UNIVERSITE MONTPELLIER II

THESE

pour I’obtention du grade de

Docteur

Ecole Doctorale : Systemes Intégrés en Biologie, Agronomie,

Géosciences, Hydrosciences et Environnement

Discipline : Ecosystémes

Présentée et soutenue publiquement

Par Awa NDIAYE

le 03 Décembre 2012

Réponses du tilapia Sarotherodon melanotheron
aux stress multiples (salinité et contaminants chimiques) :
approche multi-paramétrique

Jury

M. Rachid Amara, Professeur (Université du Littoral - Cote d’Opale) Rapporteur

M. Jean-Christophe Avarre, Chargé de Recherche (IRD) Examinateur
Mme Claude Casellas, Professeur (Université de Montpellier I) Examinateur
M. Jean Laroche, Professeur (Université de Bretagne Occidentale) Rapporteur
M. Papa Ndiaye, Directeur de Recherche (IFAN-CAD, Dakar) Examinateur
M. Jacques Panfili, Directeur de Recherche (IRD) Directeur de these

M. Wilfried Sanchez, Ingénieur (INERIS) Co-directeur de these






Résumé

Sarotherodon melanotheron est un poisson euryhalin endémique d’Afrique de I’ouest, qui vit
et se reproduit dans tous les milieux aquatiques. Dans cette région ou le changement
climatique a provoqué I’apparition d’estuaires hypersalés, cette espece est la seule a survivre
en milieu hyperhalin, et constitue donc un excellent modele biologique. Les milieux
aquatiques cotiers sont aussi impactés par de nombreux contaminants issus de 1’activité
humaine. L’objectif de cette theése était d’évaluer I’impact des effets croisés de la salinité et
des contaminants chez S. melanotheron dans des milieux trés contrastés au Sénégal en
utilisant une approche multi-multiparamétrique. Des indicateurs physiologiques (taux de
croissance, facteur de condition) et une batterie de biomarqueurs en lien avec
I’osmorégulation (pompe NKA), le métabolisme des xénobiotiques (EROD et GST), la
protection vis-a-vis du stress (TBARS), la transmission de I’influx nerveux (AChE) et la
reproduction (vitellogénine et histopathologie gonadique) ont été mesurés. Ils ont été
complétés par une étude de la diversité génétique et de la forme des otolithes pour différencier
les populations. Un dosage préalable de la contamination des sédiments a permis de
caractériser précisément les sites échantillonnés. L’induction de I’activité EROD sur le site le
plus impacté en HAP et celle de la NKA sur les sites de salinité plus élevée ont montré la
sensibilité de ces biomarqueurs. Des expérimentations sur S. melanotheron en milieu controlé
ont permis d’appréhender I'impact des effets combinés de la salinité et du DDT, et de
caractériser I’activité NKA. L’analyse de la forme des otolithes et de la génétique des
populations de S. melanotheron échantillonnées ont montré que la distance géographique
semble étre discriminante pour les variations morphométriques des otolithes, alors que la
variabilité génétique observée traduisait I’histoire de la colonisation postglaciaire et les
évenements démographiques affectant les populations les plus isolées. Tous les résultats
montrent 1’intérét de [’utilisation d’une approche multi-paramétrique pour caractériser
I’impact de perturbateurs environnementaux multiples. Des travaux complémentaires
permettraient d’affirmer que ce tilapia est un trés bon indicateur utilisable dans 1’évaluation de
la qualité des écosystemes cdtiers en milieu tropical.

Mots clés : changement climatique, salinité, pollution chimique, biomarqueurs, Sarotherodon

melanotheron,






Abstract

The euryhaline black-chinned tilapia Sarotherodon melanotheron heudelotii is endemic in
West Africa and able to adapt to changes of salinity, to survive and to reproduce in different
natural conditions. It is one of rare species to survive in hyperhaline area. Increased of the
salinity levels is one of the consequences of climate change in West Africa coastal
environments. However coastal zones are also the ultimate sink of chemical contaminants.
The aim of this study was to assess the impact of the combined effects of salinity and
pollutants in the black-chinned tilapia for evaluate the Senegalese aquatic habitat quality. In
accord to this objective physiological marker (condition factor and growth rate) and several
biochemical biomarkers to link with osmoregulatory (NKA), xenobiotic metabolisation
(EROD, GST), oxidative stress (TBARS), neurotoxicity (AChE) and reproduction (VTG and
gonad histopathology) were assessed. Field studies revealed that EROD and NKA can
discriminate different sampling site and could be used as biomarkers on pollutants and salinity
exposure respectively. The combined effects of salinity and DDT on osmoregulatory were
characterized in laboratory conditions. The results showed that a set of biomarkers to assess
effects of multiple stressors can be useful in S. melanotheron. In addition, the S. melanotheron
population structure using morphologic and genetic analysis revealed that otolith shape
analysis provides a geographical discrimination and microsatellites analysis allow genetic
pool discrimination. Results show the absence of correspondence between the morphologic
and genetic patterns. The present study demonstrated that importance of use multi-parametric
approach to assess impact of multiple stressors, such as salinity and contaminants on black-
chinned tilapia. Further studies should be realized for a better characterize this set of

biomarker responses.
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Introduction générale

Reconnu de fagon générale, le changement climatique actuel peut €tre causé par une
combinaison de plusieurs facteurs. Dans certaines régions du monde les impacts de ce
changement commencent a se faire ressentir de facon évidente. Alors que la nature et le
rythme de ces impacts sont incertains, I’augmentation de la température de la mer et
I’acidification croissante représentent des exemples des principales menaces pour les
écosystemes marins (OSPAR, 2010). Au cours des dernieres décennies les activités humaines
ont eu un impact certain sur ’environnement et ont induit le changement climatique global
qui a des répercutions directes sur les écosystemes marins et les systémes socioéconomiques
(Harley et al., 2006). Ces activités ont aussi entrainé I’introduction et la dispersion de
composés chimiques dans les écosystemes aquatiques qui ont induit des effets 1étaux sur les
organismes qui y vivent (Livingstone, 1998). Parmi ces écosystemes, les zones cotieres et les
estuaires sont ceux qui subissent les plus fortes variations des facteurs abiotiques et qui sont
donc sous le joug de pressions écologiques et socioéconomiques constantes (Klein &
Nicholls, 1999). Leur importance écologique est reflétée en particulier par les services qu’ils
apportent en tant qu’habitats et nurseries pour de nombreux stades larvaires et juvéniles
d’especes de poissons (Burke et al., 2001; Smith & Parrish, 2002). Ces écosystemes
constituent des zones d’interface entre la terre et la mer d’une importance économique
considérable de par les biens et les services' qu’ils rendent (Costanza, 1997). La capacité des
écosystemes a fournir ces services a la société est fréquemment soumise a des stress (Mooney
et al., 2009). Plusieurs variables, dont la diversité biologique, les processus écologiques et
évolutionnistes, les données climatiques, les impacts anthropiques liés aux activités
économiques et leurs interactions, déterminent cette capacité (Munang et al., 2010). La
diversité de ces variables rend complexe I’évaluation de leurs impacts sur les zones cotieres

(Burke et al., 2001).

' Les biens (nourriture par exemple) et les services (approvisionnement) des écosystémes sont les bienfaits que
les écosystemes procurent a I’homme, ils proviennent directement ou indirectement des fonctions d’écosystemes
(Costanza, 1997). Les fonctions d'écosysteme se réferent différemment a I'habitat, a la biologique ou a des
propriétés de systemes ou de processus d'écosystemes.

26



Introduction générale

Le changement climatique est maintenant sans équivoque, comme démontré par le
GIEC?® (GIEC/IPPC, 2007). Partout dans le monde, 1’étude et la prise en compte de ce
changement sont devenus des priorités pour les gouvernements, les organisations et les
gestionnaires a cause des connaissances accrues sur I’impact du changement climatique sur le
commerce, la sécurité, I’économie, les écosystemes et le bien-étre des Hommes et des autres
especes (Paula, 2011). Dans ce contexte, les environnements marins cOtiers sont au centre de
toutes les préoccupations liées aux impacts potentiels du changement climatique (Harley et
al., 2006). La hausse des températures est un effet majeur du changement climatique révélé
presque partout dans le monde (GIEC/IPPC, 2007). Comme la température contrdle
directement de nombreux processus essentiels a la vie, un changement de régime thermique
(par exemple les températures extrémes, leur durée et les changements saisonniers de
température) peut directement influer sur les taux de croissance et la reproduction des especes
sauvages (Poff et al., 2002). Une des autres conséquences du changement climatique sur les
écosystemes cotiers est 1’élévation du niveau de la mer qui peut provoquer une intrusion
d’eau salée, des inondations et une érosion cotiere (Scavia et al., 2002). Ces différentes
modifications affectent directement 1’abondance, la composition et la distribution des
organismes aquatiques. D’autres observations ont aussi montré une disparition rapide de
nombreux habitats cotiers comme les mangroves, les marécages et les récifs coralliens a des
échelles régionales (Burke et al., 2001). L'effet cumulatif de ces modifications entraine une
détérioration des environnements cotiers a travers le monde (Waycott et al., 2009). Cependant
le changement climatique n’est pas la seule contrainte sur ces écosystemes et d’autres facteurs

comme les polluants sont aussi a prendre en considération.

Islam & Tanaka (2004) ont reporté que la majorité des zones coticres était impactée
par une pollution chimique. Les écosystemes cotiers et les services qu’ils fournissent sont
négativement affectés par une large variété d’activités humaines (Klein et al., 2001).
L’introduction de polluants dans les systémes aquatiques peut entrainer une série de réactions

chimiques et biologiques chez les organismes aquatiques. En raison des pressions constantes

* Le GIEC est un groupe d’experts intergouvernemental sur 1’évolution du climat chargé d’évaluer les
informations scientifiques relatives au changement climatique, de mesurer les conséquences environnementales
et socioéconomiques de ce changement et de formuler des stratégies de parade réalistes. Le dernier rapport du
GIEC considere que le réchauffement du systeme climatique est sans équivoque. L’essentiel de 1’élévation de la
température moyenne du globe observée depuis le milieu du XXe siecle est tres probablement attribuable a la
hausse des concentrations de gaz a effet de serre anthropiques.
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sur les écosystemes cotiers, il existe un réel besoin d’évaluation de leur état de santé. Pendant
longtemps la seule analyse chimique des polluants environnementaux a permis une
surveillance des écosystemes aquatiques. En complément des analyses chimiques et
écologiques classiquement utilisées dans la surveillance des milieux, la mesure de
biomarqueurs’ permet désormais de disposer d’informations sur les perturbations de la santé
des organismes voire sur les conséquences potentielles de ces perturbations au niveau
individuel et populationnel (Flammarion et al., 2000; Sanchez et al., 2008). Les biomarqueurs
sont de plus en plus utilisés dans les programmes de recherche pour la surveillance de la

qualité des eaux (Hinck et al., 2008; Sanchez & Porcher, 2009).

Les biomarqueurs sont largement étudiés et utilisés pour établir un diagnostic de 1’état
de dégradation des environnements aquatiques. En milieu naturel, les polluants sont
généralement présents sous forme de mélanges complexes renfermant plusieurs catégories de
contaminants. L’utilisation d’un seul biomarqueur ne permet donc pas de prendre en compte
I’ensemble des effets des contaminants et 1’utilisation d’une batterie de biomarqueurs
complémentaires semble alors pertinente pour mieux tenir compte de leurs multiples effets.
Cette approche multiparamétrique est maintenant trés commune et utilisée de par le monde
pour évaluer 1’état de santé d’écosystemes dans des programmes de surveillance (Wepener et

al., 2005; Mayon et al., 2006; Sanchez et al., 2008; Cazenave et al., 2009).

Si les polluants chimiques sont connus pour induire une réponse de biomarqueurs, les
stress physiques et biologiques peuvent également modifier cette réponse. Les études in situ
dans les milieux aquatiques cotiers constituent donc un challenge pour intégrer et distinguer
les réponses des biomarqueurs induites par les effets des contaminants et de la variabilité des
facteurs abiotiques (Cailleaud et al., 2007). La saison, la température ambiante et
I’hétérogénéité de I’environnement sont aussi des facteurs qui affectent les réponses
biologiques (van der Oost et al., 2003). Pour une meilleure interprétation de réponses des
biomarqueurs, il est donc utile de connaitre leurs variabilités naturelles. Ce sera le but de ce

travail de these.

Au cours des dernieres décennies, le changement climatique a particulierement affecté

les écosystemes estuariens en Afrique de I’ouest. L’épisode de sécheresse débuté dans les

? Les biomarqueurs font partie des indicateurs biologiques utilisés pour déceler les changements moléculaires,
biochimiques, cellulaires, physiologiques ou comportementaux susceptibles de révéler I’exposition d’un
organisme a des stress environnementaux (Lagadic, 2002).

28



Introduction générale

années 50 a entrainé une diminution significative des apports en eau douce et une
augmentation de I’évaporation (Pages & Citeau, 1990). Ces forgages ont des conséquences
directes sur les peuplements aquatiques en modifiant leur structure (Whitfield & Elliott,
2002). Parallelement, en Afrique de I'ouest, 1'urbanisation rapide, 1’industrialisation
croissante et 1’utilisation hasardeuse des produits chimiques constituent différents types de
pressions qui entrainent inéluctablement une pollution des écosystemes aquatiques

(Troussellier et al., 2004).

Face a cette situation le Sénégal a adopté un plan d’action pour I’environnement
(PNAE). Dans ce pays, I’environnement marin, estuarien et cotier est menacé par 1’érosion
cotiere, la pollution industrielle et domestique, les multiples usages et la forte salinité des
eaux estuariennes. Plusieurs ONG nationales et internationales ou institutions de recherche
participent elles aussi a la lutte contre I’érosion cotiere et a ’adaptation des populations face
au changement climatique au niveau des zones cotieres. Bien que de nombreux efforts soient
faits au niveau juridique et institutionnel, sur le terrain le manque de coordination entre les
différents institutions est criant, ce qui rend difficile la surveillance des zones cotieres marines
(CSE, 2010). Actuellement il existe au Sénégal plusieurs projets sur la restauration de la
mangrove, la lutte contre 1’érosion coticre, la conservation de la biodiversité, dépollution
industrielle de la baie de Hann a Dakar, mais peu d’études se sont réellement focalisées sur les
niveaux de contamination dans ces zones Bodin et al. (2011; 2012). La majorité des études sur
la pollution chimique de I’eau se sont focalisées sur les eaux potables et les eaux souterraines
(Sall & Vanclooster, 2009). Il est donc essentiel de surveiller la qualité de ces milieux en
évaluant les niveaux de pollution chimique et leurs effets sur ces écosystemes et les

organismes. Les travaux de cette these s’inscrivent dans ce contexte.
L’objectif de cette these est donc d’évaluer I’'impact de stress multiples :
e contaminants
e variations de la salinité

dans des écosystemes aquatiques au Sénégal, sur différents niveaux d’organisation
biologique, en utilisant une espéce de poisson sentinelle, le tilapia Sarotherodon
melanotheron. Ce modele biologique est potentiellement un sentinel car sensible aux

variations des conditions climatiques et environnementales (van der Oost et al., 2003;
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Mclntyre et al., 2010). Pour atteindre cet objectif plusieurs approches ont été combinées en

tenant compte de différents niveaux d’organisations biologiques (Figure 1).

Niveau chimique Mesure des niveaux de contaminants dans le sédiment

Niveau biochimique Mesure d’une batterie de biomarqueurs complémentaires

Niveau histologique Caractérisation histologique de différents organes (branchies, gonades)
Niveau individuel Estimation du taux de croissance et du facteur de condition

Niveau populationnel Analyse des la structure des populations (génétique, morphometrique)

Figure 1 : Approche multiparamétrique basée sur différents niveaux biologiques.

1 partie : Contamination in situ

La premicre étape de ce travail a eu pour but d’étudier I’impact de la contamination in
situ chez le poisson tilapia S. melanotheron. Des études antérieures faites sur cette espece ont
également montré sa remarquable plasticité face a la salinité (Panfili et al., 2004) et en
fonction des conditions plus ou moins favorables du milieu (Legendre & Ecoutin, 1996). Dans
la these, des indicateurs susceptibles de détecter les effets des contaminants chez les poissons
ont été pris en compte : des biomarqueurs biochimiques (7-ethoxyrésorufine-O-dééthylase
(EROD), glutathion-S-transférase (GST), acétylcholinestérase (AChE) et substances réactives
a ’acide thiobarbiturique (TBARS) ont été sélectionnés.et complétés par des biomarqueurs
physiologiques (taux de croissance, facteur de condition). De plus comme la salinité peut étre
un facteur majeur d’aggravation des effets des xénobiotiques (Viarengo et al., 1995), son
influence sur les réponses des biomarqueurs a également été étudiée. Cette batterie de
biomarqueurs a été complétée par le dosage de I’activité Na"K"™-ATPase (NKA), un marqueur
d’exposition aux variations de la salinité. Un ensemble de sites d’étude a été choisi au Sénégal

pour refléter ces différents types de stress (contaminants et/ou salinité). Les niveaux de
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contamination des sédiments en hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), polychlorés
diphényles (PCB), ethers diphényliques polybromés (PBDE) et pesticides ont €t€ mesurés
préalablement pour les mettre en relation directe avec I’expression des biomarqueurs. Une
analyse multivariée a été utilisée pour discriminer les différents sites échantillonnés et évaluer

la capacité de ce tilapia a répondre et s’adapter a de multiples stress dans son environnement.

2°™ partie : Effets cestrogéniques (VTG chez les males et histologie des gonades)

La deuxieme partie de ce travail a eu pour objectif d’évaluer les effets oestrogéniques
de la contamination des écosystémes aquatiques sénégalais chez Sarotherodon melanotheron.
Les perturbateurs endocriniens sont présents dans 1’environnement sous une forme complexe
de mélange de molécules et peuvent entrainer des effets 1étaux (perturbation de I’homéostasie,
de la reproduction, du syst¢eme immunitaire et de la neurotransmission) (van der Ven et al.,
2005; Schultz et al., 2011). Dans cette these, la vitellogénine, marqueur d’exposition aux
cestrogénes qui permet de prédire les modifications des mécanismes de reproduction, a été
mesurée chez les males. Cette protéine est anormalement induite chez des poissons males
exposés a des composés perturbateurs endocriniens. Pour mieux appréhender les effets de ces
composés sur la fonction de reproduction, le dosage de la vitellogénine a été complété par la

recherche de perturbations histologiques au niveau des gonades.
3éme partie : Stress multiple en milieu controlé (DDT et salinité)

La troisieme partie de ce travail a eu pour but de caractériser I’impact de stress
multiples sur Sarotherodon melanotheron en milieu controlé. Les effets du stress ont été
appréhendés a grace a I’exposition a du DDT et a des conditions variables de salinité. Les
branchies font partie des principaux organes d’osmorégulation chez les poissons et constituent
le site principal d'assimilation de polluants dissouts (Sancho et al., 1997). A leur niveau il
existe des transporteurs qui jouent un role clef dans les échanges ioniques et leur exposition a
différents niveaux de salinité peut entrainer leur localisation préférentielle a différents niveaux
sur la membrane de I’épithélium branchial (Hiroi et al., 2008). La NKA au niveau des
branchies qui joue un rdle central dans I’osmorégulation (Towle, 1981). Dans cette these, le
dosage de I’activité de la NKA a permis d’appréhender I’impact du DDT (Dichloro-Diphényl-

Trichloroéthane) et de la salinité sur S. melanotheron.

4éme partie : Structure des populations (forme des otolithes et génétique)
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La derniere partie de ce travail a eu pour objectif d’une part de connaitre la structure
génétique des populations de Sarotherodon melanotherodon dans la zone d’étude, et d’autre
part de voir si la diversité génétique peut justifier des différences dans la forme des otolithes
(concrétions de 1’oreille interne enregistrant la croissance et servant a 1’équilibration et a
I’audition). Le stress chimique peut affecter la structure génétique au niveau des populations
avec une perte de la diversité génétique pouvant avoir des conséquences écologiques
(Guttman, 1994). La structure et le développement des otolithes sont influencés par la
physiologie de I’individu et par des facteurs environnementaux externes, et peuvent varier
d’une population a une autre (Campana & Neilson, 1985). Afin d’appréhender le lien entre les
différences morphométriques des otolithes et la structure génétique de S. melanotheron, les

tilapias ont été échantillonnés sur différents sites présentant des milieux différents.

Les résultats de ce travail de theése ont permis de faire un état des lieux de la
contamination et de ses effets sur Sarotherodon melanotheron, permettant ainsi d’établir un
premier diagnostic de la qualité des milieux aquatiques sénégalais. Le premier chapitre de la
these est donc une synthese bibliographique qui décrit certains effets du changement
climatique et de la pollution chimique (avec les contaminants mesurés dans cette étude et les
mécanismes de réponses des organismes aquatiques au stress chimique). Le deuxieéme
chapitre décrit les choix méthodologiques adoptés dans ce travail. Les résultats acquis au
cours de notre étude sont présentés sous forme de chapitre. Les chapitres suivants (3 a 6) se
présentent sous la forme d’un manuscrit publié ou en préparation. Enfin un dernier chapitre

fait une synthese et donne des perspectives a ce travail.
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Chapitre 1 : Différents types de stress
environnementaux en milieu aquatique

Dans cette étude seules les pressions liées au forcage dii aux changements climatiques et a la

pollution chimique sur les écosystemes aquatiques seront abordés.

Le changement global (eg. Climatique) et ses effets sur les systemes physiques et
biologiques sont attribuables a des causes naturelles ou aux activités humaines (GIEC/IPPC,
2007). Les activités anthropiques augmentent la production de gaz a effet de serre, entrainant
ainsi un réchauffement global de la planéte4. Ce changement global est un processus
progressif qui peut avoir de lourdes conséquences avec le temps, telles que 1’augmentation du
niveau de la mer, la modification du régime des précipitations et des impacts sur la santé
(Khasnis & Nettleman, 2005; VijayaVenkataRaman et al., 2012). Le réchauffement du
systeme climatique semble sans équivoque (GIEC/IPPC, 2007). Au cours de ces dernieres
décennies, une augmentation De la tempérture au niveau de la Terre a été observée avec deux
périodes de réchauffement de 1910 a 1945, et de 1976 a nos jours (Walther et al., 2002). Le
niveau moyen de la mer aurait globalement augmenté au cours du siecle passé. Ce
réchauffement global est une menace croissante avec des conséquences diverses (Laurance et
al., 2011). Par exemple entre 1900 et 2005, les précipitations ont diminué en Afrique dans le
Sahel, en Méditerranée, en Afrique Australe et dans une partie de 1’Asie du Sud, tandis
qu’elles ont augmenté dans I’est de I’ Amérique du Nord et du Sud, dans le nord de I’Europe

et dans le nord et le centre de I’ Asie (GIEC/IPPC, 2007).

Les écosystemes cotiers sont vitaux pour la planete et revétent une importance
écologique et socio-économique considérable (Harley et al., 2006). Ces systemes de transition
sont continuellement exposés a différentes activités humaines car ils ont de fortes densités de

populations. Ces activités exercent des pressions continues sur les écosystemes, entrainant une

* Dans le monde scientifique il existe une controverse sur les origines anthropiques du réchauffement climatique.
La plupart des scientifiques approuvent le rapport du GIEC Oreskes, N. (Ed.), 2012. Les marchands de doute aux
Etats-Unis. Edwin Zaccai et al., Paris., mais certains restent sceptiques et ne valident pas ses conclusions. Ces
derniers considerent que le climat de la planéte change globalement et naturellement, et que les causes
anthropiques restent impossibles a distinguer du « bruit » naturel. Ils remettent ainsi en question 1’impact des
rejets de CO, sur I’augmentation de la température du globe et I’impartialité des données du GIECBegley, S.,
2007. « The Truth about Denial ». Newsweek. U.S. Edition, pp. 20-29..

