10.5

-1 : :
gL (protein concentration)

-1 ] :
gL (protein concentration)

Fig. 1. Relationships between protein concentration (gL' )and non-noermalised AChE activity (nmol min~!)or normalised AChE activity (nmol min~! mg protein=') measured
in whole-body extract of females with different reproductive statuses (A and B) and males analysed during the field survey (C and D). Data are reported as individual values.
(@, ¢1) Females at the beginning of the reproductive-moult cycle with few developed gonads and newly laid eggs in marsupium; (), $2) females at the beginning of the
reproductive-moult cycle with few developed gonads and for which the eggs were manually released from marsupium; (a, $3) females at the end of reproductive-moult
cycle with mature oocytes in gonads and freshly hatched juveniles in marsupium; (A, $4) females at the end of the reproductive- moult cycle with mature oocytes in gonads
and for which the freshly hatched juveniles were manually released to marsupium; (4) males analysed during the field survey.

activity expressed in nmol min~! and total protein contents should
be found.

Fig. 1 illustrates the relationships between AChE activity and
protein contents observed in females in relation to their reproduc-
tive status and in males throughout our field study. When AChE
activities were expressed in nmolmin—!, no significant relation-
ships were observed between the enzymatic activities and the total
protein contents of the samples (Fig. 5A and C), with a R2 of 0.067 in
females (Fig. 5A) and 0.034 in males (Fig. 5C). In contrast, a signifi-
cant negative relationship was observed when AChE activities were
expressed in nmolmin—! mg protein—! (Fig. 1B and D). The highest
total protein contents were observed in females with freshly laid
eggs in marsupium (g1) and mature oocytes in gonads (¢3 and ¢4),
leading to a decrease in the normalised AChE activity level (Fig. 1B).

3.2. Impact of intrinsic biotic factors: sex, female reproductive
status, and weight

Fig. 2 illustrates the mean values of AChE activity (expressed
in nmolmin~!) in males and females for different reproductive
statuses. The basal levels of AChE activities showed significant
inter-group differences (ANOVA: p<10~3). No significant differ-
ences were registered between males and the different female
groups (p>0.05). Among the females, two statistically different
groups (p<0.01) were distinguished: g1 and g4 showed a lower
AChE activity than ¢2 and ¢3.

Fig. 3 shows the levels of AChE activity measured in gammarid
pools of different size classes according to their mean individ-
ual fresh weight. A significant negative relationship was found
(p<10-5), with the data fitting a power function well (R2=0.98).
AChE activity levels decreased drastically from class 1 to 3 (from
18.8+ 0.9 to 10.3 £0.2 nmol min—1), and then tended to stabilise in
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larger size classes (8.54+0.3, 7.6+ 0.3 and 6.3 £0.9 nmol min~! for
classes 4, 5 and 6, respectively).

3.3. Impact of temperature under controlled conditions

Fig. 4 presents the AChE activity of gammarids kept at water
temperatures ranging from 6 to 24°C for 2 and 15 days. No signif-
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Fig. 2. Whole-body AChE activity (nmolmin=') measured in pools of G. fossarum
males and females (four different reproductive statuses). Data are reported as
mean + standard deviation (n=>5). Similar letter: no significant difference (p > 0.05).
(") Males; (g1) females at the beginning of the reproductive- moult cycle with few
developed gonads and newly laid eggs in marsupium; (92) females at the begin-
ning of the reproductive-moult cycle with few developed gonads and for which
the eggs were manually released from marsupium; (¢3) females at the end of the
reproductive-moult cycle with mature oocytes in gonads and freshly hatched juve-
niles in marsupium; (94) females at the end of the reproductive-moult cycle with
mature oocytes in gonads and for which the freshly hatched juveniles were manually
released from marsupium.
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Fig. 3. Relationships between whole-body AChE activity (nmelmin-!) and mean
individual fresh-weight of organism pools (mg) for six size classes of sexually undif-
ferentiated juvenile or adult male G. fossarum. (#) class 1, (¢) class 2, (a) class 3, (&)
class 5, (0) class 5, (M) class 6.

icant differences were detected whatever the tested temperature
(ANOVA: p=0.51). The mean AChE activity values ranged from
87+0.41t09.5+£0.9nmolmin-1,

3.4. Spatio-temporal variability of G. fossarum AChE

Fig.5 presentsthe AChE activities measured in the different gam-
marid populations studied from January 2007 to January 2008. The
annual means (average of monthly means) recorded on the Bour-
bre, Agny, Ardiére and Morcille Rivers (8.34+0.6,8.04+1.0,8.7+1.0,
8.4+0.5 nmol min~!, respectively) were not significantly different
between stations (p =0.18). As no spatial variations of AChE activity
occurred, the data were analysed according to reference thresholds
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Fig. 5. Annual variations of whole-body AChE activity (nmol min=!) measured in male G. fossarum collected from January 2007 to January 2008 in upstream part of the
Morcille River (A), Ardiére River (B), Bourbre River (C) and Agny River (D). Data are reported as mean + standard deviation (n =5). The continuous line represents the annual

Days

Fig. 4. Whole-body AChE activity (nmol min=!) of male G. fossarum measured after
2 and 15 days of exposure to 6, 12, 18 and 24 °C. Data are reported as mean + standard
deviation (n=>5).

(95% CI) constructed on the basis of the data collected from the
Morcille River station, ranging from 7.4 to 9.5 nmol min—!,

The AChE activity measured in gammarids from the Morcille
River station did not present temporal variability trends. Indeed,
the monthly mean values presented little variability over the year
(VC=6.2%) and all of them (from 7.7 +0.2 to 9.2+ 0.6) remained
within the reference range (95% CI). Conversely, the largest annual
variations were recorded on other stations, especially for Ardiére
and Agny River stations (VC%=11.2 and 12.4, respectively). Accord-
ing to reference thresholds, low levels of AChE activity were
observed in April for the Ardiére River station and in May and from
October to January for the Agny River station. Surprisingly, high
levels were also observed in July and August for the Ardiére River
station. No significant relationships (p>0.05) were found between
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mean of AChE activity values obtained for the Maorcille River (8.4 4+ 0.5 nmol min=1), and dotted line, the 95% confidence intervals (7.4-9.5 nmol min=1).
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the AChE activities and physico-chemical parameters (temperature,
pH, conductivity and flow rates; Table 1).

4, Discussion

Applying biomarkers in aquatic invertebrates as indicators of
pollution has been extensively developed during recent decades.
Since chemical stress can thus be expressed in biological terms,
biomarkers provide a valuable tool for environmental assessment.
However, the appropriate use of an enzyme activity as a biomarker
of any contamination requires good knowledge of its variability,
related to intrinsic biotic and environmental factors. From a bio-
monitoring point of view, the ideal biomarker should be reliable,
robust, easily applied and only be modulated by contaminants. In
this context, prior to the proper use of biomarkers, one must (i)
study the effect of biotic factors (such as sex, size and reproductive
status) on biomarker levels in order to choose the model organism
for which intrinsic enzymatic variability will be the lowest and (ii)
investigate the impact of abiotic factors (such as seasonality and
the physico-chemical characteristics of water) on enzyme activity
levels, in order to establish reference basal levels.

In some species such as fish and bivalves, AChE activity assays
have been performed on specific tissues, particularly brain (Hazel,
1969; Hogan, 1970; Payne et al., 1994), muscle (Payne et al., 1994;
Flammarion et al., 2002) and gill (McHenery et al., 1997; Leinio
and Lehtonen, 2005; Pfeifer et al., 2005), making it possible to use
homogeneous samples to reduce the variability in enzyme activ-
ity measurements. In small invertebrate species, such as daphnids
(Barata et al.,, 2007; Jemec et al., 2007; Printes et al., 2008), gam-
marids (Kuhn and Streit, 1994; Streit and Kuhn, 1994; Crane et al.,
1999; McLoughlin et al., 2000) and copepods (Forget et al., 2003;
Cailleaud et al., 2007), dissection of specific tissue is impractical and
it is not conceivable with a reliable and simple measurement and
for large-scale use of this biomarker, Consequently, in our study, we
chose to develop AChE measurement on whole body of G. fossarum.

4.1. Selection of model organism

4.1.1. Normalisation of AChE activity

In general, AChE activities are currently normalised against
the protein content in sample extracts (S9; see Section 2.4)
and expressed in nanomoles of substrate hydrolyzed or DO-
units min—! mg protein-! (McHenery et al., 1997; Forget et al.,
2003; Cailleaud et al.,, 2007; Hoguet and Key, 2007). However,
our results show that the natural variation of structural protein
contents, related to physiological changes (such as reproductive
status) constitutes a source of variability, leading to an under- or
over-estimation of the basal level of AChE activity (Fig. 1). Simi-
lar results have been observed in whole-body extracts of Mytilus
edulis (Radenac et al., 1998) and Perna viridis (Lau et al., 2004).
Radenac et al. (1998) showed that oocyte development constitutes
an additional protein source in organisms and involves an under-
estimation of AChE activity. As discussed by Printes and Callaghan
(2003), changes in total protein may be related to the use of whole
organisms in small invertebrates as compared to vertebrates and
larger invertebrates where analyses are performed on specific tis-
sues. However, Owen et al. (2002) and Leinio and Lehtonen (2005)
found large protein concentration variations of S9 with values rang-
ing from 0.5 to 2mgmL~"! for Euvola ziczac hemolymph, from 5
to 10mgmL~! for Macoma balthica foot muscle and from 3 to
5mgmL~! for M. edulis gill.

According to Owen et al. (2002), it is advisable to express AChE
activity in nmol min—!, However, in these conditions, AChE activ-
ity directly depends on sample weight and the technical process
used to prepare S9. Consequently, identical sample preparation
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processes should be applied to allow an accurate comparison and
interpretation of data obtained from different studies, sampling
dates and sampling sites.

4.1.2. Effects of sex, reproductive status and size on basal AChE
activity

According to the results obtained for fish (Galgani et al., 1992;
Payne et al., 1994; Flammarion et al., 2002) and crustaceans (Forget
etal., 2003), the AChE activity (expressed in nmol min~!) observed
for male and female groups are similar (Fig. 2). As stated in the
first part of our discussion, AChE activity variations are lower when
the results are expressed in nmol min—'; however, significant dif-
ferences were still observed between female groups (Fig. 2). AChE
activities observed for the groups ¢1 and ¢4, that is to say females
with newly laid eggs in marsupium and with mature oocytes
in gonads, respectively, were lower than group ¢2, correspond-
ing to the sexual resting stage (no developed gonad and without
marsupium contents). This difference may be explained by the pres-
ence of mature oocytes which can account for up to 15% of the
female body weight and that might induce a biological dilution of
the enzyme fraction during the homogenisation procedure. In the
group 23 with mature oocytes, this under-estimation is compen-
sated for by the higher AChE activity of the juveniles present in
the marsupium (see below). Although there is not a direct gender
effect on G. fossarum AChE activity, the male organism was selected
for the rest of our study in order to limit the variability of AChE
activity measurements.

A significant relationship was observed between AChE activity
levels and organism weight (Fig. 3). Similar results were obtained
with size (data not shown). Juveniles present the highest specific
activity and then the activity level decreases as a function of size.
These results agree with those obtained in various fish - Mul-
lus barbatus, Callionymus lyra and Serranus cabrilla (Burgeot et al.,
1996) and Leuciscus cephalus (Flammarion et al., 2002) - and in the
crustaceans Tigriopus brevicornis (Forget, 1998), Palaemoneres pugio
(Hoguet and Key, 2007) and Daphnia magna (Printes and Callaghan,
2003). In our study, the results clearly show that the highest AChE
activity observed in G. fossarum juveniles stems from an increase in
the rate of substrate hydrolysis, i.e,, it results from higher specific
AChE activity. On the other hand, Radenac et al. (1998) in M. edulis
and Printes and Callaghan (2003) in D. magna, assume that the rela-
tionships observed between AChE activity and body length mainly
result from protein changes which could be observed during the
development and the growth of the organisms.

As for the impact of biotic factors (sex, reproductive status in
females and weight), our results show that weight is one of the most
influential factors on AChE basal activity in G. fossarum. Juvenile
organisms presented the highest AChE activities and are likely more
sensitive to insecticide contamination (Buchwalter et al., 2004), but
a low weight change induces high AChE activity variability, more-
over, juveniles are not easily found year around. With the aim of
developing G. fossarum AChE activity as arobust and reliable tool for
bio-monitoring studies, male organisms weighing from 15 to 20 mg
were selected as the standard organism for the rest of our study,
because they are among the most abundant in wild populations
and are easily sampled.

4.2. Abiotic factor impact

4.2.1. Water temperature

Our results show that no water temperature effect was observed
on the G. fossarum AChE basal activity levels (Fig. 4). After 2- and
15-day exposure to water temperatures ranging from 6 to 24°C,
AChE activity levels recorded in male organisms were constant and
were similar to those previously observed, with values ranging from
8.7+0.4 to 9.5+ 0.9nmol min-'. For fish, Bocquené and Galgani
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(1998) underline the temperature of the environment from which
the organisms were sampled as one of the most important factors
affecting AChE activity. However, Baslow and Nigrelli (1964) show
that AChE activity varies inversely with the acclimation temper-
ature in Fundulus heteroclitus, whereas Hogan (1970) observed a
linear increase of bluegill AChE depending on water temperature.
In invertebrate species, to our knowledge only three papers have
focused on the effect of water temperature on AChE basal activ-
ity, concerning estuarine species, N. diversicolor (Scaps and Borot,
2000), E. affinis (Cailleaud et al., 2007) and C. crangon (Menezes
et al., 2006). In all cases, no clear relationship has been observed
between AChE activity and temperature.

Given that the G. fossarum AChE activity level is not regulated by
water temperature, these results underline the advantage of this
species for bio-monitoring studies.

Storage method of organisms could be another abiotic fac-
tor influencing enzyme activity measurement. Freezing (—80°C)
organisms is the storage method conventionally used for enzyme
activity assessment in aquatic vertebrates and invertebrates. For
this study, we studied the impact of freezing (—80 °C) on G. fossarum
AChE activity in measuring AChE activity on a frozen organism
pool after 0, 1, 2 and 4 storage months. No AChE modification was
observed in this species (data not shown).

4.2.2. Spatio-temporal variations of AChE activity in field
populations

In the literature, few studies have focused on the seasonal vari-
ability of AChE activity in crustacean species, other than Forget et al.
(2003). in the crustacean T. brevicornis, the data reported concern
mainly bivalve species (Escartinand Porte, 1996; Dellali et al., 2001;
Owen et al,, 2002: Robillard et al., 2003; Lau et al., 2004; Leinio and
Lehtonen, 2005).

In this study, AChE activity levels in standard-size male G. fos-
sarum were surveyed on a monthly basis over 13 months (January
2007-January 2008) in order to set seasonal baseline levels and
the range of natural variability in a population living under envi-
ronmental constraints typical for French streams. Two catchment
areas were investigated, characterised by water with low and high
conductivity levels, and high temperature variations throughout
the year (Table 1). For each catchment area, two streams were
studied. The Morcille River station was the only sampling station
which could be characterised as unimpacted because it is located
in wooded areas and is not under the influence of anthropogenic
stressors (Gouy and Nivon, 2006; Dorigo et al., 2007; Rabiet et
al., 2008). For other stations, even though the organisms were
collected upstream, they were located in areas with agricultural
activities: vineyards for the Ardiére River and cereals for the Bour-
bre and Agny Rivers. However, all the stations studied had good
water quality according to RNB (Réseau National de Bassin, French
Watershed Bio-monitoring Network; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-
superficielles/index.php) data records, which are based on the
analysis of the invertebrate community structure index (Indice
Biologique Global Normalisé, Standardised Global Biological Index;
94 NF T 90-350).

The AChE activity levels observed in gammarids collected from
the Morcille River were particularly stable, with a mean annual
value of 8.4 +0.5nmol min~! (Fig. 5). Similar mean annual values
were observed for the Bourbre, Agny and Ardiére River stations.
However, variation coefficients for these last three stations were
higher than the variation coefficient obtained on the Morcille River,
resulting from periods of AChE activity decrease observed in April
(the Ardiére and Bourbre Rivers), May (Bourbre and Agny Rivers)
and between October and January for the Agny River. Consid-
ering that (i) no seasonal variation of AChE activity levels was
observed in the unimpacted Morcille River station, (ii) no tem-
perature impact was observed under laboratory conditions (see

Section 4.2.1), (iii) no significant relationships were found between
the AChE activities and the physico-chemical parameters (temper-
ature, pH, conductivity and flow rates; Table 1), in relation to the
location of sampling stations, we conclude that these periods of
AChE activity depreciation reflect environmental exposure to anti-
cholinesterase compounds and not seasonal changes of G. fossarum
AChE basal levels.

Contrary to our results, Forget et al. (2003) found that T. brevi-
cornis AChE activity levels depend on the season, with the highest
values in summer and the lowest in winter. Similarly, Robillard
et al. (2003) in A. cygnea, Lau et al. (2004) in Pernas veridis and
Leinio and Lehtonen (2005) in M. edulis and M. balthica showed
that AChE activity levels of bivalves vary throughout the year. In
all these studies, AChE activity levels are expressed using protein
normalisation. The authors clearly showed that the seasonal pat-
terns observed in the AChE activity of bivalves appear to follow
their reproductive stage and main growth period, carrying out vari-
ations of total protein contents and biological dilution of studied
tissues. These observations confirm that biotic factors (as discussed
above; see Section 4.1.2) are the main regulating factors of basal
AChE activity and underline the need to understand their impacts
on AChE activity measurement before this activity can be used as a
bio-monitoring tool.

4.2.3. Reference value of AChE activity

Assuming that Morcille River station is unimpacted by anthro-
pogenic activities and that there is no seasonal effect on G. fossarum
AChE basal activity, the reference and threshold values were defined
for our standard organism (male with a weight ranging from 15 to
20 mg). The reference value is 8.4 nmol min—!, corresponding to the
AChE annual mean value obtained for the Morcille River station. The
maximal and minimal threshold values are 7.4 and 9.5 nmol min—1,
corresponding to the 95% confidence intervals. That means that an
AChE activity (average level computed from five individual values)
lower than 88% (corresponding to the minimal threshold value of
7.4nmol min~1) at the reference activity level could be interpreted
as a modulation resulting from an exposure to contamination. This
value (12% inhibition) is lower than the value proposed in the
literature for freshwater and marine invertebrates. It is generally
admitted that AChE inhibition should be in excess of 20-30% from
values observed onreference sites for reflecting an exposure to anti-
cholinesterase compounds (Escartin and Porte, 1996; Owen et al.,
2002). This difference could mainly be explained by the higher sea-
sonal variability of AChE activity observed in bivalves as compared
to G. fossarum. In fish, for which the impact of biotic and abiotic
factors on AChE activity has been extensively studied, the authors
observed that given the variability observed in AChE levels in con-
trol fish, the activity must be reduced by 13% to indicate exposure
to organophosphorus insecticides (review in Fulton and Key, 2001).

Based on the reference AChE value, significant inhibition of
roughly 20% from reference activity was observed in April for the
Ardiére River and in May and from October to January for the Agny
River (Fig. 5). As previously discussed, organism weight is the main
regulating factor of G. fossarum AChE activity levels. Although this
confounding factor is limited by the use of organisms standard-
ised in weight (15-20 mg), we were able to estimate the values of
expected AChE activities more accurately by using the actual organ-
ism weight and the relationship between AChE activity level and
organism weight (Fig. 3). In all cases, estimated AChE values were
similar to the reference value (results not shown), showing that
weight variations observed during the field survey do not explain
this AChE activity decrease. In addition, in another study we showed
(Xuereb et al., submitted for publication) that the significant 20%
inhibition of AChE activity could be observed after G. fossarum expo-
sure to 0.72 nM of chlorpyrifos (organophosphorus insecticide) and
123.30nM of methomyl (carbamate insecticide), which are envi-
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ronmentally realistic concentrations (Mazanti et al., 2003; Carbo et
al., 2008). Consequently, these AChE modulations may result from
a contamination exposure. Moreover, Escartin and Porte (1996),
Robillard et al. (2003) and Forget et al. (2003) showed that the
highest pesticide concentrations are detected in rivers in spring,
This corresponds to periods of agricultural applications. The signif-
icant AChE inhibition observed in the Agny River between October
and January could be explained by pesticide inputs resulting from
ground leaching by autumnal rains. Unfortunately, no information
concerning pesticide contamination is available. Hence nothing can
be concluded on the exposure to some anti-cholinesterase com-
pounds.

A surprising and significant increase in AChE activity was
observed in July and August for the Ardiére River. This increase
appeared after a period of low AChE activity, and the increased
activity was associated with recovery phenomena. Although the
biological mechanisms remain unknown, AChE activity inductions
have been observed for laboratory and field studies (Flammarion
et al,, 2002; Romani et al., 2005; Gagnaire et al., 2008) after
exposure to sub-lethal concentrations of organophosphorus com-
pounds. Similarly, after recovery experiments, AChE activity of T.
brevicornis collected from an impacted site were higher than those
of organisms sampled from the reference site (Forget et al., 2003).

5. Conclusion

The aim of this study was to obtain better knowledge of whole-
body AChE activity measurement in G. fossarum in order to avoid
misinterpretation of this biomarker response. The results showed
that the variations of whole-body G. fossarum AChE activity are
mainly related to intrinsic biotic factors (such as size or reproduc-
tive status), the environmental factors (seasonality and the water's
physico-chemical characteristics) having negligible impacts in this
species. Consequently, in order to limit the variability close to biotic
factors, we defined a standard organism: male organisms with a
body weight ranging from 15 to 20 mg. Second, we propose for this
standard organism a reference basal activity value and maximum
and minimum thresholds beyond which inhibitions or inductions
may be attributed to present or past contamination exposure.
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3. INTERPRETATION DE L’INHIBITION DE L'ACTIVITE ACETYL-
CHOLINESTERASE EN TERME D’EFFETS AU NIVEAU INDIVIDUEL

Publication n°4:

Acetylcholinesterase activity in Gammarus fossarum (Crustacea Amphipoda):
Linking AChE inhibition and behavioural alteration.

Benoit Xuereb, Estelle Lefévre, Jeanne Garric & Olivier Geffard.

Les relations entre ’inhibition de I’activité de 1’acétylcholinestérase (AChE) et les
changements du comportement alimentaire et locomoteur ont été étudiées chez des males
adultes de I’espéce Gammarus fossarum exposés durant une courte période (96 h) au pesticide
organophosphoré chlorpyrifos (CPE), ainsi qu’au pesticide carbamate méthomyl (MT).
L’activité AChE a été mesurée apres 24, 48 et 96 h d’exposition. Le taux d’alimentation a été
évalué aprés 48 et 96 h d’exposition, et I’activité locomotrice a ét¢é mesurée a la fin de
I’expérimentation. Des diminutions concentration-dépendantes de 1’activité AChE et des
paramétres comportementaux ont été observées dans les deux cas, avec le CPE et le MT.
Cependant, ces deux composés présentent un mode d’action différent. En effet, les effets
induits par le MT apparaissent rapidement durant les premiéres 48 h d’expérimentation et
restent constants jusqu’a la fin du test. A I’inverse, les effets induits par le CPE n’apparaissent
progressivement qu’apres 48 h d’exposition. Dans le cas du CPE, une diminution
significative de la survie a été observée pour des niveaux d’inhibitions > 50 %, contrairement
au MT pour lequel aucune mortalité n’a été observée malgré des inhibitions supérieures a
65 %. Ces résultats suggerent que, dans le cas du CPE, la mortalité observée n’est pas
directement liée a D’inhibition de I’AChE mais résulte d’un autre mode d’action. Les
altérations de la prise alimentaire et de la locomotion sont directement corrélées au niveau
d’inhibition de ’AChE dans les deux cas. Excepté aux faibles concentrations de MT pour
lesquelles nous avons observé une induction des parameétres comportementaux, les relations
entre I’activit¢ AChE et les parametres comportementaux obtenues avec ces deux composés
sont relativement proches. Cette étude est une premicre étape dans ’interpréter I’AChE chez
G. fossarum en tant que biomarqueur d’effet sur la prise alimentaire et la locomotion qui sont

reconnues pour étre des réponses écologiquement pertinentes.