Begley, S., 2007. « The Truth about Denial ». Newsweek. U.S. Edition, pp. 20-29

Oreskes, N. (Ed.), 2012. Les marchands de doute aux Etats-Unis. Edwin Zaccai et al., Paris.
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perturbation de leurs fonctionnements, des services associés (Mooney et al., 2009) et une
modification des facteurs environnementaux. LLa combinaison des perturbations associées aux
impacts du changement climatique et d’autres facteurs anthropiques tels que la contamination
des milieux et la surexploitation de leurs ressources peut avoir un impact sur la résilience de

nombreux écosystemes.

1.1. Changement climatique et milieux aquatiques

Les gaz a effet de serre comme le dioxyde de carbone (CO,) et le méthane (CH4) permettent
naturellement un maintien de la température du globe a des niveaux cléments pour la vie.
Plusieurs travaux ont montré que les activités humaines pouvaient impacter la concentration
atmosphérique et la distribution de ces gaz a effet de serre (Hansen et al., 1981; Trenberth,
1997; Quay, 2002). La moitié du CO, produite par les activités humaines entre 1800 et 1994
est actuellement stockée au niveau des océans (Sabine et al., 2004). Selon le rapport du
GIEC/IPPC (2007), les concentrations croissantes en gaz a effet de serre auront a terme
d’importants impacts sur la biogéochimie des océans. L’augmentation du taux de CO, dans
I’atmosphere peut aussi agir sur la couche d’ozone en entrainant I’augmentation potentielle
des rayons ultraviolet a la surface de la terre. De méme, une acidification des océans est
prévue dans les siecles a venir avec 1’accroissement continu du CO, atmosphérique (Harley et
al., 2006; Eissa & Zaki, 2011). Les niveaux de gaz a effet de serre élevés coincident
également avec I’augmentation des températures moyennes (Hansen et al., 1981; GIEC/IPPC,

2001).

Différents impacts sur le milieu marin sont attribués au changement climatique, soit
directement (modification de la température de la mer), soit indirectement (modification de la
saisonnalité, de la distribution et de I’abondance des especes) (OSPAR, 2010). La hausse des
températures, 1’élévation du niveau de la mer, I’acidification des océans, la modification de la
pluviométrie, des niveaux des eaux souterraines et des fleuves, et I’apparition de phénomenes
de sécheresse et d’inondation, ont été associées au changement climatique (Figure 2). Ces
variations peuvent affecter tous les types de milieux aquatiques, des récifs coralliens aux lacs,
en passant par les estuaires, les marécages, les fleuves et les rivieres (Cochrane et al., 2009).
Au niveau des écosystemes cotiers, 1’élévation du niveau de la mer, les variations des teneurs
en dioxyde de carbone et 1’accroissement de la température des eaux sont les conséquences

majeures des effets du changement climatique (Laubier, 2003).
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Figure 2 : Impacts dus au changement climatique et a Uacidification des océans (d’aprés OSPAR, 2010).

1.1.1. Changements des facteurs abiotiques

L’augmentation du CO, atmosphérique et le réchauffement climatique conduisent a de
nombreuses modifications physiques et chimiques a la surface du globe (OSPAR, 2010). La
hausse des températures des océans a été largement documentée dans I’Atlantique, le
Pacifique et I’Océan Indien (Bindoff & Church, 1992; Parrilla et al., 1994; Levitus et al.,
2000; Sheppard, 2001; Fukasawa et al., 2004). Avec I’augmentation deux fois plus rapide des
températures minimales nocturnes que des températures maximales diurnes, on note une
diminution des températures diurnes (Walther et al., 2002). Les variations de température ne
sont pas uniformes a I’échelle mondiale, mais varient selon les régions et les zones de
I’atmosphere inférieure (GIEC/IPPC, 2001). Des réchauffements ont été aussi constatés au
niveau de la mer Méditerranéenne (Bethoux et al., 1990; Vargas-Yanez et al., 2010). Une
hausse de quelques degrés de la température entrainera non seulement un réchauffement au
niveau des océans, mais aussi des changements hydrologiques importants impactant les

propriétés physiques et chimiques de I’eau (Roessig et al., 2004).

L’élévation du niveau de la mer est I’'une des conséquences préoccupantes des effets
du changement climatique (Cabanes et al., 2001; Carton et al., 2005). Cette hausse concorde
avec le réchauffement et semble étre due a I’augmentation thermique et la fonte des glaciers

(GIEC/IPPC, 2007). Elle difféere cependant d’une région a une autre du fait de I’influence des
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processus de circulation des courants au niveau des océans (Cochrane et al., 2009). Les
risques li€s a 1’élévation du niveau de la mer sont trés importants et peuvent étre tres variables
d’une région a une autre, mais aussi tres divers dans certaines zones comme les plaines

cotieres, les grands deltas et les iles coralliennes basses (Laubier, 2003).

Les océans constituent des réservoirs et des agents de redistribution de plusieurs
constituants du systeme climatique (e.g. eau et CO2, Curry et al., 2003). Tandis que la
majorité des études se sont focalisées sur le réchauffement global et les fluctuations de
température dues aux entrées atmosphériques du carbone, il existe peu d’études menées sur
les changements de salinité liées aux changements climatiques (Schlenk & Lavado, 2011).
Des observations effectuées au niveau des océans Atlantique, Indien et Pacifique montrent
une augmentation globale de la salinit¢ (Curry et al., 2003; Boyer et al., 2005).
L’augmentation de la salinit¢ au niveau de la Méditerranée est ’une des conséquences
possibles du réchauffement du globe (Bethoux et al., 1998). D’ailleurs I’une des conséquences
directes de I’élévation du niveau de la mer est I’augmentation du niveau de salinité des
estuaires et des aquiferes (Hull & Titus, 1986). Au cours des deux derniers siecles
I’exposition continue des océans au CO; a entrainé une diminution du pH des eaux de 0,1
unité (Cochrane et al., 2009). Et depuis la révolution industrielle on note une augmentation

d’environ 30 % de I’acidité des eaux des océans (VijayaVenkataRaman et al., 2012).

1.1.2. Impacts du changement climatique sur les milieux cotiers

Les zones cotieres font partie des zones les plus vulnérables face aux effets du changement
climatique (Klein & Nicholls, 1999). Les écosystemes cotiers sont soumis a des forcages
d’origine naturelle mais aussi anthropique (Klein & Nicholls, 1999; Scavia et al., 2002;
Harley et al., 2006; Overland et al., 2010). Diaz et al. (2008) ont décrit une augmentation du
nombre de “zones mortes™ au niveau des environnements cotiers dont la surface représente 2
I’heure actuelle 245000 km”. En Afrique de 1’ouest les effets du changement climatique ont
rendu les zones cotieres trés sensibles a I’érosion (Niasse et al.,, 2004). Les effets du
changement climatique peuvent avoir des conséquences significatives sur le fonctionnement

et la biodiversité de ces écosystemes (Munang et al., 2010). Ces impacts ont été observés par

> Les “zones mortes” sont des régions dans lesquelles toute vie est impossible. Elles sont I'une des conséquences
de I’'impact de perturbations sur les écosystemes marins. Leur formation est renforcée par I'augmentation de
I'eutrophisation cotiere.
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(Parmesan, 2006) dans différentes parties du monde. L’influence du changement climatique
sur les écosystemes dans le monde constitue une des préoccupations majeures pour la

communauté scientifique (Portner & Knust, 2007).

Les estuaires et les zones de mangroves sont particuliecrement sensibles aux effets du
changement climatique. Les estuaires répondent a plusieurs types de forcage (Najjar et al.,
2010) : la qualité et la quantité des flux, les variations de température, de flux de CO,,
d’apport d’eau douce et les fluctuations du niveau de la mer. La vulnérabilité d’un estuaire
donné dépend de ces caractéristiques physiques, de sa géomorphologie et de la composition
de ses communautés. Chaque estuaire peut donc étre vulnérable aux effets du changement
climatique a des degrés variables (EPA, 2009). La mangrove se développe entre la zone
intertidale des régions tropicales et subtropicales et son état est susceptible d’étre un
indicateur précoce des effets du changement climatiques (Blasco et al., 1996). La dégradation
des zones de mangrove peut conduire a une diminution de la qualité des eaux cotieres, une
baisse de la biodiversité, et une disparition des zones de nurserie pour les organismes
aquatiques (Gilman et al., 2008). Les variations du niveau de la mer, de la température, des
précipitations, les concentrations en CO; peuvent affecter la distribution et la composition des

mangroves (Ellison & Stoddart, 1991; Short & Neckles, 1999).

Depuis plusieurs années, une attention particuliere est portée a |’'impact du
changement climatique sur les systémes biologiques qui révele un impact négatif sur les traits
d’histoire de vie et la biodiversité des organismes (Brander, 2007 ; Cochrane et al., 2009). La
réponse des systemes biologiques est cependant trés variable (Overland et al., 2010). Des
travaux ont relié par exemple la modification du sexe ratio observée chez certains
mammiferes marins, poissons, amphibiens et oiseaux aquatiques au réchauffement climatique
(Eissa & Zaki, 2011). L’accroissement de la température peut aussi affecter le niveau
d’oxygénation des estuaires entrainant une hausse de la production bactérienne et une
augmentation des besoins métaboliques des organismes aquatiques (Najjar et al., 2010). La
réduction du pH due aux concentrations croissantes de CO, a des implications marquées sur
les processus physiologiques des organismes marins, ces effets étant plus marqués chez les
invertébrés que chez les poissons (Portner et al., 2005). Les récifs coralliens, les mangroves,
les estuaires, les marécages et les prairies marines sont parmi les écosystemes les plus riches,

mais également les plus menacés (Burke et al., 2001). L’ impact de modifications associées au
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changement climatique sur ces habitats est trés complexe mais affecte la structure et le

fonctionnement de ces écosystemes.

Sachant que le réchauffement climatique peut affecter, outre la température, la
concentration en oxygene, la salinité, et le pH de 1'océan et la tolérance des organismes
peuvent étre impactés et les rendre plus vulnérables (Rijnsdorp et al., 2009). Les effets directs
du réchauffement climatique peuvent étre néfastes aux performances des organismes au
niveau de leur croissance, de leur reproduction, de leur immunisation et de leur comportement
(Portner & Farrell, 2008). Par exemple face a un stress thermique, la perturbation de la
respiration est la premiere fonction qui peut limiter la tolérance et la capacité a fournir de
I’oxygene aux tissus (Portner & Knust, 2007). La réponse des individus face aux changements
est variable en fonction de la capacité d’adaptation des especes (Freitas et al., 2007). Avec les
modifications physiologiques, quand la température des eaux résiduelles dépasse un certain
seuil, certains poissons modifient leur comportement (Berghahn, 2000), par exemple en

augmentant leur vitesse de natation (Peck et al., 2006).

La variabilité de la dynamique des peuplements de poissons et des pécheries associées
est étroitement liée au temps et a la dynamique du climat (Lehadey et al., 2006). Les
mécanismes d’action des effets du changement climatique sur les communautés restent encore
peu connus car ils s’effectuent sur le long terme. Une modification de la composition et de
I’abondance des especes a été enregistrée suite au réchauffement climatique observé au cours
du siecle dernier (Quéro et al., 1998). Friedland et al. (2003) ont décrit que les déclins récents
de I’abondance du saumon de 1’ Atlantique sont probablement dus aux effets du changement
climatique global. Le changement -climatique associé a d’autres facteurs comme
I’exploitation, les modifications d’habitat et la pollution peuvent aussi modifier 1’abondance

des especes marines et probablement causer localement des disparitions (Harley et al., 2006).

1.2. Pollution chimique des milieux aquatiques

Les écosystemes cotiers subissent d’importantes pressions li€ées aux stress chimiques,
thermiques et bactériologiques. Les effluents urbains, agricoles et industriels sont des sources
de polluants pour les milieux aquatiques. Au cours des dernieres décennies, les travaux sur
I’impact des contaminants se sont plutét focalisés sur les polluants conventionnels

"prioritaires", tels que les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) (Japenga et al.,

41



Chapitre 1. Différents types de stress environnementaux en milieu aquatique

1988; Benlahcen et al., 1997; Baumard et al., 1998), les polychlorobiphényles (PCB) (Roots,
1995; Thompson et al., 1999), les pesticides (Brambilla et al., 1993; Galassi et al., 1993;
Sarkar et al., 1997) et les métaux (Di Giulio & Scanlon, 1984; Nriagu, 1992). Cependant ces
groupes de composés ne constituent qu’une partie des polluants a prendre en compte dans
I’évaluation des risques sur I’environnement (Daughton & Ternes, 1999). Plus récemment les
composés perturbateurs endocriniens ont €té pris en compte dans les études d’écotoxicologie.
Une autre classe de substances émergeantes, les produits pharmaceutiques et d’hygiene
corporelle (PPCP), est aussi présente dans I’environnement. Parmi ces composés on retrouve
les médicaments humains et vétérinaires, les cosmétiques, les compléments nutritionnels, les
désinfectants et de nombreux autres composés. La majorité de ces composés sont solubles et
persistants dans les environnements aquatiques, bioactifs et peuvent s’accumuler dans les
différents milieux (voir synthese de Brausch & Rand, 2011). Plusieurs travaux ont montré que
ces composées sont présents dans les écosystemes aquatiques (Kummerer, 2009; Fram &
Belitz, 2011; Stuart et al., 2011) et ont des effets néfastes sur les organismes aquatiques
(Hinfray et al., 2010; Sanchez et al., 2011). Dans la présente étude un intérét particulier est
porté sur la présence des contaminants classiques tels que les HAP, les PCB, les éthers
diphényliques polybromés (PBDEs), les pesticides et les composés perturbateurs
endocriniens, et sont décrits ci-apres. Ils ont également été mesurés pour caractériser les sites

d’étude.

1.2.1 Hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)

Les HAP sont des composés organiques neutres apolaires, constitués d’atomes de carbones et
d’hydrogenes avec au moins deux cycles aromatiques. Ils sont représentés par plus de 100
composés différents (Douben, 2003). Les hydrocarbures saturés et les hydrocarbures insaturés
sont les deux grands groupes d’hydrocarbures classés en fonction du nombre d’atomes de
carbone et de la nature des liaisons carbone-carbone. Parmi ces composés figurent les
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) qui sont composés d’au moins un cycle
benzénique et qui sont formés lors de la combustion incomplete ou de la pyrolyse de

composés organiques.

Les sources majeures d’émission des HAP sont naturelles, domestiques, industrielles
et agricoles (Ravindra et al., 2008). Dans la nature les sources naturelles de HAP sont les

incendies de foréts, les éruptions volcaniques et les filtres naturels du pétrole. Généralement
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les concentrations de HAP dues a ces sources sont tres faibles comparées a celles d’origine
anthropique (Witt, 1995). Les émissions domestiques sont des sources possibles de HAP,
principalement associés a la combustion du charbon, du pétrole et du gaz, des ordures ou
d’autres substances organiques (Ravindra et al., 2008). Elles apportent une contribution
significative aux émissions de HAP, surtout dans les pays en voies de développement. Tous
les moyens de transport contribuent également de maniere significative aux sources mobiles
de HAP (Ravindra et al., 2008). Le secteur industriel représente ’'une des plus grandes
sources d’émission de HAP qui sont alors émis par les machines et les incinérateurs, et la
fabrication de certains compos€s dans de nombreuses industries, particulicrement en

pétrochimie.

Le transfert des HAP vers les zones cotieres se fait par I'intermédiaire du
compartiment atmosphérique et des eaux de surface. Une grande majorité des HAP se
retrouve dans les milieux aquatiques suite a des fuites accidentelles d’hydrocarbures, a des
rejets d’effluents industriels et domestiques, a des ruisselements, aux émissions des véhicules
et aux incendies de foréts (Baumard et al., 1999; Witt & Trost, 1999; Maioli et al., 2010).
Dans I’environnement c’est au niveau des estuaires et des zones cotieres, a proximité des
zones urbaines, que les concentrations de HAP sont les plus élevées. Dans ces zones la
concentration dans le sédiment est toujours plus élevée que dans la colonne d’eau a cause du
faible taux de dégradation due en partie au manque d’oxygene nécessaire au clivage des HAP
(Cardellicchio et al., 2007). Leur distribution est liées au type de sédiments (autochtones ou
allochtones), a I’environnement sédimentaire (marécageux, limnique ou saumétre-marin), au
spectre de végétation, aux niveaux nutritifs (eutrophiques ou oligotrophes), mais aussi aux
états physico-chimiques de l'environnement (pH, potentiel redox, température) (Ogala &
Iwegbue, 2011). La distribution des HAP est aussi treés largement contrdlée par leurs
caractéristiques comme la solubilité et le caractere hydrophobe. On retrouve les HAP sous
différentes formes dans I’environnement aquatique suite a leur dégradation par
photodégradation, par biodégradation (micro organismes) et par métabolisation (autres

organismes) (Douben, 2003).

Les HAP sont des composés qui sont volatiles a température ambiante avec des
caractéristiques physiques et chimiques plus ou moins différents en fonctions de chaque
produit. Parmi tous les HAP retrouvés dans la nature, 16 ont été sélectionnés comme

prioritaires par I’ Agence pour la protection de I’environnement des Etats Unis (EPA) (Figure
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3). L’accumulation de ces composés dépend de la capacité de métabolisation et d’élimination
par les organismes (Livingstone, 1993). La biotransformation des HAP se fait par 3 voies
principales, dont la plus importante est la voie des diol-époxydes sous I’action des
cytochromes. La voie des O-quinones et la voie du radical cation sont les deux autres voies
possibles. Les HAP sont principalement métabolisés par I’activité catalytique liée au systeéme

du cytochrome P450 (Sturve et al., 2006).
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Figure 3 : Structure des 16 HAP prioritaires définis par ’EPA-US (Agence pour la protection de
DUenvironnement des Etats Unis).

Une fois absorbés et métabolisés par les organismes, ces HAP peuvent s’accumuler et
agir comme des procarcinogénes réactifs avec les groupements nucléophiles des
macromolécules cellulaires (Douben, 2003). Leur toxicité est donc essentiellement due a

I’accumulation de leurs métabolites au niveau de 1’organisme.
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La présence des HAP et de leurs métabolites chez les organismes aquatiques est largement
documenté (van der Oost et al., 1994; Baumard et al., 1998; Payne et al., 2003). Les HAP sont
généralement liposolubles et présentent une faible hydrosolubilité. Les Kow et Kd des 16

HAP prioritaires sont listés dans le Tableau 1.

Dans la présente étude la contamination par les 16 HAP prioritaires a été caractérisée

dans les différents sites échantillonnés.

1.2.2. Polychlorobiphényles (PCB)

Les PCB sont des composés aromatiques de syntheése dont la structure est telle que les atomes
d’hydrogene de la molécule de biphényle (deux cycles benzéniques reliés par un seul lien
carbone-carbone) peuvent étre remplacés par un nombre d’atomes de chlore allant jusqu’a dix

(Figure 4).
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Figure 4 : Structure de quelques PCB prioritaires.

Les PCB sont des produits qui ont été largement utilisés dans les industries
énergétiques, dans les transformateurs électriques, dans les condensateurs et les équipements
hydrauliques (comme liquides diélectriques), les fluides hydrauliques, les fluides
caloporteurs, les adjuvants des lubrifiants, les peintures, les vernis, les adhésifs et les

plastiques (PNUE, 2001).
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Tableau 1 : Quelques propriétés chimiques des 16 HAP définis comme polluants prioritaires dangereux par
PEPA-US (d’apres Mackay et al., 1992). Le coefficient de partage octanol-eau Kow correspond au rapport de
la concentration de pesticide dans deux liquides non mélangés, l'octanol et l'eau. Les composés a forte valeur
de Kow (c'est-a-dire facilement solubles dans l'octanol et moins dans l'eau) s'accumulent dans les
organismes. Le coefficient de partage sol-eau Kd est le coefficient de partage d’une molécule entre la phase
particulaire et la phase dissoute.

Substance Masse molaire Log Kow  LogKd
Naphthaléne 128 3.37 1.30 x 104
Acénaphtylene 152 4.00 2.50x10°
Acénaphtene 154 3.92 4.60x10’
Fluorene 166 4.18

Phénanthréne 178 4.57 1.40x10*
Anthracéne 178 4.54 1.40x10*
Pyréne 202 5.18 3.80x10"
Fluoranthéne 202 5.22 3.80x10"
Benzo[a]anthracéne 228 5.91 1.38x10°
Chrysene 228 591 2.00x10°
Benzo[b]fluoranthéne 252 5.80 5.50x10°
Benzo[k]fluoranthéne 252 6.00 5.50x10°
Benzo[a]pyréne 252 5.91 5.50%x10°
Dibenzo[a,hJanthracéne 278 6.75 3.30x10°
Indeno[1,2,3-dc]pyrene 276 6.50 1.60x10°
Benzo(g,h,i)pérylene 276 6.50 1.60x10°

Tableau 2 : Kow de quelques PCB prioritaires (d’aprés Hawker & Connell, 1988).

PCB Kow
28 5,67
52 5,84
101 6,38
118 6,74
138 6,83
153 6,92
158 7,02
180 7,44
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Les PCB sont largement distribués dans les environnements aquatiques. Les transports
atmosphériques, les infiltrations, les rejets industriels et les pollutions accidentelles
constituent les différentes sources de pollutions aux PCB dans les écosystémes aquatiques
(Binelli & Provini, 2003a). Il existe 209 congéneres de PCB qui se différencient de par le
nombre et la position des atomes de chlore sur une molécule de diphényle, mais aussi de par
leur activité biologique et leur différentes toxicités (Cardellicchio et al., 2007). Leur
production cumulée dans le monde est estimée a plus de 1,3 millions de tonnes (Breivik et
al., 2007). Bien que leur commercialisation soit interdite depuis les années 1980 ils restent
présents dans I’environnement. En Afrique de I’ouest méme si les sources de PCB n’ont pas
été explicitées dans I'inventaire des PCB dans le monde (Breivik et al., 2002), Gioia et al.
(2011) ont montré qu’il y en avait d’importantes sources sur les cotes et des efforts sont
nécessaires pour les localiser. Les PCB émis dans 1’atmosphere peuvent étre transportés sur

de tres longues distances (Wania & MacKay, 1996).

La persistance dans I’environnement des PCB découle de leurs propriétés physiques et
chimiques particulieres. Ils sont trés peu solubles dans 1’eau et sont généralement retrouvés
dans le sédiment et les organismes. Ils ont tendance a s’accumuler dans les lipides des
organismes et a s’adsorber sur les matieres en suspension. Du fait de leur nature treés lipophile
et de leur stabilité, les PCB ont tendance a se bioaccumuler et a se bioconcentrer et sont
fréquemment détectés au niveau des tissus (Safe, 1994). Les sédiments de tous les milieux
aquatiques et les sols des milieux tempérés sont des endroits d'accumulation primaire des
PCB dans I'environnement (Vives et al., 2007). Les PCB les plus faiblement chlorés sont les
plus facilement biodégradables. A 1’opposé la bioconcentration et la bioaccumulation des
PCB fortement chlorés sont plus élevées et ils persistent dans I’environnement. Plusieurs
études ont mis en évidence la présence de PCB dans de nombreux cours d’eau (Chevreuil et

al., 1987; Binelli & Provini, 2003a; Harrison & Whitfield, 2006). Leur présence a été aussi
détectée chez de nombreux poissons (Yim et al., 2005; Moreau et al., 2007; Stahl et al., 2009).