Mots clés : Acétylcholinestérase; Comportement; Chlorpyrifos; Gammarus fossarum; Taux
d’alimentation; Locomotion; Méthomyl.

Agquatic toxicology (2009) 94: 114-122
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Relations between whole-body acetylcholinesterase (AChE) inhibition and changes in feeding and loco-
motor behaviours were investigated in adult male Gammarus fossarum during short-term exposure (96 h)
to the organophosphorous pesticide chlorpyrifos (CPE) and the carbamate pesticide methomy! (MT). AChE
activity was measured after 24, 48 and 96 h of exposure. The feeding rate was assessed after 48 and 96 h of
exposure and locomotor activity was measured at the end of the experiment. A concentration-dependent

Keywards: . decrease of AChE activity and behavioural parameters was observed for both CPE and MT. However, these
Acetylcholinesterase | P . . . L "
Behaviour two compounds presented dissimilar modes of action since MT-induced effects appeared rapidly during

the first 48 h of the experiment and remained constant until the end of experiment, contrary to CPE-
induced effects, which occurred gradually during the last 48 h. For CPE, significant mortality was observed
from 50% AChE inhibition, contrary to MT for which no mortality was observed despite 66% inhibition.
These results suggest that, for CPE, the observed mortality was not directly related to AChE inhibition
but that an additional toxic mode of action occurred. On the contrary, the feeding rate and locomotion
impairment were directly correlated to levels of AChE inhibition for both chemicals, except for the lowest
concentrations of MT for which an induction of the behavioural parameters was observed. Although CPE
and MT have different modes of action (acting as indirect and direct inhibitors), the relations between
AChE activity and inhibition of behavioural parameters were relatively close for these two compounds.
This study provides a basis to interpret the biomarker AChE at the upper biological organisation level, on
both the feeding rate and locomotor behaviour, which are known to be relevant ecological responses.

© 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.

Chlorpyrifos
Gammarus fossarum
Feeding rate
Locomotion
Methomyl

1. Introduction

Organophosphorus (OP) and carbamates (Chs) are among the
most commonly used pesticides in agricultural, commercial and
urban areas. These compounds have replaced organochlorides
because of their rapid degradation and their low persistence in the
environment. Unfortunately, their high toxicity and relative lack
of target specificity have raised concerns about their potential to
cause adverse effects on non-target, aquatic wildlife populations,
particularly invertebrates (see Schulz and Liess, 1999). In addition,
itis often difficult to assess the environmental risks associated with
OPs and Cbs using only chemical analysis owing to their short half-
life in water and their high biotransformation rates in organisms
(Ashauer et al., 2006). In this context, the use of specific biomarkers
is a valuable approach to evaluate exposure to such compounds.

The toxicity of OP and Cb pesticides results mainly from the inhi-
bition of cholinesterase enzymes. Consequently, since the 1970s,

* Corresponding author at: Cemagref, UR BELY, 3 bis quai Chauveau - CP 220,
F-69336 Lyon, France. Tel.: +33 472 20 87 85; fax: +33 478 47 78 75.
E-mail address: olivier.geffard@cemagref.fr (0. Geffard).

0166-445X/$ - see front matter © 2009 Elsevier B.V. All rights reserved.
doi:10.1016/j.aquatox.2009.06.010

inhibition of cholinesterase (ChE) activity has been widely used as
a specific biomarker for OP and Cb pesticide exposure in aquatic
species (review in Fulton and Key, 2001). More recently, some stud-
ies have shown that other classes of compounds such as heavy
metals (Diamantino et al., 2003; Frasco et al., 2006; Jebali et al.,
2006), surfactants (Guilhermino et al., 2000; Jifa et al., 2005),
hydrocarbons (Kang and Fang, 1997; Oropesaetal., 2007) and phar-
maceuticals (Nunes et al., 2006) could be sources of disruption of
ChE function although only at high contamination levels. Among
ChEs, acetylcholinesterase (AChE; EC 3.1.1.7) plays a key role in
regulation of cholinergic nervous transmission. Indeed, AChE is
responsible for the hydrolytic degradation of acetylcholine, which
is the primary neurotransmitter in the sensory and neuromuscular
systems in most animal species. AChE inhibition leads to over-
stimulation of the central and peripheral nervous systems, resulting
in deleterious neurotoxic effects in organisms, which can lead to
death.

Currently, a major issue in ecotoxicology is the relation between
suborganism-level measurements and impairment at the popu-
lation level in order to develop predictive indicators of chemical
stressors (Mc Carthy and Shugart, 1990; Jensen et al., 1997; Baird
et al.,, 2007). Although AChE plays an essential function for organ-
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ism performance (i.e., neurotransmission), few studies have linked
AChE inhibition with behavioural or physiological parameters
which could affect the organism'’s fitness and cause impairment
at the population level. Some studies using aquatic species have
shown that ChE inhibitions were correlated with deleterious effects
on behaviour. These relationships have been predominantly studied
in fish (Van Dolah et al., 1997 ; Kumar and Chapman, 1998; Beauvais
et al., 2000; Castro et al., 2004: Sismeiro-Vivas et al., 2007) and in a
few invertebrates (Comoglio et al., 2005; Cooper and Bidwell, 2006;
Garcia-de la Parra et al., 2006; Kristoff et al., 2006).

Amphipods of Gammarus sp. are commonly used in freshwa-
ter risk assessment (Rinderhagen et al., 2000). These crustaceans
are common and widespread throughout Western Europe. They
are often found in high densities in headstreams where they are
an important reserve of food for macro-invertebrates, i.e., fish,
bird and amphibian species (Welton, 1979; Friberg et al., 1994;
MacNeil et al., 2002), and play a major role in the leaf litter break-
down process (Forrow and Maltby, 2000) and consequently in the
entire food web. Moreover, the use of these species is logistically
interesting because they can be sampled throughout the year and
easily identified, manipulated and maintained in the laboratory or
used for in situ bioassays. The Gammarus genus has been shown to
be among the most sensitive species to anti-cholinesterase com-
pounds (Kuhn and Streit, 1994; Xuereb et al., 2007). Several studies
have shown the sensitivity and the relevance of behaviour param-
eters such as the feeding rate (Forrow and Maltby, 2000; Malthy et
al., 2002; Bloor and Banks, 2006), maintenance of precopulary pair-
ing (Borlakoglu and Kickuth, 1990; Pascoe et al., 1994; Malbouisson
et al., 1995), locomotion and ventilation (Borlakoglu and Kickuth,
1990; Gerhardtet al., 1998; De Lange et al., 2006; Felten et al., 2008)
in organisms exposed to contaminants.

This study aims to develop AChE activity measurement in G,
fossarum and propose it as a reliable and robust exposure and
effect biomarker in field surveys. Data on methodological devel-
opment (the impact of biotic and abiotic factors on this activity)
and the assessment of a field reference activity level (seasonal
variations of this enzymatic activity) were reported previously
(Xuereb et al., 2009). The aim of the present paper was to study
and establish the relations between AChE inhibitions and ecolog-
ically relevant behavioural parameters, such as feeding rate and
locomotor activity, in G. fossarum, in order to develop predictive
indicators of chemical stressors. We therefore evaluated the effects
of two anti-cholinesterase compound families: the OP pesticide
chlorpyrifos and the Ch pesticide methomyl. The majority of OP
pesticides are slowly toxic in their original form and need to be
oxidised by biotransformation enzymes (e.g., monooxygenases of
cytochrome P450 group) to become potent AChE inhibitors (see
Reddy and Rao, 1987; Jin-Clark et al., 2002). The complex oxidised
OP/AChE is in most cases irreversible; therefore re-establishment
of enzyme activity is very slow and depends mainly on de novo
synthesis (Yuan and Chambers, 1996). In contrast, the carbamate
pesticides do not need to be activated to exert their toxicity and
recovery of carbamate-inhibited AChE is relatively fast (Zinkl et al.,
1991). Accordingly, using OP and Ch pesticides makes it possible
to compare enzymatic and toxicity patterns in two different acting
chemicals (Barata et al., 2004).

2. Materials and methods
2.1. Chemicals

Acetylthiocholine iodide, 5,5'-dithiobis(2-nitrobenzoic acid)
(DTNB, Ellman’s reagent), chlorpyrifos ethyl PESTANAL® (Riedel-de

Haén) and methomyl PESTANAL® (Riedel-de Haén) were pur-
chased from Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France). All
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chemicals used were of the highest purity grade commercially
available.

2.2. Experimental animals

G. fossarum were collected in spring 2007 using a net (by
kick sampling) from La Tour du Pin, upstream of the Bourbre
River (eastern-central France). This site has a good water quality
according to RNB data records (Réseau National de Bassin, French
Watershed Biomonitoring Network; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-
superficielles/index.php), and high densities of gammarids are
found. Different size classes were separated by sieving. Imme-
diately after sampling, specimens were stored in plastic bottles
containing stream water and quickly transferred to the laboratory.
Gammarids were keptduring an acclimatisation period of at least 10
days in 30-L tanks continuously supplied with drilled groundwater
adjusted to the sampling site conductivity (i.e., 550 wScm=1). The
tanks were under constant aeration. An 8/16-h light/dark photope-
riod was maintained and the temperature was keptat 124+ 1°C. The
organisms were fed ad libitum with alder leaves (Alnus glutinosa).
The leaves were conditioned for at least 6 + 1 days in water. Freeze-
dried Tubifex worms were issued as a dietary supplement twice a
week.

2.3. Toxicity tests

Ninety-six hour semi-static exposure tests were conducted at
a temperature of 124+1°C and under a photoperiod of 8/16h
light/dark. Four nominal concentrations of chlorpyrifos (CPE: 0.36,
072, 144 and 2.86nM, which correspond to 0.125, 0.25, 0.5
and 1pgl-1, respectively) and five nominal concentrations of
methomyl (MT: 61.7, 123.3, 246.6, 493.2 and 986.4 nM, which corre-
spond to 10, 20, 40, 80, 160 wg L', respectively) were studied. CPE
stock solutions were prepared in acetone for 3.60-28.60-1.M con-
centrations. MT stock solutions were prepared in ultrapure water
for 61.7-986.4- .M concentrations. The contaminated media were
obtained by adding 200 p.L of CPE stock solution or 2000 p.L of MT
stock solution to 2 L of uncontaminated drilled ground water (i.e.,
550 pScm=!; previously kept to 12+ 1°C). Water controls with-
out toxicant were included as well as a solvent control in the CPE
experiments (the concentration of acetone was keptat 0.1%. in con-
taminated media). For each condition tested, ten replicates of 20
male gammarids ranging in weight from 15 to 20 mg were exposed
in 500-mL glass beakers maintained at 124+1°C in a thermo-
regulated water bath. A piece of polyamide net (mesh size: 500 pum;
length x width: 6 cm x 5 cm) was added to the vessel to provide a
resting surface, thus minimising cannibalism and the confronta-
tions between organismes. For each concentration, five beakers were
used for the non-destructive measurements of behavioural param-
eters (feeding rate and locomotor activity; see Section 2.5) and five
others were used for AChE activity measurement (see Section 2.4).
During the tests, the organisms were fed ad {ibitum with condi-
tioned alder leaves (A. glutinosa). For feeding rate assessment, the
methodology is described in Section 2.5. The media were renewed
every 24 h, and at the same time the living organisms were counted
and the dead ones were removed. Water quality parameters (pH,
conductivity, temperature and dissolved oxygen) were recorded
before and after the renewal of the test solutions. To check exposure
conditions, water samples were collected for chemical analysis (see
Section 2.7).

2.4. AChE activity measurements
Pools of five organisms were randomly sampled in each beaker at

24,48 and 96 h, to measure AChE activity and obtain five replicates
(n=75) for each condition. Immediately after sampling, the organ-
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isms were weighed, frozen in liquid nitrogen and stored at —80°C
until the enzyme activity was measured.

Pools of G. fossarum whole bodies were homogenised in 1:10
(W:V)ice-cold phosphate buffer (100 mM; pH 7.8) plus 0.1% Triton
X-100, with an Ultra-Turrax® T25 basic at 24,000 rpm for 35s. The
homogenate was centrifuged at 9000 x g at 4°C for 15 min. Clear
supernatant was collected and keptat 4 °C to be used as an enzyme
source.

The enzyme activity was determined in triplicate for each sam-
ple according to the colorimetric method initially developed by
Ellman et al. (1961) adapted to microplates. Briefly, 330 p.L of phos-
phate buffer (0.1 M, pH 7.8), 20 p.L of the chromogenic agent DTNB
(0.0076M) and 20 L of supernatant were added to a 96-well
microtiter plate. Measurement of enzyme activity was initiated
by adding 10 L of acetylthiocholine iodide solution (0.076 M).
When the variation coefficient was higher than 4%, the sam-
ple was analysed again. Spontaneous substrate hydrolysis was
assessed using two controls, a blank without acetylthiocholine
and a blank without the sample. Absorption of the 2-nitro-5-
thiobenzoate anion, formed from the reaction, was recorded at
405 nm every 60 s for 10 min (at 25 °C) using a Safire® spectrofluo-
rimeter microplate reader (TECAM; Trappes, France). Absorption
kinetics were calculated in a linear range, then converted to
nanomoles per minute according to the molar extinction coefficient
of DTNB (£=1.36 x 104 L mol-1 cm—1):

.1
A absorbance min

- x volume (L)

rate(mol min~! )

According to our previous data (Xuereb et al., 2009), AChE activ-
ity was expressed as nanomoles of substrate hydrolyzed per minute
(nmolmin=1!). It can be noted that the rate of DTNB extinction
recorded in the blanks was always less than 0.03 nmol min—!. The
quantification limit calculated with the methodology described for
AChE activity measurement was 0.1 nmol min=?.

2.5, Behavioural parameter measurement

To assess the feeding rate (FR), ten alder leaf discs (20mm in
diameter, without major veins) were supplied in each beaker(i.e., 5
per tested concentration). The leaf discs were numerically scanned
using an Epson perfection 3490 PHOTO® scanner at the begin-
ning of the experiment (tg) and every 24 h when the media were
renewed. The surfaces of the ten discs were then measured daily
using SigmaScan® Pro v5.0 Imaging Software (Systat Software). The
FR expressed as a consumed surface per gammarid per day was
(mm?/day/organism or % of control) calculated as follows:

S P (it —Sist— 1)L+ l_1)/2)/5
D

where i (i=1-5) is the ith replicate, D (D=1,2 or 4) is the Dth day
during the experimental period, S is the total surface of leaf discs
present in each beaker and [ is the number of living gammarids.
Locomotor activity (LA) was assessed at the end of the experi-
ment. The measurements were taken at fixed measurement times
(i.e., between 2 and 4 pm) for both the MT and CP experiment
in order to minimise behavioural changes caused by the circa-
dian rhythm. Our experimental design allowed simultaneously
recording the movements of nine gammarids. The organisms were
randomly sampled from the five replicates devoted to behaviour
measurement (see Section 2.3) and individually distributed in Petri
dishes (100 mm in diameter) containing 50 mL of test medium.
After a 2-min period of acclimatisation to the new environment,
the LA of the organisms was recorded using a numerical video
camera for 5min415s. Two different groups of nine organisms
were filmed for each condition tested. The Petri dish media were

FRr:

renewed between each film to ensure a constant temperature. After
locomotor activity measurement, the organisms were returned to
the beakers. The films were then split into frame sets using frame
grabber software at the rate of one frame per second. The x, y posi-
tion of each gammarid was determined every second using Visiolog
v6.4%® Imaging Software (NOESIS; Les Ulis, France) and transformed
into series of connected vectors. The total distances covered by the
organisms were normalised by the film duration. Finally, the LA was
expressed in distance covered per second (mms—1),

2.6. Measurement of chlorpyrifos and methomyl concentration in
water

To determine contamination lost during exposure and accurate
exposure contaminations, water samples (500 mL) were collected
just after and before renewing the medium (see Section 2.3) for
chemical analysis. The water was sampled once (between 24 and
36 h) and twice (between 24 and 36 h and between 72 and 96 h) for
MT and CPE exposure, respectively, during the experiment.

CPE analyses were performed by the Laboratoire des Micropol-
luants Organiques (Cemagref, Unité Qualité des Eaux et Prevention
des  Pollutions;  http://www.lyon.cemagref.fr/ge/index.html)
according to the method described in Gagnaire et al.
(2008). CPE was quantified after direct injection in liquid
chromatography-tandem mass spectrometry (LC-MS-MS).
Chlorpyrifos ethyl standards were purchased from Riedel De Haén
(Sigma-Aldrich, France). Standard stock solutions were prepared
by dissolving 5mg of accurately weighed reference standard in
50 mL acetone. The stock solutions were diluted with ultrapure
water for LC-MS-MS analysis standards. Water samples were
filtered on 0.20-pm polyester filters (Chromafil PET 20/15 MS,
Macherey-Nagel, Hoerdt, France). We added 990 p.L filtered water
to 10 pL of deutered diuron (D6) used as the injection standard. Liq-
uid chromatography was performed on an Agilent Series 1100 HPLC
system (Agilent Technologies, Les Ulis, France). Chromatographic
separation was achieved using a Synergi Fusion-RP 80A analytical
column (4-pm particle size, 2mm x 50 mm) from Phenomenex
(Le Pecq, France), at a flow rate of 200 pL min~! with a mobile
phase consisting of acetonitrile and water (80/20, v/v), both with
0.1% v/v formic acid. The injection volume was 100 pL. The HPLC
system was interfaced to a triple quadripole mass spectrometer
(API 4000, Applied Biosystems, Les Ulis, France). Two transitions
- 352200 and 350 — 198 m/z - were used for quantification
and confirmation of chlorpyrifos ethyl, respectively. They were
quantified with internal calibration using diuron D6. The detection
limit of this method is 0.09 nM of CPE.

MT was analysed by the Laboratoire Départemental d’Analyses
de la Dréme (http://www.lda26.com/) using the LC-MS-MS pro-
cedure. Methomyl standards were purchased from Riedel De Haén
(Sigma-Aldrich, France). Standard solutions were prepared in ultra-
pure water for analysis calibration. Water samples were analysed
after solidfliquid extraction performed using a symbiosis system
from Spark Holland (Emmen, the Netherlands). We used 1mL
of water sample percolated on a 7-pm cartridge C18 High Den-
sity (Spark Holland). The cartridges were previously conditioned
with 5 mL of acetonitrile and 5 mL of ultrapure water. Liquid chro-
matography was performed on an Agilent Series 1100 HPLC system
(Agilent Technologies, Les Ulis, France). Chromatographic separa-
tion was achieved using a C18 Altima analytical column (5 pm
particle size, 2.1 mm x 150 mm ) from Alltech (Templemars, France),
within a mobile phase consisting of acetonitrile and ultrapure water
(80/20, v/v), both with 0.1% v/v formic acid. The HPLC system was
interfaced to a triple quadripole mass spectrometer (APl 3200,
Applied Biosystems, Les Ulis, France). The detection limit of this
method is 0.62 nM of MT.
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Table 1

Physico-chemical characteristics of water (i.e., temperature, pH, conductivity and dissolved oxygen) recorded during the two exposure tests (chlorpyrifos and methomyl

experiments), 10 min and 24 h following the renewal of test solutions.

Experiment Temperature (°C) pH Conductivity (pScm-1) Dissolved oxygen (mgL-1)
10 min 24 h 10 min 24 h 10 min 24h 10 min 24 h

Chlorpyrifos 123+ 05 11.7 £ 0.2 7.85 + 0.26 779+ 019 630 + 20 631 + 20 97+ 05 6.7 +04

Methomyl 126+ 0.2 119 £ 0.2 759 £ 013 7.49 £ 0.14 620 + 23 623 + 25 99407 6.4+ 04

Values are expressed as mean + standard deviation (n=12).

2.7. Statistical analysis

All results are expressed as mean<standard deviation.
The normal distribution of the variables and the variance
homogeneity were tested using the Shapiro-Wilk test and
Hartley-Cochran-Bartlett tests, respectively. Differences between
groups of gammarids were evaluated by analysis of variance
(ANOVA). If Ho was rejected, post hoc comparisons were performed
using Turkey's test. Relationships between variables were exam-
ined by regression analysis. The significance p-level was set at
0.05. These analyses were carried out with Statistica® Software v7.0
(StatSoft). When data showed a concentration-dependent relation-
ship, the median effect concentration (ECsq) and its 95% confidence
intervals were calculated using a logistic curve-fitting procedure
according to the method described by Vindimian et al. (1999). These
data were obtained using REGTOX, a Microsoft Excel® spreadsheet
(http://eric.vindimian.9online.fr/).

3. Results

3.1. Water quality and pesticide concentrations

Table 1 displays the pH, conductivity, and temperature values
recorded during the two exposure tests.

Measured concentrations of pesticides in water after and just
prior to the test solution renewal are presented in Table 2. The mean
gaps between concentrations measured after renewal and nom-
inal concentration were within 20.6 +12.6% and 29.7 £ 8.9%, for
methomyl (MT) and chlorpyrifos (CPE), respectively. No decrease
of ending MT concentrations was really observed after 24 h of
exposure, Concentration changes were likely due to the sampling
or quantification methods. Conversely, the measured chlorpyrifos
(CPE) concentrations decreased notably after 24 h of contamina-

Table 2

Nominal and measured concentrations of chlorpyrifos (mean + standard deviation
of duplicate) and methomyl in water samples taken during the experiments, fol-
lowing the renewal of tested solutions (i.e., initial concentrations) and after 24 h of
contamination (i.e., ending concentrations).

Nominal Measured (nM)

Initial concentrations Ending concentrations

Chlorpyrifos
Water control <Q.L. <Q.L.
Solvent control <Q.L. <Q.L.
0.36nM 0.30+0.05 0.13+0.03
0.72 nM 0.51+0.10 0.20+0.06
1.44nM 0.96+0.27 0.34+£013
2.86 nM 1.73 +0.60 050+0.12
Methomyl
Water control <Q.L. <QL.
61.7 nM 51.17 67.81
123.3nM 162.75 151.66
246.6 nM 39455 25584
493.2 nM 570.25 607.24
986.4nM N.A. N.A.

tion, ranging from 55.8% to 71.3% of the concentrations measured
after the renewal of test solutions,

3.2. Survival

No significant mortality compared to controls was observed
among the MT-exposed organisms (p > 0.05), contrary to CPE treat-
ment, which induced significant mortality (p<0.05) from 72 h at
2.86nM (Table 3). The 96-h LCsp of CPE was 2.90 (2.70-3.15) nM.

3.3. AChE inhibition

No significant difference (p>0.05) of AChE activity in control
organisms was found in the two different tests, where the effects of
the time of exposure or the nature of the controls (solvent free and
acetone controls) were studied (Fig. 1). The range of this basal AChE
activity was 8.88 +0.49 nmol min~! (mean <+ standard deviation,
n=45).

Both CPE and MT led to an inhibition of AChE activity in whole-
body G. fossarum concentration dependently (Fig. 1). The decrease
in AChE activity caused by CPE was also time-dependent. Indeed,
a significant inhibition (p<0.0005) of 17.8 £3.3% compared to sol-
vent control was observed from 24 h for 2.86 nM. After 96 h, the
decrease was significant from 0.72 nM (p< 0.005) with inhibition
of 19.9+£10.9%, 53.2+£5.9% and 72.5+£5.2% compared to solvent
control for 0.72, 1.44 and 2.86nM, respectively. The ICsp at 96h
was 147 (1.32-1.62) nM. In contrast, with MT no time-dependent
AChE inhibition was observed. The AChE activity decrease by MT
was significant from the lowest tested concentration, with mean
inhibitions of 13.44+5.7%, 213 +£3.6%, 38.4+4.3%, 53.94+4.4% and
66.2 + 3.2% compared to the control at concentrations of 61.7, 123.3,
246.6, 493.2 and 986.4 nM, respectively. The mean ICs5g was 441.4
(409.3-469.9) nM.

Table 3
Mean survival rate (%) of Gammarus fossarum after 24, 48, 72 and 96 h of exposure
to organophosphorous chlorpyrifos and carbamate methomyl.

Nominal concentrations  Mean survival rate (%)

24h 48h 72h 96 h
Chlorpyrifos
Water control 99.0+22 970+ 27 940482 92.0+9.1
Solvent control 100.0+ 0 970+ 27 960+ 42 96.0 + 4.2
0.36 nM 99.0+ 2.2 9804+ 27 980+27 97.0+27
0.72nM 99.0+22 9804+ 22 980+45 970+ 55
1.44nM 99.0+22 980+ 27 9704+ 27 870+ 45
2.86nM 1000+ 0 980+ 45 750+ 1777 490+ 742
Methomyl
Water control 99.0+22 98.0+27 96022 950+ 35
61.7 nM 1000+ 0 970+ 45 940+65 91.0 £ 89
123.3nM 99.0+22 98.0 + 2.7 97.0 £ 2.7 91.0 + 89
246.6 nM 99.0 £ 27 98.04+ 76 97.0+£ 9.1 91.0 £ 9.1
493.2nM 99.0+22 980+ 27 950450 940+ 42
986.4nM 970+ 27 940+42 870+ 27 860+22

Quantification limit (Q.L.)= 0.09 and 0.62 nM, for chlorpyrifos and methomyl, respec-
tively. N.A. means “not assessed"”.
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Data are reported as mean + standard deviation (n=5).
3 Denotes treatment significantly different from water control.
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Fig. 1. Whole-body AChE activity (nmol min-1) of Gammarus fossarum measured after 24, 48 and 96 h of in vivo contamination with organophosphorous chlorpyrifos (A) and
carbamate methomyl (B). Data are reported as mean =+ standard deviation (1n=5). Control = water control; Solvent = solvent control. *Denotes treatment significantly different

from solvent control (A) and water control (B).

3.4. Behaviour alterations

Table 4 presents the values of feeding rates (FR) and locomotor
activity (LA) from organisms exposed to CPE and MT expressed as a
percentage of control. The feeding and locomotor behaviours were
clearly affected by both CPE and MT exposure.

Table 4
Feeding rate and locomotor activity (% of solvent control) of Gammarus fossarum
exposed to organophosphorous chlorpyrifos and carbamate methomyl.

Nominal concentrations Feeding rate Locomotor activity

After 48 h After 96 h After 96 h
Chlorpyrifos
Water control 105.3 £ 27.8 103.2 £ 23.2 109.7 £ 17.7
Solvent control 100.0 + 234 100.0 +25.7 100.0 + 301
0.36nM 88.1 £ 20.8 86.7 £ 46 109.8 + 32.1
0.72nM 891 £ 22.0 791 £ 174 97.8 £ 26.6
1.44 nM 103.3 +£ 228 785+ 144 779 + 302
2.86nM 97.8 £ 234 58.51+972 334 4+ 2232
Methomyl
Water control 100.0 + 20.3 100.0 £ 23.0 100.0 + 30.8
61.7 nM 1401 £ 11.9 136.8 £ 9.9 102.8 + 289
123.3 nM 100.5 £ 22.3 91.0 £ 22.0 1439 + 3290
246.6 nM 100.0 + 25.8 791 £ 11.0 107.7 + 404
493.2 nM 51.4 + 27.8° 427 £ 1790 96.8 &+ 38.6
986.4 nM 5.0+ 5.0° 11.4 + 3.4 60.7 £+ 25.00

Data are reported as mean + standard deviation (n=5 for feeding rate and 18 for
locomotor activity).

2 Denotes chlorpyrifos treatment significantly different from solvent control.

b Denotes methomyl treatment significantly different from water control.

No effect of CPE on FR was recorded at 48 h of exposure. How-
ever, CPE induced a concentration-dependent decrease of the two
behavioural parameters after 96h of exposure. Significant inhi-
bition of 41.5+£9.7% of the FR (p<0.005) and 66.6+22.3% of LA
(p<0.0005) compared to the solvent control was observed at the
highest concentration tested, 2.86 nM.

In organisms exposed to MT, the stimulatory or hormetic
effect at low concentrations, followed by a concentration-response
relationship, was observed for both FR and LA. After 96h of
exposure, a significant increase of 36.84+9.9% of FR (p<0.05)
and 43.94+32.9% of LA (p<0.01), compared to the control, was
observed at61.7 and 123.3 nM, respectively. Significant inhibition of
39.4425.0% of LA (p< 0.01) was observed at the highest concentra-
tion tested, 986.4 nM. The FR(p< 0.0001) was significantly inhibited
by 573 £17.9% and 88.64 3.4% at the concentrations of 493.2 and
986.4 nM. Contrary to CPE, the MT-induced effects observed after
48 and 96 h of exposure showed a similar pattern.

3.5. Relationship between AChE activity and behaviour

Fig. 2 presents the relationships between AChE activity and the
behavioural parameters measured after 96 h of exposure to CPEand
MT. Pesticide-induced alterations of behaviour were significantly
correlated to AChE inhibitions (p < 0.05).1n the case of CPE exposure,
the correlation coefficients (R2) were 0.82 and 0.97 for polynomial
AChE-FR and AChE-LA regression, respectively. Given that FR inhi-
bitions are time-dependent and clearly appeared between 48 and
96 h of exposure, the relationship between AChE and behavioural
parameters were also considered for an exposure duration lasting
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Fig. 2. Relationships between Gammarus fossarum whole-body AChE activity (% of
control) and feeding rate (A; % of control) or locomotion (B; % of control) after 96 h
of exposure to five chlorpyrifos concentrations including solvent control (% ) and
six methomyl concentrations including water control (/A ). Data are reported as
mean + standard error (n=5 for AChE activity and feeding rate, and n= 18 for loco-
motion).

The red dots (# ; checked by arrow on graph A) represent relationships obtained
between feeding rate and AChE activity measured from exposure period from 48
and 96 h (see Sections 3 and 4). (For interpretation of the references to colour in this
fizure legend, the reader is referred to the web version of the article.)

48-96 h(red dotinFig. 2A). In this condition, better AChE-FR regres-
sion was observed with a R? of 0.99 (p<0.05). For MT exposure,
polynomial regression was obtained for all concentrations, except
the induction point observed for FR and LA measurement for MT
concentrations of 61.7 and 123.3nM, respectively. Similar to CPE,
significant correlations were observed with a 0.97 and 0.94 R? for
AChE-FR regression and AChE-LA regression, respectively.

4. Discussion
4.1. AChE activity

The range of whole-body AChE activity in nonexposed G. fos-
sarum was 8.88 +0.49 nmolmin—!. This is within the range of the
reference value proposed for this species (Xuereb et al., 2009). In
vive exposures to chlorpyrifos (CPE) and methomyl (MT) led to a
concentration-dependent inhibition of this enzymatic activity.

Inhibition of AChE was observed in all MT treatments (concen-
trations ranged from 61.7 to 986.4 nM). Inhibition rates remained
constant from 24 to 96 h of exposure. A strong effect (66 + 3%) was
observed at the highest concentration tested (986.4nM), with a
mean [Csp of 441.4(409.3-469.9) nM. In the polychaete Nereis diver-
sicolor exposed to 1 M of the carbamate insecticide carbaryl, Scaps
and Borot, 2000 also observed an AChE inhibition of approximately
35% which remained constant after 2, 4 and 8 days of exposure.
Similarly, Barata et al. (2004) showed that AChE was inhibited in
Daphnia magna almost immediately after exposure to carbofuran,
with alCs5p-48 h of 896.3 (613.8-1309.3) nM.
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In contrast, in organisms treated with CPE, AChE activity was
gradually impacted during the 96-h exposure period. For example,
at the 2.86-nM concentration inhibition was 19+ 5%, 33 £ 6% and
704 3% of the solvent control after 24, 48 and 96 h of exposure,
respectively. Some authors have reported such time-dependent
relationships in the freshwater molluscs Potamopyrgus antipo-
darum (Gagnaire et al., 2008) and Corbicula fluminea (Cooper
and Bidwell, 2006) and D. magna crustaceans (Barata et al.,
2004) exposed to CPE. Similar results have also been obtained
in freshwater Gammarus sp. exposed to other OPs: fenitrothion,
paraxon-methyl and pirimiphos-methyl (Kuhn and Streit, 1994;
Streit and Kuhn, 1994; McLoughlin et al., 2000). Kuhn and Streit
(1994) have hypothesised that this phenomenon may result from
a metabolic process of the parent compound in oxidised forms
which are more potent AChE inhibitors than the parent molecule
(Schoor and Brausch, 1980). Indeed, the thiono-type organophos-
phates, such as CPE, are not potent inhibitors of ChEs but require
metabolic activation by monooxygenase enzymes to form the active
oxon analogues (see Reddy and Rao, 1987; Jin-Clark et al., 2002).
This activation may require time. This hypothesis is supported by
the results of Ashauer et al. (2006), who showed that accumulated
chlorpyrifos in G. fossarum is rapidly eliminated, suggesting a bio-
transformation capacity in this species. In addition, although the
biotransformation resulting from mixed-function oxygenase is not
fully described in non-target organisms (e.g., aquatic invertebrates),
a comparative study has shown that the OP oxidation in oxon form
is predominantly found in crustacean species compared to fish and
mollusc species (Takimoto et al., 1987).

4.2, Survival

In this work, our results showed that, for CPE exposure, the detri-
mental effects on the survival of G. fossarum appeared for AChE
inhibition levels greater than 50%. The 96-h LCsg was concomitant
with inhibitions around 70%. Conversely, no significant mortality
in comparison to the controls was observed in the different MT
treatments, despite the 66% AChE inhibition recorded at the highest
concentration tested.

Printes and Callaghan (2004) noted that in D. magna, using the
OPs chlorpyrifos, malathion, parathion and the Cb propoxur, a 50%
reduction of AChE activity was associated with detrimental effects
on mobility, whereas the OP acephate inhibited AChE up to 70% with
no effect on the organisms. Although it has been clearly shown in
mammals that AChE inhibition leads to death by asphyxiation due
to muscular tetany, the action in aquatic organisms, including fish
and invertebrates, is not clearly understood since water crosses res-
piratory organs(i.e., gills) allowing oxygen transfer (see Barataetal.,
2004). Consequently, our results reinforce the hypothesis put for-
ward by other authors that the short-term acute toxicity caused by
anti-cholinesterase insecticides might not be based on AChE inhi-
bition but on other toxicity pathways (Schoor and Brausch, 1980;
Printes and Callaghan, 2004).

Identical relationships between CPE-induced AChE inhibition
and mortality have been observed in other crustacean species
such as Daphnia magna (Schoor and Brausch, 1980; Printes and
Callaghan, 2004 ) and Palaemonetes pugio (Key and Fulton, 2006). In
fish species, it has been relatively well established that OP-induced
inhibition levels over 70% are correlated with imminent mortality
(Fulton and Key, 2001). However, some authors have shown that in
aquatic invertebrates high levels of AChE inhibition are not always
directly associated with toxic effects, For example, Varoetal.(2002)
found 90% AChE inhibition in Artemia salina and Artemia partheno-
genetica exposed to high CPE concentrations for 24h (5.5 p.M),
without mortality. Cooper and Bidwell (2006) and Gagnaire et al.
(2008) also observed 80% inhibition without detrimental effects on
survival of the freshwater molluscs C. fluminea and P. antipodarum
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after 96 and 168 h of exposure to CPE, respectively. As previously
discussed, it would seem that CPE toxicity is mainly caused by its
metabolite, CPE-oxon and results from a mode of action other than
AChE inhibition. As a result, the differences in sensitivity observed
between taxa might depend on metabolic pathways predominantly
employed in detoxification (hydrolysis and conjugation, demethy-
lation, or oxidation and reduction ) and excretion capabilities, as has
been described by Takimoto et al. (1987).

4.3. Relation between AChE inhibition and behaviour alteration

Our results show that the feeding rate and locomotor alter-
ations were directly related to levels of AChE inhibition. Significant
behaviour alterations were observed for AChE inhibitions higher
than 50% for both insecticides. Our results show that for 74% and
67% of AChE inhibition induced by CPE and MT, respectively, 67%
and 40% LA inhibition were observed. Similarly, when AChE activi-
ties were lower than 50% of control, deleterious effects were found
on FR.

Concurrently, it is interesting to note that, for MT, a significant
increase in feeding rates and locomotion was observed at the low-
est concentrations tested. Some authors have reported induction
of feeding rates (in Litopenaeus vannamei: (Comoglio et al., 2005))
or locomotor behaviour (in Neomysis integer: (Roast et al., 2000)
and L. vannamei (Garcia-de la Parra et al, 2006)). Orchard et al.
(2002) suggest that the increase in the feeding rate which can be
observed in exposed organisms may be not due to a stimulatory
effect of the chemical but rather to the need for increased energy
for defence metabolism function. Likewise, hyperactivity in swim-
ming may correspond to an avoidance response towards chemical
stress (Roast et al., 2000).

Our results showed significant relationships between AChE
activity levels and inhibition of behavioural parameters. For
locomotor activity, a similar pattern was obtained for the two
anti-cholinesterase compound families (OP and the Cb). Indeed,
for AChE inhibitions ranging from 50% to 100%, the mean devia-
tion of LA inhibition values predicted with polynomial functions
obtained from CPE and MT experiments was 13 £ 3%. This regres-
sion allows one to interpret AChE activities measured in this species
in terms of locomotor behaviour impairment. For example, our
results predict that a 60% AChE inhibition induces a 23-38% LA
inhibition. On the other hand, different patterns were observed for
FR experiments. This difference could be mainly explained by the
specific mode of action of these two compounds. The MT-induced
effects on AChE activity appeared rapidly and remained constant
until the end of experiment, as compared to the CPE-induced
effects which took place gradually during exposure. Consequently,
when we compare FR measurement, integrating the total dura-
tion of the exposure with AChE activity observed at 96h, we
under-estimated the impact on FR and over-estimated the AChE
inhibition. When the relationship was estimated again using mean
AChE activity and FR inhibition observed during the last 48h
of exposure, we observed that the relationship profiles obtained
with the two compounds were closer (Fig. 2). In this context,
for AChE inhibitions ranging from 50% to 100%, the mean devi-
ation of FR inhibition values predicted was 20£7%. Thus, if we
project an AChE inhibition of 60%, a FR inhibition can be pre-
dicted with values ranging from 72% to 94%. These results clearly
show that FR has more sensitive physiological parameters than
LA.

Relationships between AChE inhibition and impairment of phys-
iological and behavioural processes have been studied especially
in vertebrate species. In fish, AChE inhibition has been shown
to modify swimming stamina (Van Dolah et al., 1997), swim-
ming performance (Kumar and Chapman, 1998; Beauvais et al.,
2000; Sismeiro-Vivas et al.,, 2007), food consumption (Kumar and

Chapman, 1998; Castro et al.,, 2004; Sismeiro-Vivas et al,, 2007)
and growth (Kumar and Chapman, 1998). Few data are available
for invertebrates. In terrestrial arthropods, the quantitative rela-
tionships between AChE inhibition and alteration in locomotor
behaviour were reported in the carabid beetle, Pterostichus cupreus
(Jensen et al.,, 1997) and the isopod Porcellio dilatatus (Engenheiro
et al, 2005). In other cases, only qualitative relationships have
been proposed in various studies, showing concomitant AChE
and behavioural parameter inhibitions. Cooper and Bidwell (2006)
observed a reduced capacity to burrow into the substrate paral-
lel to AChE inhibition in C. fulminea freshwater clams exposed to
CPE for 96 h. Kristoff et al. (2006) reported different degrees of
locomotive disorders related to the level of AChE inhibition in the
freshwater oligochaete Lumbriculus variegatus after 48 h of expo-
sure to azinphos-methyl. The links established in our study confirm
that an inhibition of AChE activity causes behaviour modifications
in G. fossarum. Behaviour indeed conditions the individual’s ability
to directly cope with its surrounding environment and ultimately to
reproduce and survive (Engenheiro et al., 2005). It can be expected
that changes in G. fossarum swimming activity lead to increased
drift and to disruption in their reaction to escape from predators,
their food scavenging and copulation behaviour. Such effects can
have direct consequences on the organism and the population in
question. It has also been demonstrated that in situ Gammarus
feeding bioassays can be used to predict population-level conse-
quences. Recent outcomes from model approaches, which were
supported by observations on field populations, have predicted a
critical threshold of 50% feeding inhibition for the Gammarus sp.
population’s viability (see Baird et al,, 2007). Moreover, Maltby
et al. (2002) showed that feeding inhibition in this species, mea-
sured during in situ bioassays, was associated with reductions
in benthic macro-invertebrate diversity and detritus processing
rates.

5. Conclusion

In a recent study, we have described a reliable methodology
designed to control the misinterpretation risks relative to con-
founding factors and define reference values for basal activity
(Xuereb et al., 2009).

The aim of this study was to interpret the response of this
biomarker at the organism level in G. fossarum, notably on both
feeding and locomotor behaviours, using two differently acting
chemicals, the organophosphorous chlorpyrifos (CPE) and the car-
bamate methomyl (MT). The results showed that AChE inhibition
levels about 65% do not lead to death in the short term, suggesting
that the mortality observed with CPE is caused by this compound'’s
additional modes of toxic action. On the other hand, it is clear that
AChE inhibition results in impairment of both feeding and loco-
motor behaviours. In addition, although CPE and MT presented
dissimilar modes of action, we observed that the relationships
between AChE activity and behavioural parameter inhibitions were
close for the two compounds. This study provides the basis to inter-
pret the AChE inhibition as effects on relevant ecological responses
such as the feeding rate and locomotor behaviour.
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4. APPLICATION IN SITU

Note n°2 :

Mise en évidence de la présence et de I’impact de composés anticholinestérasiques dans
les milieux aquatiques : mesure de I’activité acétycholinestérase chez le gammare,
Gammarus fossarum, exposé in situ.

Apres avoir défini une méthodologie fiable et robuste pour mesurer et interpréter
I’activité AChE chez G. fossarum (Publication n°1, 3 et 4 et Note n° 1), nous avons appliqué
ce biomarqueur dans le cadre de différentes campagnes de terrain. Ces études visaient a
évaluer la présense et I'impact de molécules anti-ChE dans des effluents de stations
d’épurations (Beaujeu sur 1I’Ardiére, Fontaine sur la Saéne et Bourgoin sur la Bourbre) ainsi
que dans un rejet minier (sur la riviere de I’Amous). Les données accumulées durant ces
travaux confirment la pertinence des valeurs de références précédemment définies
(Publication n°3), ainsi que la robustesse et la fiabilit¢ de la méthologie mise en place pour
mesurer I’AChE chez G. fossarum. Aucun impact délétere sur D’activité AChE n’a été
observé pour les différents rejets urbains (station d’épuration) et miniers, confirmant que les
composés associ€s a ces rejets n’ont pas ou peu de potentiel anti-ChE. En revanche, des
inhibitions de ’ordre de 20 % ont été observées sur des stations prises comme référence, bien
que soumises a des activités agricoles. Nos précédents travaux sur les relations entre la
modulation de cette activité et les effets au niveau individuel (Publication n°4), nous
permettent de conclure que les niveaux de contamination observés n’ont pas d’impact direct
ni sur la locomotion, ni sur I’alimentation de cette espece. Ces travaux sont une illustration de
I’intérét et du pouvoir de disposer de valeurs seuils définies a partir de 1’étude de la variabilité
naturelle du biomarqueur choisi et ainsi de pouvoir conclure sur la pertinence des stations

choisies comme référence.

Mots clés : Acétylcholinestérase; Application in situ; Gammarus fossarum; Rejet minier ;
Station d’épuration.
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Mise en évidence de la présence et de I’impact de composés anticholinestérasiques dans
les milieux aquatiques : mesure de I’activité acétycholinestérase chez le gammare,
Gammarus fossarum, exposé in situ.

Introduction

Les réglementations nationale et européenne vont conduire dans les années qui

viennent a multiplier les évaluations de risques écotoxicologiques et écologiques des milieux
aquatiques, nécessitant la validation de démarche se basant sur 1’utilisation d’outils pertinents
et représentatifs des milieux naturels. Depuis de nombreuses années, 1’étude des populations
et communautés d’organismes aquatiques est une approche clef dans I’évaluation de la qualité
des écosystemes. Les mesures basées sur les communautés ont prouvé leur utilité¢ pour décrire
I’état des écosystemes et mettre en évidence leur perturbation, mais en revanche se montrent
peu pertinentes pour identifier les causes de ce stress : étape indispensable pour la mise en
place d’aménagements et de procédures de restauration (Baird ef al., 2007).
Aujourd’hui, dans le cadre de ces réglementations, il est nécessaire 1 - de pourvoir déterminer
si les perturbations observées dans le milieu résultent de I’impact de polluants ou bien de
stress d’origine physique (habitat) ou biologique (prédation, absence de nourriture), ceci dans
un objectif de restauration, 2 — dans le cadre d’un stress toxique, de pouvoir cibler la famille
et la source des polluants incriminés. Pour ce faire, il s’est avéré incontournable de réduire la
complexité du systéme biologique observé, en revenant a un « systéme biologique » de niveau
d’organisation moins élevé : I’organisme.

Les mesures biologiques mesurées au niveau sub-individuel (biomarqueurs)
constituent les réponses biologiques les plus sensibles et précoces et sont aujourd’hui
reconnues comme des outils de «screening » pertinents pour les études d’impacts
environnementaux (Depledge et Fossi, 1994; Lagadic et al., 1997). Les mesures de stress
général (teneurs en certains métabolites clés, réserves énergétiques, osmorégulation) peuvent
étre utilisées comme marqueurs de 1’état de santé¢ des organismes. A 1’inverse, certaines
réponses plus spécifiques a un type de contamination (métallothioneine, activité
cholinestérasique et cytochrome P450) peuvent renseigner sur le mode d’action des
contaminants et/ou €tre utilisées pour diagnostiquer les causes de stress. De la méme fagon, la
modulation de certains biomarqueurs peut se traduire par une perturbation directe (activité
acetylcholinestérase, modulation de la teneur en vitellogénine, génotoxicité) ou indirecte (ré-
allocation des réserves énergétiques) de grandes fonctions physiologiques comme le

comportement, la reproduction, la croissance qui jouent un réle clef dans la dynamique des
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populations (Jensen et al., 1997; Castro et al., 2004; Sismeiro-Vivas et al., 2007; Felten et al.,
2008). Une meilleure compréhension des liens existants entre ces deux niveaux d’organisation
permet de développer des outils sensibles, intégrateurs, et interprétables en termes d’effets
toxiques. Cependant, chez les invertébrés d’eau douce, la mise en place et I’interprétation de
ces biomarqueurs dans le milieu naturel sont encore rares.

C’est dans ce contexte, qu’au cours de mes travaux de thése, j’ai caractérisé¢ les
cholinestérases présentes chez G. fossarum (Publication 1), étudié 1’'impact de facteurs
abiotiques et biotiques sur son niveau d’expression, défini des valeurs seuils et d’activité
basale (Publication 3) et établi les liens existant entre la modulation de cette activité
enzymatique et le comportement (alimentation et locomotion) des individus (Publication 4).
Ces travaux nous ont permis de définir une méthodologie fiable et robuste pour la mesure de
I’activité¢ AChE chez cette espece, mais également de traduire les niveaux d’activité observés

chez les organismes en termes d’effets au niveau de I’individu.

But de I’étude :

Le but de cette étude était d’utiliser le biomarqueur AChE, précédemment développé
chez G. fossarum, pour évaluer la potentielle présence et impact de composés anti-
cholinestérasiques de rejets de stations d’épuration (STEP ; Beaujeu sur I’Ardiere, Fontaine
sur la Sadne et Bourgoin sur la Bourbre) et miniers (Amous), se déversant dans des cours
d’eau soumis a des pressions anthropiques tres contrastées (Figure 1).