Certains PCB sont considérés comme des perturbateurs endocriniens (Pait & Nelson,
2002). Certains de leurs métabolites sont des inhibiteurs d’cestradiol, et ils augmentent
indirectement [’activité cestrogénique en augmentant leur biodisponibilité (Kester et al.,
2000). Sept PCB ont été ciblés par ’AFSSA (Agence Francaise de Sécurité Sanitaire des
Aliments) et leurs Kow sont listés dans le tableau 2. Dans la présente étude ces 7 congéneres

ont été quantifiés lors de la caractérisation des sites d’échantillonnage.
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1.2.3. Polybromodiphényles-éthers (PBDE)

Les PBDE sont d’autres composés qui ont une structure similaire a celle des PCB (Figure 5).
Ils sont synthétisés par bromination d’un radical diphényle-éther en présence d’un catalyseur

(Rahman et al., 2001).
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Figure 5 : Structure de quelques PBDE présents dans I’environnement.

Les PBDE ont été pendant longtemps utilisés comme des retardateurs de flamme dans
les industries. Ils sont toujours utilisés comme additif dans les appareillages électriques et les
textiles utilisés pour les équipements incendie (de Wit, 2002). Lors d’un feu, les radicaux
libres formés dans la phase gazeuse agissent avec les PBDE (Rahman et al., 2001). Ils sont
retrouvés dans I’environnement par des apports atmosphériques (McDonald, 2002). Parmi les
principaux congéneres de PBDE présents dans le biote on retrouve les BDE-47, BDE-99,
BDE-100, BDE-153 et BDE-154. Le BDE-47 est le plus abondant, représentant parfois plus
de 50 % des PBDE totaux (Watanabe & Sakai, 2003). Dans I’environnement les composés
retardateurs de flamme sont présents sous forme de mélange de congéneres et sont retrouvés
principalement au niveau des sédiments, de I’atmosphere, des sols et des organismes (Figure

6).
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Figure 6 : Représentation schématique du devenir des retardateurs de flamme dans ’environnement (d’aprés
Watanabe & Sakai, 2003).

Les PBDE ont tendance a s’accumuler dans le sédiment (de Wit, 2002). Ils ont une
pression de vapeur faible, et leur Kow est compris entre 6,5 et 7,0 (Watanabe & Tatsukawa,
1990). Dans I’environnement les PBDE fortement bromés sont moins mobiles, du fait de leur
faible volatilité, de leur faible solubilité dans I’eau, de leur capacité a se bioaccumuler, mais
aussi de leur forte absorption dans le sédiment (Watanabe & Sakai, 2003). Les autres PBDE
ont des comportements et des devenir similaires a ceux des PCB (Watanabe & Sakai, 2003).
Ces composés tres hydrophobes et résistants a la dégradation ont été détectés chez plusieurs
especes de poissons (Hale et al., 2001; Boon et al., 2002; Erdogrul et al., 2005), dans le

sédiment, mais aussi chez I’homme.

Les retardateurs de flamme, et en particulier les PBDE, ont des effets cancérogenes,
neurotoxiques et tératogenes (Legler & Brouwer, 2003). Certains PBDE sont également

reconnus comme étant des perturbateurs endocriniens (Legler & Brouwer, 2003).

Dans la présente étude la contamination en PBDE (BDE 47, 99, 119, 153) a été

caractérisée dans les différents sites échantillonnés.

1.2.4. Pesticides

Les pesticides et leurs résidus sont parmi les composés qui affectent le plus les écosystemes et
les organismes aquatiques (Islam & Tanaka, 2004). Un pesticide est défini comme «toute
substance ou association de substances qui est destinée a repousser, détruire ou combattre les
ravageurs (y compris les vecteurs de maladies humaines ou animales) et les especes
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indésirables de plantes ou d'animaux causant des dommages ou se montrant autrement
nuisibles durant la production, la transformation, le stockage, le transport ou la
commercialisation des denrées alimentaires, des produits agricoles, du bois et des produits
ligneux, ou des aliments pour animaux, ou qui peut étre administrée aux animaux pour

combattre les insectes, les arachnides et les autres endo- ou ecto-parasites...» (FAO, 2003).

Les pesticides peuvent étre classés par catégorie selon leur utilisation et les cibles
qu’ils visent. Parmi les pesticides les plus couramment utilisés figurent les insecticides qui
sont utilisés pour lutter contre les insectes, les fongicides qui sont destinés a lutter contre les
champignons et les moisissures et les herbicides qui permettent I’élimination des mauvais
herbes (OMS, 2004). La classification chimique scinde quant a elle 2 grandes catégories de
pesticides : (1) les organiques naturels d’origine animale ou végétale ou de syntheses, (2) les
inorganiques dérivés de minéraux (souffre, cuivre, sels, etc.). Les organochlorés, les
organophosphorés, les carbamates et les triazines appartiennent aux pesticides organiques. Ils
sont retrouvés dans tous les types d’environnements. L’épandage aérien, les apports
atmosphériques, les ruissellements des eaux de pluies, le lessivage des sols sont les
principales sources de pollution aux pesticides au niveau des écosystemes aquatiques. Les
pesticides et les fertilisants sont abondamment utilisés pour faciliter I’augmentation de la
production horticole, par exemple en Afrique de 1’ouest (Manirakiza et al., 2003). Ils sont
aussi utilisés dans la lutte contre les maladies vectorielles. Dans I’environnement les
pesticides organochlorés sont retrouvés dans I’atmosphere, ’eau et le sédiment (Iwata et al.,
1993). Bien qu’il existe une législation pour restreindre I’utilisation et la production des
organochlorés, on note encore une production et la présence de stocks importants dans certain
pays. Par exemple il a été reporté I’existence de plusieurs tonnes de stocks obsoletes de
pesticides dans certains pays en voie de développement (Manirakiza et al., 2003; Roche &

Tidou, 2009).

Prenons I’exemple d’un organochloré comme le dichloro-diphényltrichloroéthane
(DDT) qui a été largement produit et utilisé dans 1’agriculture et pour lutter contre les
maladies vectrices dans les années 1940 (Figure 7). Le DDT et ses métabolites, le
dichlorodiphényldichloroéthyléne (DDE) et le dichlorodiphényldichloroéthane (DDD) tres
persistants, se retrouvent dans I’environnement. Leur utilisation est limitée, voire interdite,
dans de nombreux pays et depuis plusieurs années une législation et un contrdle permettent

une régulation de leur utilisation. Bien que leur utilisation soit bannie depuis les années 70
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dans les pays développés, ces composés restent présents dans 1’environnement a cause de leur
persistance. Le DDT est encore produit et utilisé en Asie, en Afrique et dans le Pacifique. Les
tonnages restent élevés, au moins 3950 tonnes de substance active en 2007 selon 1’estimation

de PNUE (2009) malgré les restrictions a I’utilisation du DDT par la convention de Stokholm.
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Figure 7 : Structure du DDT et de ses métabolites (DDD et DDE) présents dans I’environnement.

Les organophosphorés et les carbamates présentent les mémes caractéristiques, ils
inhibent la cholinestérase qui est une enzyme indispensable au fonctionnement du systeme
nerveux. Ces classes de composés sont plus hydrosolubles que les organochlorés. Ces derniers
et leurs métabolites sont tres stables et peuvent s’accumuler a différents niveaux de la chaine
trophique (Binelli & Provini, 2003b). La majorité de ces pesticides n’étant pas rapidement
dégradable, ils s’accumulent dans 1’environnement en grand nombre. Leur utilisation abusive
peut altérer la qualité de I’eau dans certaines zones et par conséquent les organismes qui y
vivent. Au-dela de certaines concentrations dans I’eau, ils peuvent induire des effets toxiques

sur les étres vivants et perturber la production d’eau potable.

1.2.5. Perturbateurs endocriniens (PE)

Les PE sont des agents exogenes qui peuvent interférer avec la synthese, la sécrétion, le
transport, la liaison, l'action, ou I'élimination d'hormones naturelles responsables du maintien,
de I’homéostasie, de la reproduction, du développement et/ou du comportement dans

I'organisme (EPA, 1997).
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Une large variété de composés anthropiques de structures tres diverses possedent des effets
cestrogénique (Jobling et al., 1995), anti-cestrogénique (Panter et al., 2002), androgénique
(Katsiadaki et al., 2002) ou anti-androgénique (Bayley et al., 2003). L’exposition a des
concentrations significatives de PE peut perturber la fonction cellulaire d’un organisme, mais
aussi physiologique, en agissant sur les mécanismes de régulation endocrine. Les PE agissent
a différents niveaux. Par exemple, ils peuvent (1) mimer I’action de I’hormone naturelle en
prenant sa place au niveau du récepteur; (2) empécher I’hormone naturelle d’agir en
entrainant la saturation de ses récepteurs et agir en tant qu'agonistes ou antagonistes de
récepteur d'hormone, (3) changer la production dhormone a sa source endocrinienne, (4)
changer la production d’hormones entrainant une stimulation ou une inhibition de la tige
pituitaire a l'hypothalamus, (5) changer la métabolisation enzymatique hépatique des

hormones, et (6) changer la concentration ou le fonctionnement d’hormones libres dans le

sérum (Guillette & Gunderson, 2001).

Les PE® sont capables d’imiter ou d’induire une réponse cestrogénique chez les
organismes (Campbell et al., 2006). Par exemple ils ont la capacité de se fixer aux récepteurs
hormonaux. L’un des récepteurs les plus largement étudié est le récepteur des cestrogenes
(ER). Ces récepteurs ont pour role de moduler I’expression de gene cible en présence
d’cestrogene. Les PE sont capables de se lier avec ces récepteurs des cestrogenes (ER) et
d’entrainer la transcription de genes cestrogeno-dépendants ou de bloquer le site actif de la
fixation de I’cestrogene naturel. Des études basées sur différents mécanismes d’action
moléculaires et cellulaires ont utilisé plusieurs essais in vivo et in vitro pour détecter 1’activité
cestrogénique des polluants présents dans 1I’environnement (Petit et al., 1999; Laville et al.,

2004). Ces études ont permis d’avoir une meilleure compréhension sur I’action de ces PE.

Dans I’environnement les PE peuvent se retrouver dans les eaux de surface, les eaux
usées, les eaux résiduelles, les eaux souterraines, les organismes aquatiques et méme dans
I'atmosphere (Figure 8) (Campbell et al., 2006). Leur transport et leur répartition dans
I’environnement dépendent de leurs propriétés physico-chimiques. Dans les eaux douces, les
estuaires et les milieux marins, les PE ont été retrouvés avec des concentrations plus élevées
dans les sédiments comparées aux autres compartiments (Mills & Chichester, 2005; Campbell

et al., 20006).

% Dans tout le manuscrit « PE » désignera un pertubateur endocrinien cestrogénique.
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Figure 8 : Différentes sources potentielles du transport et du devenir des perturbateurs endocriniens
astrogéniques dans ’environnement (d'apres Campbell et al., 2006).

Les différentes classes de composés perturbateurs endocriniens sont : les hormones
stéroidiennes (Desbrow et al., 1998), les phytoestrogenes et les mycoestrogenes (Singleton &
Khan, 2003), les phthalates (Vethaak et al., 2005), les PCB (Vega-Ldpez et al., 2006), les
pesticides (Roy et al., 2009) et PBDE (Hamers et al., 2006). Le mécanisme d’action et les

propriétés de certains de ces composés sont maintenant bien connus (tableau 3).
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Tableau 3: Quelques composés a activité cestrogéniques confirmée (ou suspectée) et leurs propriétés

retrouvées dans la littérature. (ND) non disponible. Koc caractérise la capacité d’un composé a étre adsorbé

par la matiere organique. (a) facteur d'équivalence eestrogénique exprimé en équivalents en estradiol. (b)

Sfacteur d'équivalence cestrogénique exprimé en équivalents en 17-f3-estradiol. (pKa) constante d’ionisation

(d’apres Campbell et al., 2006).

Log Koc Solubilité Facteur d'équivalence
Perturbateurs endocriniens pKa
(1/kg) (mg/1) cestrogénique
Estradiol 2,55-4,01 13,0-32,0 1,0a 10,5 - 10,71
17 B-Estradiol (E2) 3,10 - 4,01 13 1,0b 10,71
Estrone (E1) 2,45-3,34 6,0-13,0 0,1-1,0a;0,01 -0,1b 10,3 - 10,8
Ethinylestradiol (EE2) 291 -3,04 4,8 0,8-1,9b ND
Estriol (E3) 2,13-2,62 32 0,01 - 0,08b 10,4
Bisphénol A 2,50 - 6,60 120 - 300 2,3x10-5 - 9,0x10-4a 9,6-113
2,3x10-5 - 9,0x10-4a
Nonylphénol (NP) 3,56 - 5,67 49-7,0 10,28
7,2x10-7 - 1,9x10-2b
Ethoxylates de nonylphénol (NP1EO-
3,91-5,64 3,02 - 7,65 2,0x10-7 - 1,3x10-5b ND
NPnEO)
Octylphénol 3,54-5,18 12,6 1,0x10-5 - 4,9x10-4b ND
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La majorité des PE et leur métabolites peuvent se bioaccumuler et se biomagnifier a
cause de leur lipophilie et leur persistance dans I’environnement en est accrue (Fossi et al.,
2002). Chez des organismes aquatiques exposés a des PE, ces composés entrainent des
réponses physiologiques anormales avec une induction de la vitellogénine chez les males
(Arukwe et al., 2000; Rodgers-Gray et al., 2000; Barucca et al., 2006). Des modifications du
comportement sexuel ont été observées chez des poissons males exposés a des perturbateurs
endocriniens tels que E2 et ocylphenol (Gray et al., 1999; Bjerselius et al., 2001). D’autres
auteurs ont observé une suppression de ce comportement chez des males exposés aux E2
(Oshima et al., 2003). Plusieurs travaux en laboratoire ont montré que 1’exposition a des PE
pouvait avoir des effets sur la reproduction des poissons (Brion et al., 2004; Nash et al.,

2004).

Les PE font parti des composés préoccupant que 1’on retrouve dans 1I’environnement.
Du fait de la diversité des PE, la présente étude s’est focalisée sur 1’évaluation de leur

cestrogénicité, au lieu de déterminer le profil des PE présent sur la zone d’étude.

1.3. Biomarqueurs et impact du stress environnemental a différents

niveaux d’organisation chez les poissons

Les écosystemes cotiers ont des fonctionnements relativement complexes soumis a des
variations spatiales et temporaires et a de multiples stress (Adams, 2005). Les effets de ces
stress ont été largement documentés (van der Oost et al., 2003) et peuvent se manifester a
différents niveaux d’organisation biologique allant des processus moléculaires au maintien
des populations (Clements, 2000; Geeraerts & Belpaire, 2010). Lors du contact entre un
organisme et un polluant, les premieres réponses de I’organisme sont observées au niveau
moléculaire. Ces réponses précoces sont susceptibles d’apporter une information relative au
risque encouru par 1’individu, voire par la population. Le stress environnemental peut induire
diverses réponses biologiques chez les poissons, de la réponse biochimique a la population et

jusqu’ a la communauté (Figure 9) (Adams, 2002).
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Figure 9 : Relations entre stress environnemental et effets directs et indirects sur les systemes biologiques. Les
effets directs affectent les organismes principalement via les processus biochimiques et métaboliques, tandis
que les effets indirects sont influencés par le biote via la disponibilité de la nourriture, de ’habitat et des
interactions intra et interspécifiques (d’apres Adams, 2005).

1.3.1. Réponses biochimiques et moléculaires

1.3.1.1. Métabolisme des xénobiotiques

La biotransformation des composés naturels ou synthétiques se fait en plusieurs étapes et
produit des molécules plus hydrosolubles. Au cours de cette réaction, les composés sont
transformés en métabolites apres une réaction de fonctionnalisation (ajout d’un groupement
fonctionnel) suivie d’une réaction de conjugaison (ajout d’un groupement polaire)
(Livingstone, 1998). Chez les animaux la majeure partie des enzymes permettant la
biotransformation est présente en grande quantit¢ dans le foie (Livingstone, 1998). Un
nombre important de ces enzymes est induit par les xénobiotiques. Les variations des activités
des enzymes ont été largement documentées chez les poissons et utilisées comme indicateur
dans la surveillance des milieux aquatiques (Lindstrom-Seppa & Oikari, 1989, 1990; Celander

& Forlin, 1995).

Plusieurs enzymes sont donc sollicitées lors de la biotransformation des xénobiotiques.
Lors de la réaction de phase I, la majorité des xénobiotiques est catalysée par les enzymes a

monoxygénase microsomale telles que les cytochromes P450, les cytochromes b5, et les
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NADPH cytochrome P450 réductase (van der Oost et al., 2003). Ces enzymes sont
responsables de 1’hydroxylation des liaisons saturées carbone-hydrogene, de 1’époxidation des
doubles liaisons carbone-carbone, de 1’oxydation des hétéroatomes, des réactions de
désalkylation (Meunier et al., 2004). Chez les poissons les monoxygénases a cytochrome
P450 sont parmi les enzymes jouant un rdle majeur dans le métabolisme oxydatif de phase I
(van der Oost et al., 2003). Les cytochromes P450 (CYP) sont des hémoprotéines intervenant
dans le métabolisme oxydatif des substances endogenes lipophiles et exogeénes. Ces réactions
d’oxydation nécessitent la présence du NADPH et du NADP comme cofacteur (Figure 10).
Le cycle catalytique du cytochrome débute par 'interaction du substrat au niveau d’un
groupement hydrophobe avec le site actif. Le transfert d’un électron provenant de la NADPH
(NADPH-cytochrome P450 réductase) a cette liaison provoque une modification entrainant
une réduction du fer. Le complexe obtenu se lie a un ligand tel que 1’0, et est réduit par un
second électron provenant du cytochrome b5. Ce nouveau complexe est protoné par une
molécule d’eau par exemple. Un second transfert d’un proton (H") entraine la libération une
molécule d’eau. Le substrat hydroxylé se détache et I’enzyme revient a son état initial en
fixant un nouveau substrat. Cependant en absence de substrat, le cycle catalytique reste

fonctionnel et peut générer la formation d’especes réactives a 1I’oxygene (ERO).
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Figure 10 : Cycle catalytique du cytochrome P450 (d’aprés Meunier et al., 2004).
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Chez les poissons, le CYP 1A représente la sous famille qui prend en charge la
biotransformation d’une multitude de xénobiotiques (HAP, PCB, dioxines, etc) (van der Oost
et al., 2003). L’expression de cytochrome P450 1A est régulée de facon a permettre une
adaptation de l’organisme, mais peut aussi étre influencée par plusieurs facteurs. La
transcription du géne de CYP 1A est liée au récepteur AhR (récepteurs aux hydrocarbures
aromatiques). L’ AhR est un récepteur nucléaire, dont les ligands peuvent étre endogenes ou
exogenes. La plupart des enzymes de phase Il est aussi régulée par des récepteurs nucléaires.
Ces composés tels que le TCDD (2,3,7,8 tétrachlorodibenzo-p-dioxin) et les HAP sont des
composés exogenes types du récepteur AhR. La fixation du ligand sur le récepteur AhR
entraine son détachement du complexe protéique dans lequel il se trouvait (Figure 11). Le
complexe ligand-récepteur formé va migrer dans le noyau et former un dimere avec I’ Arnt. Le
complexe AhR-Arnt se fixe au niveau des promoteurs des genes cibles, entrainant ainsi leur
transcription. Cependant il est possible que des composés comme les imidazoles induisent
I’expression du CYP 1A via une voie de signalisation intracellulaire alternative (Babin et al.,
2005). Il est maintenant connu que la synthese du CYP peut étre modulée par des hormones

telles que I’cestrogene (Navas & Segner, 2001).
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Figure 11 : Mécanisme d’induction du CYP P450 1A par les HAP (d’aprés Reynaud & Deschaux, 2006).

L’induction des enzymes de biotransformations tel quel I'UDP glucuronosyl-
transférase (UDPGT) et la glutathione S-transférase (GST) peut aussi se faire via le récepteur

AhR (Figure 10). Le substrat obtenu apres la phase I peut alors étre éliminé, se fixer ou subir
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alors une réaction de fonctionnalisation. Au cours de la réaction de phase II, les GST, les
UDPGT et la sulfotransférase, la NADPH ménadione oxydoréductase et I’aldéhyde

déshydrogénase participent au métabolisme (van der Oost et al., 2003).

1.3.1.1.1. Activité EROD

Au cours de la réaction de phase I un groupement polaire est attaché sur les xénobiotiques
lipophiles par oxydation, réduction ou hydrolyse (Behrens & Segner, 2001). Chez les poissons
cette réaction se fait en partie via I’intermédiaire du cytochrome P450, plus particulierement
le cytochrome de la sous famille P4501A, qui joue un role majeur dans la métabolisation de
ces composés. Cette enzyme peut étre induite par de nombreux composés environnementaux
tel que les PAH, les PCB, les dibenzodioxines polychlorées (PCDD), les dibenzofuranes
polychlorés (PCDF) ou les pesticides (Goksoyr & Forlin, 1992; Bucheli & Fent, 1995).
L’induction du CYP 1A par les xénobiotiques peut passer par 1’activation du récepteur aux
hydrocarbures aromatiques (AhR) (Figure 11). Chez les poissons, plusieurs techniques ont été
utilisées pour mesurer I’induction du cytochrome. Parmi ces techniques la mesure de 1’activité
catalytique par le dosage de I’activité 7-éthoxyrésorufine O-dééthylase (EROD), largement
utilisée chez les poissons, semble €tre la plus sensible pour la détermination des réponses
induites du CYP 1A (Martinez-Gomez et al., 2006). Plusieurs travaux ont montré une
induction de cette enzyme chez les tilapias (Gadagbui et al., 1996; Shailaja & D'Silva, 2003;
Pathiratne et al., 2009). L’exposition a des métaux (Sanchez et al., 2005), a des perturbateurs
endocriniens (Arukwe et al., 1997) et a des pesticides (Figueiredo-Fernandes et al., 2006)
peuvent entrainer une inhibition de [Dactivit¢ EROD chez les poissons. Par contre
Chandrasekera et al. (2008) n’ont pas observé d’effets significatifs a la suite de 1’exposition
au cadmium du tilapia du Nil (Oreochromis niloticus). L’induction de cette enzyme peut €tre
considérée comme un marqueur d’exposition a des contaminants chez les poissons. En plus
d’étre corrélée avec la présence de certains composés, il existe aussi une corrélation entre la
réponse de I’activité EROD et d’autres indicateurs comportementaux. La corrélation entre la
réduction des performances de nage observées chez le gobie (Pomatoschistus microps) et le
bar (Dicentrarchus labrax L.), et I’inhibition de 1’activit¢ EROD mesurée apres exposition a
des métaux et des pesticides (respectivement) suggere 1’existence d’une liaison entre ces
observations qui pourrait €tre justifiée par une réduction de la capacité de détoxification
(Vieira et al., 2009; Hernandez-Moreno et al., 2011). Ces modifications du comportement
chez les poissons sont des indicateurs sensibles au stress environnemental (Scott & Sloman,
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2004), Cependant la réduction du taux de croissance observée sur le bar est corrélée a
I’induction de I’activit¢é EROD (Kerambrun et al., 2011) trés couteux en terme énergétique.
La métabolisation des xénobiotiques entraine un colit énergétique pour 1’organisme, ce qui
peut réduire 1’énergie allouée a d’autres processus physiologiques. Dans I’environnement les
fonctions physiologiques sont essentielles pour la survie et les performances des poissons
(Scott & Sloman, 2004). La corrélation de I’activité EROD avec des perturbations qui sont
observées a un niveau plus €levé d’organisation biologique telle que I'individu montre le
potentiel prédictif du dosage de I’activit¢ EROD. La mesure de 1’activit¢ EROD semble étre
un indicateur écologique pertinent qui permet de prédire I'impact des contaminants sur

certains processus comme le comportement, la croissance et la reproduction.