Des gammares (organisme male avec un poids compris entre 15 et 20 mg frais) ont été
encagés pour une période de 2 a 3 semaines, sur des stations en amont (référence) et en aval
des rejets étudiés. Les méthodologies utilisées pour I’encagement et la mesure de I’activité
AChE sont détaillées dans les sections 11.2.2 et I1.3.1.

La riviecre Amous se caractérise par une contamination spécifique en métaux (As, cd, Pb et
Zn), provenant des déchets de 1’ancienne mine de Carnoules (Casiot ef al., 2009). Deux sites
de référence (en amont du rejet = Reigous) ont été sélectionnés, I’'un sur I’Amous (A1) et un
second sur un tributaire (A2). Les sites a I’aval se situent a 1500 (A3) et 3000 (A4) m du rejet
(confluence Amous-Reigous). Ce travail a été¢ réalis¢é en Avril 2008, un suivi sur trois

semaines a €té réalisé avec des préleévements toutes les semaines.
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Mines deCamoulés® . Btockage de déchets

B urbain B Forét [ ] Culture

Figure 1 : Sites d’études sur lesquels les tests in situ ont été mis en place.
A : Amous ; Bj : Ardiére ; S : Sadne et B : Bourbre. o : stations d’étude ; A : Rejet de station d’épuration.

L’ Ardiére se caractérise par une pression agricole qui résulte en grande partie d’une tres
forte activité liée a la vigne (Dorigo et al., 2007). Sur cette riviere, c’est la STEP de Beaujeu
qui a été étudiée sur une période de 3 semaines en Novembre 2007 et Juin 2008. Deux
stations en amont ont été étudiées, Bj1 trés en amont dans une zone non soumise a la pression
viticole et Bj2 a 50 m a ’amont de la station d’épuration. Deux stations avals ont également
été suivies, Bj3 et Bj4 a 20 et 200 m du rejet.

Le bassin versant de la Sadne est soumis a une pression de type urbaine et industrielle, celui
de la Bourbre se caractérise plus par une pression agricole de type céréaliere (Réseau National

de Bassin; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-superficielles/index.php). Sur la Sabne, seule une

station de référence a été mise en place, juste a I’amont proche de la STEP de Fontaine (S1).
Sur ce grand systeme hydrique, la mise en place d’une deuxiéme station de référence exempte
de toute contamination mais présentant les mémes caractéristiques physico-chimiques n’a pas
pu étre réalisée. Deux stations a I’aval du rejet ont été étudiés (S2 et S3). Ces travaux ont été
réalisés a deux périodes, en Novembre 2007 pendant 3 semaines et en Juin 2008 pour 2
semaines. Enfin, pour la STEP de Bourgoin, quatre stations ont été étudiés en Juin 2007 sur

une période de trois semaines. Deux stations ont été suivies sur la Bourbre a ’amont de la
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STEP, I"une proche (B2) et la seconde en téte de bassin (B1). Une troisiéme station en amont
du rejet a été étudiée (B3), elle se trouve sur le Bion qui est la riviére dans laquelle la STEP se
rejette. Enfin, une station en aval de la STEP (B4) a été étudiée, se situant a la confluence du
Bion et de la Bourbre.

Pour toutes les expérimentations réalisées sur les STEP, les activités AChE ont été mesurées a

la fin de la période d’exposition, aucune cinétique de mesure n’a été réalisée.

Résultats et discussion :
Variabilité des mesures sur les stations prises comme référence

Les valeurs d’activit¢ AChE obtenues chez les organismes exposés sur les stations
situées a I’amont des rejets sont présentées dans la figure 2. Toutes les valeurs sont comprises
entre 6.8 + 0.5 et 9.5 = 0.5 n.mol.min™". Bien qu’il existe des différences significatives entre
les stations, avec les valeurs plus fortes pour Bjl et Bj2 au mois de Juin 2008 et les plus
faibles pour la Bourbre en juin 2007, toutes les activités mesurées (exceptées pour B2 et B3)
se trouvent entre les valeurs seuils de référence que nous avons précédemment définies pour
cette espece (Publication 3). Ces résultats montrent que ces stations constituent de bonnes
références pour la mesure de cette activité enzymatique. En revanche, B2 et B3 présentent des
niveaux d’activité inférieurs a la valeur seuil, mettant en évidence que ces milieux sont
soumis a des composés anticholinestérasiques, avec une inhibition de 20 % pour les deux
stations. Cette inhibition est confirmée par la différence observée entre les stations B2 et B3 et
la station B1.

En accord avec nos précédents travaux (Publication 3), aucun effet saisonnier
significatif n’a été observé entre le mois de Novembre et Juin pour les stations S1, Bjl et Bj2
qui ont été étudiées a ces deux périodes.

Ces données montrent et confirment la pertinence des valeurs seuils de référence
(inférieur : 7.4 n.mol.min™ et supérieur : 9.5 n.mol.min™") définies, ainsi que la robustesse et la
fiabilit¢ de la méthodologie mise en place pour la mesure de I’activit¢ AChE chez cette
espece. Par conséquent, ces résultats montrent I’intérét de notre approche, test in situ couplé a
la mesure de I’AChE, pour évaluer la présence et I’impact de composés anti-cholinestérasique

dans le milieu.
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Application : modulation de I’ AChE chez G. fossarum exposé dans le milieu

Présence de composés toxiques

La figure 3 illustre les niveaux d’activit¢ AChE chez les organismes exposés aux
différentes stations étudiées et soumises soit a un rejet minier (Amous), soit a des rejets de
STEP (Saone, Bourbre et Ardiere). Pour la STEP de Fontaine, aucun effet sur ’activit¢ AChE
du gammare n’a été observé, avec des valeurs identiques aux activités amont et comprises
entre nos valeurs seuils préalablement établies.

Pour les stations de 1’ Ardiére, une inhibition significative de 20 % a été observée sur la station
Bj4 au mois de Novembre 2007. Cette inhibition ne peut étre associée directement au rejet de
STEP, car la station BJ3, juste a son aval, ne présente aucun effet, avec des activités AChE
comprises entre nos valeurs seuils.

Les organismes exposés a la station B4 (aval de la STEP de Bourgoin) montrent une
inhibition significative de leur activité AChE, avec une valeur au-dessous du seuil, mais en
revanche aucune différence avec les stations situé¢es a ’amont. Ces résultats confirment la
présence de composés anticholinestérasiques dans les eaux de la Bourbre et du Bion et pas
d’impact li¢ a la STEP vis a vis de cette activité.

Enfin, sur la riviére Amous, aucune valeur d’activité inférieure a notre seuil n’a été observée
tout au long de notre expérimentation, montrant ainsi 1’absence de composés
anticholinestérasiques, du moins a des concentrations susceptibles d’étre détectées a 1’aide de
la méthodologie proposée. Il est intéressant toutefois de montrer que 1’on a observé une
inhibition significative entre les stations amont et aval aprés deux et trois semaines
d’exposition. Cependant, ces modulations de niveau d’AChE sont de 1’ordre de celles
observées pour des organismes de référence (comprises entre les valeurs seuils) et semblent
liées a une augmentation de 1’activité chez les organismes de référence (Al et A2). En effet,
les activités observées pour A3 et A4 apres deux et trois semaines d’exposition sont similaires
aux activités obtenues sur les stations références (Al et A2) apres la premiere semaine. Ainsi
ces résultats ne permettent pas de mettre en évidence la présence et/ou une contamination de

I’ Amous par des composés anticholinestérasiques.

Effet sur I’organisme

Ces travaux ont montr¢, pour toutes les stations étudiées, que les plus fortes inhibitions
d’activité AChE étaient de 20 %. Nos précédents travaux sur les relations entre la modulation

de cette activité et les effets au niveau individuel (Publication 4), nous permettent de conclure
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que les niveaux de contamination observés n’ont pas d’impact direct ni sur la locomotion, ni

sur I’alimentation de cette espece.

Conclusions :

Cette ¢tude a monté que I’utilisation couplée de test in situ et la mesure de
biomarqueur constitue un outil pertinent pour 1’évaluation de la qualité des milieux. De fagon
générale, aucun impact n’a été observé sur 1’activit¢ AChE pour les différents rejets testés,
STEP et miniers, confirmant que les composés associés a ces rejets ont pas ou peu d’activité
anticholinestérasique. Les inhibitions ont ét¢ observées sur les stations soumises a des
activités agricoles.

Ces travaux sont une illustration de ’intérét et du pouvoir de disposer de valeurs seuils
définies a partir de 1’étude de la variabilité naturelle du biomarqueur choisi, et ainsi de
pouvoir conclure sur la pertinence (véracité) des stations choisies comme référence, mais
aussi a la question « cette modulation d’activité est-elle liée a la présence de polluant ou bien
est-elle de I’ordre de celles observées naturellement ? ». La mise en place de valeurs seuils de
référence fiables a pour objectif ultime de se détacher de la nécessité d’avoir une station de

référence lorsque I’on veut évaluer la qualité biologique d’un milieu et ou d’un rejet.
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Figure 2 : Activit¢ AChE (moy + E.T., n = 5) mesurée chez Gammarus fossarum exposé sur les différentes stations définies a priori comme

référence (amont des rejets).
A : Amous ; Bj : Ardiére ; S : Sadne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes rouges en pointillée: limite inférieure et supérieure au-dela desquelles 1’activité
AChE est significativement différente de son niveau de base (Publication 3).
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Figure 3 : Activit¢ AChE (moy + E.T., n = 5) mesurée chez Gammarus fossarum exposé sur les différentes stations étudiés et situés en amont et

aval de stations d’épuration (i.e. Sadne, Ardiére, et Bourbre) ou de rejet minier (i.e. Amous).
A : Amous ; Bj : Ardiére ; S : Sadne et B : Bourbre. Ligne bleu : valeur de référence et lignes en pointillée rouge : limite inférieure et supérieure au-dela desquelles I’activité

ACHhE est significativement différente de son niveau de base (Publication 3). Les points rouges représentent les stations définies a priori comme référence (Amont des rejets)

et présentées sur la figure 2.
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CHAPITRE V : DEVELOPPEMENT DE MARQUEURS DE
PERTURBATIONS ENDOCRINIENNES EN LIEN AVEC LA
REPRODUCTION

Ce chapitre qui s’articule en deux parties, regroupe I’ensemble des travaux visant a
développer des marqueurs spécifiques d’une perturbation endocrinienne en lien anec la

reproduction chez Gammarus fossarum. Ceci a fait 1’objet de publications :

1- Gammarus fossarum as a freshwater organism test for evaluation of reprotoxic chemicals.
(Publication n°5)

2- Use of vitellogenin-like gene transcript as a biomarker of endocrine disruption in freshwater
amphipod Gammarus fossarum (Koch, 1835). (Publication n°6)

La premiere partie présente les travaux de caractérisation du cycle de reproduction
chez la femelle G. fossarum visant a (i) définir des parameétres physiologiques permettant de
déterminer le statut reproducteur des organismes femelles, ce qui est crucial pour le
développement de marqueurs spécifiques de perturbations endocrines de la reproduction, et
(if) proposer un test de reprotoxicité qui permette une meilleure compréhension du mode
d'action des produits chimiques sur les différents processus physiologiques en lien avec le

succes reproducteur. (Publication n°5)

La seconde partie est centrée sur le développement et I’évaluation de I'utilisation de
la mesure de l'expression du géne Vtg au moyen de la procédure de RT-PCR en temps réel,
chez Gammarus fossarum en tant que marqueur d’exposition a des composés dits

perturbateurs endocriniens. (Publication n°6)
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1. CARACTERISATION DU CYCLE DE REPRODUCTION CHEZ LA
FEMELLES GAMMARUS FOSSARUM

Publication n°s5 :

Gammarus fossarum as a freshwater organism test for evaluation of reprotoxic
chemicals

Olivier Geffard, Benoit Xuereb, Arnaud Chaumot, Alain Geffard, Sylvie Biagianti, Claire Noél, Khedidja
Abbaci, Jeanne Garric, Guy Charmantier, Mireille Charmantier-Daures

Les bioessais de laboratoire, utilisant des mesures de parameétres sub-individuels et
individuels, sont une des approches les plus appropriées pour évaluer et caractériser la toxicité
potentielle de polluants et/ou d’échantillons environnementaux, car ils permettent de définir
l'impact de la fraction bio-disponible pour les organismes. Parmi les invertébrés d'eau douce,
les amphipodes sont des organismes écologiquement pertinents, couramment utilisés en
écotoxicologie dans le cadre d’essais de toxicité aigue et chronique. Néanmoins, les méthodes
permettant d’accomplir des tests de reprotoxicit¢ fiables et robustes ne sont pas encore
disponibles chez ces espéces. Dans cette étude, nous avons caractéris€é le cycle de
reproduction de Gammarus fossarum dans le but de (i) définir des parametres physiologiques
permettant de déterminer le statut reproducteur des organismes femelles, ce qui est crucial
pour le développement de marqueurs spécifiques de perturbations endocrines, et (i7) proposer
un test de reprotoxicité qui permette une meilleure compréhension du mode d'action des
produits chimiques sur les différents processus physiologiques en lien avec le succes
reproducteur (i.e. la mue, la fertilité¢, la fécondité, la croissance de l’ovocyte et le
développement embryonnaire). Les résultats nous donnent une description fine du cycle de
reproduction chez Gammarus fossarum. Comme rapporté chez d’autres especes
d’amphipodes, le cycle de mue et le cycle de reproduction des femelles G. fossarum se
déroulent de maniére synchrone et présentent une durée 30 jours a la température de 12 °C.
Chaque stade de mue est caractéris€ par un stade de développement embryonnaire et de
maturation ovocytaire (i.e. structure et surface) spécifique. En se basant sur cette
caractérisation du cycle de reproduction, nous avons propos¢é un test de reprotoxicité de 21

jours. Une trés bonne reproductibilité des mesures a été obtenue au cours des différentes
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expérimentations réalisées sous conditions contrdlées, pour l’ensemble des paramétres
étudiés. De ce fait, une valeur de référence préliminaire a été proposée pour chacun de ces
parametres, renforcant ainsi la véracité et la pertinence de ce bioessai. Ce nouveau bioessai a
été appliqué pour identifier les effets spécifiques de différents stress sur le succes
reproducteur : Cd, nonylphénol et la privation alimentaire. Les mesures de croissance
ovocytaire ont montré que le Cd inhibe spécifiquement la vitellogénese secondaire.
Concernant le nonylphénol, un effet spécifique sur le développement embryonnaire a été
observé pour une concentration de 0.05 pg.I”'. Enfin, la privation alimentaire a conduit 4 un
retard significatif du cycle de mue induisant ainsi une inhibition de la vitellogénese

secondaire.
Mots clés: Cycle de mue; Cycle de reproduction; Gammarus fossarum ; Test de

reprotoxicité ; Perturbations endocriniennes.

Article en préparation pour Environmental Toxicology and Chemistry.
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Abstract

Laboratory bio-assays, using sub-individual and individual parameter measurements,
are one of the most relevant approaches to evaluate and characterize the potential toxicity of
polluants and/or environmental samples. These tools allow to define the impact of
bioavailable pollutants present in samples.
Among freshwater invertebrates, amphipods are relevant test organisms and are currently
used in ecotoxicology for acute and chronic assays, nevertheless, reprotoxicity test methods
are not yet available in these species. In this study, we characterized the reproductive cycle in
Gammarus fossarum in order to i) define physiological parameters allowing to finely
determine the reproductive status of females organism, that is crucial for the development of
specific ED; ii) propose a reprotoxicity test that allow a better understanding of the mode-of-
action of chemicals on hormone-regulated processes in relation to reproductive success
(moulting, fertility, fecundity, oocyte growth and embryonic development). The present
results give a fine description of reproductive cycle in Gammarus fossarum. As in some
amphipod, moult and reproductive cycles of G. fossarum females occur concurrently and its
duration is 30 days at 12°C. Each moult stage is characterized by a specific embryonic
development stage and oocyte surface. Based on results obtained from the reproductive cycle
characterization, a 21 days reprotoxicity test has been proposed for this species. A very good
reproductibility was obtained for all endpoints under control conditions and thorough
experiments performed in this studie. Preliminary reference values or benchmark were

proposed for each endpoint, leading to an accuracy and power increase of this bioassay. This
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new bioassay has been applied to identify the specific impact, in relation to reproductive
success, of different stressors, Cd, nonylphenol and starvation diet. Results showed that Cd
specifically inhibits the secondary vitellogenesis via an inhibition of the oocyte growth. In the
same way, the nonylphenol has a specific effect on embryonic development, with an increase
of abnormality % from a NP concentration of 0.05 pg/L. At last, starvation diet led to a
significant delay of moult cycle which in turn induce an inhibition of the secondary

vitellogenesis.

Keywords: Gammarus fossarum, reproductive cycle, moult cycle, reprotoxicity test,

endocrine diruption

1. Introduction

Control of water pollution is mandated by the Commission of the European Communities

Directives  2000/60/EC  (http://www.emea.curopa.cu/pdfs/human/swp/4447en.pdf). The

degree of contamination has traditionally been appraised by chemicals analyses applied in
sediment, waters or in biota. Nevertheless, this approach can determine the contamination
levels of an area and assist in understanding the biogeochemical cycle of compounds, but it is
inadequate to assess the environmental quality of area studied. Laboratory and/or in situ
bioassays, based on sub-individual and individual responses, are relevant tool to asses the
adverse biological effect of contaminant mixture and the presence and effects of compounds
that have been overlooked (Narraci et al., 2009).

Aquatic invertebrates such as amphipods are all over the world used as bioindicator
species for marine, estuarine and freshwater biomonitoring programs, using field populations
and laboratory and in situ bioassays, in order to assess contamination levels of aquatic system
(Fialkowski et al., 2009) and the impact of natural and spiked sediments (Neuparth et al.,
2005; Costa et al., 2005; Gale et al., 2006; Roman et al., 2007; Scarlett et al., 2007), waters
(Lawrence & Poulter, 2001; Watts et al., 2001; Wilding & Maltby, 2006; Geffad et al., 2007
Beketov & Liess, 2008; Alonso et al., 2009; Xuereb et al., 2007, Xuereb et al. 2009a and
2009b) and effluents (Gross et al., 2001; Schirling et al., 2005; Chung et al., 2008).
Amphipods are currently used as test species because they are known be to be vulnerable to

several chemicals and toxicants in the environment (Pascoe et al., 1994; Neuparth et al.,
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2005; Mazurova et al., 2008; Felten et al., 2008); Moreover, they are culturable (Scarlett et
al., 2007) and easily usable for laboratory and field studies (Gross ef al., 2001; Neuparth et
al., 2005; Costa et al., 2005). Finally, standard acute and chronic bioassays are available in
these species (USEPA, 2001).

One of the fundamental aims of ecotoxicology is to establish how pollutants affect
organism at the population level (Watt et al., 2002); however, this biological level is not
easily used under laboratory conditions. In this context, one of the most relevant approaches is
the use of population modelling (Forbes et al., 2008). This approach involves the examination
of toxicity at the individual level, using key biological variables for population dynamics such
as survival, growth, development and reproduction which are then projected and integrated
within population models, in order to predict population impacts (Raimondo & McKenney
2005; Widarto et al., 2007).

In Europe, two closely related species, Gammarus fossarum and Gammarus pulex, are
recognized as relevant test species and have been intensively used in ecotoxicology. They are
widespread and common in West Paleartica, often occurring to high density and are easy to
identify to species level. Data are available on the deleterious effect of sediments or pollutants
on lethal and sublethal responses such as growth (Blockwell ef al., 1996a; Roman et al.,
2007) and feeding rate (Alonso et al., 2009), precopulatory behavior (Pascoe et al., 1994,
Watts et al., 2001), locomotion (De Lange et al., 2006) and drift behavior (Beketov & Liess,
2008), showing the sensitivity and the ecological relevance of these approaches. On the
contrary and by comparison to marine and estuarine species (Lawrence and Poulter, 2001;
Scarlett et al., 2007; Ringenary et al., 2007) no reproductive toxicity tests are available in
freshwater amphipod species for toxicity assessment of pollutants and/or environmental
samples.

In addition, endocrine disrupting chemicals present in aquatic systems are currently a
cause of great concern. In situ, the occurrence of EDs has been shown related to sewage
treatment plant effluent which contain xenoestrogens and synthetic and natural hormones
(Desbrow et al., 1998). The mode of action and effects of these compounds related to the
disruption of normal endocrine regulation, have been intensively and currently studied in fish,
allowing to propose specific, sensitive and reliable biomarkers (Matthiessen, 2003; Langston
et al., 2005). On the contrary, despite the obvious importance of invertebrates in the aquatic
ecosystems, the effects and/or risk assessment of these compounds, in particular in

crustaceans, remains difficult and unclear, leading conflicting observations. As reported by
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Lye et al. (2008, literature therein), in one hand some evidence suggest that crustaceans are
not or at least are less vulnerable than other invertebrates to endocrine disruptions, and on the
other hand, evidence is beginning to emerge of endocrine disruption effects occurring in the
field. For example, as observed in several fish species, Ladewig et al. (2002) and Ford et al.
(2004) found intersex organisms in freshwater and marine populations of Gammarus
fossarum and Echinogammarus marinus, respectively. In the same way, Gross et al. (2001)
and Schirling ef al. (2005) observed abnormal structures of oocytes in G. pulex and G.
fossarum organisms collected from streams known to be impacted by sewage treatment plant
effluents. Finally, in the amphipod Melita plumulosa, Chung et al. (2008) recently shown that
significant difference of two life-history traits (female length and fecundity) could be
observed between organisms form polluted and unpolluted waterways. Up until now, any
specific ED bio-molecular markers are available in crustacean currently used in aquatic
ecotoxicology (LeBlanc, 2007; Verslycke et al., 2007; Rodriguez et al., 2007; Mazurova et
al., 2008). This can be attributed largely to the shortage of fundamental knowledge of their
endocrine systems. Basic endocrinological studies, using crustacean, such as copepods,
amphipods and mysids, remain extremely limited. Consequently, most studies using these
crustacean models interpret and/or propose modes of action of tested compounds on the base
of the comparatively large body of information derived from studies with insects and higher
crustacean such as decapod (Mazurova et al., 2008). Moreover, given the phylogenetic
distance between species and the molecular divergence through animal evolution, ED
biomarker available in aquatic vertebrates can not be easily and/or should not directly be
applied in majority of invertebrates, because these two groups belong to two distinct ancient
lineages of animals (deuterostomes vs protostomes). Consequently and as recommended by
Verslycke et al. (2007), effort should be made to the development of bioassays allowing to
impact assessment on various physiological process known to be an under endocrinal
regulation, such as growth, moulting, embryonic development, vitellogenesis, fecundity,
fertility, etc... The key to the interpretation and use of these endpoints as indicators of
endocrine disruption will be to first describe what constitutes a “normal” unstressed response.
While trivial, a “disruption” can only be diagnosed if the normal state is known. The thorough
understanding of hormone-regulated processes in invertebrates constitutes first step to study
the endocrine control in species and then develop specific ED biomarkers.

The present work focused on Gammarus fossarum, since this is an endemic species in

Europe. The aim was to describe and characterize the relationship and chronology of ovarian
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and marsupial development to moult cycle, in order to propose an accurate repro-toxicity test
for this species. To do this, the objectives were two fold. First purpose was to describe the
reproductive cycle of female organisms, using cellular and individual parameters as gonad
histological structure, moulting stage, in vivo oocyte surface, oocyte number, embryonic
development and embryo number. In G. fossarum, as in all gammarids, reproductive cycle is
closely linked to moulting cycle. The process of vitellogenesis and embryonic development
should be coordinated to moulting, because females mate and spawn immediately after
ecdysis. Consequently, post-, inter- and premoult stages were defined and then used to
chronologically describe and characterize reproductive cycle, using previously mentioned
sub-individual and individual responses. Second purpose was to propose a chronic sub-lethal
toxicity test in G. fossarum in order to asses pollutants impact on reproductive success, using
physiological end-points directly related to endocrine regulation and playing a great role on
population dynamics in this species. To achieve this, accuracy and power of this new bioassay
were defined and characterized by applying it for impact assessment of different stress,
chemical compounds of environmental concern and/or suspected to be ED (Cd, nonylphenol,

methomyl) and starvation diet, on reproductive features in this species.