1.3.1.1.2 Activité GST

La GST est une enzyme de biotransformation, mais aussi une enzyme antioxydant. La
réaction de conjugaison par les enzymes de phase II est également importante lors de la
détoxification de certains produits chimiques. La GST est parmi les enzymes de phase II les
plus induites par les contaminants environnementaux (Deviller et al., 2005). Il existe plusieurs
types de GST probablement due a la nécessité de traiter une tres large variété d’électrophiles
(Ketterer et al., 1989). L’action de la GST est tres importante car elle empéche les composés
électrophiles de réagir avec les centres nucléophiles des protéines, de ’ADN et de ’ARN
(Ronisz et al., 1999). En plus de catalyser la conjugaison des substances électrophiles par le
GSH (glutathion), la GST joue aussi un role dans le systeme de défense antioxydant (Ketterer
et al., 1989). Cette enzyme largement documentée chez plusieurs especes de poissons est
induite par les divers xénobiotiques organiques (Vigano et al., 2001; Fenet et al., 2006;
Monteiro et al., 2006). Chez plusieurs especes de téléostéens 1’altération des performances de
nage a été mise en lien avec [’activité GST (Solé et al., 2009) car le comportement peut étre
affecté par les contaminants (Weis & Candelmo, 2012). La réduction des performances de
nage observée chez le poisson Jenynsia multidentata semble étre liée a une redistribution de
I’énergie allouée en faveur de la détoxification du microcystine’ (Cazenave et al., 2008).
Etant donné qu’il existe un lien entre la réponse de I’activité GST et les perturbations

comportementales, la mesure de I’activité de cette enzyme permet d’évaluer I’effet des

7 Les microcystines sont des toxines cyanobactériennes
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contaminants et de prédire leur impact au niveau des individus. Elle peut étre considérée

comme un marqueur écologique pertinent.

1.3.1.2. Osmorégulation

Les poisson téléostéens régulent et maintiennent leur pression osmotique grace a des
mécanismes d’osmorégulation qui permettent les échanges d’eau et d’électrolytes. Ces

échanges se font en majorité aux niveaux :
- branchie

- rénal

- sanguin

- gastro-intestinal.

Cette régulation peut étre hypo ou hyperosmotique (Figure 12), la branchie étant I’un des
principaux organes osmorégulateurs. Elle est le siege de nombreux processus physiologiques
qui sont essentiels pour le maintien de I’homéostasie face aux changements internes (e.g.,
acidoses) et aux variations des conditions environnementales (e.g., salinité) (Evans et al.,
2005). De nombreux échanges se font au niveau de la surface épithéliale des branchies, par
exemple pour l'acclimatation des téléostéens euryhalins (Evans, 2008). L’épithélium branchial
est composé de plusieurs types de cellules, avec en majorité des cellules pavimenteuses
(PVC) et des cellules a chlorure (MRC). Les PVC occupent la grande partie de la surface des
filaments branchiaux et jouent un réle important dans les échanges gazeux. Les MRC riches
en mitochondries occupent une petite partie de I’épithélium branchial et sont communément
appelés ionocytes. Chez les poissons 1’acclimatation a la salinité nécessite I’activation de la
pompe NKA (Wilson & Laurent, 2002) comme démontré par des travaux en
immunohistochimie (Wilson & Laurent, 2002). Certains groupes de téléostéens euryhalins
(e.g. tilapias, saumons) répondent a I’acclimatation a la salinité avec une augmentation de
I’activité NKA, mais aussi une importante densité des MRC (Marshall & Singer, 2002). Les
ATPases régulent I’entrée et la sortie de différents ions a travers la membrane pour maintenir
les processus physiologiques de la cellule (Agrahari & Gopal, 2008). En général I’activité
NKA est associée au systeme de transport actif responsable de 1’extrusion de Na® et de
I’accumulation de K" dans les cellules (Stagg et al., 1992).

61



Chapitre 1. Différents types de stress environnementaux en milieu aquatique

Eau douce

Ly 300 mOsm p
.

— _—

NeLcl TS Grand volume

pen concentréNg”, CI°

Eaudemer
o
Na', O P
. H,0 1 —_ e
Ingestion 5( 1 £
deandemer — 5 ¥ ’_m’mm W
NG @ SN SNa®, CF, 11,0 W

st b Nal, CF H,0S 400 mOsm #

T AN
== A
Na', CI" ~. Petit volume

isotomique Ng*

Figure 12 : Mécanisme d’osmorégulation chez les poissons téléostéens. En eau douce pour faire face a la
perte d’ions et a Uentrée d’eau, I’organisme met en place un systéeme de compensation avec ’excrétion d’un
grand volume d’urine diluée et I’absorption active de NaCl au niveau des branchies. En eau de mer les
poissons doivent faire face a une perte osmotique d’eau et un gain de NaCl a travers les branchies. Dans ce
contexte les mécanismes de compensation mis en place incluent l’ingestion d’eau de mer, I’absorption
intestinale de NaCl et d’eau, ’excrétion d’un petit volume d’urine isotonique et la sécrétion active de NaCl a
travers ’épithélium branchial (d’apreés Evans, 2008).

Au niveau des branchies, la pompe NKA est une force d’entrainement responsable du
maintien du gradient osmotique (Kirschner, 2004). La pompe est localisée au niveau de la
membrane basolatérale de I’épithélium branchial et assure la sortie du Na® (Evans et al.,
2005). De nombreux travaux ont montré une corrélation positive entre la salinité
environnementale et 1’analyse biochimique de [’activit¢é NKA chez les téléostéens
(McCormick, 2001). Une induction de [D’activit¢ NKA a été montrée en réponse au
changement de la salinité du milieu (Alam & Frankel, 2006; Fiess et al., 2007). La corrélation
négative entre 1’activité NKA branchiale et le niveau d’ion plasmatique chez le téléosteen
euryhalin Fundulus heteroclitus apres leur transfert dans ’eau de mer montre le rdle de la
pompe a sodium dans son transport au niveau des branchies (Mancera & McCormick, 2000).
Le dosage de I’activité NKA chez les poissons est un bon indicateur de 1’adaptation a la
salinité environnementale. Une inhibition de D’activité NKA est possible au niveau des
branchies chez des poissons exposés a des pesticides (Glover et al., 2007), des effluents

(Parvez et al., 2006) ou de la carbamazépine8 (Li et al., 2009). Agrahari et al. (2008) ont

¥ La carbamazépine est un médicament antiépileptique.
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montré une inhibition de I’activit¢ NKA chez le poisson d’eau douce Channa punctatus
exposé au monocrotophosg. L’inihbition de cette enzyme peut avoir des effets néfastes pour
I’organisme et les xénobiotiques peuvent altérer le fonctionnement de la NKA en perturbant
I’énergie allouée a différents processus ou en interagissant directement avec I’enzyme (Alam

& Frankel, 20006).
1.3.1.3. Protection vis-a-vis du stress oxydant

Le stress oxydant est un déséquilibre de la balance entre les systeémes de défense antioxydants
et les pro-oxydants (ERO, especes réactives de 1’oxygene) en faveur de ces derniers. Cette
situation qui est généralement due a une surproduction d’ERO, peut aussi étre due a une
défaillance des systemes de défense. Les ERO sont constituées de radicaux libres et de
produits non radicalaires (ROOH et H,O,). Les radicaux libres sont des molécules instables
qui contiennent un ou plusieurs électrons non appariés. L’anion superoxide (02°), le radical

hydroxyle (OH°), le monoxyde d’azote (NO°), le radical peroxyle (ROQO°®) et le radical

alcoxyle (RO°) sont différents types de radicaux libres.

Face a la production d’ERO et pour minimiser les dommages oxydatifs 1I’organisme
met en place un systeme de défense antioxydant. Ce systeme constitué de molécules de poids
moléculaire diverse (Livingstone, 2001), permet de maintenir I’équilibre des ERO dans
I’organisme. Le superoxyde dismutase (SOD), la catalase (CAT) et la glutathion peroxydase
(GPx) sont des enzymes antioxydantes majeures qui agissent de maniere coordonnée pour
éliminer les ERO (Figure 13). Le glutathion (GSH) et les molécules de faible poids

moléculaire telles que les vitamines font aussi parti du systeme de défense antioxydant.

Qo T+ Do oy 0,0, + 0,
2H,0, <, 0,+2H,0

ROOH+2GSH 2=, H,0+ROH+GSSG

GPx
H,O,+2GSH, — 2H,0 + GSSG

Figure 13 : Représentation simplifiée des réactions du systeme antioxydant enzymatique.

? Le monocrotophos est un insecticide organophosphoré.
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Plusieurs classes de contaminants tels que les composés organiques et les métaux
peuvent entrainer la formation d’ERO. Pour lutter contre ce stress oxydant I’organisme met en
place des mécanismes de régulation permettant la syntheése d’enzymes et de molécules
antioxydants (Halliwell, 1999). Cette induction des enzymes antioxydantes va permettre a
I’organisme de s’adapter suite a 1’exposition a certains composés. Si les antioxydants ne
peuvent pas réguler la production excessive d’ERO, cet exces peut entrainer des mécanismes
d’oxydation de I’ADN, des protéines, des glucides, des lipides pouvant endommager les
cellules et les tissus. Parmi ces mécanismes, la lipopéroxidation est aussi considérée comme
I’un des plus importants par lequel les radicaux libres peuvent endommager les tissus (Rikans
& Hornbrook, 1997). La peroxydation lipidique est un mécanisme de dégradation en chaine
des acides gras membranaires conduisant a la formation d’hydroperoxydes instables (ROOH).
Lorsqu’elle n’est pas induite par la présence de xénobiotiques, la péroxydation lipidique est

un phénomene physiologique naturel qui intervient dans la dégradation de nombreux

métabolites cellulaires (hormones, acides gras).

La lipopéroxydation induite par les ERO est un processus délétere qui joue un rdle
majeur dans la médiation des dommages oxydatifs des cellules (Kamat et al., 2000). Les
hydropéroxydes qui se forment, peuvent se dégrader et libérer des alcanes, des alcools ou des
aldéhydes. La malondialdéhyde est la plus représentative des produits de dégradation. La
quantification de composés comme la malondialdehyde est utilisée dans 1’évaluation du stress
oxydant (Janero, 1990). Le dosage des TBARS (substance réactive a I’acide thiobarbiturique)
traduit la peroxydation lipidique et est donc utilisé pour mesurer les effets du stress oxydant
pour les especes exposées a des métaux, des pesticides, des composés organiques et des
effluents aussi bien in situ qu’en laboratoire (Oakes & Van der Kraak, 2003; Sayeed et al.,
2003; Almroth et al., 2005; Sanchez et al., 2007; Falfushynska et al., 2011; Toni et al., 2011;
Zagal & Mazmanci, 2011). L’intérét de I’utilisation du dosage des TBARS comme indicateur
est qu’elle permet de prédire les dommages. Méme si le stress oxydant est en partie induit par
I’exposition a des contaminants, certains facteurs abiotiques peuvent moduler la production
des ERO. Les variations de ces facteurs abiotiques comme la température, 1’oxygene et la
salinité peuvent causer un stress supplémentaire chez les organismes aquatiques (Lushchak,
2011). Par exemple une augmentation des apports en oxygene peut entrainer une
augmentation des produits de lipoperoxydation (Lushchak & Bagnyukova, 2006). Il est donc
nécessaire de connaitre I'influence de ces facteurs sur le niveau des TBARS lors de leur

utilisation comme biomarqueurs de stress oxydant. De plus Berntssen (2003) ont relié la
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perturbation du comportement chez des saumons atlantiques exposés a du méthyle mercure a
une certaine dose avec les TBARS. Les TBARS permettent donc de prédire les effets des

contaminants au niveau des individus.

1.3.1.4. Transmission de ’influx nerveux

L’acétylcholine est un neurotransmetteur qui facilite la transmission des signaux au niveau
des synapses. La diffusion de cette substance au niveau de la fente synaptique se fait apres
leur hydrolyse par les cholinestérases. Ces enzymes neurotransmettrices présentes chez les
organismes aquatiques sont divisées en deux classes : les acétylcholinestérases (AChE) et les
butyrylcholinestérases (BChE). L’acétylcholinestérase est secrétée au niveau des gaps
synaptiques et des jonctions neuromusculaires. Habig et al. (1991) ont montré que comparée

aux BChE, I’AChE est I’enzyme la plus représentée au niveau du cerveau des poissons.

Certains composés comme les pesticides organophosphorés, les carbamates, les
métaux, les HAP et des toxines algales ont des propriétés anticholinestérasique chez les
organismes aquatiques. Plusieurs travaux ont montré 1’utilisation de I’inhibition de I’AChE
comme biomarqueur de neurotoxicité pour évaluer I’impact des composés neurotoxiques chez
le poisson (Burgeot et al., 1996; Sturm et al., 1999; Fulton & Key, 2001). L’inhibition de cette
enzyme peut étre considérée comme un marqueur de I’état physiologique. Pour une meilleure
interprétation de I’inhibition de I’AChE due aux effets de la pollution, il est nécessaire de
prendre en compte la variabilité naturelle de ce marqueur. Dans les écosystemes aquatiques en
général et dans les estuaires et les eaux saumatres en particulier, il est nécessaire de distinguer
les variations dues a la pollution et celles causées par les facteurs biotiques et abiotiques
(Pfeifer et al., 2005). Hogan et al. (1971) ont montré une variation de cette activité chez le
clapet arlequin (Lepomis macrochirus) a la suite de fluctuations de la température. Certains
HAP, métaux et pesticides entrainent une inhibition de I’activité AChE chez différentes
especes de poissons et une réduction de leur performance de nage (Vieira et al., 2009;
Hernandez-Moreno et al., 2011; Oliveira et al., 2011; Almeida et al., 2012). Cette inhibition
est mise en lien avec les modifications du comportement chez les poissons en entrainant une
accumulation d’acétylcholine au niveau de la jonction synaptique. Etant donné 1’'importance
de l’activité cholinestérase dans le fonctionnement d’une grande quantité de processus
physiologiques incluant ceux directement impliqués dans la croissance, 1’inhibition de cette

enzyme peut étre considérée comme marqueur prédictif d’impact de ces contaminants.
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1.3.1.5. Reproduction

De nombreux composés chimiques de diverses origines (hormones naturelles et de synthese,
pesticides organochlorés, certains herbicides, HAPs, PCBs) et présents dans I’environnement
sont des perturbateurs endocriniens, car ils sont capables d’interagir sur le systeme
endocrinien et d’affecter différents processus physiologiques essentiels comme ceux liés au
développement, a la reproduction, au métabolisme général et/ou au comportement (Propper,
2005). L’induction de la vitellogénine (VTG) (Van den Belt et al., 2003), I’inhibition de la
croissance testiculaire (Jobling et al., 1996), la présence d’ovotestis (Minier et al., 2000), les
anomalies testiculaires (Vasquez et al, 2009) ont été observées chez les poissons apres
exposition a des PE. La nature et I’intensité des effets reproducteurs sont dépendants de la
concentration et du temps d’exposition a I’E2 (Brion et al., 2004). Certaines effets sont
permanents (relatifs a la différentiation sexuelle), tandis que d’autres sont réversibles, par
exemple I’induction de la VTG (Brion et al., 2004). Pour évaluer le potentiel cestrogénique
des composés et leurs effets sur la reproduction, il est important de doser les concentrations en
VTG (Brion et al., 2000). La VTG est une glycoprotéine synthétisée au niveau du foie des
femelles matures des vertébrés ovipares. Sa synthese et sa sécrétion est normalement régulées
par le taux d’cestrogene. Le géne VTG est aussi naturellement présent chez les males adultes,
mais avec peu ou pas de VTG mesurée en période normale. La synthese de la VTG chez les
males est maintenant largement documentée et le dosage de I’induction de la VTG, peut étre
considéré comme un marqueur d’cestrogénicité. La concentration de VTG chez les poissons
males est donc utilisée pour évaluer la présence de composés cestrogénique dans

I’environnement (Tyler et al., 1996; Hinfray et al., 2010; Sanchez et al., 2011).

Dans de nombreuses études 1’augmentation de la production de VTG chez les males
est corrélée avec les altérations observées au niveau des gonades (Bjerregaard et al., 2006).
Jobling et al. (1998) ont méme observé I’existence d’un lien entre 1’induction de la VTG et
I’incidence de I’intersexe chez les gardons (Rutilus rutilus) provenant de plusieurs rivieres
recevant des effluents. Les PE peuvent avoir également des effets a long terme sur la
reproduction et impacter sur le développement des populations de poissons en milieu naturel
(Kidd et al., 2007). L’induction de la VTG peut donc étre considérée comme un indicateur

prédictif des effets des perturbateurs endocriniens sur les populations.
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1.3.2. Quelques réponses individuelles

1.3.2.1. Atteintes cellulaires et tissulaires

Les effets du stress au niveau des tissus ont une position intermédiaire dans 1’organisation
biologique et se situent entre les effets biochimiques et les effets physiologiques (Hinton,
1990). Cette position constitue un avantage pour leur utilisation comme indicateur pour
évaluer les effets des stress environnementaux aussi bien chimiques que physiques et
biologiques. L’évaluation des dommages tissulaires donne des indications sur 1’état de santé
des organismes (Teh et al., 1997) car un stress peut entrainer des altérations tissulaires au
niveau de plusieurs organes tels que les gonades, le foie, les reins et les branchies (Bernet et
al., 1999). Les gonades et les branchies étant des organes intégrateurs, dans cette partie nous

ne développerons que les altérations au niveau de ces organes.

Les fibroses, les nécroses, les foyers inflammatoires, I’hypertrophie ou 1’atrophie des
cellules germinales sont des modifications morphologiques de gonades soumises a des stress
(Vigano et al., 2001; Blazer et al., 2007). Ces modifications surviennent a la suite
d’exposition des organismes a des contaminants environnementaux ou a des pathogenes. Une
exposition a des contaminants cestrogéniques peut entrainer des altérations et des
modifications morphologiques des gonades (Metcalfe et al., 2000; Brion et al., 2004). La
présence de fibrose et I’atrophie des cellules germinales ont été observées chez des carpes
(Cyprinus carpio) méles suite a I’exposition au tert-pentylphénol 4 (TPP) et a I'eestradiol (E2)
(Gimeno et al., 1998). Des cellules germinales femelles (oocytes) ont également été observées
sur le tissu testiculaire de poissons chats (Clarias gariepinus) collectés dans des milieux
recevant plusieurs effluents (Barnhoorn et al., 2004). La présence d’intersexe'” a été observée
chez des goujons (Gobio gobio) exposés a des effluents urbains et pharmaceutiques (Sanchez
et al., 2011) et chez des gardons (Rutilus rutilus) exposés a des effluents contaminés (Jobling

et al., 2002). La présence d’altération au niveau du tissu gonadique peut €tre mise en lien avec

des informations sur la fitness et la reproduction des organismes (Sanchez et al., 2011).

Les MRC occupent une petite fraction de la superficie de 1’épithélium branchial mais

sont les sites primaires des processus physiologiques au niveau des branchies (Evans et al.,

19 intersexe correspond 2 la présence d’oocytes dans les gonades masculines (Nolan et al., 2001).
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2005). Sur I’épithélium branchial le canal chlore régulateur transmembranaire de la fibrose
kystique (CFTR), le transporteur Na'K'-ATPase (NKA) et le cotransporteur Na'K"2CI
(NKCC) jouent des rdles clefs dans le mécanisme d’osmorégulation des téléostéens. En eau
de mer, au niveau de la membrane apicale des ionocytes, le canal a chlorure CFTR permet la
sécrétion des ions chlorure (Figure 14). La présence de jonctions laches entre les cellules
accessoires et les cellules a chlorure permettent la sécrétion de Na* grice a un gradient
électrochimique. Au niveau de la membrane basale, le transporteur NKA, le cotransporteur
NKCC et le canal K™ (Kir) permettent I’échange d’ions entre le milieu intérieur et le milieu
intra cellulaire. Les NKCC permettent I’accumulation des ions Na*, K, 2CI" et la NKA

permet I’accumulation du potassium dans la cellule et le transport des Na® vers le milieu

intérieur. Le Kir assure la sécrétion des ions K.
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Figure 14 : Mécanisme de transport d’ions au niveau des MRC des branchies des téléostéens en eau de mer

(d’apres Evans et al., 2005; Evans, 2008).

Face a un choc osmotique la composition cellulaire de 1’épithélium branchial change
avec des changements de localisation des ionocytes au niveau des lamelles et des filaments et
une augmentation du nombre et du volume des ionocytes (McCormick et al., 2003; Evans et
al., 2005). Chez le S. melanotheron des changements significatifs de la localisation, du
nombre et du volume des ionocytes ont été observés a la suite de leur adaptation dans une eau
plus salée (Ouattara et al., 2009). La NKA a été immunolocalisée au niveau des lamelles et
des filaments des branchies avec une augmentation de 1’occurrence des ionocytes au niveau
des lamelles avec la salinité, alors qu’en eau douce elle est observée au niveau des filaments
(Ouattara et al., 2009). Des résultats similaires ont été observé chez des Sarotherodon

collectés dans des stations ayant une salinité allant de 34 a 51 (Lorin-Nebel et al., 2012).
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1.3.2.2. Modifications des traits de vie

Les traits de vie (croissance, reproduction, migration, alimentation, etc.) sont les principaux
facteurs qui déterminent la dynamique des populations. Les indicateurs de traits de vie (par
exemple taux de croissance, taille de premiere maturité sexuelle, etc.) sont une manicre
simple et rapide de prendre en compte les conséquences des altérations biochimiques et
physiologiques chez les poissons au niveau des individus et des populations (Goede & Barton,
1990). Des corrélations existent entre ces indicateurs et les perturbations anthropiques et ils

sont utiles pour I’évaluation de la qualité des habitats (Amara et al., 2007).

Le facteur de condition (FC) est une variable individuelle qui estime la relation entre
la longueur et le poids du poisson. C’est un indicateur général de 1’état « d’embonpoint » qui
permet d’évaluer I’état de santé global de I’individu. Facilement mesurable, il est couramment
employé car il integre plusieurs processus a différents niveaux d’organisation individuelle
(Sanchez et al., 2007). Il peut aussi fournir des informations sur les impacts potentiels de la
pollution ou d’états physiologiques étant donné qu’un compromis métabolique est nécessaire
par exemple dans la détoxification (Fang et al., 2009). Une corrélation existe entre le FC et la
concentration en métaux au niveau du foie (Clements & Rees, 1997). Une baisse du facteur de
condition a été observée avec une concentration élevée de carbamazépine”(Li et al., 2011).
Le FC peut étre aussi affecté par des facteurs autres que les contaminants comme la saison, le
statut nutritionnel, les maladies, les variations de température ou I’eutrophisation (Huuskonen
& Lindstrom-Seppa, 1995; Flammarion & Garric, 1997; van der Oost et al., 2003; Zimmerli

et al., 2007). De ce fait I’interprétation de sa mesure est souvent complexe.

La croissance individuelle est un indicateur absolu de la santé car elle integre un
certain nombre de variables biotiques et abiotiques agissant sur I’organisme, et elle peut aussi
révéler les effets secondaires du stress sur I’organisme (Smolders et al., 2002). Le taux de
croissance est un indicateur essentiel de la fitness (Laroche et al., 2002) et du statut
physiologique de I’individu. Meng et al. (2001) suggerent que les nutriments et les effluents
d’origine anthropique affectent la qualité des habitats en réduisant 1’oxygene dissout qui
entraine une baisse du taux de croissance chez les poissons. D’autres facteurs comme

I’hypoxie et I’augmentation de la salinité peuvent aussi induire une réduction de la croissance

" La carbamazépine est un médicament antiépileptique.
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de certains especes estuariennes (Panfili et al., 2004; Stierhoff et al., 2009). Plusieurs travaux
ont montré une baisse de la croissance individuelle dans des écosysttmes contaminés
(Laroche et al., 2002; Evrard et al., 2010). Le taux de croissance peut €tre une variable

cruciale pour évaluer la qualité des habitats (Amara et al., 2007).

1.3.3. Quelques réponses populationnelles

La présente étude se focalise sur la différentiation de plusieurs populations d’un modele de
tilapia, ce chapitre présentera donc briecvement deux outils permettant de tester les réponses au
niveau des populations : 1’analyse morphométrique des otolithes et la structuration génétique

des populations.

1.3.3.1. Variabilité morphométrique des otolithes

Les otolithes sont des pieces calcifiées qui permettent 1’équilibre et 1’audition chez les
téléostéens (Campana, 1999). Chez les poissons les otolithes sont utilisés en particulier dans
I’étude des traits d'histoire de vie. Ils sont des enregistreurs permanents des variations de la
croissance individuelle car ils grandissent tout au long de la vie du poisson en enregistrant des
marques de croissance journalieres et saisonnieres (Panfili et al., 2002). Ces marques sont

utilisées pour estimer 1’age et les taux de croissance.

La croissance des otolithes est un phénomene complexe qui integre divers facteurs
endogenes ou exogenes, bien qu’elle soit régulée par la physiologie du poisson (Morales-Nin,
2000). La forme des otolithes est d’abord spécifique et régulée par le génome (Campana &
Casselman, 1993) et les applications qui en découlent pour la reconnaissance des especes sont
donc immenses (Panfili et al., 2002). La taille corporelle, les facteurs biologiques
(reproduction et régime alimentaire) et de nombreux autres facteurs environnementaux
physiques et chimiques (température, salinité, pH, éléments lourds de I'eau) peuvent avoir une
influence sur la croissance des otolithes (Campana & Casselman, 1993; Lombarte & Lleonart,
1993; Morales-Nin, 2000). L’altération du métabolisme général peut entrainer des différences
morphologiques (Bang et al., 2006). L’analyse de la forme des otolithes est un moyen indirect
qui permet d’étudier les relations entre I’organisme et I’environnement dans lequel il se trouve
(Morat et al., 2008). L’analyse de la forme des otolithes a fait I’objet de nombreuses études
sur la discrimination de populations de poissons (Tuset et al., 2003; Stransky et al., 2008;
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Ferguson et al., 2011). Les différences significatives de forme des otolithes observées chez la
morue (Gadus morhua) ont fourni une base phénotypique pour la discrimination des stocks
(Cardinale et al., 2004). Les facteurs confondant telles que 1’dge et la taille du poisson
n’affectent pas la forme des otolithes (Gagliano & McCormick, 2004). L’analyse de la forme
des otolithes peut fournir des informations sur les conditions et la trajectoire des poissons en
relation avec leur croissance, leur développement et leur statut (Gagliano & McCormick,
2004). Comme les otolithes ne subissent pas de changement a court terme et de remaniement
la morphologie est conservée durant toute la vie (Campana & Casselman, 1993). Cependant si
I’analyse de la forme des otolithes permet de différencier les populations, elle ne permet pas
d’expliquer les causes de cette différenciation, qui peuvent étre génétiques et/ou
environnementales mais sont exprimées via la physiologie (Cardinale et al., 2004). La forme
de I’otolithe ne varie pas pour les individus d’une espece provenant d’environnements
comparables, méme si des différences génétiques ont été observées (Smith et al., 2002).
L’analyse de la forme des otolithes semble donc étre un bon indicateur pour différencier des
populations provenant de différents environnements (Agiiera & Brophy, 2011; Ferguson et

al., 2011).

1.3.3.2. Diversité génétique des populations

Le stress environnemental (particulierement chimique) due aux activités anthropiques
constitue une menace pour les organismes, et les peuplements qui le subissent, pouvant

conduire a terme a la dégradation des écosystemes et de la biodiversité (Knapen et al., 2009).

L’exposition a des contaminants a des effets multiples et complexes sur la diversité
génétique d’une population soumise a un ou plusieurs stress (Hebert & Luiker, 1996;
Viarengo et al., 2007). Selon leur nature et leur concentration, les contaminants peuvent
induire des effets mutagenes et sélectifs sur le génome d’un organisme et entrainer ainsi des
changements de fréquences alléliques et de variabilité génétique (Bickham et al., 2000).
L’altération de la structure de I’ADN et les mutations génétiques sont les conséquences
directes de I’exposition des organismes a ces contaminants (Viarengo et al., 2007). Seuls les
génotypes les plus adaptés (les génotypes dit «résistants») au stress seront conservés dans la
population, ceci a plus ou long terme selon I’intensité de la pression de sélection (fitness des

génotypes) (Bickham et al., 2000). Outre ces effets directs et ciblés sur la diversité génétique,
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des effets plus aléatoires et plus larges peuvent étre observés lorsque le stress implique une

forte mortalité au sein de la population.

En favorisant les génotypes plus tolérants et en causant des goulots d’étranglements
démographiques, 1’exposition a des contaminants peut entrainer des modifications de la
composition génétique d’une population (Van Straalen & Timmermans, 2002). Les goulots
d’étranglement et la dérive génétique peuvent entrainer une réduction de la diversité
génétique (Matson et al., 2000) et a plus ou moins long terme compromettre la capacité
d’adaptation d’une espece face aux changements environnementaux (Larno et al., 2001;
Marchand et al., 2010). L’étude menée chez des gambusies transférés en 1977 d’un site vers
un point d’eau contaminé par des radionuclides a montré que quelques années apres leur
transfert une augmentation du pourcentage de polymorphismes et d’hétérozygotie ont été
observés chez les poissons collectés dans le site contaminé comparé a ceux du site d’origine
(Theodorakis & Shugart, 1997). Cette modification de la diversité génétique observée sur les
sites contaminés peut étre expliquée par I’apparition de nouveau génotypes dans les zones
contaminées ou par des flux de genes asymétriques avec un flux de géne limités (Theodorakis

et al., 2006).

Cependant ’analyse de la structure génétique des truites (Salmo truitta L) exposés a
des métaux a montré que la présence de métaux n’était pas une barriere au flux de gene
(Durrant et al., 2011). La pression sélective potentielle principalement induite par le stress
peut entrainer une évolution génétique des fréquences alléliques des populations de flet
(Platichthys flesus) au vieillissement dans I’estuaire de la Vilaine qui tendent a ressembler a
celle des populations de I’estuaire de la Seine (plus polluée) (Evrard et al., 2010). Nowak et
al. (2012) soulignent que la diversité génétique contribue fortement a la survie des

populations exposées a la pollution chimique.

Les travaux de génétique des populations menés jusqu’a présent chez S melanotheron
ceux sont surtout intéressés a la structure des populations et moins a I’impact du stress sur son
génome. En Afrique de I’Ouest, Agnese et al. (2009) en étudiant la structuration génétique des
populations de S. melanotheron ont pu mettre en évidence 1’existence d’une importante
différentiation génétique entre différents régions. Cependant Pouyaud et al. (1995) ont montré
que cette variabilité génétique est plus importante dans les zones occidentales d’Afrique de
I’ouest. Toutes les populations de cette zone du Sénégal et de la Gambie correspondrait a la

sous espece S. melanotheron heudelotii (Adepo-Gouréne et al., 1998; Falk et al., 2003). Cette
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espece présente une structure génétique extréme cohérente avec leur mode de reproduction

endogamique (Pouyaud et al., 1999).

1.4. Effets des contaminants face aux effets du changement climatique

L’impact du changement climatique peut étre ressenti de différentes manieres en fonction des
milieux. La pression anthropique croissante couplée aux effets du changement climatique
semble étre la véritable source de la dégradation des écosystémes. Par exemple la hausse de la
température peut modifier le transport, le dépot, et la remobilisation des contaminants, et par
conséquent augmenter la réémission des contaminants comme les PCB dans I’environnement

(Carere et al., 2011).

Généralement en présence de températures élevées, les organismes aquatiques sont
tres sensibles a la toxicité de contaminants comme les métaux et les pesticides (Cairns et al.,
1975). La température peut perturber la chimie de certains polluants chimiques et entrainer
une modification significative de leur toxicité chez les organismes aquatiques (Schiedek et al.,
2007). Les poissons font partie des especes particulierement vulnérables aux effets combinés
de la hausse des températures et des contaminants présents dans leur milieu (Noyes et al.,
2009). Ainsi les poissons vivant a la limite de leurs tolérances physiologiques ont une capacité
restreinte pour faire face a I’exposition simultanée des effets du changement climatique et des
contaminants. Leur tolérance thermique diminue suite a I’exposition a certains contaminants
comme le cadmium, les herbicides et les insecticides (Carrier & Beitinger, 1988; Howe et al.,
1994; Messaad et al., 2000). L’espece, la saison, la localisation, la nutrition, le stade de
développement et 1’age sont des facteurs qui ont un impact sur les effets des contaminants
chez les poissons (Carere et al., 2011). Les variations de température peuvent moduler la
métabolisation et la toxicité (Noyes et al., 2009). Face a une hausse de la température et en
présence d’une quantité élevée de contaminants, 1’organisme peut étre contraint a faire un
compromis physiologique pour assurer sa survie (Patra et al., 2007). Par exemple
I’augmentation de la température entraine une hausse des processus métaboliques qui
permettent I’accumulation, 1’élimination et la détoxification des contaminants au niveau de
I’organisme (Heugens et al., 2003), mais en augmentant la demande tissulaire en oxygene

(Howe et al., 1994).
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Dans les écosystemes cotiers, la salinité est I’'un des facteurs pouvant affecter les
organismes. Ils doivent non seulement faire face aux gradients de salinité, mais aussi tres
souvent a la présence de contaminants (Schiedek et al., 2007). L’accumulation biologique
accrue et l’augmentation de la toxicité des contaminants est possible dans les zones
subtropicales affectées par des niveaux de salinité élevés. Cependant I’influence de la salinité
semble étre tres variable. Heugens et al. (2003) ont montré que la toxicité des insecticides
organophosphorés pouvait augmenter avec 1I’augmentation de la salinité. Par contre la toxicité

des métaux augmente avec une baisse de la salinité.
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Les sites d’étude (Figure 15) ont été choisis en fonction de leur niveau de salinité et
également en fonction des différents types de pressions. Différents types de milieux
dulcaquicole, marin et estuarien ont €té échantillonnés pour mieux prendre en compte les

différents niveaux de salinité. 9 sites ont ét€ échantillonnés :
» Missirah, Foundiougne et Kaolack sur I’estuaire du Saloum
» Koular sur I’estuaire de la gambie
» Baie de Hann (marin), Niayes 1 (hyperhalin) et Niayes 2 (dulgaquicole) a Dakar
» Lac de Guiers (dulgaquicole)
» St Louis sur I’estuaire du fleuve Sénégal

Le tilapia Sarotherodon melanotheron est I’'une des rares especes de poissons que l’on

retrouve dans tous ces milieux au Sénégal.

Bate de Hann

| pummmmmmm———
A " F =
£

13N

A A 1 [ ————
: -
= Vi
s T
-

LA
0 100 km &) ey
A - o

- /}5.44"

Z 1 1

Figure 15 : Les différents sites d’étude au Sénégal.
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2.1. Ecosystemes aquatiques choisis au Sénégal

La zone cotiere au Sénégal s’étend sur plus de 700 km le long de paysages tres variables. Les
écosystemes traversés sont constitués de coOtes sableuses, de cotes rocheuses, de zones
humides cotieres, d’iles sableuses, de bolongs et de vasicres. Le fleuve Sénégal, le delta du
Sine Saloum et le fleuve Casamance sont les 3 grands fleuves qui alimentent le littoral
sénégalais. Sur la Presqu’ile du Cap Vert les niayes sont des dépressions interdunaires a sol
hydromorphe et remplies d’eau. Comme la majorité des pays sahéliens, le Sénégal est
caractérisé par une pluviométrie trés variable mais cantonnée a une courte saison (sur 4 mois).
Les centres d’actions de Sainte Hélene, des Agores et de la zone saharo-libyenne controlent la
circulation atmosphérique au Sénégal caractérisant ainsi la climatologie de la zone (Fall et al.,

2006).

La circulation atmosphérique facilitée par 1’absence d’obstacles montagneux place

<13 14
¢~ et de la mousson . La

aussi le pays sous I’effet de vents comme I’harmattan'?, de I’aliz
dessiccation au sahel constitue une des conséquences les plus marquées du changement des
précipitations au cours de ces dernieres décennies (Hulme, 1995). En effet des épisodes de
sécheresse due au déficit en précipitations ont entrainé des sursalinisations de milieux et
engendré des difficultés socioéconomiques dans tout le pays (Fall et al., 2006). Les effets liés

a la sécheresse se sont ajoutés a des pressions anthropiques multiples au cours des dernieres

années.

Dans cette zone le climat est de type soudano-sahelien caractérisé par 1’alternance de 2
saisons. La saison seche est scindée elle-méme en 2 avec une période fraiche de novembre a
mars et une période chaude d’avril a juin. Elle est marquée par la présence de vents alizés
maritimes frais et de vents continentaux secs tels que I’harmattan. La saison des pluies qui
s’étend de juillet a octobre est chaude et humide et caractérisée par la présence de vents de

direction ouest et sud-ouest (mousson).

'2 ’harmattan est un vent de direction Est dominante et caractérisé par une grande sécheresse.
13 Lalizé est un vent constamment humique issu de I’anticyclone des Acores de direction Nord 4 Nord-est.
' La mousson est un vent qui provient de Ializé issu de I’anticyclone des Sainte-Héléne dans 1’atlantique Sud.
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Durant les 100 dernieres années les précipitations ont baissé d’au moins 20% dans les
zones sahéliennes (Batterbury & Warren, 2001). Cette diminution est due a la sensibilité de
ces zones au changement climatique. Elles sont caractérisées par un climat subtropical ou
I’évaporation est susceptible de dépasser I’approvisionnement en eau douce provenant des
précipitations et de I’écoulement des fleuves. De nombreuses baies, estuaires et de nombreux
environnements cOtiers sont caractérisés par des circulations d’eau inversées et des zones
hypersalines (Griawe et al., 2010). Les observations effectuées au Sénégal au cours des 50
dernieres années montrent une diminution des précipitations de 1’ordre de 30 % avec de tres
fortes variations spatio-temporelles (CSE, 2010). Dans la région de Dakar par exemple les
précipitations ont baissé d’environ 50% entre 1950 et 2000 (Figure 16). Les variations des
précipitations couplées a la sécheresse peuvent impacter les ressources en eau, les
écosystemes mais aussi les secteurs économiques tels que 1’agriculture, la péche et 1’élevage.
L’élévation du niveau de la mer couplée a la baisse des précipitations ont entrainé
I’augmentation de I’intrusion d’eau salée dans certains aquiferes cotiers, particulierement aux
alentours de Dakar et dans les estuaires du Saloum et de la Casamance (Niang et al., 2010).
Les impacts potentiels de I’élévation du niveau de la mer sont plus marqués au niveau de
I’estuaire du Saloum. La baisse des précipitations couplée au taux d’évaporation élevé et a
I’élévation de la mer peut induire peut induire des disparitions, des apparitions ou une
salinisation de certains points d’eau appelés Niayes (Niang et al., 2010). Les effets de la
sécheresse apparaissent aussi a travers l'hypersalinisation des marigots de la Basse
Casamance, ou dans la remontée spectaculaire du biseau salé dans le fleuve Sénégal (Ndong,

1995).
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Figure 16 : Variation de la pluviométrie moyenne (mm) de la station de Dakar-Yoff (d’aprés CSE, 2010).

En plus de ces facteurs relatifs au changement climatique, les écosystémes cotiers au

Sénégal subissent d’importantes pressions anthropiques. L’érosion et 1’assechement des cotes,
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la salinisation des eaux et la dégradation des mangroves font de la zone cotiere du Sénégal un
environnement vulnérable. Les activités au niveau des zones cotieres sont économiquement
soutenues et constituent des sources de pressions majeures. La majeure partie des activités
économiques du pays repose sur la péche, 1’agriculture, le tourisme et 1’industrie, donc
particulicrement sur les zones cotieres. La coexistence de toutes ces activités entraine une

pression anthropique croissante sur ces écosystemes.

Les différents écosystemes aquatiques échantillonnés au Sénégal dans le cadre du

présent travail sont décrits ci-apres.
2.1.1. Estuaire du Saloum

L’estuaire du Sine-Saloum draine un bassin versant de 29720 km?” dont le relief est en général
plat et la pente tres faible. Il est constitué de 3 bras principaux, du sud au nord le Bandiala, le
Dioboss et le Saloum. Le Saloum constitue le bras le plus long et s’étend sur plus de 115 km.
Il est considéré comme un estuaire inversé (Pages & Citeau, 1990) : la salinité augmente de
I’aval vers I’amont aussi bien en saison seche qu’en saison des pluies. Le niveau de salinité
dépend essentiellement de la pluviométrie qui représente le seul apport d’eau douce. Cette
pluviométrie est tres variable d’une année a une autre (Figure 17). En amont de I’estuaire, des
niveaux élevés de salinité ont été observés tout au long de I’année et peuvent atteindre jusqu’a
130 a la fin de la saison séche (Simier et al., 2004). Les travaux de Diouf (1996) ont permis
une meilleure connaissance de I’environnement de I’estuaire du Saloum et les différentes
ressources associées. La présence de nombreux sites touristiques et I’urbanisation croissance
combinés aux phénomenes d’hypersalinisation rendent cette zone extrémement vulnérable.
Elle est réserve de la biosphere depuis 1980 et a été classée au patrimoine mondial de

I’UNESCO en juin 2011.
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Figure 17 : Variation de la pluviométrie moyenne (mm) sur la station de Kaolack dans le Saloum (d’apres
CSE, 2010).

2.1.2. Baie de Hann

La baie de Hann est située sur la fagade sud-est de la presqu’ile du Cap vert au niveau de
Dakar, entre la pointe de Bel Air et le village de Mbao, et s’étend sur environ 10 km (Niang-
Diop et al., 2002). Ce secteur abrite le quai de péche de Hann et une tres vaste zone
industrielle. La proximité du port autonome de Dakar et la présence des industries
pétrochimiques, chimiques, textiles et alimentaires rendent cette zone extrémement vulnérable
(Faye, 2010). La baie est le réceptacle des eaux usées de la ville de Cambéréne, mais aussi des
eaux usées brutes industrielles et domestiques. L’urbanisation tout le long de la baie et la
croissance rapide des villages traditionnels de pécheurs (Hann, Mbao, Thiaroye) participent a
I’augmentation des déchets ménageres et des rejets d’eaux usées domestiques (CSE, 2010;
FAO, 2010). La baie de Hann est souvent citée comme 1’une des baies les plus polluées
d’Afrique occidentale et pourtant c’est I’un des principaux sites de péche de la région de

Dakar.

2.1.3. Niayes

N

Les Niayes sont des dépressions interdunaires a sols hydromorphes, formant une série de
cuvettes et de chenaux remplis d’eau, et délimités par des cordons dunaires. Ils se situent sur
le littoral nord de Dakar et jusqu’a I’embouchure du fleuve Sénégal (Cissé et al., 2006; Rejiba
et al., 2012), le long d’une cote de 5 a 30 km de large et de 185 km, caractérisée par
I’alternance de dunes de sable et de dépressions humides (Sall & Vanclooster, 2009). La
nappe phréatique subaffleurante maintient ces zones humides avec une présence permanente
d’eau qui abrite plusieurs especes aquatiques. D’un niaye a I’autre le niveau de salinité peut
varier de I’eau douce a I’eau hypersalée. La péche et I’horticulture constituent les majeures
sources économiques des niayes (Fall et al., 2000). Ces écosystemes sont perturbés par
I’urbanisation, les activités anthropiques variées et la salinisation des terres (CSE, 2010). Les
pesticides sont utilisés de fagon hasardeuse et abusive dans ces zones pour lutter contre la
présence d’insectes, d’acariens, de champignons et de nématodes. Cissé et al. (2006) ont
recensé les pesticides les plus utilisés dans les niayes (Figure 18). En plus de cette
contamination, le drainage d’eaux usées, urbaines et brutes dans les niayes exploités constitue

des sources majeures de pollution (Niang, 1999).
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Figure 18 : Pesticides utilisés dans la zone des Niayes (d’apreés Cissé et al., 2006).

2.1.4. Lac de Guiers

Le lac de Guiers est situé dans la vallée du Ferlo au nord du Sénégal. Il est le plus grand lac
du pays avec une superficie de 300 km* et un volume de 600 x 10° m® (Bouvy et al., 2006). Il
est localisé sur la rive gauche du fleuve Sénégal qui 1’alimente et il constitue la principale
réserve d’eau douce du pays. La pluviométrie dans la zone du lac est d’environ 200 et 250
mm par an (Bouvy et al., 2006), mais le niveau de I’eau et I'intrusion d’eau salée ont été
stabilisés par la construction des barrages de Diama (1985) et de Manantali (1987) dans la
vallée du fleuve Sénégal (Cogels et al., 2001). Au niveau du lac de Guiers la température de
I’eau peut varier de 19,7 a 30,3 °C (Berger et al., 2006; Ka et al., 2006) et le pH de 7,3 a 7,8
(Ka et al., 2006). A la station de Keur Momar Sarr plusieurs parametres physicochimiques ont
été mesurés (Mendoza-Vera et al., 2008) et les résultats montrent une treés faible intrusion de
I’eau salée. L agriculture et la péche sont les activités économiques caractéristiques de cette
zone. Cependant I’urbanisation rapide et non contr6lée constitue un des problemes dans cette
zone (Varis & Fraboulet-Jussila, 2002). Les effluents d’eaux usées et ceux provenant de
I’irrigation des plantations de cannes a sucre situées au Nord du lac le polluent (Cogels et al.,
2001). L’eutrophisation observée au niveau du lac est due a I’augmentation de la pression
anthropique avec ’irrigation pratiquée dans cette zone (Varis & Fraboulet-Jussila, 2002). Les
pesticides peuvent aussi étre retrouvés dans cet €cosysteme car on note leur utilisation
croissante due a l'intensification de I’agriculture. Les pressions urbaines et agricoles sont

donc les sources potentielles de pollution du lac de Guiers.
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2.1.5. Estuaire du fleuve Sénégal

L’estuaire du fleuve Sénégal est un plan d’eau long de 50 km, orienté du nord (depuis le
barrage de Diama) au sud (jusqu’a la boucle de I’Océan Atlantique) et longe la cote atlantique
(Champalbert et al., 2007). Sa profondeur moyenne est approximativement de 8,1 m pres du
barrage, de 7,5 m au milieu de I'estuaire et inférieure a 4,5 m a I'embouchure. Du fait de son
emplacement, il a une importance stratégique pour les populations, la conservation de la
biodiversité, la péche, I’agriculture et I’approvisionnement en eau (Baklouti et al., 2011). Les

infrastructures liées a la péche sont les pressions majeures observées sur cet estuaire.
2.1.6. Estuaire de la Gambie

L'estuaire de la Gambie est un estuaire "normal", avec une gamme de salinité allant de 1'eau
douce a 39 (Simier et al., 2006). L’estuaire de la Gambie regoit des apports importants d’eau
douce du fleuve. Contrairement a la plupart des estuaires en Afrique de 1’ouest, cet estuaire de

la Gambie reste modérément exploité par la péche a petite échelle (Lag et al., 2004).