2. Material and Methods

2.1 Collection and maintenance of animals

G. fossarum were collected using a net (by kick sampling) from La Tour du Pin,
upstream the Bourbre River (Middle Eastern France). This site has a good water quality
according to RNB data records (“Réseau National de Bassin” - French Watershed

Biomonitoring Network; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-superficielles/index.php), and a high

density of gammarids is found. Adult organisms recovered through 2 and 2.5-mm sieves are
selected for each sampling date, corresponding to female size ranged from 7.5 and 9.8 mm.
Immediately after sampling, specimens were stored in plastic bottles containing ambient fresh
water, and quickly transferred to the laboratory. Before all experiments, organisms were kept
during an acclimatization period of 30 — 35 days, in 30 L-tanks continuously supplied with
drilled groundwater (namely FOS) adjusted to the sampling site conductivity (i.e. 600 uS.cm
") and under constant aeration. An 8/16 h light/dark photoperiod was maintained and the

temperature was kept at 12 = 1 °C. Organisms were fed ad libitum with alder leaves (A/nus
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glutinosa). The leaves were conditioned for at least 6 + 1 days in water. Freeze-dried Tubifex

worms were issued as a dietary supplement twice a week.

2.2 Reproductive cycle characterization in females
2.2.1. Characterization and duration of moult stages

Characterization and duration of moult stages of G fossarum females were determined
using criteria developed by Blanchet-Tournier (1980) in the marine amphipod species
Orchestia gammarelus. Moult cycle is divided in three main periods, post-, inter- and
premoult stages. These phases were respectively characterized by the hardening of the new
cuticule, the retraction of the epidermis from the old cuticule and finally by the secretion of
the new cuticule.
For this, mating males and females (amplexus), along with females in the last part of their
reproductive cycle (hatched juveniles in brood pouch and visible gonads), were individually
placed in 500 mL polyethylene beakers under continuous FOS, at 12 + 0.2°C and fed with
alder leaves weekly supplies of Tubifex larvae. All beakers were daily checked to determine
the date of ecdysis for each female. In our experiment, we assumed that ecdysis was achieved
when juveniles were found in beaker and a new batch of oocytes is observed in marsupium.
One, two, four, six, eight ....... days following the ecdysis, first and second periopod pairs
(dactylopodite and protopodite) of 4 females are mounted in FOS water on a microscope slide
with a coverslip, and the integumental morphogenesis of them was observed (x 200) and

compared throughout the experiment.

2.2.2. Description of the reproductive cycle of G. fossarum females

To finely describe the reproductive cycle of G. fossarum females, some reproductive
features were determined in female organisms in relation to their moult cycle, in order to
characterize the change of these biological variables. Females with a 7.5-9.4 mm body size
were selected. For each moult stage, 15 females were used to assess the following
reproductive parameters. The number of oocytes per female was determined by in vivo
observation of gonad under binocular microscope. In the same way, oocyte size was assessed
by in toto microscopic observations (x 50). Female was placed between two glass blades, and
oocytes were photographed in order to measure oocyte surface growth occurring during
vitellogenesis. For the number assessment of embryos per female, embryos were manually

recovered from the marsupium, placed on slide with FOS water and counted under binocular
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microscope. For each moult stage, development stages and the occurrence of embryos were
defined using criteria proposed by Sutcliffe (1993). In addition, histological gonadic changes
were assessed. For this, 4 organisms of each moult stage were randomly placed in Bouins’
fluid for 48h and then rinsed and dehydrated in a graded series of ethanol. They were
thereafter included in Paraplast X-tra® (Sigma-Aldrich). Serial cross-sections of Sum were
then made and coloured using Hemalun-Eosin (Martoja and Martoja, 1967). Blades were read

with a Leica DM 2500® microscope.

2.3 Impact of Cd, nonylphenol, methomyl and starvation on G. fossarum reproductive cycle.
The characterization of G. fossarum reproductive cycle allowed us to propose a sub-
lethal bioassays procedure (Table 1) which has been used to assess the impact of stressors
(pollutants and starvation diet) on the reproductive success of this species. Toxicity tests were
performed at different dates with organisms collected in March (MT and starvation diet

experiments), in April (Cd) and in June 2008 (NP).

2.3.1. Chemicals
Cadmium (Cd; CdCl,), nonylphenol (NP) and methomyl PESTANAL® (Riedel-de Haén)
(MT) were purchased from Sigma-Aldrich (Saint-Quentin Fallavier, France). All chemicals

used were of the highest purity grade commercially available.

2.3.2. Exposure experiments

Cadmium : pre-copular pairs (n = 3) were exposed to Cd concentrations of 0 (control), 0.3, 1
and 3 pg/L. Continuous exposure to Cd was performed to avoid chemical variation (500 mL
tanks were renewed 4 times a day), using methodology described by Felten et al. (2008).
Briefly, Cd stock solution of 66 pg/L was daily prepared and used to obtain all tested
exposure media. Peristaltic pumps were used to dilute stock solution (1/22) and obtain the
highest tested concentration of 3 pg/L, which is used to obtain the solution of 1ug/L which is
in turn diluted to obtain a Cd solution of 0.3 pg/L. The dilution factors were established by
controlling the flow of FOS water and stock solution or intermediate dilution. In addition,
peristaltic pumps were used to dispense each Cd solution in beakers with a constant flow of in
1.34 mL.min™".

Methomyl and nonylphenol : pre-copular pairs (n = 3) were exposed to concentrations of 0, 5,

20, 40 and 80 pg/L for MT and of 0, 0.05 and 5 pg/L for NP, using 500mL glass-beakers. MT
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stock solutions were prepared in ultra pure water for concentrations 5 to 80 mg/L. NP stock
solutions were prepared in acetone for concentrations of 0.01 and 0.1 g/L. The contaminated
media were obtained by adding 2 mL of MT stock solution or 100 uL of NP stock solution in
2 L of uncontaminated FOS water (previously kept to 12 + 1 °C). Water controls, without
toxicant, were included as well as a solvent control in the case of NP (the concentration of
acetone being kept at 0.1 %o in contaminated mediums). Semi-static exposure (daily renewal)
were performed because in previous studies, we showed that this methodology allows to
remain a constant contamination level (Xuereb et al., 2009b; Xuereb et al., submitted).

Starvation diet: Three conditions were tested, 0, 25 and 50%. For this, leave discs were

weekly placed in each beaker for 100, 50 and 25 % of time. After 21 days of exposure, 15
females of each condition were randomly selected and used for biological parameters

measurements (see section 2.3.3).

2.3.3. Biological and morphological parameter measurements

Reproductive success: methodologies used for moulting, oocyte surface and number,

embryonic number and stage development assessment are described in section 2.2.

Feeding rate: 15 alder leaf discs (20 mm in diameter, without major veins) per replicate were
supplied (excepted for starvation diet study, see section 2.3.2). Leaf discs was numerically
scanned using an Epson perfection 3490 PHOTO™ scanner at the beginning of the experiment
and after 7 days of exposure, when they were renewed. The surfaces of the discs were then
measured using SigmaScan® Pro v5.0 imaging software (Systat Software). The FR expressed
as a consumed surface per gammarid per day was calculated as follows:

> (St - St—l)/(nt + nt—l/z)
FR_Z .

where S is the surface of 10 discs (mm?), n is the number of living gammarids, ¢ is the

measure times and N is the total experiment duration (days).

2. 4. Statistical analysis

The normal distribution of the variables and the variance homogeneity were tested
using the Shapiro-Wilk test and Hartley-Cochran-Bartlett tests, respectively. Differences
between groups of gammarids were evaluated by analysis of variance (ANOVA). If Ho was

rejected, post hoc comparisons were performed using Tukey’s test.
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3. Results

For this study, homogenous size-females were selected with values ranging between
7.5 and 9.4 mm. However, in some amphipods it was clearly establish that oocyte and embryo
number are directly related to the size of female, consequently we choice to present
normalised data, that is to say to divide the number of oocytes and embryos by the female

size.

3.1 Characterization of G. fossarum reproductive cycle.
3.1.1 Moult cycle
Figure 1 presents integumental changes observed on the dactylopotite and
protopodite during the moult cycle. Six moult stages have been defined, A and B for
postmoult, C1 and C2 for intermoult and D1 and D2 for premoult. Criteria and duration of
each moult stages are the following:

A: was a very rapid stage with a duration of one day. The new cuticule is fine and soft.
The tissue is uniformly filled with lacunae and haemocytes.

B: this stage take place during 4 days. This stage was characterized by the hardening
of the cuticule, easily observed to dactylopodite setae level.

C: this stage appeared from day 4 and is characterized by epidermal retraction. Striped
pattern of tissue was well developed and central lacuna was condensed. C1 stage lasts for 9
days and was characterized by a epidermal retraction at setae level and along the protopodite.
Then, at C2 stage, the new dactylopodite was retracted and epidermis is inverted at the base of
it. C2 stage lasted for 8 days.

D: premoult stages were characterized by the synthesis of a new cuticule. D stages
started from day 19. At D1 stage, since day 24, cuticule was observed on the new
dactylopodite. From D2 stage (between day 23 and 30), new cuticule also appeared on new
setae of protopodite. Under laboratory conditions (12°C and a conductivity of 600 ps.cm-1),

the moult cycle duration in G. fossarum was roughly of 30 days.

3.1.2 Reproductive cycle
Reproductive feature changes observed in G. fossarum during its moult cycle are
presented on the figure 2 and table 2. Due to the very short duration of the A moulting stage,
postmoult stages (A and B) were grouped in an AB stage.
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Oocyte surface increased significantly (p < 0.005) through the moult cycle with values
of 22 000 and 164 000 pm?” for AB and D2 stages, respectively (Table 2). The highest growth
of oocytes occurred during the C2 stage, with an increase of 2.7 times, as compared to oocyte
surface in C1 females. For oocyte number, two groups were observed. AB and C1 females
showed a mean oocyte number significantly higher (p < 0.05) than C2, D1 and D2 females,
with mean normalized values of 2.4 and 1.6 respectively.

Histological gonadic changes observed for oocytes were presented in figure 2. In AB
females, oocytes appear white under binocular microscope observation. They show nucleoli
and a basophilic cytoplasm with very few lipid globules and yolk vesicles. Follicle cells do
not evenly envelop oocytes. Oocyte of C1 females are characterized by the presence of
peripheral eosin stained yolk vesicles, resulting from the start of secondary vitellogenesis.
Main change was observed between C1 and C2 stage, when secondary vitellogenesis take
place. Vitellogenesis develops quickly and the yolk vesicles increase in number and in size.
At this stage, the oocytes are acidophil, staining red in histological sections because of the
presence of eosin. Oocytes from D1 and D2 stage females showed histological organisation
similar than the one observed in C1 females.

For embryo number, no significant difference was observed between all female groups
(Table 2). However, each moult stage was characterized by an embryonic stage (Figure 2)
with a occurrence ranging from 90 to 100% (data not shown). In AB females, stage 1 embryo
was observed, corresponding to newly fertilized, oval and undifferentiated eggs. Then embryo
1s characterized by its comma-like shape (stage 2) which appeared during C1 moulting stage.
The stage 3 was characterized by the present of cephalothorax and appendages were
segmented. For the next stage (n°4), the compounds eye was full developed and clearly
visible and appendages were fully developed. The last stage (n°5) corresponded to newly

hatched juvenile.

3.2 Pollutant and starvation impacts on reproductive success of G. fossarum.
3.2.1 Survival
No significant increases of mortality were observed for methomyl, nonylphenol and
starvation diet, with survival percentage higher than 90%. In contrast, significant (p < 0.05)
mortality was observed at the highest tested Cd concentration (3pug/L), with a survival

percentage of 60% after 21 days exposure.7
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3.2.2 Reproductive success

Reproductive cycle: moulting and embryonic stages observed in females exposed to

the different tested conditions were presented in table 3. In all cases (excepted for Cd
exposure, where data are not available for the control), control females mainly shown a moult
stage of C2 with percentages ranging from 80 to 90 %. For MT and NP exposures, no
significant moult inhibitions were observed. In contrast, with Cd and starvation diet
experiments, the percentages of C2 females decreased in relation to tested stress. 70% of
females shown a C1 moult stage at the highest Cd concentration. In the same way, for the
organisms only fed during 25% of the time, 50 % of females shown B and C1 moult stages as
compared to controls.
Stage 3 embryos were observed for 90 to 100 % of control females. In the same way, for all
tested conditions, 80 to 100 % of normal embryos were characterized by the stage 3.
Comparison between moult and embryonic stages observed in females exposed to Cd
contamination and starvation diet confirm that under these conditions moult was delayed.
Vitellogenesis: oocyte surfaces observed in C2 females are presented in figure 3. In
control females (solvent and solvent-free control), surface of oocytes were ranged from 92
000 and 98 000 pm®. No significant effects were obtained for females exposed to MT and NP,
despite the increase of oocyte surface observed in organisms exposed to the highest NP
contamination level. On contrary, significant (p <0.05) surface inhibitions were observed for
Cd contamination, directly related to the contamination level of medium, with surface values
of 98 000 + 5 400 and 74 000 £ 3 600 um?2 in organisms respectively exposed to the lowest
and highest Cd concentration. In the same way, for organisms fed during 25% of time oocyte
surface was significantly (p < 0.05) lower than the one from control females.

Gonadic maturation and embryotoxicity : No significant impact was observed on

oocyte number for all tested conditions (Figure 4). Normalized oocyte number observed in
control females were ranged from 1.9 + 0.2 to 2.1 £ 0.3. In the same way, no significant
difference were observed for the embryo number per female (data not shown), with values
ranged from 1.5 £ 0.2 to 1.9 £ 0.1 in control organisms. On contrary, a significant increase of
abnormalitiy percentages was observed in organisms exposed to the highest Cd concentration
and to the two NP concentrations tested (Figure 5). In control organisms, the percentages of

abnormalities were low with values ranging from 5 + 3 to 9+ 2 %
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3.2.3 Feeding rate
As far as pollutant exposures, significant (p < 0.05) feeding rate inhibition was only
observed for Cd contamination, at the highest tested concentration (3 pg/L). Feeding rate was
inhibited of 30 % as compared to controls (data not shown). For starvation diet experiment,
significant inhibition of consumed food amount was only observed in organisms weekly fed

during 25% of time, with an inhibition of 40 % as compared to control (data not shown).

4. Discussion

In recent decades, the development and application of bioassays has shifted from
short-term assays focusing merely on mortality toward more long-term exposure in which
growth and reproduction are the main endpoints; in order to improve the environmental
relevance of pollutant risk assessment. Determining population-level effects is critical to
assessing the risk of contaminants to long term population viability. Unfortunately, long term
population field studies are typically not feasible and it is generally difficult to isolate the
effects of a toxicant on a field population that is also exposed to natural environmental
variations. Populations models are useful tools for linking organism-level effects with
population-level responses and afford the opportunity to integrate probabilistic approaches
into ecological risk assessment (Raimondo and McKenney, 2005; Widarto et al., 2007). This
requires the availability of methods (bioassays) for assessing the impact of contaminants on
biological variables that play a key role in population dynamics, such as survival, growth,
reproduction and development. Up to date, sublethal bio-assays are available in European
freshwater amphipod for assessing the impact of polluants on feeding rate, growth and
locomotor and precopulatory behavior (Watts et al., 2001; Roman et al., 2007; Beketov &
Liess, 2008; Alonso et al., 2009), but not on reproductive success.

The occurrence of endocrine disruptors in the environment and their potential effects
on aquatic invertebrate species are a cause of great concern, but they equally are the source of
conflicting point of views (Lye et al., 2007). As compared to aquatic vertebrates, few robust,
relevant and reliable specific ED biomarkers are available in crustacean and particularly in
amphipod. This result from a lack of fundamental knowledge of their endocrine systems and
also the lack of information on the basic biology of processes related to the reproduction such

as moult, oogenesis (vitellogenesis), fecundity and embryonic development. Nowadays, some
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reprotoxicity assays are mainly based on life- or partial life-cycle test, meaning that, tests are
conducted using neonates (or juveniles) and for a period long enough to allow the assessment
of the growth rate and then of the reproductive success (number of embryos or neonates per
female) with the same individuals. Consequently, under these conditions results do not
provide insight into the mechanisms of effect in various contaminants, i.e. whether a pollutant
is having an effect on the gametogenesis, fecundity, embryonic development or on the
moulting.

To our knowledge, this study is the first fine characterization of the reproductive cycle
in a European freshwater amphipod and first description of a reprotoxicity test allowing to

specifically assess the impact of pollutant on endocrine-regulated processes.

4.1. Reproductive cycle characterisation

According to Subramoniam (2000), the moult and reproductive cycles of G. fossarum
sexually active females occur concurrently, that is to say, at the beginning of each cycle,
gonadic growth (i.e. the secondary vitellogenesis) and embryonic development take place
simultaneous. At last of moult cycle (i.e ecdysis), hatching occurs and neonates are released
from brood pouch. Under our laboratory conditions, reproductive cycle duration (moult cycle
duration, gonadic maturation and embryonic development) of G. fossarum was roughly of 30
days at 12°C. This observation is in agreement with embryonic development duration
observed by Pockl and Humpesch (1990) and Sutcliffe (1993) in this species. While the
biology (population dynamics, productivity and life cycle) (Meijering, 1980, Pockl, 1995,
2007; Sutcliffe, 1993) of gammarids have been reported and highly investigated in the field,
no fine description and characterization of the moult and reproductive cycle are available for
these species (i.e. variability of different moult stages, when secondary vitellogenesis or
gonadic maturation take place during the intermolt....). To our knowledge, moult cycle
characterization has been only performed for one gammarid species, Orchestia gammarellus
(Blanchet-Tournier, 1980). In G. fossarum, post-moult stages (A and B), intermoult stages
(C1 and C2) and premoult stages (D1 and D2) roughly correspond to 20, 45 and 35 % of the
total moult cycle duration, respectively. Our results showed that for each moult stage, a
specific embryonic development (Figure 2) and oocyte surface (Table 2) were observed. For
example in C2 females, 90 % of embryos were in stage 3 (characterized by the present of
cephalothorax) and the mean surface of oocytes were of 106 000 + 6 800 pm?. The secondary

vitellogenesis mainly takes place to the C2 moult stage with an occyte surface increase of 5

215

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre V : Développement de marqueurs de perturbations endocriniennes

times as compared to oocyte surface observed at the beginning of reproductive cycle (A-B
stage). These observations were in accordance to histological gonadic changes (Figure 2),
where the increase of yolk vesicle and lipid globule number mainly appeared for C2 stage.
These finding are consistent with results previously obtained from our laboratory, where
Xuereb et al. (submitted) shown that the highest vitellogenin gene expression is observed in
C2 females. The mean number of oocytes normalized for female size (mm) decreased with
moulting cycle, with the greatest decrease occurring between C1 and C2 stages, then the
number of oocytes/females remained constant. These results shown that secondary
vitellogenesis does not take place in all oocytes which were present in the gonads. On the
contrary, the mean number of embryos normalized for female size (mm) did not change with
increasing developmental stage with values ranged from 1.3 £ 0.2 to 1.6 £ 0.3, corresponding
to 11 £ 1.5 to 13 + 2 embryos/female through reproductive cycle. It is interesting to note that
the number of oocyte observed in C2, D1 and D2 females were similar to the mean number of
embryos, showing that the number of oocytes could be used as a reliable indicator of the
potential embryo which should be produced and/or observed in marsupium for the next
reproductive cycle. In another amphipod species, such as Echinogammarus marinus, Ford et
al. (2003) found that the embryo number naturally decreased with increasing developmental
stages. These results show the need to know biological processes related to the reproduction
in an organism test, before to develop and/or propose a reliable and robust repro-toxicity

assay.

4.2 Methodology for a reprotoxic test in Gammarus fossarum.

Based on results obtained from the first part of our study, a reprotoxicity test was
proposed in G. fossarum (Table 1). Test duration and methodology were chosen 1 - to be the
shortest possible, in order to use it for screening studies and 2 — to allow a better mode of
action assessment of tested compounds by studying i) biological parameters which are under
the control of specific hormones and neuro-peptides, ii) the secondary vitellogenesis (oocyte
growth), embryonic development and oocyte and iii) embryo number production. The
duration of this new reprototoxicity test is of 21 days, corresponding to the test duration used
for chronic test procedures in marine and estuarine temperate species (e.g. Chateogammarus
marinus in Lawrence and Poulter, 2001 ; Gammarus locusta in Costa et al., 2005; Corophium

volutator in Scarlett et al., 2007). Shorter and longer test durations are used for tropical
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(Melita plumulosa in Mann et al., 2009) and Baltic (Monoporeia affinis in Jacobson and
Sundelin, 2006) species, respectively.

The G. fossarum reprotoxicity test spans one whole reproductive cycle to examine the effects
of toxicants on reproductive success. At the beginning of the test (Day 0) females in last of
the reproductive cycle (D2), characterized by hatched juveniles in brood pouch, visible
gonads and guarding male, are placed in beakers filled with test solutions. This stage was
chosen to be sure that the next moulting cycle, gonadic maturation and embryonic
development take place in presence of contaminants. A waiting period of 4 days is necessary
for moulting occurs in 100% of females (Chaumot et al., accepted). According to results
obtained from the first part of this study, after a 21 day exposure, females should be in C2
stage, with embryos in stage 3 and secondary vitellogenesis should be installed. Under these
conditions and by comparison with control conditions, it is possible to assess the impact of
pollutant on moult cycle, embryonic development and oocyte growth (secondary
vitellogenesis). Moreover, the simultaneous use of these endpoints, which are naturally
synchronous, allow to identify and/or a better mode of action assessment of compounds on
reproductive cycle of this species. In the same way, the first part of this study showed that the
numbers of oocyte and embryo produced in C2 females were similar and could be used as a
relvante indicator of fecundity and fertility. Consequently, in addition to comparison with
control conditions, the comparison of these two endpoints could be used to discriminate
specific impact of a pollutant on one of these two biological processes. In general, available
methodologies for amphipod reprotoxicity test do not allow to discriminate or assess whether
observed reproductive impairments results from a decrease of oocyte number produced, a
impact on the fertility related to embryonic impairments or a delay of organism growth (Costa
et al., 2005 ; Ringenary et al., 2007; Scarlett et al., 2007). In these studies, reproductive

success is studied or expressed as the neonate number produced by survival female.

4.3 Application

4.3.1 Accuracy and power of the reprotoxicity bioassay proposed in G. fossarum.
The long-term nature of this test provides opportunities for systemic errors to amplify. The
accuracy and relevance of a bioassay is related to the variability of endpoints values obtained
for controls. Many of the commonly used amphipod species for toxicity test must be collected
from field populations, because culturing protocols have not been developed. Consequently,

in order to assess the accuracy and power of this new reprotoxicity test in G. fossarum, it is
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essential to know whether tests conducted at different times of year are directly comparable or
not; this may have particular relevance to the testing of field-contaminated samples.