2.2. Modeéele biologique choisi : le tilapia

2.2.1. Systématique et morphologie

La famille des Cichlidae regroupe des poissons qui appartiennent a 1’ordre des Perciformes.
Les Cichlidae font partie des plus importantes ressources halieutiques des systemes
aquatiques continentaux en Afrique tropicale (Fryer & Iles, 1972) et sont de loin les plus
abondants dans la faune ichtyologique continentale, avec pres de 143 genres et 900 especes
(Lévéque & Paugy, 2006). Elles représentent une part importante des péches artisanales

continentales avec plus de 50% des captures annuelles (Ayoade & Ikulala, 2007).

Chez les Cichlidae le corps est de forme variable mais jamais tres allongée est
comprimé et recouvert d’écailles cycloides ou cténoides (Lévéque et al., 1992). C’est une
famille constituée de plusieurs genres dont les tilapias, Sarotherodon et Oreochromis qui sont
largement représentés en Afrique de I’ouest. Les especes de ces 3 genres sont communément
appelées ‘tilapia’ (Canonico et al., 2005). Les tilapias font partie des groupes dominants dans
les captures halieutiques mondiales en 2008 (FAO, 2010). Le genre Sarotherodons se

distingue par les caracteres suivants : les écailles sur le ventre ont presque la méme taille que
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celles des flancs ; la papille génitale du male est petite et simple ; I’os pharyngien intérieur est
plus long que large ou aussi long que large et sa partie dentée est plus courte que la partie
antérieure ; les dents pharyngiennes postérieures sont bicuspides ou ont une cuspide inférieure
réduite ou sans cuspide nette (Lévéque et al., 1992). Les especes qui constituent ce genre
pratiquent I’incubation buccale des ceufs. L’espece Sarotherodon melanotheron se différencie
des autres de par la présence de taches noires sur la téte et le corps. Plusieurs sous-especes
différenciées sur la base de caracteres morphologiques ont été décrites en Afrique (Trewavas,
1983). La sous espece S.melanotheron Heudoletti est caractérisée par une coloration bleu-
nacrée, plus foncée vers l'arriere. La partie inférieure de la téte et du ventre sont blanches ; la
nuque, la partie dorsale de la téte et le museau sont pourpres ; les nageoires sont mauves
virant au rose sur la partie molle de la dorsale ; levre inférieure blanche ; parfois des traces de

bandes verticales sur les flancs (Lévéque et al., 1992).

2.2.2. Habitat et répartition

La famille des Cichlidae regroupe des poissons particulicrement adaptés aux eaux douces et
saumatres. Ils peuvent coloniser divers types d’habitats permanents ou temporaires, différents
types de cours d’eau, de lacs, d’estuaires et de lagunes (Trewavas, 1982). Sarotherodon
melanotheron est I’'une des especes de Cichlidae les plus abondantes dans les lagunes et les
estuaires en Afrique de I'ouest (Falk et al., 1999). Cette espece d’origine estuarienne peut
coloniser les milieux marins cotiers, les eaux douces, saumatres ou hyperhalines (Panfili et al.,
2004; Panfili et al., 2006; Tine et al., 2007). Cette espece endémique d’Afrique (Faunce,
2000) a été introduite en Asie et en Amérique (Pullin & Lowe-McConnell, 1982). La
répartition de S. melanotheron en Afrique de I’ouest varie en fonction de ses sous-especes : 5
sous-especes sont réparties du Sénégal au Congo (Trewavas, 1983). Les études de Falk et al.
(1999) sur la phylogénie de S. melanotheron ont confirmé la présence de ces sous especes
(Figure 19). La sous espece Sarotherodon melanotheron heudelotii est répartie du Sénégal
jusqu’en Guinée, les populations de Cote d’ivoire, du Ghana, du Togo et du Bénin
représentent la sous espece Sarotherodon melanotheron melanotheron (Figure 20) et la sous

espece Sarotherodon melanotheron nigripinnis est distribuée au Congo (Falk et al., 1999).
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Figure 19 : Répartition de I’espéce Sarotherodon melanotheron et de ses sous-espéces en Afrique de ’ouest et

centrale (d’apres Falk et al., 2003).

Figure 20 : Le Sarotherodon melanotheron.

2.2.3. Biologie et écologie

La biologie du genre Sarotherodon a fait I’objet d’études tres détaillées (Legendre & Ecoutin,
1989). Les Cichlidae sont caractérisés par une grande diversité de comportements
reproducteurs. Sarotherodon melanotheron est une espece qui pratique 1’incubation buccale.
La fréquence de la reproduction semble étre plus élevée durant la période chaude de la saison
seche que durant la saison des pluies (Legendre & Ecoutin, 1989). La période et la fréquence
de la reproduction est trés variable en fonction des milieux. La reproduction des Sarotherodon
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dans I’estuaire du Saloum et de la Gambie, est trés intense durant la saison des pluies et baisse
au début de la saison seche (Panfili et al., 2004). En milieu naturel, apres fertilisation des ceufs
dans des dépressions préalablement construites a la surface du sédiment par la femelle, le
male les récupere et les incube. Les alevins sont ensuite libérés au bout d’une quinzaine de
jours (Legendre & Ecoutin, 1989; Kishida & Specker, 2000). Cette espece est capable de
changer de stratégie de reproduction en fonction du milieu (Koné & Teugels, 1999). Le
dosage des concentrations d’androgenes, d’cestrogenes et de VTG a participé a une meilleure
compréhension des mécanismes moléculaires liés a ce mode de reproduction (Kishida &

Specker, 2000).

Sarotherodon melanotheron est une espece omnivore capable d’adapter son mode
d’alimentation en fonction des conditions du milieu (Kone & Teugels, 2003). L alimentation
est tres diversifiée mais essentiellement composée de phytoplancton, de zooplancton, de
détritus organiques et d’algues (Pauly et al., 1988 ; Kone & Teugels, 2003). Au stade juvénile
S. melanotheron se nourrit essentiellement de zooplancton. Sarotherodon melanotheron est

une espece sédentaire (Pouyaud et al., 1999 ; Diouf et al., 2006).

2.2.4. Tolérance face aux variations des parametres environnementaux

Sarotherodon melanotheron est une espece qui présente une tolérance aux variations de
plusieurs parametres environnementaux tels que la salinit¢ (Lemarié et al., 2004), la
température (Albaret, 1987) ou I'oxygene dissout (Philippart & Ruwet, 1982). Seule la
tolérance face aux variations des niveaux de salinité est détaillée ci-apres car ce sera le facteur

environnemental majeur pris en compte dans la présente étude.

Sarotherodon melanotheron est une espece euryhaline qui peut vivre et se reproduire
dans des milieux caractérisés par des niveaux de salinité tres variés (Albaret, 1987), pouvant
aller jusqu’a 130 (Panfili et al., 2006). C’est une espece qui s’acclimate tres bien a la salinité
en milieu contrdlé, pour un gradient allant de O a 70 (Tine et al., 2008) et méme jusqu’a 90
(Ouattara et al., 2009). L’espece a largement contribué a la compréhension de 1’adaptation des
poissons face a la salinité. Cette adaptation utilise des changements dans la structure et le
fonctionnement de certains organes osmorégulateurs tels que les branchies. En milieu contr6lé
une augmentation significative du nombre d’ionocytes et une modification de leur localisation

ont été observées apres transfert des individus de I’eau douce a 1’eau de mer et en conditions
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hypersalées (Ouattara et al, 2009). Tine et al. (2007) ont montré que I’expression de I’ARNm
de la prolactine (PRL1) chez cette espece reflete les salinités. Legendre & Ecoutin (1996) ont
aussi montré la remarquable plasticité de la reproduction et de la croissance de S.
melanotheron en fonction des conditions plus ou moins favorables de I’environnement. Dans
les estuaires du Saloum et de la Gambie, les variations environnementales affectent les traits
d’histoire de vie de S. melanotheron au niveau de la croissance et de la reproduction (Panfili
et al., 2004). Diouf et al. (2006) ont observé dans I’estuaire du Saloum que la concentration en
strontium incorporé dans les otolithes est en relation avec le niveau de salinité et varie

fortement si les variations de salinité exceédent un certain seuil.

2.2.5. Choix du Sarotherodon melanotheron en écotoxicologie

Les especes de tilapias sont utilisées dans de nombreux travaux en écotoxicologie (Parente et
al., 2004; Matos et al., 2007). La majorité de ces études se sont focalisées sur le genre
Oreochromis qui se caractérise par une relative tolérance aux polluants (Gadagbui et al.,
1996; Almeida et al., 2002; Shailaja & D'Silva, 2003) et qui semble avoir les caractéristiques
requises pour représenter une espece sentinelle (Peixoto et al., 2006). Il existe peu d’études
sur Sarotherodon melanotheron en écotoxicologie. L’avantage de I’utilisation cette espece est
qu’elle est présente dans la majorité des écosystemes aquatique. Des inductions de la synthese
de la VTG ont été réalisées chez Sarotherodon (Okoumassoun et al., 2002). Le dosage de la
VTG chez S. melanotheron au Bénin montre I’intérét de leur utilisation dans la surveillance
des perturbateurs endocriniens tels que les pesticides organochlorés (Okoumassoun et al.,
2002). C’est dans ce contexte que le S. melanotheron a été choisi dans cette étude comme
modele biologique. Les traits de vie du Sarotherodon sont déja décrits et leurs techniques
d’étude mises au point. Plusieurs résultats laissent penser que S. melanotheron pourrait €tre
utilis€ comme une espece sentinelle de la qualité d’un milieu. L’espece est présente dans la
plupart des écosystemes aquatiques au Sénégal. Outre le fait qu’elle soit ubiquiste et
sédentaire, elle montre une relative plasticité en fonction des conditions plus ou moins
favorables du milieu, ce qui lui permet de s’adapter face au stress environnemental. De plus
c’est une espece facile a collecter sur le terrain et a élever en laboratoire. Le choix de S.
melanotheron semble donc évident par rapport aux autres especes de poissons présents dans la

zone d’étude.

87



2.3. Parametres étudiés

Les campagnes d’échantillonnage ont été réalisées en juin et juillet 2009 et en octobre 2009
dans les différents sites d’étude. Comme évoqué précédemment 1’échantillonnage a tenu
compte de la pression environnementale liée a la pollution chimique et du niveau de salinité
au niveau de chaque site. Au Sénégal les mois de juin et juillet correspondent a la fin de la
saison seche, période ou la salinité est maximale dans les milieux du fait de I’absence de
pluie. La deuxieéme période d’échantillonnage au mois d’octobre correspond a la saison des
pluies, marquée par une baisse de la salinité générale dans tous les milieux. Le site de Koular
sur I’estuaire de la Gambie a été échantillonné seulement durant la saison seche. Huit sites ont
donc été échantillonnés aux 2 saisons en fonction de leur niveau de salinité et de pollution
(Cf. Chapitre 2) : 3 sites dans I’estuaire du Saloum (Missirah, Foundiougne et Kaolack), 3
sites a Dakar (Baie de Hann marine, Niayes 1 hypersalé et Niayes 2 dul¢aquicole), 1 site dans
I’estuaire du Sénégal (St Louis) et 1 site sur le lac de Guiers (dul¢aquicole). L’échantillonnage
aux 2 saisons a eu pour but d’étudier d’éventuelles variations saisonnieres des parametres
mesurés. A chaque site la salinité de ’eau a été mesurée a 1’aide d’un réfractometre. Les
sédiments ont été collectés a 1’aide d’une cuillere en aluminium et placés dans des barquettes

en aluminium puis stockés congelés a -20°C dans I’attente de leurs analyses.

Les poissons ont été capturés par des pécheurs professionnels sur chaque site a I’aide
d’un épervier a mailles fines (5 mm). Pour chaque individu le sang a ét¢ immédiatement
prélevé a partir de la veine caudale avec une seringue puis mis dans un tube héparine-lithium
pour éviter la coagulation. Ensuite chaque individu a été mesuré, pesé, sexé et disséqué. Afin
de prélever les organes suivants : le foie, le cerveau et les branchies (conservés dans du
tampon SEI). Ces organes ont été immédiatement stockés dans de I’azote liquide puis
congelés a -80°C avant leur analyse au laboratoire. Pour chaque individu un morceau de
nageoire a €té coupé et conservé dans de I’alcool 96° pour le typage génétique, puis leurs
otolithes (sagittae) ont été extraits, nettoyés a I’eau et conservés a sec dans des tubes

référencés pour 1’étude de la croissance et des variations de leur forme.

2.3.1. Analyses chimiques

Ces analyses chimiques ont été faites au laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie de
l'environnement (UMR EPOC) de [’ Université de Bordeaux I.
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2.3.1.1. Concentrations de POP et HAP dans les sédiments

Les POP et les HAP ont été extraits des s€diments par immersion dans un solvant organique,
le dichlorométhane (DCM), et par chauffage microondes focalisées a pression ambiante selon
le protocole de Budzinski (2000). Les étalons internes ont été ajoutés par gravimétrie avant
I’extraction et un blanc d’extraction est avec chaque série d’extraction. Les échantillons ont

été extraits pendant 10 minutes a 15 Watts.

Le principe est basé sur I’élimination des autres composés et molécules pouvant
entrainer des interférences matricielles avec les POP et les HAP. Le protocole est similaire a
ceux utilisés par Tapie et al. (2008; 2011). L’échantillon a été filtré et séparé en deux sous-

échantillons, I’un pour la détermination des HAP et I’autre pour les POP.

2.3.1.1.1. Analyses des POP

Le principe de la purification est basé sur I’élimination des autres composés et molécules
pouvant entrainer des interférences matricielles avec les organochlorés. Les PCB, PBDE et les
pesticides ont été €lués avec 3x5 ml de mélange de pentane/dichlorométhane 90/10 (v/v).
L’extrait a été purifié sur une colonne de silice acidifiée. L’éluat obtenu apres purification a
été concentré, repris dans de I’isoctane et standards (Octachloronaphthalene) ajoutés en
quantité connue dans 1’éluat avant 1’analyse par chromatographie en phase gazeuse couplée a

un détecteur a capture d’électrons (GC/ECD).

L’analyse de la fraction organochlorée présente dans les sédiments a été effectuée par
chromatographie en phase gazeuse couplée a un détecteur a capture d’électrons (Thompson &
Budzinski, 2000). Le principe de la GC est basé sur I’affinité du composé avec la phase
stationnaire ou avec la phase mobile. Plus I’affinité entre le composé et la phase stationnaire
est forte et plus le temps de rétention est long. Le principe de 'ECD est basé sur la détection
sélective par capture d’électron. Le chromatogramme (traduction du déficit de potentiel due a
la capture d’électron libre par la molécule électrophile) obtenu, est caractéristique de chaque
composé et est lié au degré d’affinité électronique du composé. Quatre congéneres de PCB
(30, 103,155 et 198) ont été utilisés comme des étalons internes pour la détermination des
PBC et des PBDE et le DDT-d8 pour les pesticides. Ces substances ont été¢ quantifiées par

comparaison de leur temps de rétentions avec ceux des étalons.
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2.3.1.1.2. Analyses des HAP

Le principe de la purification est basé sur I’élimination des autres composés et molécules
présents dans I’extrait afin d’éviter les interférences matricielles. L’extrait a ét€ dans un
premier temps purifié, les HAP ont été €lués avec 15 ml de dichlorométhane dans une colonne
d’alumine et aprés concentration et reprise dans de I’isoctane, ils ont été €lués avec
dichlorométhane /pentane 35/65 (v/v) dans une colonne silice. L’éluat obtenu apres les 2
étapes de purification a été concentré, repris dans de [I’isooctane et les standards
(perdeuterated pyrene and benzo(b)fluoranthene) ont été ajoutés en quantité connue dans
I’éluat avant I’analyse par chromatographie en phase gazeuse couplée a un spectrometre de

masse (GC-MS).

L’analyse de la fraction aromatique présente dans les sédiments a été effectuée par
GC/MS suivant le protocole de (Baumard et al., 1999). Le principe du GC est basé sur
I’affinité du composé avec la phase stationnaire ou avec la phase mobile. Le temps de
rétention est caractéristique de chaque substance analysée. Plus 1’affinité entre le composé et

la phase stationnaire est forte et plus le temps de rétention est long.

Le principe du MS est basé sur I’ionisation des composés sous vide permettant ainsi
leur séparation en fonction de leurs propriétés physiques et chimiques, et leur quantification
par extrapolation avec les étalons internes. C’est une technique trés sensible qui permet de
séparer les composés qui sont co-€élués au cours du passage par GC. Quelques HAP
perdeutérés (phénanthréne, fluoranthéne, chryséne, benzo(e) pyréne, benzo (a) pyréne et
benzo (ghi) péryléne) ont été utilis€és comme des étalons internes. Ces substances sont

quantifiées par comparaison de leur temps de rétentions avec ceux des étalons.

2.3.1.1.3. Validation de la méthode

Pour tester la sensibilité et la validité de la méthode de quantification, des solutions standard
(certains pour les HAP et d’autres pour les POP) contenant des étalons internes en quantité
connu ont été¢ régulierement injectées en GC/MS et GC/ECD. Ces solutions sont utilisées
d’une part pour calculer les facteurs de réponse des composés en comparaison aux étalons
internes. D’un autre coté elles sont utilisées pour tester la précision de la méthode de
quantification. Le contréle a montré que la précision et la reproductibilité de la méthode de

quantification étaient comprises respectivement entre 95 et 102% et entre 1 et 4%. Le
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protocole a été validé par utilisation d’une matrice certifié¢ de sédiments marins SRM 1944
(NIST, Gaithersburg, MD, USA). Le dosage de 5 reliquats de cette matrice a montré une

répétabilité de 80 a 100% avec une variabilité comprise entre 5 et 15% selon les composés.

2.3.1.2. Concentration de DDT, DDD et DDE dans I’eau et les tissus

L’eau a été analysée suivant le protocole de microextraction sur phase solide (SPME). Le
protocole est basé sur I’extraction de composés par adsorption sur une fibre entrainant ainsi
un équilibre entre la quantité de composés adsorbés sur la fibre et la quantité présente dans
I’échantillon. 10 ml d’échantillon d’eau ont été analysés avec 100um de fibre
polydiméthylsiloxane (PDMS). La fibre a ét€ immergée dans 1’eau pendant 30min a 40°C et
250 trs/min. Apres 1’adsorption, la fibre a été désorbée et les composés identifiés apres leur
passage au GC/ECD. Les analyses ont été faites avec 1’échantillonneur polyvalent
automatique et le DDT-d8 a été utilis€ comme étalon interne. Les calibrations ont été faite
avec de I’eau ultra pure et de I’eau salée dopées avec les composés d’intérét et 1’étalon

interne.

Les échantillons de muscle, foie et branchies ont été utilisés. Le protocole
d’extraction-purification a été fait sous champ micro-onde couplé a une purification sur une
colonne de silice acidifiée protocole de (Thompson et al., 1999). L’extraction a été effectuée
avec du dichlorométhane suivant un programme controlé (40 °C a 80 °C pendant Smin a
800W, puis a 80 °C pendant S5min a 400W). Les étalons internes (DDT-d8) ont été ajoutés par
gravimétrie avant I’extraction et un blanc d’extraction est réalisé lors de chaque série
d’extraction d’apres Tapie (2008). Les composés élués avec 3x5 ml de mélange de
pentane/dichlorométhane 90/10 (v/v). L’extrait a été purifié sur une colonne de silice
acidifiée. L’éluat obtenu apres purification a été concentré, repris dans de I’isooctane et les
standards (octachloronaphthaléne) ont été ajoutés en quantité connue dans I’éludt avant

I’analyse par GC/ECD.

Le protocole d’analyse de I’eau a été validé par utilisation d’une matrice certifi¢ SRM
22261. Le DDT, DDD et le DDE ont été quantifiés en comparaison avec les étalons internes.
Les facteurs de réponses des composés ont été mesurés par injection d’un mélange de matrice
de référence (SRM 22261), d’étalon interne et d’octachloronaphthaléne utilisés comme

standards. Un blanc a été passé a chaque série d’extraction et les concentrations des
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échantillons de la méme série ont été normalisées par rapport au blanc. Le protocole d’analyse
des tissus a €té validé par utilisation d’une matrice certifiée SRM 2977. Le pourcentage de

recouvrement des composés analysés a été > a 90% avec une variabilité inférieure a 10 %.

2.3.2. Analyses biochimiques

Ces analyses ont été faites au sein de ['unité d’écotoxicologie in vitro et in vivo de I'INERIS,
de Verneuil-en-Halatte sauf le dosage de [’activité NKA réalisé au laboratoire AEO (UMR
ECOSYM) de I’ Université de Montpellier I1.

Les méthodes de dosages biochimiques ont été déja mises au point au laboratoire pour
d’autres especes. Etant donné que les concentrations optimales des dosages peuvent différer
d’une espece a une autre, le transfert de ces méthodes chez le tilapia a été fait. Cette étape a
permis de déterminer pour chaque biomarqueur la concentration protéique ou la dilution

optimale des échantillons lors des dosages.

2.3.2.1. Préparation des échantillons

Le cerveau ou un morceau de foie a été broyé dans un mélange contenant 200 pLL tampon
phosphate (100 mM)/20 % glycérol (v/v)/ fluorure de phénylméthanesulfonyle (PMSF)
(inhibiteur de protéase) (0,2M). La fraction post-mitochondriale obtenue apres broyage, puis
centrifugation (10000g, 4°C, 15 min), est stockée a — 80°C. Les branchies ont aussi été
broyées dans du tampon MIIM (milieu isotonique d’isolation de membranes), puis
centrifugées et ’homogénat récupéré a été stocké a —80°C. La concentration en protéine dans
un échantillon a été déterminée par la méthode modifiée de Bradford (1976). Le principe est
basé sur une réaction colorimétrique réalisée sur microplaque. Les protéines de 1’échantillon
diluée dans du tampon phosphate réagissent avec le bleu de Coomasie G250 0,05% en milieu
acide (acide phosphorique, méthanol). La lecture se fait sur un spectrophotometre. On mesure
I’absorbance a 570 nm de 10uL d’échantillon ou de standard mélangé avec 190uL de réactif.

Les résultats ont été exprimés en g/l de protéines présentes dans 1’échantillon, contre une

gamme étalon (0 a 200 g/L) de BSA (Albumine Sérique Bovine).
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2.3.2.2. Dosage des Biomarqueurs

2.3.2.2.1. Activité EROD

Le principe est basé sur la mesure de 1’apparition de la résorufine par spectrofluorimetrie a
une longueur d’onde d’excitation de 530 nm et a une longueur d’onde d’émission de 590 nm.
La résorufine est un composé fluorescent obtenu apres transformation de la 7-
éthoxyrésorufine (7-ERF) par la 7-éthoxyrésorufine-o-dééthylase (EROD) en présence d’un
cofacteur le NADPH. La réaction se fait dans des microplaques noires (Flammarion et al.,

1998).

La gamme étalon a été réalisée avec de la résorufine 2,3 uM diluée dans du tampon
phosphate. Les échantillons ont été dilués dans du tampon phosphate 100 mM pH 7,8. L’ajout
de 10 uL NADPH 0,5 mM au mélange (10 pL d’échantillon et 200 pL de 7-éthoxyrésorufine)
a déclenché I’apparition de la résorufine. La quantité de résorufine qui se forme a été
déterminée par comparaison avec une gamme standard de résorufine. L’activité EROD a été

exprimée en pmol de résorufine formée par minute et par mg de protéine.

2.3.2.2.2. Activité GST

Le principe est basé sur la mesure de ’absorbance a 340 nm de I’apparition du thioether issu
de la réaction du chloro dinitro benzéne (CDNB) et de la GSH catalysée par la GST (Habig et
al., 1974).

Les échantillons ont été dilués dans du tampon phosphate 100 mM pH 7,8. Le mélange
réactionnel était constitué de 95.2 % de tampon phosphate pH 6.5 ; de 2.4% de CDNB 42Mm
et de 2.4% de GSH 42Mm. La gamme étalon a été réalisée avec une solution de GST
standard d’origine équine dont la concentration varie entre 0 et 4 U/MI. 10 pl d’échantillon ou
de standard ont été déposés par puits avec 133 pl du mélange. Les résultats ont été exprimés

en U/g de protéines.

2.3.2.2.3. Activité Na*K*-ATPase

Le principe est basé sur la mesure de 1’absorbance a 630 nm de I’apparition du Pi (phosphate

inorganique) issu de I’hydrolyse de I’ATP en présence de Na"K*-ATPase (Flik et al., 1983).

Le Pi a été utilisé comme standard. Pour chaque échantillon le dosage a été fait dans

deux milieux, 1’un avec ouabaine et 1’autre avec KCI et ’écart entre les deux concentrations
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Pi obtenu correspondait a la concentration de Pi catalysée par la Na'K'-ATPase. Les
échantillons ont été dilués dans du tampon MIIM. Dans chaque puits 20 pg/mg de saponine
ont été ajoutés a 10 ul d’échantillon. Dans le premier milieu 100 ul d’ouabaine ont été ajoutés
a chaque puits et 100 pl de KCI dans le deuxieme milieu et I’ensemble a été mis a incuber
pendant 20 minutes a 37°C. Apres incubation 200 ul mélange réactionnel constitué¢ de TCA
10 % et de reactif coloré (v/v) ont été ajoutés a chaque puits pour arréter la réaction. L’activité

a été exprimée en umol Pi/h/mg de protéine.
2.3.2.2.4. Activité AChE

Le principe est basé sur la mesure de 1’absorbance a 405 nm de I’apparition du TNB issu de la
réaction du DTNB avec I’acéthylthiocholine catalysé par I’acétylcholinestérase (Ellman et al.,

1961).

Les échantillons ont été dilués dans du tampon phosphate 100 mM pH 7,8. Le mélange
réactionnel était constitué de DNTB (0,2 mM) dilué dans du tampon phosphate. La gamme
étalon a été réalisée avec une solution d’AChE standard. 10 pl d’échantillon ou de standard et
200 pl du mélange ont été déposés par puits. Apres incubation 10 ul d’acétylthiocholine (2
mM) ont été ajoutés a chaque puits avant la lecture de la plaque. Les résultats ont été

exprimés en U/g de protéines.
2.3.2.2.5. TBARS

Le principe est basé sur la mesure par fluorimétrie du complexe MDA-TBA a une longueur
d’onde d’excitation de 515 nm et a une longueur d’onde d’émission de 553 nm (Ohkawa et
al., 1979). En milieu acide et a une certaine température, les hydroxydes lipidiques et leurs
dérivés aldéhydiques (dont le malonedialdéhyde ou MDA) forment avec 1’acide

thiobarbiturique un complexe rose.

Soixante pLL d’échantillon ou de standard dilué dans du tampon phosphate et 345 pL
du mélange réactionnel ont été déposés par puits. Le mélange réactionnel était constitué de
58,5% de tampon phosphate 100 mM/EDTA 10 mM ; de 3,1% de BHT ; de 15,4% de TCA et
de 23% de TBA. La gamme étalon a été réalisée avec du MDA dilué de 0 a 1 pM dans du
tampon 100 mM/EDTA 10 mM / BSA 5 g/L. L’ensemble a été incubé pendant 40 minutes a

70-80°C. Le surnageant a été récupéré apres centrifugation a 16000 g pendant 10 minutes. Les
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complexes MDA-TBA présents dans le surnageant ont été dosés contre une gamme étalon de

malonedialdéhyde. Les résultats ont ét€ exprimés en nmoles par gramme de protéines totales.

2.3.2.2.6. Validation dosage ELISA

Le principe de ’ELISA (Enzyme Linked Immuno-Sorbent Assay) compétitif est basé sur la
compétition entre un standard adsorbé sur une microplaque et une protéine contenue dans
I’échantillon, pour un anticorps reconnaissant cette protéine. Le développement d’une
méthode ELISA nécessite donc de disposer d’une préparation utilisable comme standard (e.g.

VTG purifiée) et d’un anticorps reconnaissant, de maniere spécifique, la protéine d’intérét.

Des tilapias males et femelles ont été échantillonnés sur le site de la Baie de Hann. Les
poissons ont été acclimatés 1 semaine au laboratoire dans une eau de salinité 20%c. Une
injection intra péritonéal de Smg/kg de poids a été faite sur chaque poisson une seule fois. 14
jours apres I’injection, le sang a été prélevé et les poissons sacrifiés ont été pesés et mesurés.
Le sang a été centrifugé dans un tube héparine lithium et le plasma obtenu a été récupéré et

conservé a -80°C pour la purification.

La purification a été faite en deux étapes avec la méthode de Brion et al. (2000). Les
échantillons collectés chez les males ont été poolés et représentent 1’échantillon male. les
échantillons prélevés chez les femelles ont été poolés et représentent 1’échantillon femelle.
Les échantillons obtenus sont filtrés séparément et dilués avec du tris/HCL 100 Mm Ph 8,5.
Les protéines ont été €éluées avec un gradient de NaCl (70%/6 min avec 6 ml/min) dans une
colonne échangeuse d’ion. Les différentes fractions obtenues pour chaque échantillon ont été
poolées et concentrées apres centrifugation. Apres passage dans la colonne anionique, I’éluat
obtenu a été filtré et conservé a 4°C jusqu’a I'utilisation en gel filtration. Avant passage de
I’échantillon la colonne de gel filtration a été équilibrée avec du tampon de coating
(carbonate, bicarbonate) pH 9,5. L’échantillon dilué avec du Tp de coating a été injecté dans
la boucle et la charge protéique de 1’éluat a été¢ déterminée par la méthode de Bradford et al.

(1976).

Une partie de la protéine purifiée (tVTG) a été utilisée pour la production d’Ac et le
reste a été aliquoté et conservé a -80°C. L’ Ac a été produit par immunisation de lapin avec la
tVTG purifiée (COVALAB). Le sang du lapin a été prélevé a JO, J39 pour vérifier la
réactivité des Ac produits. A J59 le sérum récupéré et purifié a été utilisé comme Ac primaire

dans les dosages ELISA.
95



Le poids moléculaire a été déterminé par gel filtration. Un kit standard de poids
moléculaire contenant la thyroglobuline (669 kDa), la ferritine (440 kDa), la catalase (232
kDa), I’aldolase (158 kDa) et le BSA (67 kDa) a été utilisé pour calibrer le poids de la VTG
de tilapia. Le volume d’élution du bleu de dextran correspondait au Vo. Le volume d’élution
(Ve) de chaque protéine a été déterminé. La droite d’étalonnage obtenue a permis de
déterminer le poids moléculaire de la tVTG en utilisant son Ve. Le poids moléculaire de la
protéine isolée a été déterminé par gel filtration et était €gal a environ 482 KDa. Le poids
moléculaire obtenu (Figure 21) était comparable avec ceux obtenus par gel filtration chez des

téléostéens (Specker & Sullivan, 1993).
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Figure 21 : Poids moléculaire estimé de la VTG de tilapia par gel filtration.

L’ELISA direct avait pour but de tester la spécificité de I’anticorps mais aussi de
déterminer les concentrations optimales d’antigene et d’anticorps a utiliser lors du dosage de

la tVTG dans les échantillons.

La gamme de concentration de « coating » et d’anticorps qui a été utilisée, a permis de

sélectionner plusieurs couples (coating/ anticorps), dont les absorbances mesurées sont
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comprises entre 0,5 et 2. Lors des dosages par ELISA compétitive la concentration de coating
et d’anticorps retenu était de 35 ng/ml pour le coating et 1/30000 concentration finale pour
I’anticorps. L’ELISA compétitive a été utilisée pour le dosage de la tVTG dans les
échantillons. La formule suivante a permis de calculer le pourcentage de liaison

[Bi/Bo% = (Abs-NSB)/(Abso-NSB)x100]. Le maximum de liaison a été déterminé par le
blanc de la gamme. La liaison non spécifique NSB correspondait au controle négatif. La
liaison dans I’échantillon ou le standard correspondait a Bi. Les coefficients de variation intra
et inter essai a 90, 80, 50, 20 et 10% ont été calculés. La caractérisation de la réponse faite
avec des échantillons non induits et induits a montré un parallélisme entre les échantillons

femelles et le standard de tVTG (Figure 22).
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Figure 22 : Parallélisme des courbes obtenues avec des échantillons de femelles, de mdles induits et non
induits et de standard purifié en utilisant le dosage ELISA de la vitellogénine avec une concentration de
coating de 35 ng/mL et une dilution d'anticorps primaire de 1/30000.
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Tableau 4 : Coefficients de variation (CV) intra- et inter-essais pour le dosage ELISA de la vitellogénine avec
une concentration de coating de 35 ng/mL et une dilution d'anticorps primaire de 1/30000.

Liaison

90 % 80% 50% 20%
tVTG (ng/ml) 1,81 4,14 16,85 70,7
CV intra-assay (%) 37,39 29,07 13,80 8,55
CV inter-assay (%) 54,01 44,63 22,49 6,10
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Plusieurs parametres (limite de détection, la limite de quantification, la reproductibilité

et la répétabilité) ont été déterminés pour permettre la validation de la méthode (Tableau 4).

2.3.3. Modification des traits de vie

Ces analyses ont été réalisées au Laboratoire de Biologie et d’Ecologie des Poissons en
Afrique de [’Ouest (LABEP-AO) a U'IFAN-CAD (Institut Fondamental d’Afrique Noire
Cheikh Anta Diop, Dakar).

Le facteur de condition a été calculé a partir de la longueur a la fourche et du poids total du

poisson. Le FC, exprimé en g/cm, a été calculé en utilisant la formule suivante :
FC =P/LF’ x100

Les otolithes ont été utilisés pour I’estimer 1’age individuel et le taux de croissance
selon la méthode validée pour cette espece par Panfili et al. (2004). L’acquisition des images
des otolithes a été faite avec le logiciel TNPC (Visilog, Noesis®) sous un microscope
binoculaire en lumiere réfléchie sur fond noir (Figure 23). Le comptage des zones opaques
pour estimer 1’age a été fait directement sur les images. Cette interprétation a été facilitée par
la construction d’une base de données d’images permettant de réexaminer les résultats a tout
moment. Les zones opaques ont été validées comme des marques déposées annuellement sur
les otolithes et 1’age individuel a été calculé en tenant compte de la date de naissance, de la
date de capture et du nombre de zones opaques Panfili et al. (2004). L’age a été estimé en
nombre d’années et en mois. Le taux de croissance a la premiere année a été calculé par la
mesure du rayon de croissance du premier anneau de I’otolithe (donc sur une année). Le taux

de croissance a été exprimé en mm/an.

Zone opaque

Zoneiranshncide

Figure 23 : Acquisition d’image d’otolithe de Sarotherodon melanotheron sous un microscope

binoculaire en lumiere réfléchie sur fond noir.
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2.3.4. Analyses histologiques

Ces analyses ont été faites au sein de 'unité d’écotoxicologie in vitro et in vivo de I'INERIS
de Verneuil-en-Halatte.

L’histologie des gonades a été réalisée selon le protocole de Sanchez et al. (2011). Les
gonades fixées dans du liquide de Bouin ont été déshydratées avec de 1’éthanol, dégagées
avec du toluene et incluses dans de la paraffine. Des coupes de 7 um d’épaisseur ont été
réalisées et colorées avec de I’hématoxyline-€osine-safran. Elles ont ensuite été examinées au
microscope photonique pour confirmer le genre, le stade de maturation et les éventuelles

anomalies.

2.3.5. Analyse morphométrique des otolithes

Ces analyses ont été réalisées au Laboratoire de Biologie et d’Ecologie des Poissons en
Afrique de 1’'Ouest (LABEP-AO) a I'IFAN-CAD (Institut Fondamental d’Afrique Noire
Cheikh Anta Diop, Dakar).

Les mesures ont été faites sur les images des otolithes a 1’aide du logiciel freeware Image J.
Les images des otolithes entiers ont ¢été seuillées puis binarisées pour extraire
automatiquement les différentes variables. Les indices de formes (Tableau 5) et les
coefficients de Fourier ont été utilisés pour décrire la morphologie des otolithes. Ces variables
donnent des informations sur la similitude des caractéristiques par rapport a un cercle, a un
rectangle et sur les variabilités de formes. Des tests de normalité et d’homogénéité des
variances suivi d’'une ANOVA ont permis de tester les différences significatives entre les

échantillons provenant de différents sites.

Tableau 5 : Parametres de taille des otolithes et indices de forme utilisés dans I’analyse.

Parametres mesurés Indices de forme

Surface (A) Circularité = P*/ A

Périmetre (P) Rectangularité = A / (FL x FW)
Largeur (FW) Facteur de forme = (4nA) / P’
Longueur (FL) Rondeur = 4A / (nFL?)

Ellipticité = (FL - FW) / (FL + FW)
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La méthode d’analyse de Fourier Elliptique permet de quantifier les contours (Kuhl &
Giardina, 1982). Le principe est basé sur la décomposition de la forme de I’otolithe en série

de sinusoides (harmoniques) (Figure 24).

Figure 24 : Représentation schématique de otolithe de Sarotherodon melanotheron par le logiciel SHAPE.

La forme de I’otolithe est caractérisée par 2 fonctions Xy et Yxn qui utilisent des coefficients

de Fourier (Kuhl & Giardina, 1982) :

N N
2nmt . Znmt
X, =a,+ (a,, COS T ) + ( n Sin )
n=1 n=1
N N
2nmt . 2nmt
Y, =0cp+ (c,! Cos T ) + ( » 5in )
n=1 n=1

an, by, cp et d,, sont les coefficients de Fourier, T périmetre du contour, t longueur d’un

segment a partir d’un point de départ arbitraire, N nombre d’harmoniques.

Ces 4 coefficients de Fourier caractérisent chaque harmonique et ont été calculés en utilisant
le logiciel Shape. La puissance de Fourier permet une estimation du nombre d’harmonique

nécessaire pour une meilleure estimation du contour de I’otolithe (Morat et al., 2012).

_a;+ b; + ¢ + dj
2

PE,

Les analyses de la puissance de Fourier cumulée sur 32 otolithes sélectionnés de maniere
aléatoire ont montré que les 15 premiers harmoniques justifient 99,99% de la puissance

cumulée (Figure 25). Les coefficients de la premicre harmonique n’ont pas été utilisés.
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L’ AFD réalisée avec 56 (4 x 14) coefficients de Fourier a permis de déterminer la variation

spatiale.
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Figure 25 : Détermination du nombre d’harmoniques nécessaire pour I’analyse de Fourier.

2.3.6. Analyse génétique des populations

Ces analyses ont été réalisées au Laboratoire « Evolution des poissons » de I’"lUMR 5554
ISEM de I’ Université de Montpellier Il et a I’UMR ECOSYM au campus IRD/ISRA de Dakar.

Tableau 6 : Loci microsatellites utilisés dans cette étude.

Loci Genbank Motif répété 5'-3' séquence Ta (°C) Fluorochromes

UNH 860 G68195 (GT) F: ACTGTTTACCCACTGCGACA 55 cy3
R: AGATGTGTCTGAGCCATCCA

UNH 874 G68202 (GT) F: AGTAAAATGGGCGAACGTGT 55 6 Fam
R: TGAAGCTGGGAGTTTCCTGT

UNH 887 G68210 (CA) F: ACCTTTCGTACAGGGCACAG 55 Tamra
R: CCACAATGACAACTCAACACC

UNH 1003 G68280 (CA) F: CAGTGTTAAGTGGCTTCACCA 55 cy3
R: AGCAAGGAACTCGAGAGCTG

Pril AY995119 (CA) F: GTTAGCCCCCTCCTCACTCT 55 Tamra
R: ACCTTGCTCGTCACACCTG

Smell U69153 (CAA) F: ACAAGTTGTGTAATACTGCTC 53 cy3

R: CTTTCTAATGCTTCAAAGGTG
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L’extraction de I’ADN total des échantillons de S. melanotheron a été réalisée par la méthode
phénol/chloroforme selon le protocole de Sambrook et al, (1989). Un bout de nageoire est
incubé a 55°C pendant 2h apres ajout de 250 pl de tampon d’extraction (1 M TRIS pH 8, SDS
10 % and 0,5 M EDTA) et 20 ul de protéinase K. L’ADN est extrait avec 270ul de
phénol/chloroforme et récupéré apres centrifugation. L’ADN contenu dans le surnageant est
précipité dans de I’éthanol 100 % avant d’étre lavé avec de 1’éthanol 70 %. Le précipité est
séché et repris dans 100 pl d’eau ultra pure et stocké a -20°C. La pureté de I’extraction a été
vérifiée sur gel agarose 2 % dans du TAE (Tris Acetate EDTA) 0,5 X (40min/100V) et

visualisés sous UV apres coloration au BET (Bromure d’éthidium).

La diversité et la structure génétique des populations ont été caractérisées a I’aide de 6 loci
microsatellites (Tableau 6) utilisés dans des études antérieures (Pouyaud et al., 1999; Carleton

et al., 2002; Agnese et al., 2009).

La spécificité des différentes paires d’amorces (Tableau 6) a été testée sur une dizaine
d’individus. L’amplification par PCR a été faite dans un volume réactionnel contenant 10 pl
de tampon TAQ polymerase (Promega), 5 ul de BSA 0,2 %, 3 ul MgCl2, 1,85 ul dNTPs, 0,5
ul de chaque amorce (forward et reverse), a 0,25 ul TAQ DNA polymerase (Promega) et 27,9
u d’eau auquel on ajoute 1 pul d’ADN. Le programme d’amplification modifié¢ de Agnese et al.
(2009) a été utilisé pour I’ensemble des amorces. L’amorce forward des différents couples ont
été marquées par un fluorochrome (TAMRA, 6-FAM ou CY3) afin de visualiser le

polymorphisme de tailles sur le gel d’acrylamide.

Les produits PCR obtenus avec les amorces marqués ont été dilués avec du formamide
et dénaturés a 95°C/5 min, puis conservés sur la glace. Le mélange est déposé sur un gel
acrylamide 8 %. En fonction des locus la migration peut durer de 50 min a 1h. La lecture du
gel est réalisée un Scanner FMBIO 2 qui permet une estimation de la taille des différents

alleles.

L’analyse des fréquences alléliques a été réalisée avec le programme Micro-Checker
2,2,3 (Van Oosterhout et al., 2004) pour déterminer la présence d’alleles nuls et le cas échéant
de les corriger. Les déviations aux fréquences de I’équilibre de Hardy-Weinberg(HWE)" et

les F-statistiques de Wright (Fis, Fit et Fst) ont été évaluées en utilisant GENETIX version

1 Equilibre de Hardy-Weinberg (HWE) c’est un modele théorique centrale de la génétique des populations dont
I’hypothese est I’équilibre de la fréquence des alleles et des génotypes au cours d’une génération
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4,03 (Belkhir et al., 2004). Le nombre d’allele par locus (Na), I’hétérozygotie observée (Ho)
et I’hétérozygotie attendue (He) obtenus avec GENETIX ont permis d’évaluer la variabilité
génétique. L’Analyse Hiérarchique de Variance Moléculaire (AMOVA) réalisée avec
ARLEQUIN (Excoffier et al., 2005) a permis I’estimation du niveau de différenciation des
populations et la structure génétique du S. melanotheron. La différence entre les individus de
toutes les populations (Fit), les individus dans une population (Fis), les populations au sein
d’un groupe (Fsc) et les différents groupes (Fct) représentent les composantes de la variance
totale. L’écosysteme, 1’écotype et la distance géographique ont été utilisés pour définir

différents groupes.

L’assignation des individus a des groupes génétiques a été réalisée avec le logiciel
TESS (Jakobsson & Rosenberg, 2007). Cette analyse a permis la détection de clines au sein

de I’échantillon et de différents pools génétiques.
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Chapitre 3 : Evaluation in situ des niveaux de
réponses des biomarqueurs
physiologiques et biochimiques
chez le tilapia Sarotherodon melanotheron :
influence potentielle de la salinité
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Chapitre 3. Evaluation in situ des niveaux de réponses des biomarqueurs physiologiques et
biochimiques chez le tilapia Sarotherodon melanotheron : influence potentielle de la salinité

Chapitre 3 : Evaluation in sifu des niveaux de
réponses des biomarqueurs

physiologiques et biochimiques

chez le tilapia Sarotherodon melanotheron :
influence potentielle de la salinité

Synthese du manuscrit 1

Cette partie du travail avait pour objectif d’évaluer la capacité du tilapia Sarotherodon
melanotheron a répondre au stress multiple dans I’environnement. Le mesure d’un seul
biomarqueur ne permet pas d’évaluer les effets des contaminants sur le biota a cause de la
complexité des écosystemes, mais aussi a cause de I’influence des facteurs exogenes multiples
sur la réponse des biomarqueurs (Adams, 2005). Les conditions du milieu et les organismes
peuvent influencer la toxicité et la biodisponibilité des contaminants. Parmi les organismes
aquatiques, les poissons sont des intégrateurs sensibles des effets des contaminants qui
peuvent s’accumuler et causer des effets létaux (van der Oost et al., 2003). Ces effets peuvent
atteindre les niveaux les plus élevés d’organisation biologique, affectant les fonctions vitales
liée a la survie des organismes (De Maagd & Vethaak, 1998). Les réponses des biomarqueurs
et les variations des indices physiologiques sont des parametres qui permettent une détection
précoce des effets des contaminants avant que les altérations soient observables au niveau des

populations (Arinc et al., 2000).

Huit sites ont été choisis selon un gradient de salinité croissant (eau douce a eau
hypersalée) et de contaminant chimique (faiblement a fortement impacté). Dans cette étude un
ensemble d’indicateurs complémentaires a été utilisé chez des S. melanotheron échantillonnés
in situ au Sénégal. Pour une meilleure discrimination des sites, les contaminations ont été
quantifiées et leurs effets ont été évalués a l’aide d’un ensemble de biomarqueurs
complémentaires (EROD, GST, AChE et TBARS) et d’indicateurs de modifications de traits
de vie (condition et taux de croissance). Comme d’une saison a 1’autre les milieux aquatiques
sénégalais sont soumis a de forts contrastes physico—chimiques, les poissons ont été

échantillonnés a deux saisons (seche et humide) pour prendre en compte I'impact de la
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Chapitre 3. Evaluation in situ des niveaux de réponses des biomarqueurs physiologiques et
biochimiques chez le tilapia Sarotherodon melanotheron : influence potentielle de la salinité

variation saisonniere sur la réponse des biomarqueurs. Parallelement la caractérisation des
contaminants présents dans chaque site d’étude a été réalis€e sur des échantillons de

sédiments.