The adult survival in control was above the US EPA’s recommended protocol level of an 80%
survival rate for routine amphipod bioassays. The values for the endpoints measured were
similar for the three controls performed in this study (no control is available for Cd
experiment) and no significant differences were observed. Concerning the moult cycle and
embryonic development, results obtained from controls shown that under our laboratory
conditions and after a 21 days exposure, moult stage C2 and stage 3 embryos should be
observed in more than 80 % of females. In the same way, between 6 and 10 % of malformed
embryos were found in controls and could be proposed as reference values. Information in
reported papers about an aberrant embryonic development of amphipod is very limited
(Sundelin and Erikson, 1998), but our results are in agreement with those observed by
Sundelin and Erikson (1998) in the marine amphipod Monoporeia affinis. Oocyte and embryo
numbers normalized for female size remain constant through experiments, with values ranged
from 1.5 to 2. In the same way and in accordance to the first part of this study, mean oocyte
surfaces obtained from C2 control females were ranged from 92 000 to 100 000 um®. This
study shown that for each selected endpoint, values observed with controls constitute
preliminary step for the establishment of reference values in order to increase the accuracy
and the power of proposed G. fossarum reprotoxicity test. In contrast, based on studies about
amphipod life-cycle in field populations, some authors clearly show that reproductive features
change during the year. For exemple, Gale et al. (2006) found a large variation in the fertility
(eggs number/gravid female) of the amphipod Melita plumulosa for control treatments
performed at different periods of the year. In the same way, Pockl (1993) in G. fossarum and
Sutcliffe (1993) in some amphipod species found that egg volume and fecundity (egg
number/female) clearly vary during the year, mainly in relation to the temperature of water.
The current study shows that an acclimatization period of 30 — 35 days is sufficient to limit
and reduce the variation of reproductive success or feature observed in natural populations
and allow to propose a robust methodology with a good reproductibility. Moreover, 12°C is
the optimal temperature for G. fossarum, for which the maximal fecundity (egg

number/female) is obtained (Pockl, 1993).
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4.3.2 Impact and mode of action of tested stressors on reproduction of G. fossarum

Different toxic pattern were observed for the conditions and stressors tested during this
study. Biological effects observed at individual level may result i) from a direct impact of
pollutant, i.e neurotoxicity of anti-cholinesterasic insecticides (Xuereb et al., 2009b) ii)from
an indirect effect related to energetic metabolism impairment or iii) to devote energy to
reduce the toxic stress in the detriment of physiological functions such as the growth and the
reproduction (De Coen and Janssen, 1998). Feeding is the first step to obtain energy for
global metabolism of organisms. The effects of contaminants on feeding rate are already well
documented and this behavioral parameter is proposed as a relevance biomarker for
laboratory and in sifu toxicity assessment of pollutants (Maltby et al., 2002; Wilding and
Maltby, 2006; Alonso et al., 2009).

In freshwater G. fossarum, a robust, easy and reliable method is available to feeding
rate assessment (Xuereb et al., 2009b), constituting a great advantage for this species and
allowing to discriminate effect resulting from a direct mode of action or from a energy
availability impairments via a feeding rate inhibition. In our study, a 40 % reduction of diet
did not induce inhibition of oocyte number produced, but led to a significant delay of moult
cycle and a secondary vitellogenesis inhibition in C2 females. Feeding rate inhibition
observed for the highest Cd concentration (3pug/L) may explain reproductive impairment
obtained for this concentration. These results displayed that G. fossarum is a very sensitive
species toward Cd contamination, with deleterious impact on survival rate, embryonic
development and feeding-rate after an exposure to environmental relevant concentrations.
However, our results showed that Cd has a specific impact on the secondary vitellogenesis,
leading a oocyte growth inhibition of 15 % from the Cd concentration of 1pug/L. In blue crabs
Callinectes sapidus, Lee and Noone (1995) showed that Cd induces a decrease of yolk protein
(lipovitellin) levels in females organisms. In the same way, Bodar et al. (1990) observed a
reduced glycogen content of the storage cells (place of vitellin synthesis) in D. magna
exposed to Cd. In last, in fish species, Ghosh and Thomas (1995) and Hwang et al. (2000)
reported a transfert of Cd to ovaries and a reduction of vitellogenin production in organism
exposed to this metal.

NP is a breakdown product the nonylphenol ethoxylates (NPE) (Naylor, 1995). NPE
are commonly used in industrial, commercial and household applications due to exceptional
performance as surfactant, so strong NPE quantities reach wastewater treatment plants (WTP)

where they are incompletely degraded to NP (Ahel ef al., 1994). Concentrations of NP used in
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our study were environmentally relevant, because NP concentrations have been reported
between 0.7 ng.L" and 15 pg.L" in river water (review in Soares e al., 2008). Results
showed that NP has a specific effect on embryonic development of this species, with a
significant increase of abnormality % from the lowest concentration (0.05 pg/L). These
results are in agreement with those obtained for the barnacle Elminius modestus (Billinghurst
et al., 2001) and the copepod Eurytemora affinis (Forget-Leray et al., 2005). These studies
report that NP induces drastic effects on the development of these species after exposition at
environmentally relevant concentrations. It is interesting to note the oocyte surface induction
(although not significant statistically) observed at the highest NP concentration. However,
conflicting results are obtained from literature. Lye et al. (2007) do not observe vitellin-like
protein induction in Carcinus maenas after an exposure to NP concentrations of 1.5 and 15
ug/L. On contrast, in females Neomysis integer, Ghekiere et al. (2006) found that a 96 h
exposure to a NP concentration of 0.01 pug/L lead to a significant induction of vitellin levels,
whereas no inductions were observed for higher concentrations. Even this current study do
not permit to suspect or not NP as an ED toward G.fossarum, our results shown that NP has a
specific toxicity towards embryonic development of this species.

Methomyl is a carbamate pesticide currently used in agricultural practices and known
to be a specific anti-cholinesterasic compound in G. fossarum (Xuereb et al., 2009b), leading
a significant inhibition of acetylcholinesterase activity from 10 pg/L of MT. According to our
previous results, no mortality was observed for concentrations up to 80 pg/L, i.e. well above
concentrations found in the natural environment, moreover, no impacts were observed on all

reproductive features studied.

4. Conclusions

The present study reports first data on the characterization of moult and reproductive
cycle and on the proposal of a reproductive toxicity test in an European freshwater amphipod
species, Gammarus fossarum. This study meets to a lack of tools for assessing the
reprotoxicity and endocrine disruption of pollutants toward freshwater crustacean.

A well knowledge of biology and physiology of reproductive process in test species is
the first step for the development of specific ED biomarker related to the reproduction (aims

of our further studies), but equally to propose a relevant and reliable bio-test. Bio-test
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developed in this study is robust and reproductible with a very low variability of control
values. Reference values (benchmarks) have been proposed for each biological responses
used as toxicity indicator, thus increasing the accuracy and the power of this bio-test.

As compared to methodologies available with other crustacean species, this new reprotoxicity
test allows to specifically assess the impact of pollutants on various physiological process
related to reproductive success of the organisms and known to be under a specific endocrinal
regulation. This new bio-test lead to a better understanding of the mode-of-action of chemical
on crustacean hormone-regulated processes. In addition to various advantages to use G.
fossarum as organism test species, with this species, it is possible to assess one of indirect
impact of pollutants, corresponding to a inhibition of the feeding rate.

The present results show that Cd has a specific impact on the oocyte growth (secondary
vitellogenesis) with oocyte surface values lower in organisms exposed to a environmental
contamination level of 1 pg/L. In the same, way, our results show that under environmental
contamination level, NP has a specific deleterious impact on, the embryonic development on
this species. On the contrary, MT known to be a specific anti-cholinesterasic compound did

not induce reproductive success alterations for exposure levels up to 80 pg/L.
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Table contents

Table 1: Test conditions for the sub-lethal reprotoxicity in G. fossarum

Overlying water
Organisms
Acclimatization
Photoperiod

Test vessel

Water renewal

Life stage of female

Size of females
Number of
organisms/vessel

Feeding

Aeration
pH
conductivity

Test duration

Endpoints

test

Natural drilled groundwater, 12 °C, conductivity 600 £ 50uS/cm
Collected from a uncontaminated site (Bourbre river, Isere)

3 weeks at 12°C

8 light and 16 dark

Polypropylene for inorganic compounds and glass-beaker for
organic compounds; Vol : 500 mL

Continuous or semi-continuous, according to tested compound
Females in last of the reproductive cycle (hatched juveniles in
brood pouch, visible gonads, guarding male)

8 — 10 mm

7 mating pairs

15 disc (& : 20 mm) of alder leaves/ week, for assessing feeding
rate.

Continuous

7.8—-8.3

600 + 50uS/cm

21 days; a waiting period of roughly 4 days is necessary that
moulting occurs in 100 % of females (Chaumot et al. accepted)
Survival, moulting, fecundity, fertility, oocyte growth and

embryonic development
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Table 2: Oocyte surface (mean + SE, n = 15) and oocyte and embryo number (mean + SE, n
= 15; normalized by the female size) in G. fossarum females, in relation to moult
cycle. n.d. : no determined, newly hatched young was not considered, since they
can freely leave the brood-pouch.

Moult stages Oocyte surface (um”) Oocyte number Embryos number
AB 21900 £ 1 800 25£0.25 1.3£0.18
Cl 39400 £ 4 500 24+043 1.4£0.35
C2 106 000 + 6 800 1.6£0.17 1.6 £0.24.
D1 133 000 * 3 300 1.6 £0.28 1.4+0.38
D2 164 000 + 5 800 1.5+0.35 n.d.
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Table 3 : Occurrence (%) of different moult (B, C1, C2 and D1, see detail in text) and
embryonic stages (1, 2, 3 and 4, see detail in text) in G. fossarum exposed to
cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 0, 5, 20 and 80 pug/L) and
nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pg/L); and starvation diet (100, 50 and
25% of total time). n= 15, 12, 14 and 15 for Cd, MT and NP exposure and
starvation diet experiment, respectively; n.a. : no available because data have been
lost.

Condition Moult stages (%) Embryonic development % of desynchronization

(moult/embryo)
B Cl C2 DI 1 2 3 4 delayed delayed
moult embryos

Cd (ug/L)

0 n.a. n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a n.a
0.3 0 20 80 0 0 14 86 0 7 0
1 0 33 67 0 0 13 87 0 20 0
3 0 67 33 0 0 13 87 0 43 0
MT (ng/L)
0 0 9 91 0 0 9 91 0 0 0
5 0 9 82 9 0 9 82 9 0 0
20 0 9 91 0 0 0 100 0 0 0
80 0 9 73 18 0 0 90 10 0 0

NP (ug/L)

0 0 7 93 0 0 7 93 0 0 0

0 0 0 100 0 0 7 93 0 0 0
solvent

0.05 0 14 86 0 0 14 86 0 0 0

5 0 0 100 0 0 0 100 0 0 0

Starvation

(%)

100 0 15 77 8 0 0 92 8 15 0
50 0 15 70 15 0 0 83 17 23 0
25 23 23 47 8 0 0 85 15 54 0
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Figure list

3|0 days

Figure 1: Integumental changes of dactylopodite and protopodite from first and second
periopod pairs in G. fossarum during its moult cycle.

Moulting Moulting
AlB C, | C, D, | D A ...
Post-moult Inter-moult Pre-moult )
A 4 A 4
Spawning and fertilization Spawning and fertilization

Embryonic
development

Stage 1

QOocyte

development
PV

Figure 2: Gammarus fossarum. Embryonic development ; each stage is characterized using
criteria defined by Sutcliffe (1993). Cross section of maturing oocyte in relation to
moult cycle. Scale bars : 100pm for AB and C1 moult stages and 200 pm for C2,
D1 and D2 moulting stages. FC : follicle cells; EVO : early vitellogenic oocyte;
LVO : late vitellogenic oocyte; YV : yolk vesicle; LG : lipid globule.
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Figure 3: Oocyte surface (um2, mean = S.E., n = 10) in Gammarus fossarum females after a
21 days exposure to cadmium (Cd; 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 5, 20 and 80
ng/L) and nonylphenol (NP; 0.05 and 5 pg/L) contamination and to starvation diet
(st; with food for 50 and 25 % of exposure time). Cw: solvent-free control, Cs:

solvent control. *: significantly different (p < 0.05) from the control; n.a.

available because data have been lost.
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Figure 4: Normalized oocyte number (mean + S D) in C2 moult stage Gammarus fossarum
females after a 21 days exposure to cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl
(MT; 0, 5, 20 and 80 pg/L) and nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pug/L);
and starvation diet (100, 50 and 25% of total time). Cw : solvent-free control, Cs:
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Normal embryo (%; mean = S D) in C2 moult stage Gammarus fossarum females
after a 21 days exposure to cadmium (Cd; 0, 0.3, 1 and 3 pg/L), methomyl (MT; 0,
5, 20 and 80 pg/L) and nonlyphenol (NP; 0, solvent-0, 0.05 and 5 pg/L); and
starvation diet (100, 50 and 25% of total time). Cw: solvent-free control, Cs:
solvent control. *: significantly different (p < 0.05) from the control; n.a.: no
available because data have been lost.
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2. DEVELOPPEMENT ET APPLICATION DE LA MESURE
D’EXPRESSION DU GENE CODANT POUR LA VITELLOGENINE

Publication n°6 :

Use of vitellogenin-like gene transcript as a biomarker of endocrine disruption in
freshwater amphipod Gammarus fossarum (Koch, 1835).

Benoit Xuereb, Laurent Bezin, Héléne Budzinski, Renaud Tutundjian, Jeanne Garric & Olivier Geffard.

L'induction de la synthése de vitellogénine (Vtg) a été largement utilisée comme un
biomarqueur chez le poisson afin d’évaluer l'exposition des juvéniles et les males adultes a
des composés ostrogéniques. En revanche, son utilisation potentielle chez les invertébrés a
recu une bien moindre attention. Chez les crustacés, la synthése Vtg semble pourtant étre une
réponse intéressante pour évaluer des perturbations du systéme endocrine, au vu du
fonctionnement des voies hormonales impliquées dans sa régulation. Cependant, les études
rapportant l'induction de Vtg chez les crustacés males sont quasi inexistantes. Dans ce
contexte, nous avons ¢étudié l'expression du gene Vtg chez I’amphipode d'eau douce,
Gammarus fossarum, au moyen de la procédure de RT —PCR en temps réel. Dans un premier
temps, nous avons décrit le patron d'expression de base (i.e. organismes non-exposés) pour
les différents stades du cycle de reproduction (i.e. de mue) des femelles, ainsi que chez des
males. Les niveaux d’expression observés chez les femelles étaient de 200 a 700 fois plus
¢levés que chez les males. Les résultats ont également montré une élévation significative de
I’expression de Vtg en fin de la phase d'inter-mue et au commencement de la phase de
prémue. Dans un deuxiéme temps, des gammares males ont ¢été exposés a un mimétique-
cestrogéne, le nonylphenol (0.05, 0.5, 5 et 50 pg.l™) et a un anti-androgéne, la cyprotérone
acétate (1, 10, 100 et 1000 pg.I") durant 2, 4, 8 et 16 jours. Une induction de la transcription
du gene de la Vtg a été observée dans les deux cas. Pour finir, les effets de rejet de stations
d'épuration (STEP) sur l'expression du géne Vtg ont été évalués chez des organismes males
transplantés dans le milieu dans le cadre de deux campagnes de bioessais in situ en novembre
et juin 2007. Aucun effet des effluents de STEP n'a été enregistré au cours de ces deux
campagnes. Néanmoins, une induction du niveau de I’expression de Vtg a été constatée chez

des males transplantés sur un des sites de référence durant la campagne de juin 2007.

Article en préparation pour Environmental Pollution.
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Use of vitellogenin-like gene transcript as a biomarker of
endocrine disruption in freshwater amphipod Gammarus
fossarum (Koch, 1835).

Benoit Xuereb', Laurent Bezin?, Héléne Budzinski’, Renaud Tutundjianl, Jeanne Garric' & Olivier
Geffard'.

' CEMAGREF, Laboratoire d'écotoxicologie, 3 bis quai Chauveau, 69336 Lyon, CP 220, Cedex 09, France.

% Laboratoire de physiologie intégrative cellulaire et moléculaire, UMR 5123, Université de Lyon I, 69622 Villeurbanne (France).
3 Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie des Systémes Naturels, UMR 5472, Université Bordeaux I

Corresponding authors (e-mail: xuereb@lyon.cemagref.fr, geffard@lyon.cemagref.fr).

Abstract

The induction of vitellogenin (V#g) synthesis has been widely used as a biomarker of
estrogenic exposure in male and juvenile fish, but less in invertebrates. In crustaceans, Vig
synthesis has emerged as a useful and ecologically important endpoint to assess endocrine
disruptor effects according to the large number of endocrine-control pathways involved.
However, studies reporting induction of Vzg in male crustaceans are lacking. In this context,
using calibrated real-time reverse transcription polymerase chain reaction (real-time RT
PCR), we studied the expression of the Vig gene in a freshwater amphipod, Gammarus
fossarum. First, we described the basal pattern of expression in healthy organisms, males and
females, at different reproductive moult stages. Females expressed from 200 to 700 times
more Vg transcripts than males. Females displayed a significant elevation of Vig mRNA level
at the end of inter-moult phase and at the beginning of pre-moult phase. Then male
gammarids were exposed to nonylphenol (0.05, 0.5, 5 and 50 pg.L™") and to the antiandrogen
cyproterone (1, 10, 100 and 1 000 pg.L™") for 2, 4, 8 and 16 days. Both chemicals caused an
induction of Vg gene transcription. To the end, the impact of urban wastewater treatment
plants (WTP) on male Vzg gene expression was assessed in organisms transplanted in the field
for two in situ bioassay campaigns in November and June 2007. No effect of WTP effluents
was recorded in the two campaigns. Nevertheless, induction of Vzg mRNA level was observed

in males transplanted upstream of WTP effluent discharge during the June 2007 campaigns.

Keywords: Biomonitoring; Cyproterone acetate; Endocrine disruption, Gammarus fossarum;

Nonylphenol; Vitellogenin.
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1. Introduction

Organic and inorganic contaminants of natural and anthropogenic origin ultimately
enter aquatic systems and may have short-term and long-term negative biological effects.
Numbers of these pollutants are known to be potential endocrine disruptors (EDs) that may
adversely affect health in humans, wildlife, fisheries, and their progenies, by interaction with
the endocrine system (Colborn et al., 1993). In situ, the occurrence of endocrine-disrupting
effects is often in relation to sewage treatment plant effluents that contain xenoestrogens, and
synthetic or natural hormones (Desbrow et al., 1998). However, potential endocrine-
disrupting effects of pollutants from industrial and agricultural sources has not been
adequately studied.

Studies on ED impacts on wildlife focus particularly on the hormonal regulation
related to reproductive function, because of its critical role in population dynamics. The
availability and the biological effects of ED in aquatic vertebrates, notably in fishes, have
been reported in numerous publications (Matthiessen, 2003; Langston et al., 2005; see cited
literature). These studies have led to the development of biomarkers, such as abnormal
concentrations in steroid hormones or induction of vitellogenin synthesis in male and juvenile
organisms. On the contrary, despite their obvious ecological importance, relatively few
studies have been conducted on invertebrates, and, consequently, few tools are available to
diagnose the ED exposure and/or effects in these organisms (deFur et al., 1999; deFur, 2004;
Oetken et al., 2004), in large part because of the lack of knowledge on their endocrine
regulation.

The Ecdysozoa clad (i.e. organisms with cuticle) groups nearly 75% of animal species,
including crustaceans, which are the main members of this clad in aquatic ecosystems. There
is growing evidence that crustaceans may be susceptible to ED. Field studies reported
abnormal sex-ratio and intersexuality frequency in natural populations exposed to pollution
sources (e.g. Moore et Stevenson, 1991, 1994; Takahashi et al., 2000; Ford et al., 2004b;
Ayaki et al., 2005; Yang et al., 2008). Some papers have shown the deleterious effects of
“vertebrate known ED” and growth regulator insecticides on the reproduction rate, sexual
behaviour and sexual development of crustaceans (e.g. Linton et al., 2009 ; Baldwin et al.,
1995; Gross et al., 2001; Olmstead et LeBlanc, 2001b; Watts et al., 2001; Schirling et al.,
2006). Although changes in these endpoints may indicate a response to ED exposure, they can

also vary in response to a wide range of other stresses such as food supplies, parasite
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occurrence and/or other environmental conditions. Until now, very few specific ED
biomarkers related to reproductive impairment have been available in freshwater crustaceans.

Vitellogenin and vitellogenin-like proteins (Vzg) are precursor molecules of yolk
proteins (i.e. vitellin) that provide the energy reserves needed for embryonic development in
oviparous organisms and consequently have an important role in their reproduction. Vzg levels
are high in sexually mature females, displaying fluctuations during gametogenesis.
Conversely, the Vig gene is generally poorly expressed in juveniles and silent in males, but
may be activated in response to ED exposure. Indeed, in fish, in which Vg production is
controlled by the oestrogen receptor pathway, induction of Vg in males or juveniles is a well-
known effect of xenoestrogenic contaminants and has been extensively used as a biomarker in
both laboratory and field studies (Matthiessen, 2003; Langston et al., 2005). Similarly,
although relatively little is known about the endocrine system in invertebrates, studies show
that Vg is susceptible to different contaminants, including xenoestrogens, metals or complex
mixtures (e.g. urban and industrial discharges), and could be used as a biomarker of ED
exposure (reviewed in Matozzo et al., 2008).

In malacostraca crustaceans, differentiation and maintenance of male sex
characteristics are positively controlled by androgenic gland hormone (AGH). This includes
masculinization of pleopod and cheliped morphology, development of the male gonopore
complexes and conversion of ovarian tissue to testicular tissue (Charniaux-Cotton, 1954a).
AGH also negatively regulates vitellogenin synthesis (Suzuki ef al., 1990). Consequently, the
induction of V#g in males could be used as a biomarker of androgenic gland hormone pathway
disruption (LeBlanc, 2007). In females, the endocrine regulation of Vtg production involves
different types of hormones such as ecdysone, methyl farnesoate, monoamines and
neuropeptides (Mazurova et al., 2008). Females display natural fluctuations of Vg levels
during their reproductive-moult cycle (Meusy et al., 1974; Jasmani et al., 2000; Okumura et
Aida, 2000a; Jayasankar et al., 2002) or in response to environmental conditions such as food
availability (Blanchet-Tournier, 1980; Wouters ef al., 2001) and osmotic stress (Martin-Diaz
et al., 2004). Consequently, it is more difficult to use V#g synthesis in female crustaceans as a
specific biomarker of endocrine disruption. However, as underlined by Ford ez al. (2008),
nearly all the studies related to Vfg measurements in crustaceans following exposure to
environmental contaminants (both in the field and in the lab) mainly focused on females (e.g.
Oberdorster et al., 2000; Volz et al., 2003; Gagné et Blaise, 2004; Martin-Diaz et al., 2004;
Gagné et al., 2005; Ghekiere et al., 2006b; Huang et al., 2006; Poynton et al., 2007; Lee et
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al., 2008) and less on juveniles (e.g. Billinghurst et al., 2000; Sanders et al., 2005). Except for
the work of Huang and Chen (2004) on red cherry shrimp (Neocaridina denticulata), no
studies have reported elevated expression of Vzg following ED exposure in males.

Vtg production is commonly assessed at the protein level using methods based on
immunological detection such as enzyme-linked immunosorbent assay (ELISA), or alkali-
labile phosphates measurement (ALP), which is an indirect marker of vitellin. An alternative
and complementary approach is the use of methods based on the detection of Vzg mRNA.
These methods directly assess gene expression, which precedes protein translation. In
addition, detection and quantification of Vzg mRNA requires very little sample material and
benefits from the specificity and sensitivity of a polymerase chain reaction (PCR)-based
procedure (Garcia-Reyero et al., 2004). Among these methods of mRNA quantification, real-
time reverse transcriptase PCR (real-time RT-PCR) is the most accurate and sensitive (Larkin
et al., 2003).

The aim of the present study was to develop the assessment of male Vzg gene
expression in the amphipod crustacean Gammarus fossarum using real-time RT-PCR
procedure, in order to propose it as a specific ED biomarker. The amphipods of the
Gammarus genus are commonly used in freshwater risk assessment (Rinderhagen et al.,
2000). Gammarids are widespread and common in the streams of Western Europe, where they
are often found in high density. They are ecologically relevant species since they are an
important reserve of food for macro-invertebrate fish, bird and amphibian species (Welton,
1979; Friberg et al., 1994; MacNeil et al., 2002) and play a major part in the leaf litter
breakdown process (Maltby et al., 2002). Moreover, the use of these species is logistically
valuable because they can be sampled throughout the year and easily identified, manipulated
and maintained in the lab or used for in sifu bioassays.

We constructed our scientific process in three steps. First, we described the pattern of
normal Vg gene expression in control organisms (i.e. in males and throughout the female
reproductive moult cycle). Next, in order to determine whether male Vg gene expression
could be modulated by chemicals, we measured Vzg mRNA levels in organisms exposed to
two types of “vertebrate known ED”: a xenoestrogen, the nonylphenol, and an anti-androgen,
cyproterone acetate. Finally, we evaluated the impact of urban wastewater treatment plants on

Vtg gene expression in male organisms during two in situ bioassays.
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2. Material and methods

2.1. Collection and maintenance of Gammarus fossarum

G. fossarum were collected using a net (by kick sampling) from La Tour du Pin,
upstream from the Bourbre River (Eastern Central France, 45°34'09.6" N, 5°27'33.0" E). This
site has good water quality according to RNB data records (Réseau National de Bassin

[French Watershed Biomonitoring Network]; http://sierm.eaurmec.fr/eaux-

superficielles/index.php), and a high density of gammarids is found. Immediately after

sampling, different classes of sizes were separated by sieving. Specimens captured through a
2- to 2.5-mm sieving fraction were stored in plastic bottles containing stream water and
quickly transferred to the laboratory. Gammarids were kept during an acclimatization period
of at least 10 days in 30-L tanks continuously supplied with drilled groundwater (i.e. 4 Lhh
adjusted to the sampling site conductivity (i.e. 600 + 50 uS.cm ') and under constant aeration.
An 8/16 h light/dark photoperiod was maintained and the temperature was kept at 12 + 1°C.
Organisms were fed ad libitum with alder leaves (A/nus glutinosa). Leaves were conditioned
for at least 6 £ 1 days in water. Freeze-dried Tubifex worms were issued as a dietary

supplement twice a week.

2.2. Experiment 1: Vitellogenin gene expression pattern in control organisms

In amphipod crustaceans, the moult and reproductive cycles of sexually active females
are completely synchronized. At the beginning of each moult cycle, simultaneous gonadal
growth (i.e. the secondary vitellogenesis) and embryo development in marsupium (Charniaux-
Cotton, 1985) take place. In a previous study (Geffard et al., in submission), we described six
moult stages in G. fossarum: two post-moult stages A and B, two inter-moult stages C1 and
C2, and two pre-moult stages D1 and D2.

The Vitg gene expression was individually measured using the calibrated real-time RT-
PCR method (see section 2.5 and 2.6) in males (n = 20) and in females for the six different
moult stages (n = 10 per stage). Sex was determined by the presence of external sexual
appendages: oostegites for females and penial papillae for males. The moult stages were
discriminated on the basis of a comparative in vivo microscopic observation of the first and
second pereopod article (i.e. dactylopodite and protopodite) integumental morphogenesis. The

brood-pooch contents of females were manually evaluated. Organisms were then lightly
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dried, individually placed in microtubes containing RNAlafer (Sigma), frozen in liquid

nitrogen and stored at —80°C until total RNA extraction (see section 2.4).

2.3. Experiment 2: Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed to nonylphenol
and cyproterone acetate

Sixteen-day semi-static exposure tests were performed at a temperature of 12 = 1°C
and under a photoperiod of 8/16 h light/dark. Four nominal concentrations of nonylphenol
(NP: 0.05, 0.5, 5 and 50 pg.L™") and cyproterone acetate (CP: 1, 10, 100 and 1 000 pg.L™")
were studied at the same time. Stock solutions were prepared in acetone at concentrations
ranging from 0.001 to 1 g.L™' for NP, and from 0.02 to 20 g.L "' for CP. The contaminated
media were obtained by adding 250 pL of stock solutions in 5 L of uncontaminated drilled
ground water (i.e. 600 + 50 uS.cmfl; previously kept at 12 £ 1°C). Water controls as well as
solvent controls (the concentration of acetone was kept at 0.05%o0 in contaminated media)
were included.

For each condition tested, four males with homogeneous weight were placed in 500-
mL glass beakers (n = 8). A piece of net (mesh size: 200 pm; length x width: 6 x 5 cm) was
added in the vessel to provide a resting surface and avoid cannibalism. Media were renewed
every 48 h, and at the same time the surviving organisms were assessed and the dead ones
were removed. During the tests, organisms were fed ad libitum with conditioned alder leaves
(Alnus glutinosa). Water quality parameters (pH, conductivity, temperature and dissolved
oxygen) were controlled before and after the renewal of the test solutions.

After 2, 4, 8 and 16 days of exposure, for each tested condition, two replicates were
removed, within which five males were randomly sampled. The organisms were rapidly
rinsed in uncontaminated drilled ground water, lightly dried, individually placed in
microtubes containing RNAlater, frozen in liquid nitrogen, and stored at —80 °C until total
RNA extraction (see section 2.4). However, it is important to note that although total RNAs
were individually extracted, at first the calibrated real-time RT-PCR procedure (see section
2.5 and 2.6) was performed on total RNA pools for quick assessment of Vtg expression
changes in each tested condition. Second, when expression changes were observed, the
calibrated real-time RT-PCR procedure was individually performed for each of five

organisms sampled in the conditions.
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2.4. Experiment 3: Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed in the field

Two in situ bioassay campaigns were performed in 2007 in Rhone catchment areas
(Fig. 1A), within an environmental risk assessment program supported by the Rhone-
Méditérranée-Corse water agency, related to impacts of wastewater treatment plant (WTP)
effluents on freshwater ecosystems.

The first campaign was carried out in June for four stations located in the Bourbre
River basin (a Rhone River tributary), close to the WTP of the city of Bourgoin-Jallieu
(78,000 population-equivalent) (Fig. 1C). The first station (B1) was positioned 200 m
upstream from the confluence between the drainage canal receiving WTP effluent and the
Bourbre River. Station B2 was situated in the drainage canal below the WTP effluent
discharge. Stations B3 and B4 were found 200 m and 8 km downstream of the confluence
between the drainage canal and the Bourbre River, respectively.

The second campaign was carried out in November, at three sites located in the Sadne
River (a Rhone River tributary), close to the Fontaine-sur-Saone WTP (45,000 population-
equivalent) (Fig. 1B). The first station (S1) was 200 m upstream of WTP effluent discharge in
the Sadne River. Station S2 was located at the discharge point. Station S3 was situated 200 m
downstream of the effluent discharge.

In situ bioassays were adapted from the methods described by Maltby et al. (1990b).
Twenty-four hours before the beginning of the experiment, replicates of eight adult male
gammarids of homogeneous size were placed in a polyvinyl-chloride cylinder (diameter x
length: 5 x 10 cm) capped in its ends with pieces of net (mesh size: 1 mm) and maintained in
the acclimatization conditions described above (see section 2.1). Three replicates per site were
deployed for 21 days. During the tests, the gammarids were fed ad /ibitum with conditioned
alder leaves (Alnus glutinosa). Cages were fixed to holding baskets and positioned parallel to
the water flow. Holding baskets were secured to the stream bed using natural rocks. At the
end of the experiments, the cages were stored in plastic bottles containing stream water and
quickly transferred to the laboratory. Gammarids (r = 5 and n = 10 per studied site, for the
first and second campaign, respectively) were randomly sampled in different replicates. The
gammarids were then rapidly rinsed in uncontaminated drilled ground water, lightly dried,
individually placed in microtubes containing RNA/ater and frozen in liquid nitrogen. Samples
were stored at —80°C until total RNA extraction (see section 2.4). Quantification of Vg gene
expression of each gammarid was assessed using the calibrated real-time RT-PCR method

(see section 2.5 and 2.6).
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2.4. Total RNA extraction

Gammarid whole bodies, removed from RNAl/ater, was ground using micro-pestle
(Eppendorf), during three freezing/unfreezing cycles in liquid nitrogen, and then
homogenized in 250 pL of nuclease-free ultra-pure water (Sigma). Total RNAs were
extracted with 750 pL of Tri-Reagent LS (Euromedex) and isolated by adding 200 pL of
chloroform (Sigma) and then centrifuged (15 min, 12,000 g, 4°C). Thus, total RNAs
contained in the aqueous phase (500 pL) were precipitated with 500 pL of isopropanol
(Sigma). After centrifugation (10 min, 12,000 g, 4°C), the RNA pellet was rinsed with ethanol
75% and dissolved in 50 pL of ultra-pure water (Sigma). To remove potential contamination
with genomic DNA, the total RNA solutions were digested with TURBO DNA-fiee®
(Ambion) for 30 min at 37°C, and purified according to the manufacturer’s instructions. It
should be noted that to validate the extraction procedure, total RNA integrity and the purity of
test samples were previously determined with RNA—Bioanalyser® 2100 (Agilent). The total-
RNA concentration of purified solutions was measured at 260 nm using a BioPhotometer®
(Eppendorf), and stored at —80°C. The samples with a 260:280-nm ratios less than 1.8 were
not used; for all others, the lack of genomic DNA contamination was verified on 50-ng

aliquots of total RNAs by Vtg gene amplification in real-time PCR.

2.5. Calibrated Reverse Transcription (calibrated RT)

Messenger RNAs (mRNAs) contained in 1 pg of total RNAs were reverse transcribed
in the presence of a synthetic external, heterologous and noncompetitive poly(A) Standard
RNA (SmRNA) used to calibrate the reverse transcription (Morales and Bezin, patent
W02004.092414). First-strand complementary DNA (¢cDNA) was synthesized in a 40-uL
volume: 24 pL of purified total RNA solution (adjusted to 41.7 ng.uL™") and 16 pL of
reaction mixture containing 100 U of M-MLV reverse transcriptase Rnase H minus®
(Promega), 5 X M-MLV RT reaction buffer, 0.8 mM each of dATP, dGTP, dCTP and dTTP,
2 pg of oligo(dT)z, 80 U of RNAsin® (Promega), and 80 pg of calibrator SmRNA. It is
important to note that all samples in the same experiment were reverse transcribed at the same
time with the same reaction mixture. RT was carried out for 90 min at 42°C, and then
inactivated 15 min at 70°C. Finally, cDNAs were diluted in 20 pL of ultra-pure water and
stored in 5-pL aliquots at —25°C.
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2.6. Real-time Polymerase Chain Reaction (real-time PCR)

The specific forward and reverse primers were designed from the cDNA Vg sequence
of Gammarus pulex, which were kindly communicated to us by Sambles and colleagues
(unpublished data), using “Universal Probe Library” software (Roche Diagnostics). The
sequences of the primer pair used were: Viggrrorwara 3 TTT CGA TGG CGT GTC TTT TA
3', VigGrreverse 3’ TCC TGT TGG TGC TGA ACT TG 3’ (75 pb). PCR product identity was
confirmed by sequencing on 3100-Avant Genetic Analyser (Applied Biosystems HITACHI).
The primer sequences and the quantification conditions of calibrator ¢cDNAs (Standard
c¢DNAs) are protected by the patent W02004.092414.

The real-time PCR ¢DNAs were performed on the LightCycler® System (Roche
Diagnostics) using the QuantiTect SYBR® Green PCR Kit (Qiagen), in 20-uL volume
containing 5 pL of cDNA sample, 4 pL of ultra-pure water, 1 pL of primers (forward and
reverse; 10 uM) and 10 pL of QuantiTect Master Mix 2X. cDNAs were initially denatured at
95°C for 15 min and then amplified for 45 cycles of denaturation at 94°C for 15 s,
hybridization at 58°C for 30 s and elongation at 72°C for 6 s. Following the last PCR cycle,
all cDNAs were denatured by a rapid increase to 95°C and hybridized again for 20 s at 68°C.
The melting curve was finally determined during a slow temperature elevation up to 98°C
(0.1°C.s™"). The melting curve analysis allowed checking the specificity of PCR products.

Ct values (i.e. cycle number from which fluorescence is detected above the noise
threshold) were collected with Quantification software v1.0 (Roche Diagnostics) using the
second derivative method. Ct values were converted into the number of cDNA copies using
the quantification curve specific for each primer pair that had been previously established
from serial dilutions of purified PCR products. For each sample, the number of Vig cDNA
copies was normalized according to relative efficiency of RT determined by the standard
cDNA quantification. Finally, gene expression was expressed in the cDNA copy number

quantified following RT of mRNAs contained in 1 pg of total RNAs.

2.7 Statistical analysis

All results of Vtg gene expression are given as mean + standard error of the mean
(SEM). The nonparametric Mann-Whitney U test was used for inter-group comparison, and
the variance homogeneity was tested using the Level test. The significant p-level was set to

0.05. These analyses were carried out with Statistica®™ software v7.0 (Statsoft).
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3. Results

3.1. Experiment 1: Vitellogenin gene expression pattern in control gammarids

The Vtg gene expression levels measured in different groups of control gammarids are
presented in Figure 2. Significant inter-sex differences (p < 10°°) were observed, with the
mean Vg gene expression in adult males (537.0 £ 167.2 ¢cDNA copies) ranging from 190- to
660-fold lower than those recorded in different groups of females (from 99 245.0 £+ 24 299.7
¢DNA copies in QA to 380 255.2 + 99 404.2 ¢cDNA copies in $C2). In females, significant
induction of Vtg gene expression (p < 0.05) was observed at the end of inter-moult and
beginning of pre-moult stages. Indeed, mean Vzg gene expression of females in C, and D,
reproductive-moult stages was three- to fourfold higher than those measured during the other

moult stages.

3.2. Experiment 2: Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed to nonylphenol
and cyproterone acetate
The pH values, conductivity, and temperature recorded during the two experiments were
as follows: 7.54-8.24, 540—633 pS.cm', 11.1-12.4°C, respectively. Dissolved oxygen
recorded after and before the renewal of test solutions ranged from 89 to 102% and 69 to
91%, respectively. Mortality was less than 25% throughout the test period and no significant
difference (p > 0.05) in survival was observed in relation to treatment conditions.

Figure 3 presents a rapid assessment of the Vzg gene expression performed from the pool
of total RNAs individually extracted, for each experimental group. This screening step
showed that both NP and CP induce Vg gene expression. Indeed, in comparison to the
respective solvent controls, the Vzg gene was eightfold more expressed after a 4-day exposure
period in the group treated with 1 000 pug.L' of CP (with 10,610 ¢cDNA copies), and 14-fold
more expressed in the group exposed to 0.05 pg.L™' of NP after 16 days (with 6881 ¢cDNA
copies). It is interesting to note that the Vzg gene expression recorded in both solvent-free and
solvent control groups displays a time-dependent decrease. The Vtg gene was on average 2.5-
and fivefold more expressed after 2 days in comparison to other measure times, for solvent-
free and solvent control groups, respectively.

In addition to the screening step, the Vzg gene expression was quantified from
individual samples of extracted total RNAs for certain experimental groups (indicated by

arrows on Figure 3) for statistical analysis. Figure 4 illustrates the expression levels measured
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in solvent-free and solvent control groups at different exposure times. Although the
expression levels measured after 2 and 16 days of exposure were on average twofold higher
for solvent controls than for solvent-free controls, no significant difference was observed (p >
0.1). However, a significant decrease in Vtg gene expression was observed for both solvent
and solvent-free controls between 2 and 16 days of exposure (p < 0.05).

The values of Vig gene expression individually measured in gammarids exposed for 4
and 16 days to 1 000 pg.L™" of CP and 0.05 pg.L™" of NP, respectively, as well as those of
corresponding solvent control are presented in Table 1. Males exposed to CP and NP
exhibited a Vtg gene expression four- and ninefold higher than those maintained in control
conditions. In both cases, significant heterogeneity of variances between controls and treated
groups (p < 10~ and 0.05, respectively), underlined the higher expression variability recorded
in exposed organisms. Indeed, only some treated organisms displayed a very high expression
level in comparison to nontreated ones, which explains that the observed inductions were not

statistically significant (»p = 0.095 and 0.690, in CP and NP, respectively).

3.3. Experiment 3: Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed in the field

No significant mortality was recorded at the end of 21 days of in situ bioassay.

Figure 5 shows the Vtg gene expression levels in male gammarids exposed in the field
for the two in sifu bioassay campaigns. In both cases, the water treatment plant discharge did
not have an impact on the males’ Vg gene expression. No significant differences in
expression were observed for all stations taken together (p = 0.43). However, the Vtg gene
was a mean 15-fold more expressed in gammarids transplanted in station B1 (i.e. site located
upstream from Bourgoin-Jallieu WTP) and was significantly more variable (p < 107) in
comparison to gammarids from other stations. As previously observed, only some organisms
at station B1 displayed abnormally high expression levels, explaining the absence of

significant differences.
4. Discussion
4.1. Pattern of vitellogenin gene expression in control gammarids
In the first part of this study, GfVtg mRNA levels of males and sexually active females

were determined and compared in order to establish a pattern of Vg gene expression in

control organisms.
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The GfVtg gene was not completely silent in males, but, as expected, strong inter-sex
differences in transcription levels were observed. Indeed, GfVtg gene expression was from 10°
to 10” times greater in females. These results agree with those recently reported by Lee et al.
(2008), which showed that, in copepod Tigriopus japonicus, tfemales expressed 270 times
more Vg than males did. Previously, Sagi et al. (1999) also showed that secondary
vitellogenic females exhibited levels of secondary vitellogenetic-specific proteins 10° times
higher than in males, in crayfish Cherax quadricarinatus, whereas Shechter et al. (2005),
using real-time PCR, detected no evident expression of the Vzg gene in males of this species.
Similarly, Volz and Chandler (2004) observed vitellogenin protein levels tenfold higher in
vitellogenic females in comparison to males, in copepod Leptocheirus plumulosus.

Significant differences in GfVtg mRNA levels were also observed in females during their
reproductive moult cycle. During the post-moult stages A and B, and the first inter-moult
stage C1, the transcription levels in female gammarids were relatively constant. At inter-
moult stage C2, GfVtg expression became significantly elevated and remained high during the
first pre-moult stage D1, to finally return, before ecdysis (i.e. during stage D2), to levels close
to those observed in the post-moult stage. These findings are consistent with our previous
results (Geffard et al., in submission), which demonstrated that, in G. fossarum females, the
strongest growth of secondary oocytes, accompanied by the accumulation of yolk globule,
takes place between the end of the inter-moult stage (i.e. C2) and the beginning of the pre-
moult period (i.e. D1). This indicates that the synthesis and the uptake of GfV¢g become
highly active during this molt-cycle period. Then GfVtg synthesis ceases and accumulation of
yolk globules are completed until oviposition, which takes place after reproductive ecdysis. It
1s well known that the process of vitellogenesis is closely related to that of moulting in
numerous crustacean groups and particularly in peracarids (e.g. amphipods, mycids and
isopods) (Charniaux-Cotton, 1973; Subramoniam, 2000). Numerous studies reported similar
relationships between Vig synthesis and ovarian development (e.g. Lee et Chang, 1997;
Jasmani et al., 2000; Tahara et al., 2005; Tiu et al., 2006, Okumura et al., 2007). However, a
few of them demonstrated the relationship between vitellogenesis and moulting in greater
detail. Our results are consistent with previously reported profiles of Vig mRNA and/or
protein titers and ovarian development during the reproductive moult cycle in the amphipod
Orchestia gammarelus (Meusy et al., 1974; Blanchet-Tournier, 1980) and the decapod
Macrobrachium rosenbergii (Okumura et Aida, 2000b; Jayasankar et al., 2002; Jasmani et
al., 2004).
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4.2. Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed to nonylphenol and
cyproterone acetate
Due to the lack of detailed knowledge concerning the crustacean endocrine regulation, it
was difficult to select model compounds to validate a biomarker such as Vzg-induction in
male organisms. Even though hormonal regulation of sexual differentiation and reproduction
in crustaceans is mainly associated with the androgenic gland hormone and the
sesquiterpenoid methyl farnesoate (review in LeBlanc et al., 1999), further papers have shown
that vertebrate-type sex steroids may induce endocrine disruptions in crustaceans. For
example, elevation of Vg synthesis has been reported in females (Billinghurst et al., 2000;
Oberdorster et al., 2000; Sanders et al., 2005; Ghekiere et al., 2006b; Huang et al., 2006),
larval stages (Billinghurst et al., 2000; Sanders et al., 2005) and males (Huang et Chen, 2004)
exposed to estrogenic compounds. The xenoestrogens have been shown to cause alteration of
male primary and secondary sex characteristics (Brown ef al., 1999b; Vandenbergh et al.,
2003; Huang et Chen, 2004). In another way, administration of testosterone to decapods has
been shown to stimulate hypertrophy and hyperplasia of the androgenic gland, increase testis
size in males, and stimulate the conversion of ovaries to testis in females (Sarojini, 1963;
Nagabushanam et Kulkarni, 1981). Finally, Wollenberger and Kusk (2006) reported the
presence of previtellogenic oocytes in testis of male copepod Acartia tonsa exposed to anti-
androgen cyproterone acetate.
In the present study, we chose to test the effects of a xenoestrogen, the nonylphenol
(NP) and a vertebrate anti-androgen, cyproterone acetate (CP). NP is the breakdown product
the most frequently used of all manufactured alkylphenol ethoxylates (around 80%), the
nonylphenol ethoxylates (NPEs) (Naylor, 1995). NPEs are commonly used in industrial,
commercial and household applications because of their exceptional performance as a
surfactant; consequently, strong NPE quantities reach wastewater treatment plants (WTPs)
where they are incompletely degraded to NP (Ahel et al., 1994). NP concentrations have been
reported between 0.7 ng.L™' and 15 pg.L™" in river water (review in Soares et al., 2008).
However, concentrations as high as 180 pg.L™" have been measured in stream water at WTP
effluent discharge points (Blackburn et Waldock, 1995). The estrogenic effects of NP on male
fishes, including Vtg synthesis induction, has been widely demonstrated (Soares et al., 2008).
CP is a synthetic derivative of progesterone. It has an anti-androgenic action in
vertebrates in antagonizing the effect of dihydrotestosterone with androgen receptors, which

in turn curbs the release of pituitary gland neurohormone and reduces the testosterone

247

CemOA : archive ouverte d'Irstea / Cemagref



Chapitre V : Développement de marqueurs de perturbations endocriniennes

biosynthesis. CP is mainly used in palliative treatment of prostate cancer, and is part in the
composition of some contraceptive pills to decrease acne and hirsutism. Because of its anti-
androgen effects, it is also commonly used in hormone therapy. CP is the second progestogen
molecule produced in France (821.7 kg per year) and consequently presents an important
predicted environmental concentration (Besse et Garric, in submission). CP has been shown
to alter testicular development and gametogenesis and reduce the circulating levels of
estradiol and testosterone in fishes, at concentrations in the microgram per litre range
(Kiparissis et al., 2003; Sharpe et al., 2004).

Our results demonstrate that transcription levels of G. fossarum Vitg (GfVtg) can be
induced in males by both xenoestrogen and anti-androgen compounds, during exposures
under controlled laboratory conditions. However, although NP acted at environmentally
realistic concentrations, this was not the case for CP. Measured Vg gene expression was a
mean ninefold higher in males treated with a lower concentration (0.05 pg.L™") of NP than in
controls, at the end of a 16-day exposure period. Similarly, male gammarids exposed for 4
days to a very high concentration of CP (1 000 ug.L™") showed a mean Vzg mRNA that was
fourfold higher than in controls. To our knowledge, only Sharpe et al. (2004) have studied the
anti-androgenic effects on Vg synthesis, in the fish Fundulus heteroclitus. These authors
observed no modification of Vg plasma levels in both males and females after 7 and 15 days
of CP exposure (10-1 000 ng.Lﬁl). Concerning the NP effects, Ghekiere et al. (2006a)
observed identical hormetic response in female mysids (Neomysis integer) at NP
concentrations relatively close to those used in the present study. Using enzyme-linked
immunosorbent assay (ELISA), these authors showed that exposure to NP significantly
induced vitellin-protein levels for a low-exposure concentration (0.01 pg.L™"), whereas no
effects were observed at higher concentrations (1 and 100 pg.L™"). Sanders et al. (2005) also
showed that NP significantly enhances the vitellin-like protein synthesis in zoe larvae stages
of Palaemon elegans, at concentrations ranging from 0.2 to 20 pgL™', the lowest
concentration exerting the most consistent stimulatory effects. Several endocrine disruptors,
particularly xenoestrogens, have unequivocally been shown to induce nonmonotonic dose—
response curves of biological effects, also called the low-dose effect (Markey et al., 2003). It
has been postulated that low-dose effects are caused by a phenomenon of receptor
downregulation by the ligand.

On the other hand, Billinghurst ez al. (2001), who exposed larvae of Balanus amphitrite to NP

(0.01-1 pg.L™") from the nauplius stage to the cypris stage, measured (in immunoblot assays)
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an elevation of vitellin-like protein levels only at the highest tested concentration. In the same
way, the results of alkali-labile phosphate assays showed a dose-dependent Vig-like protein
induction in crab Carcinus aestuarii exposed to 0.1 mg.L™' of NP (Ricciardi et al., 2008).

Interestingly, in experimental groups of treated gammarids displaying an induction,
only certain organisms presented abnormally high Vg mRNA levels. Consequently, no
statistic difference was obtained. This tends to show that all the male gammarids do not
display equal sensitivity toward tested contaminants. It can be hypothesized that these
sensitivity differences are due to inter-individual genotypic variability, all the more so
because the organisms used in this study were sampled within a wild population. On the other
hand, Shechter ef al. (2005) demonstrated that the occurrence of Vg synthesis inductions in
C. quadricarinatus males, following eyestalk ablation, is closely related to moult cycle.
Following removal of eyestalks (performed at the end of the inter-moult phase), the authors
found only a few cases of Vg induction during the pre-moult stages, whereas all studied
gammarids displayed induction in the early post-moult stages. In this study, the moult stages
of male organisms had not been determined. Consequently, it can also be hypothesized that
the inter-individual response variability towards contaminants results from heterogeneity of
moult stage occurrence among the male organisms. However, this remains speculative and
requires verification in further studies.

We noted that the GfVtg mRNA levels in the controls were abnormally strong at the
beginning of the experiment and decreased significantly to reach values close to those
previously defined in the GfVtg expression pattern. These differences are likely related to
methodological factors such as stress induced by sampling or caused by changes in medium
and food availability. Volz and Chandler (2004) observed that vitellin-protein titers in
copepod males cultured in sediment were higher than in males reared in microwell volumes of
seawater. The authors hypothesized that higher food diversity and quantity in laboratory
sediment culture may be potentially responsible for hormonally regulated vitellogenic

pathways.

4.3. Vitellogenin gene expression in male gammarids exposed in the field

Effects of WTP effluent discharges are among the best documented examples of
endocrine disruption in the aquatic environment, especially concerning fishes. Several studies
also reported the effects of WTP effluents on female reproduction in crustaceans. For

example, differences in maturity of oocytes, larger late vitellogenesis oocytes, increasing
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oocyte histological abnormalities and atresia have been observed in Gammarus sp. collected
downstream from sewage treatment plant discharge (Gross et al., 2001; Schirling et al., 2005).
Gagné and Blaise (2004) reported an increase in vitellogenin-like protein levels in female
brine shrimps (Artemia franciscana) exposed to municipal effluent extracts. Conversely, data
related to WTP effluent impacts on male crustacean reproduction are nearly non-existent.

In this study, we recorded no effect of WTP effluents on male GfVtg expression during
the two in situ bioassay campaigns. These results are coherent with those of Gross et al.
(2001) who observed no histological abnormality of testis in male Gammarus pulex collected
downstream. Jungmann et al. (2004) also showed no influence of WTP effluent on intersex
occurrence in Gammarus fossarum. Nevertheless, we observed that the mean GfVzg mRNA
level of males exposed upstream from discharge of the Bourgoin-Jallieu WTP effluent (i.e.
Station B1) in June 2007 was 15-fold higher than those recorded for other stations. As
previously (see section 4.2), this difference was not significant, because only certain
gammarids had abnormally high GfV#g mRNA levels. It can be concluded that some natural
factors or anthropogenic factors present in water are responsible for the V#g induction in male
G. fossarum. However, despite the proximity between Stations B1 and B3, only Station Bl
gammarids showed high GfVtg gene expression, perhaps explained by the fact that station B3
is influenced by WTP drainage canal discharge, which certainly causes changes in water

physico-chemical parameters.

5. Conclusion

The levels of basic expression of the Vgt gene measured at individuals controls
allowed on one hand to verify the feature of the gene, very weakly expressed to the male and
showing marked modulations which suit to the phenomena of vitellogenesis (previously
described) to females. On the other hand, it allowed to define the maximum levels and the
minimum of expression to the female to be able to compare them afterward with possible
inductions to contaminated males. These results show that the interpretation of the synthesis
of Vtg to females requires mastery and a sharp knowledge of their cycle of reproduction if we
want to be able to discriminate between the natural variability of this answer of the potential
impact of an ED.

Gammarid exposure of under laboratory controlled conditions showed that vertebrate-

known-ED (i.e. estrogenic and anti-androgenic compounds) can induce the Vtg gene
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expression in males. These works so supply indications on the interest to develop the measure
of the Vtg gene expression in male crustaceans. However, the variability observed in the
exposed organisms implies to revise the employed methodology, in particular in increasing
the number of replicates by condition. In the same way, future works are necessary to
estimate the impact of confounding factors which can influence (7) on the basal level of Vtg
gene expression in untreated males and (i7) on the sensibility of impacted ones.

Finally, the first in situ applications of the measure of male Vtg gene expression
showed the presence of compounds able to induce endocrine disturbances in crustaceans, in
the waste water of Bourbre River and that their presence is not closed to the of water-

treatment plant discharges.
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Table contents

Table 1: Value distributions of Vzg gene expression from male G. fossarum exposed for 4
days to 1 000 pg.L™" of cyproterone acetate and from those exposed for 16 days to
0.05 pg.L™" of nonylphenol, and comparison with the values of respective solvent
control. Data are expressed in ¢cDNA copy number quantified by real-time PCR
following RT of mRNAs contained in 1 pg of total RNAs. CP: cyproterone acetate;
NP: nonylphenol.

Vtg gene expression Vtg gene expression
after 4 days after 16 days
Solvent control 1000 ug.L™" of CP Solvent control 0.05 pg.L™" of NP

1 689.7 277814 0.6 38 445.6
4094.4 616.8 2727.9 1704.4
3080.6 234934 1218.5 13 140.8
308.6 3165.8 3058.3 10 202.2
4750.2 16259 136.8 2590.8
Mean 2784.7 11 336.7 14284 13216.8
SEM 806.1 58915 711.3 6 674.7
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Figure list

B Urbanareas [ Forestareas [ ] Agriculturalareas

Figure 1: French sites studied showing a part of Rhone River basin and station B4 (A),
stations S1-S3 situated close to the Fontaine-sur-Saéne WTP (B), and stations B1—
B3 situated close to the Bourgoin-Jallieu WTP.

(®): cities; (®): studied station locations; (A ): SWTP location.
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Figure 2: Gammarus fossarum Vig gene expression levels measured in males () and
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through the reproductive-moult cycle of sexually active females (Y A-D2). A-D2
corresponds to the six moult stages characterized in G. fossarum (Geffard et al., in
submission). Data are reported as mean + SEM number of ¢DNA copies
quantified by real-time PCR following RT of mRNAs contained in 1 pg of total
RNAs (n = 20 for males and 10 for the different female groups). Similar letters
indicate no significant difference between data bars (p > 0.05).
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Figure 3: Vig gene expression screening in pooled fotal-RNA of male G. fossarum exposed

to different concentrations of nonylphenol (A) and cyproterone acetate (B) for 2, 4,
8 and 16 days. Data are reported as a single value of cDNA copy number quantified
by real-time PCR following RT of mRNAs contained in 1 pg of pooled total RNAs.
SCF: solvent-free control; SC: solvent control.
The arrows point to the experimental groups for which V¢g gene expression was
secondarily measured from individually extracted total RNAs: (1) Vig gene
expression in gammarids of solvent-free and solvent control groups at different
exposure times, (2) comparison of Vg gene expression of solvent control and
treatment with 0.05 ug.L™" of nonylphenol after a 16-day exposure period, and (3)
comparison of Vig gene expression of solvent control and treatment with
1 000 ug.L™" of cyproterone acetate after a 4-day exposure period.
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Figure 4: Vtg gene expression in male G. fossarum maintained in solvent-free control (SFC)
and solvent control (SC) conditions for 2, 4, and 16 days. Data are reported as
mean + SEM of cDNA copy numbers quantified by real-time PCR following RT of
mRNAs contained in 1 pg of total RNAs (n = 5).
* Indicates significant differences (p < 0.05).
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Figure 5: Vig gene expression in male G. fossarum transplanted for 21 days at different
stations close to water treatment plants at (A) Bourgoins-Jallieu in June 2007, and
(B) Fontaine-sur-Saone in November 2007. Data are reported as mean = SEM of
cDNA copy number quantified by real-time PCR following RT of mRNAs
contained in 1 pg of total-RNAs (n = 5 and n = 10 for graph A and B,
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Un des objectifs de cette thése était de développer une méthodologie autour du dosage
de l’activité¢ des cholinestérases (ChE) chez Gammarus fossarum afin de proposer un
biomarqueur d’exposition et d’effet de substances neurotoxiques suffisamment simple et
robuste pour étre appliqué et interprét¢ de maniere fiable dans le cadre d’études de bio-

surveillance de la qualité des eaux courantes.

La caractérisation biochimique et pharmacologique a montré que G. fossarum possede
une seule isoforme de ChE présentant les propriétés d’une acétylcholinestérase (AChE) de
vertébrés. D’importantes inhibitions d’activité ont été constatées chez des individus exposés
in vivo a des concentrations d’organophosphoré environnementalement réalistes, soulignant
ainsi ’intérét d’utiliser G. fossarum comme organisme-test pour évaluer la présence et les
effets de composés anti-ChE.

D’un point de vue méthodologique, la conservation des gammares a -80 °C permet le
maintien de I’activité AChE et assure une bonne reproductibilité des mesures méme apres
plusieurs mois de stockage. En revanche, la normalisation des valeurs d’activité enzymatique
par la quantité de protéines contenues dans les extraits représente une source d’erreur qui peut
conduire a une sur- ou sous-estimation des résultats. Il est donc préférable, dans le cadre
d’opérations visant a évaluer la qualité du milieu, d’exprimer Iactivité AChE en nmol.min™,
a condition que la procédure d’extraction ait été clairement définie et scrupuleusement
respectée. Les facteurs biotiques (i.e. taille et statut reproducteur) ont été montrés comme la
principale source de variabilité naturelle, la saison et les principaux facteurs physico-
chimiques de I’eau (i.e. température, pH, conductivité) n’ayant aucune influence sur le niveau
de base de I’activité AChE de G. fossarum. De ce fait, la sélection d’organismes de phénotype
male avec un poids compris entre 15 et 20 mg (i.e. gammares standard) permet d’allier a la
fois une procédure de prélevement simple et rapide, et une méthodologie de dosage fiable et
robuste pour la mesure de cette activité. Dans une perspective d’application in situ, des
valeurs références de 1’activité de base (i.e. une valeur moyenne ainsi qu’un seuil minimum
en-dessous duquel une inhibition pourrait étre attribuée a I’exposition a un composé anti-ChE)
ont été définies pour cette catégorie d’organismes.

L’inhibition de I’activit¢ AChE chez G. fossarum peut étre interprétée non seulement
comme un marqueur d’exposition mais également comme un marqueur d’effet sur le
comportement. Des relations quantitatives ont été établies entre 1’inhibition de I’AChE et des
altérations du comportement alimentaire et locomoteur chez cette espece. Les effets déléteres

sont observés au-dela de 50 % d’inhibition d’AChE, le taux d’alimentation se révélant étre un
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parameétre comportemental beaucoup plus sensible vis-a-vis d’une inhibition que ne I’est la
locomotion. En revanche, ces travaux montre clairement que I’inhibition de I’activit¢é AChE
ne permet pas de prédire les effets a cours terme sur la survie G. fossarum.

Enfin, I'utilisation couplée de tests in situ et de la mesure d’activit¢ AChE s’est
révélée étre un outil pertinent pour 1’évaluation de la qualité des milieux. Aucun impact
délétere sur I’activité AChE n’a été observé au cours des campagnes in situ menées sur les
différents rejets de stations d’épuration et miniers, confirmant que les composés associés a ces
pollutions n’ont pas ou peu d’activité anti-ChE. En revanche, des inhibitions de I’ordre de
20 % (i.e. sans conséquences pour le comportement alimentaire et locomoteur) ont été
observées sur des stations de la Bourbre (Stations B2 et B3 ; Bourgoin, juin 2007) prises
comme référence mais localisées a proximité de zones agricoles. Ces résultats illustrent donc
I’intérét et le pouvoir de disposer de valeurs seuils afin de s’affranchir d’un schéma classique

de comparaison entre stations de référence et sites potentiellement impactés.

A ce stade de développement, la méthodologie développée autour du dosage de
I’activit¢ AChE de G. fossarum peut étre recommandée pour les études de bio-surveillance
sur la qualité des eaux courantes. Toutefois, cette méthodologie est centrée sur une catégorie
standard d’organismes. Une des principales perspectives de ces travaux de recherche serait
d’évaluer la représentativité¢ de "I’organisme standard" définie dans cette étude par rapport a
d’autres catégorie d’individus constituant les populations de gammares (e.g. les juvéniles et
les femelles). Cela consisterait notamment a comparer pour ces classes d’organismes (i) la
sensibilité vis-a-vis de différents composés et (i7) les relations entre 1’inhibition de I’activité
AChE et les effets sur le comportement. De méme, il pourrait étre intéressant, afin
d’améliorer ’interprétation de la mesure d’AChE comme marqueur d’effets, d’élargir 1’étude
des relations entre 1’inhibition de cette activité et les effets délétéres sur d’autres réponses
comportementales telles que 1’esquive en présence de prédateurs ou la recherche du partenaire
pour 1’accouplement. Enfin, il est nécessaire de poursuivre 1’application in situ afin de

bénéficier du retour sur expériences.
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Le second objectif de la thése était de développer, chez Gammarus fossarum, des
outils pertinents permettant de diagnostiquer une perturbation endocrinienne en lien avec la

reproduction.

Dans un premier temps, les principaux processus physiologiques en lien avec le cycle
de reproduction des femelles (i.e. cycle de mue, croissance des ovocytes et développement
embryonnaire) ont été¢ décrits de manicre détaillée.

Cette description a fourni les bases pour la mise au point d’un bioessai de reprotoxicité
permettant de contrdler simultanément le déroulement du cycle de mue, la maturation
ovarienne, le développement embryonnaire et le taux d’alimentation. La faible variabilité¢ des
valeurs de base observée chez les individus non stressés montre 1’exactitude et la répétabilité
de la méthode développée. Des valeurs de référence préliminaires ont d’ailleurs été proposées
pour chacune des réponses étudiées et pourront servir de contréle de qualité pour les futurs
travaux. Comparé aux méthodologies disponibles chez d’autres espéces de crustacés, ce
nouveau test de reprotoxicité permet d’avoir une évaluation spécifique de I’impact des
contaminants sur les différents processus physiologiques reliés au succes reproducteur de
I’organisme.

En parallele, nous avons mis au point la mesure de I’expression du geéne de la
vitellogénine (Vtg) et évalué son potentiel comme biomarqueur d’exposition spécifique a des
perturbateurs endocriniens chez les males. Les niveaux d’expression de base mesurés chez des
individus témoins concordent avec la fonctionnalité du gene. En effet, le géne de la Vtg
s’exprime tres faiblement chez le male en comparaison aux femelles qui présentent une
augmentation marquée du niveau d’expression coincidant avec les phénoménes de
vitellogénese observés au cours du cycle (e.g. accumulation de réserves dans les ovocytes
associée a une forte croissance). L’exposition de gammares a des molécules modeles en
laboratoire a montré que I’expression du géne de la Vtg peut-Etre chimiquement induite chez
les males ce qui implique une perturbation de la voie d’action de I’hormone androgene.
Durant les premicres tentatives d’applications in situ, aucun impact des rejets de station
d’épuration sur I’expression du gene de la Vtg chez les gammares males n’a été enregistré. En
revanche, une induction a été observée sur une station de la Bourbre (Station B2 ; Bourgoin,
juin 2007) prise comme référence. Ces résultats suggerent la présence sur cette station de

composés capables d’induire des perturbations endocriniennes chez les crustacés.
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A T’heure actuelle, bien que présentant un intérét certains, les outils développés au
cours de ces travaux nécessitent d’étre perfectionnés. Par exemple, une meilleure
compréhension des interactions qui relient le cycle de mue et la vitellogénése chez les
femelles, permettrait d’améliorer I’interprétation du test de reprotoxicité développé. Il pourrait
étre envisagé a ce titre d’effectuer des essais avec des hormones ou des mimétiques
hormonaux spécifiques des crustacés. L’interprétation de la mesure d’expression du géne de
la Vtg chez les gammares males est également limitée. Les variations du niveau d’expression
observées chez des organismes saints soulignent la nécessit¢ d’identifier les facteurs
susceptibles de moduler cette expression en absence de toxiques. Il apparait également
nécessaire de réviser la méthodologie afin de pallier aux problémes d’interprétation liés a la
variabilité de réponse interindividuelle chez les organismes exposés. Le nombre de réplicats
utilisés par condition doit étre revu a la hausse. Enfin, des valeurs de références doivent étre
définies (dans le cas de mesure de Vtg) ou validées (dans les cas des paramétres mesurés dans
le cadre du bioessais) afin de fournir une interprétation fiable de ces outils lors d’une

application en milieux naturels.
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Résumé

L’émergence de programmes et directives, visant a mieux évaluer 1’état écologique des milieux aquatiques et a mieux les
protéger par une meilleure gestion des nouvelles molécules mises sur le marché, ont conduit au développement d’outils capables
d’établir un diagnostic précis de la qualité biologique des écosystémes. Parmi les différents outils développés, les biomarqueurs sont
considérés comme toxicologiquement pertinents et capables de détecter précocement I’exposition et/ou les effets d’une
contamination. Dans ce contexte, nos travaux ont eu pour objectifs de développer des biomarqueurs spécifiques de I’impact de
composés neurotoxiques (i.e. I’activité des cholinestérases) et de perturbations endocriniennes en lien avec la reproduction (i.e. la
synthése de vitellogénine) chez une espéce de crustacé d’intérét écotoxicologique, I’amphipode d’eau douce Gammarus fossarum.

Les résultats de nos travaux ont permis de mettre en évidence que G. fossarum ne possede qu’une isoforme de type
acétylcholinestérase (AChE), avec une forte sensibilité pour le chlorpyrifos (Clsp-96h = 0.35 pg.I"), un des organophosphorés les
plus utilisés et rejetés dans le milieu. Les facteurs biotiques (i.e. taille et statut reproducteur) ont ét¢ montrés comme la principale
source de variabilité naturelle de 1’activité AChE chez cette espéce. De ce fait, la sélection d’organismes de phénotype male avec un
poids de 15-20 mg a permis de proposer une méthodologie de dosage fiable et robuste pour la mesure de cette activité. Un suivi de 13
mois nous a permis de définir, pour cette activité, une valeur de référence (8.4 nmol.min™") et une valeur seuil (7.4 nmol.min™") au-
dessous de laquelle I’activité est significativement inhibée et refléte une exposition a des composés anti-ChE. Nos travaux sur
I’AChE, ont également permis de montrer qu’il n’existe aucune relation entre 1’inhibition de cette activité enzymatique et la
mortalité. En revanche, une relation directe a été observée entre I’activité AChE et le comportement alimentaire et locomoteur, et
ceci aussi bien avec 1’organophosphoré le chlorpyrifos qu’avec le carbamate le méthomyle. Enfin, 1’utilisation couplée de tests in situ
et de la mesure de I’activité AChE s’est révélée étre un outil pertinent pour 1’évaluation d’une contamination et de I’impact des
milieux liés a la présence de composés anti-cholinestérasiques.

La description des processus physiologiques, liés au cycle de reproduction des femelles (i.e. cycle de mue, croissance des
ovocytes et développement embryonnaire), a apporté les bases pour le développement de 1’expression de la Vtg comme biomarqueur.
Cela nous a également permis de développer un bioessai de reprotoxicité reproductible et robuste avec une trés faible variabilité des
valeurs de base observées chez les individus non impactés. Les niveaux d’expression du géne Vtg observés chez les femelles étaient
de 200 a 700 fois plus élevés que chez les males. Les femelles présentent une importante élévation de la synthése de Vtg au cours de
leur cycle de reproduction, concordante avec la mise en place de la vitellogénése secondaire. L’induction de 1’expression du géne Vtg
a été observée chez des males exposés, en laboratoire, a des perturbateurs endocriniens modeles et chez des individus exposés in situ,
dans des milieux soumis a une pression anthropique.

Mots clés : Acetycholinestérase; Biomarqueur; Bio-test; Comportement; Cycle de reproduction et de mue; Gammarus fossarum;
Milieu dulgaquicole; Neurotoxicité; Perturbation endocrinienne; Reprotoxicité; Valeur de référence; Valeurs seuils;
Vitéllogénine.

Abstract

Programs and directives, aiming at a better assessment of ecological condition of water environments and at improving
their protection through a better management of new launched molecules came out. They implied the development of tools which
enable to make precise diagnosis for biologic quality of ecosystem. Among these tools, biomarkers are considered as toxicologically
relevant and competent for early detection of contamination exposure and/or effects. In that context, our works aimed at developing
specific biomarkers for neurotoxic compound impacts (i.e. cholinesterase activity) and endocrine disruptions linked to reproduction
(i.e. vitellogenine synthesis) in freshwater amphipod Gammarus fossarum which is an ecotoxicologically interesting crustacean
species.

The results of our works allowed to highlight that G. fossarum owns only an isoforme of type acetylcholinesterase (AChE),
with a strong sensibility toward chlorpyrifos (Cls;-96h = 0.35 pg.1"), one of the organophosphate the most used and thrown back in
the environment. Biotic factors (i.e. size and the reproductive status) have been shown as the main source of natural variability of the
activity AChE in this species. Therefore, the selection of organisms with male phenotype and a body-weight of 15-20 mg allowed to
propose a methodology of reliable and strong dosage for the measure of this activity. A follow-up study of 13 months allowed us to
define, for this activity, a reference value (8.4 n.mol.min™) and a value threshold (7.4 n.mol.min™") below which the activity is
significantly inhibited and reflects an exposure to anti-ChE compound. Our works on the AChE, also demonstrated that there is no
relation between the inhibition of this enzymatic activity and the mortality. On the other hand, a direct relation was observed between
the activity AChE and the feeding and locomotor behaviours, and this as well with the organophosphate, chlorpyrifos as with the
carbamate, methomyl. Finally, the coupled use of in situ bioassays and measure of the activity AChE showed to be a relevant tool for
the environmental assessment of anti-ChE compound impact.

The description of the physiological processes, bound to the reproduction cycle of females (i.e. moult cycle, oocyte growth
and embryonic development), brought bases for the development of the Vtg gene expression as biomarker. It also allowed to develop
a robust and reproducible reprotoxicity-test displaying a very weak variability of the basic values observed in the non-impacted
organisms. Females present an important rise of the Vtg synthesis during their reproduction cycle, corresponding with the
implementation of the secondary vitellogenesis process. The induction of the Vtg gene expression was observed in males exposed in
laboratory to model endocrine disrupters and in organisms exposed in sifu, in areas subjected to an anthropological pressure.

Keywords : Acetylcholinesterase; Biomarker; Bio-test; Behaviour; Endocrine disruption; Freshwater environment, Gammarus
Jfossarum; Moult and reproductive cycle; Neurotoxicity; Reference value; Threshold value; Reprotoxicity; Vitellogenin.
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