L’article issu de cette étude et publié a montré des niveaux de contamination
relativement différents d’un site a un autre, mais aussi d’une saison a une autre. Les niveaux
de contamination étaient plus importants en HAP qu’en PCB, PBDE et pesticides. Certaines
réponses €taient en accord avec le niveau de contaminants mesurés sur la zone d’étude. La
proximité des industries et des ports de la baie de Hann a Dakar et de la station de
Foundiougne dans le Saloum ont permis d’expliquer les niveaux élevés de HAP observés sur
ces sites. Le couplage des données relatives a la réponse des biomarqueurs et a la
contamination chimique des milieux a permis de discriminer les sites. Ces résultats ont
montré que le tilapia répond a la présence de contaminants dans le milieu. Plus récemment
des effets néfastes d’autres contaminants présent dans I’environnement ont été observés
(Sanchez et al., 2011). Par exemple il semble nécessaire de prendre en compte également les
effets des perturbateurs endocriniens dans la surveillance des écosystémes aquatiques et cela a
été 1’objet du prochain Chapitre sur I’évaluation des effets oestrogéniques de la contamination

chez le tilapia.
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Chapitre 3. Evaluation in situ des niveaux de réponses des biomarqueurs physiologiques et
biochimiques chez le tilapia Sarotherodon melanotheron : influence potentielle de la salinité

Manuscrit 1. Multiparametric approach for assessing environmental
quality variations in West African aquatic ecosystems using the black-
chinned tilapia (Sarotherodon melanotheron) as a sentinel species, paru a
‘Environmental Sciences and Pollution Research’
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Abstract The study highlights the potential of the black-
chinned tilapia to be used as a sentinel to assess environ-
mental contaminants based on the use of a set of biomarkers.
The usefulness of fish species as sentinels for assessing
aquatic environment contamination was tested using a set
of biomarkers in Senegalese environments characterized by
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season. *The impact of salinity might be considered when using
tilapia for monitoring pollution.
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multi-pollution sources. The black-chinned tilapia (Saro-
therodon melanotheron) was selected as a sentinel because
of its abundance, wide distribution in all coastal aquatic
ecosystems and physiological properties. The potential in-
fluence of confounding factors such as salinity on biomarker
in the tilapia has been examined. Individuals were sampled
during two seasons (dry and wet) in eight sites characterized
by various degrees of anthropogenic contamination and
different salinities (from 0 to 102 psu). Biomarkers—includ-
ing growth rate (GR), condition factor (CF), biotransforma-
tion enzymes such as 7-ethoxyresorufin-O-deethylase
(EROD) and glutathione-S-transferase (GST), lipid peroxi-
dation (TBARS) and acetylcholinesterase (AChE)—were
measured. Chemical contaminant [polycyclic aromatic
hydrocarbons (PAHs), polychlorinated biphenyls (PCBs)
and organochlorine pesticides (OCPs)] levels showed
different sources of contamination with relatively high
concentrations of PAHs in the Hann Bay and Foun-
diougne locations. The most sensitive biomarker present
in different sites according to the principal component
analysis is EROD. Few variations of the AChE activity
and TBARS levels were found. No clear relationship
was found between biomarker responses and salinity, but
GR and CF were lower in hypersaline conditions. Tilapia is
responsive to environmental contaminants such as PAHs,
OCPs and PCBs. The S. melanotheron multiparametric ap-
proach showed a better discrimination of sites.

Keywords Biomarkers - Chemical pollutants - Sentinel
species - Aquatic ecosystem - Integrative approach - Salinity
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Introduction

Freshwater, estuarine and coastal aquatic ecosystems are
contaminated by complex mixtures of chemicals discharged
by human activities. This contamination involving heavy
metals; persistent organic pollutants (POPs)—such as poly-
chlorinated biphenyls (PCBs), organochlorine pesticides
(OCPs), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), poly-
chlorinated dibenzofurans or polychlorinated dibenzo-
p-dioxins (PCDDs)—various pesticides; and also emerging
pollutants including hormones and pharmaceutical com-
pounds is well described around the world. Many studies
report the environmental contamination effects on aquatic
organisms at the biochemical, histological and physiological
levels (see, for review, van der Oost et al. 2003).
Pollutants can disturb various biological functions such
as xenobiotic metabolization, immunity, growth, reproduc-
tion, and behaviour and can induce fish population disturbances
or collapse (Kidd et al. 2007). Since the last decade, climate
change has appeared as a new threat for aquatic environments.
One of the consequences of this global phenomenon is the
increase of water temperature and the increase of hypersaline
environments. Several experimental studies have investigated
the effects of temperature increase on fish and have reported
adverse effects on key physiological functions. For example,
temperature has a substantial influence on salinity tolerance in
both seawater-acclimated tilapia hybrids and those transferred
to a hypersaline environment (Sardella et al. 2004). However, a
water temperature increase is not the only consequence of
climate change for aquatic ecosystems: reduction of oxygen
concentration, increase of salinity, disturbance of physicochem-
ical processes including thermal stratification and nutrient
cycling are also described as consequences of climate change
(Ng and Gray 2011). Such direct consequences can interact
with environmental contamination and cause an increase of
chemical concentrations due to high evaporation, a change in
precipitations and remobilization of pollutants in sediments due
to flooding (Carere et al. 2011). Also, in a context of climate
change, wild fish species are exposed to a mixture of
environmental pressures that can interact with physio-
logical processes and disturb fish assemblages. Temper-
ature and salinity were also found to be important
factors affecting the distribution and abundance of fishes
in estuaries in several parts of the world (Harrison and
Whitfield 2006). Ecosystems are also subjected to high
environmental pressure due to anthropogenic forcing,
such as eutrophication, overfishing, bank reclamation
and general environmental degradation (Martinho et al.
2008). Pages and Citeau (1990) reported that some
northern West African coastal environments, however,
have received little or no freshwater input except for
rainfall for several decades and, under the intense evap-
oration regime of the area, have become highly saline
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or even hyperhaline. For example, after 30 years of
drought in the area, two Senegalese estuaries—the Casa-
mance and Saloum estuaries—have shifted to a status of
hyperhaline “inverse estuaries” (Debenay et al. 1994;
Pages and Citeau 1990; Panfili et al. 2004).

The present study was designed to assess the adverse
effects of chemical pollutants and environmental change
on the wild black-chinned tilapia (Sarotherodon melano-
theron Riippell) in Senegalese ecosystems. This euryhaline
fish species can live in all types of water bodies (from
marine to freshwater and even hypersaline) and tolerates a
wide range of salinities, from 0 to 134 psu (Panfili et al.
20006). This species was tested as a sensitive model in our
study area. Tine et al. (2010, 2007) showed in previous
studies the relationships between salinity and gene
expressions in S. melanotheron living in a natural envi-
ronment. These results confirmed its capacity to get
acclimated to freshwater with the expression of the
prolactin 1 gene and genes related to osmotic homeo-
stasis. Hypersaline conditions constrain life history traits
and reduce both the growth and the size at maturity
(Panfili et al. 2004). More recently, Tine et al. (2010)
have shown the impact of salinity on the relative
expression of Hsp70 in the species in the Saloum estu-
ary, with the highest Hsp70 mRNA level matching the
highest salinity. Even if other aspects of the ecology of
S. melanotheron have also been investigated (Ecoutin et
al. 1989; Faunce 2000; Kone and Teugels 1999; Legendre and
Ecoutin 1989), showing a high tolerance to temperature
and dissolved oxygen variation, the impact of contami-
nants was not taken into consideration. To go further
with this line of thought, it is necessary to use an
integrated approach that would at least consider both
salinity and contaminants.

The combined effects of aquatic environment pollu-
tion and environmental change reflected by salinity var-
iation were investigated in the present study by
considering a set of complementary biomarkers. The
biochemical effects were measured using biomarkers
related to the xenobiotic metabolism, including 7-ethox-
yresorufin-O-deethylase (EROD) and glutathione-
S-transferase (GST), to the oxidative stress adverse
effect reflected by lipid peroxidation and to the neuro-
toxicity indicator such as brain acetylcholinesterase
(AChE) activity. These tools are recognized as powerful
to address the adverse effects of pollutants in wild organisms,
including the bioavailability and the metabolization of
chemicals, the sensitivity of selected model fish species,
and the complex interactions between the environment
and organisms (Sanchez and Porcher 2009). To com-
plete this approach, fitness disturbances were investigat-
ed by measuring the condition factor (CF) and the
growth rate (GR).



Environ Sci Pollut Res (2012) 19:4133-4147

4135

Materials and methods
Study area and sampling

The sampling sites (Fig. 1) in Senegal are water bodies of
different salinities. In this area, the climate is characterized
by an extended dry season, cool from November to March
and warm from April to June, and by a short wet and warm
season from July to October (Simier et al. 2004). The
sampling was carried out at eight locations in May and
October 2009. Around the Senegalese capital Dakar, Hann
Bay is characterized by urban activities, chemical industries,
fisheries and agriculture. In Dakar, the Niayes area includes
lakes or temporal ponds which are sometimes saline. The
major activity in the Niayes area is urban small-scale agri-
culture, but other economic activities such as fishery can
also be found (Senegal National Report 2002). The Senegal
estuary site, near the city of St. Louis, is surrounded by all
types of urban activities. In contrast, the Guiers Lake, part of
the upper delta of the Senegal River, forms the largest
freshwater reservoir in Senegal and supplies drinking water
for the capital, Dakar (Berger et al. 2006). The Saloum Delta
is a large inverse estuary which is impacted by pressures
from fishing, agriculture and tourism. In the upper part of
this estuary is an intensive salt production, particularly at
Kaolack (Senegal National Report 2002).

At each sampling site, water salinity was measured with a
refractometer; surface sediment was collected, stored in
aluminium containers and frozen at —20°C for further chemical
analysis. S. melanotheron individuals were collected at each
site and season using size-stratified sampling and were mea-
sured, weighed, sexed and dissected. Sexual maturity was
determined macroscopically using a standard scale of maturity
stage (Legendre and Ecoutin 1989). Liver and brain tissues
were dissected and immediately frozen in liquid nitrogen and
stored at —80°C for later analysis. Otoliths (ear stones) were
extracted, washed in distilled water and stored dried in
referenced microtube vials.

Fig. 1 Sampling locations of S.
melanotheron in Senegal

° Niayes 2

Chemical analyses

POPs and PAHs were extracted using a combined protocol.
After matrix freeze drying, sieving at 2 mm and grinding,
samples were extracted for 10 min at 30 W using
microwave-assisted extraction with dichloromethane as the
solvent (Budzinski et al. 2000). The respective PAH and
POP internal standards were gravimetrically added prior to
the extraction, and one extraction blank was performed with
each series of extractions.

Purification was adapted from Tapie et al. (2008, 2011).
The sample was filtered and further separated into two
subsamples. One of them was used for PAH determination
and the other one for POP determination.

For POP analysis, the extracts were then purified on an
acidic silica gel column (silica was cleaned with dichloro-
methane before acid silica gel preparation). The acidic silica
gel was prepared by mixing 600 g of silica gel and 400 g of
sulphuric acid overnight at 200°C. PCBs, OCPs and PBDEs
were eluted with 3x5 ml of a mixture of pentane/
dichloromethane (90:10, v/v). The extracts were concen-
trated, transferred to isooctane and the syringe standard
(octachloronaphthalene) added before analysis by gas
chromatography coupled to electron capture detector
(GC-ECD).

For PAH analysis, the extracts were first purified by
elution on an alumina column (15 ml of dichloromethane)
and then, after reconcentration and transfer to isooctane, by
elution on a silica column (5 ml of pentane was discarded
and the final purified extracts collected by elution with
15 ml dicloromethane/pentane, 35:65, v/v). The extracts
were concentrated, transferred to isooctane and the syringe
standards (perdeuterated pyrene and benzo(b)fluoranthene)
added before analysis by gas chromatography coupled to
mass spectrometry (GC-MS).

PAHs were analysed by GC-MS according to the protocol
described by Baumard et al. (1999). Perdeuterated phenan-
threne, fluoranthene, chrysene benzo[e]pyrene, benzo[a]
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pyrene and benzo[ghi]perylene were used as internal stand-
ards. Organochlorines including PCB, OCP and PBDE con-
geners were analysed by GC-ECD according to the protocol
described by Thompson and Budzinski (2000). PCB conge-
ners 30, 103, 155 and 198 were used as internal standards for
PCB and PBDE determination; DDT-d8 was used for pesti-
cide analysis.

To test the accuracy and the validity of the quantification
method, standard solutions (on one hand for PAHs and on
the other hand for POPs) of the compounds to be quantified
mixed with the related internal standards are regularly run
on the GC-MS and GC-ECD systems. These solutions are
used, on the one hand, to calculate the response factors; on
the other hand, other independent solutions are used to test
the precision of the quantification, which has been evaluated
to comprise between 95 and 102 % depending on the com-
pounds, with reproducibilities comprising between 1 and
4 %. Moreover the entire analytical procedure was applied
several times to the certified marine sediment, SRM 1944
(NIST, Gaithersburg, MD, USA). The recoveries for five
replicates on this SRM were between 80 and 100 %, with
reproducibilities ranging from 5 to 15 % depending on the
compounds.

All chemical concentrations are based on dry weight. A
total of 22 PAHs measured in the sediment was represented
by Y (PAHs—napht), corresponding to 16 priority PAHs
excluding Napht; > Mnapht is the sum of methyl-
naphtalene and ) Mphe represents the sum of methyl-
phenanthrene. > (PAHs—napht), Y Mnapht and > Mphe were
represented respectively by PAHs, Mnapht and Mphe.
Seven PCB congeners (50, 28, 52, 101, 118, 138, 153 and
180) and four PBDE congeners (47, 99, 119 and 153) were
also measured. ) PCB is the sum of seven PCB congeners
and was represented by PCB. Y PBDE represents the sum of
four PBDE congeners and was represented by PBDE.
> OCP corresponds to the sum of HCS, heptachlor, hepox-
ide, dieldrin, DDT and metabolites; cis-chlordane, trans-
nonachlor, CB (154, 77, 170) were also measured in the
sediment. Mirex and Y OCP were represented by OCP.

Age estimation and fitness parameters

Otolith images were taken with the TNPC software (Visilog,
Noesis, France) under a binocular microscope with reflected
light against a dark background. For each otolith, the trans-
lucent and opaque zones were counted. Individual age was
estimated using the number of opaque zones according to
the validated method proposed by Panfili et al. (2004). The
measure of the otolith radius of opaque zones along the
antero-posterior axis was used to calculate the GR. The
individual growth rate during the first year was estimated
using the otolith radius at the first opaque zone (R;, in
millimetres). The CF was determined individually using
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the individual length (Fork Length, in centimetres) and
weight (Total Weight, in grams) according to the formula,

cr=""x100
FL

Biochemical measurements

All biochemical assays were adapted in microplates. The
protein concentration used in each assay was optimized for
S. melanotheron to fit the linearity of each assay.

Liver and brain were separated and homogenized in ice-
cold phosphate buffer (100 mM, pH 7.8) supplemented with
20 % glycerol and 0.2 mM phenylmethylsulfonyl fluoride as
a serine protease inhibitor. The post-mitochondrial fraction
was obtained after centrifugation of the homogenate at
10,000xg, 4°C, for 15 min. The total protein concentration
was determined according to the method of Bradford (1976)
using bovine serum albumin (Sigma-Aldrich Chemicals,
France) as a standard. The reaction was monitored at
570 nm.

The EROD, GST and thiobarbituric acid-reactive sub-
stance (TBARS) assays were performed on the hepatic
post-mitochondrial fraction. EROD activity, expressed as
picomoles per minute per milligram of protein, was deter-
mined by the method of Flammarion et al. (1998) using
resorufin as a standard. The reaction mixture contained
10 png of protein from the sample and an §-uM
7-ethoxyresorufin solution. The reaction was initiated by
adding 0.5 mM NADPH. The activity of EROD was
assayed with a 530-nm excitation wavelength and a 590-nm
emission wavelength.

The GST activity, expressed as units per gram of protein,
was determined at 340 nm by the method of Habig et al.
(1974) using CDNB as a substrate. The assay mixture con-
taining phosphate butter (pH 6.5), 42 mM CDNB and 42 mM
GSH and was added to 0.5 ug of proteins from the sample.

The lipid peroxidation assay was based on a fluorimetric
assay of the degradation product MDA-TBA according to
Ohkawa et al. (1979) using MDA as a standard. The reac-
tion mixture containing 50 % trichloroacetic acid, 1.3 %
thiobarbituric acid, | mM BHT and 10 mM EDTA in phos-
phate buffer was added to 15 pg of proteins from the
sample. Lipid peroxidation was estimated by spectropho-
tometry at 515-nm excitation and 553-nm emission wave-
lengths. The results are expressed as nanomoles of TBARS
per gram of protein.

The AChE activity was determined in the brain post-
mitochondrial fraction using the method of Ellman et al.
(1961) with acetylcholinesterase as a standard. Of the
proteins from the sample, 0.2 pg was mixed with phosphate
buffer containing 210 mM acetylthiocholine iodide and
21 mM dithiobis-2-dinitrobenzoic acid. The activity was
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measured at 405 nm and the results expressed as units per
gram of protein.

Statistical analysis

The results are expressed as the means+standard deviation.
Kolmogorov—Smirnov and Levene tests were used to check
for normal distribution and the homoscedasticity of the data.
If these initial conditions were not verified, the data were
log-transformed. Two-way ANOVA, with gender and loca-
tion as factors, was used to test for differences between
means. One-way ANOVA, using location as a factor, fol-
lowed by post hoc Tuckey’s test was used to compare all
means. A principal component analysis (PCA) was per-
formed with all parameters. Statistica® and R software were
used for the statistical analysis.

Results
Characterization of the environmental contamination

Salinities ranged from O to 102 psu (Table 1). The highest
salinities were found during the dry season, with the excep-
tion of Niayes 2. Two sites, Guiers Lake and Niayes 2, were
freshwaters (0-2 and 2.7-5.0 psu for the two seasons,
respectively), whilst the salinity found in Hann Bay (34.0—
34.7 psu) was the same as that of the sea. The other sites
sampled in the Senegal estuary (St. Louis), Niayes 1 and the
Saloum estuary (Missirah, Foundiougne and Kaolack) were
characterized by salinities ranging from 27 to 102 psu

during the dry season and from 3 to 40 psu during the wet
season.

In the sediments, PAHs ranged from 12.5 to 14,378 ng/g
dry weight (d.w.) during the dry season and from 5.8 to
276 ng/g d.w. during the wet season. The concentration of
PAHs was lower during the wet season than during the dry
season (Table 2), and among sites, the higher PAH concen-
trations were measured in sediments collected in Hann Bay
and Foundiougne (5,855 and 14,378 ng/g d.w., respectively).
The highest Mnapht concentrations were found at Hann Bay
in both seasons (32 and 4.2 ng/g d.w., respectively). The
highest value of Mphe was found in the Foundiougne sedi-
ments during the dry season (398 ng/g d.w.). The highest
PAHs were found at Hann Bay during the wet season.

PCBs and PBDEs were also present among the chemicals
measured. During the dry and wet seasons, the PCB con-
centrations were 0.6-19 and 0.3-25 ng/g d.w., respectively
(Table 3). The highest PCB concentrations were found at
Hann Bay during the dry and wet seasons (19 and 25 ng/g
d.w., respectively). Lower values of PCBs were found at
other sites, with concentrations of 0.6-6.7 ng/g d.w. in the
dry season and 0.5-6.8 ng/g in the wet season. The PCB
concentrations were higher than those of PBDE. Relatively
low PBDE concentrations were found in all sites. The PBDE
concentrations in the sediments during the dry and wet
seasons ranged from 0 to 0.5 and from 0 to 0.7 ng/g d.w.,
respectively.

The OCP ranged from 0.6 to 32 ng/g d.w. during the dry
season and from 0.4 to 6.1 ng/g d.w. during the wet season
(Table 4). The highest OCP concentrations were measured
at Niayes 2 and Kaolack. DDT was present at high

Table 1 Biological parameters of S. melanotheron sampled in different locations in Senegal and salinity during each sample

Parameter Guiers Lake Niayes 2 St. Louis Hann Bay Missirah Foundiougne Niayes 1 Kaolack
Dry season

Salinity (psu) 2.0 2.7 27.0 34.7 39.3 51.4 58.6 102

n (M/F) 30 (16/14) 30 (21/9) 20 (15/5) 30 (14/16) 30 (12/18) 30 (12/18) 20 (4/16) 30 (12/18)
FL (mm) 17512 13314 170+25 134+6 129+19 13617 147+29 130+12
W (g) 125+26 48+20 98+46 5048 49423 47+19 75+52 42+12
Age (months) 2248 14+6 2247 2242 19+12 26+5 8+4 48+14

S (mm) 3.0£0.2 2.1£0.2 2.7+0.3 2.2+0.1 2.3+04 2.5+0.2 2.2+04 2.5+0.2
Wet season

Salinity (psu) 0.0 5.0 3.0 34.0 25.0 33.0 40.0 32.0

n (M/F) 30 (15/15) 30 (8/22) 30 (15/14) 30 (18/12) 30 (18/11) 30 (12/18) 30 (11/19) 30 (11/19)
FL (mm) 152+18 142+27 146+31 113+£11 14519 129420 128+19 119+£19
W (g) 80+24 63+31 75+46 2549 65+25 49428 46+23 35+15
Age (months) 12+6 17+12 14+6 9+6 20£12 10£9 10£12 19+14

S (mm) 2.7+0.2 2.240.5 2.5+£0.4 2.0£0.5 2.6+£0.4 2.4+0.3 2.2+0.3 2.2+0.3

Results are presented as the mean+SD

FL fork length, I weight, S otolith posterior length, M male, F’ female, n number of fish
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Table 2 PAH concentrations (in
nanograms per gram dry weight)

Compound Guiers Lake Niayes 2 St. Louis Hann Bay Missirah Foundiougne Niayes 1 Kaolack

in sediment collected during the

dry and wet seasons Dry season
CB 50+28 nd nd
CB 52 0.40 0.54
CB 101 0.30 nd
CB 118 0.33 nd
CB 153 0.12 nd
CB 138 0.17 nd
CB 180 0.04 0.10
BDE 47 nd 0.09
BDE 119 nd nd
BDE 99 nd 0.08
BDE 153 nd nd
Wet season
CB 50+28 nd nd
CB 52 nd 0.15
CB 101 nd 0.17
CB 118 0.05 0.34
CB 153 0.08 0.44
CB 138 0.10 0.51
CB 180 0.13 0.46
BDE 47 nd 0.11
BDE 119 nd nd
BDE 99 nd 0.10

nd level not detected, ns site not BDE 153 nd nd

sampled

nd nd nd 0.20 nd nd
0.09 0.61 0.61 0.36 0.45 0.34
0.10 1.77 0.91 0.87 nd nd
0.21 1.43 1.63 1.00 nd nd
0.18 5.91 1.57 0.58 nd 0.48
0.21 4.78 1.68 0.70 nd 0.33
0.11 4.42 0.33 0.11 0.14 0.59
nd 0.40 nd 0.13 nd 0.05
nd nd nd nd nd nd
nd 0.12 0.06 nd nd 0.04
nd nd nd nd nd nd
nd 0.12 nd ns 0.06 0.24
nd 0.62 nd ns 0.70 1.98
nd 2.03 0.08 ns 0.35 1.05
0.18 1.34 0.21 ns 0.38 0.57
0.18 7.95 0.09 ns 0.21 1.07
0.20 6.81 0.10 ns 0.22 1.00
0.12 6.44 nd ns 0.11 0.93
nd 0.56 nd ns nd 0.07
nd 0.05 nd ns nd nd
nd 0.07 nd ns nd nd
nd nd nd ns nd nd

concentrations in Niayes 2, with 21 ng/g d.w. during the dry
season. The highest concentration of DDE+dieldrin during
the dry season was found at Kaolack. Lower values of OCP
were found at other sites, with values ranging from 0.6 to
5.2 ng/g d.w. during the dry season and from 0.5 to 6.8 ng/g
d.w. during the wet season.

Effects of contamination on wild fish

For both sampling seasons, adult male and female tilapias
were collected in all the investigated sites (Table 1).
However, according to the sampling site, several differences
were noticed regarding the length, weight and age of the
collected fish (Table 1). Indeed, the fish from Guiers Lake
were bigger than other fish for both seasons. The age of the
fish was also different from one sampling site to the other,
but only during the dry season. Indeed, the calculated age
was 8+4 months in Niayes 1 and 48+14 months in Kaolack.
This variation was not observed during the wet season.
EROD activity was characterized by a significant differ-
ence between seasons. The measured values were higher
during the dry season than during the wet season. In the
dry season (Fig. 2A), the EROD activity showed significant
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differences depending on the sampling sites, the lowest
value of 24164 pmol min' mg ™' being measured in Niayes
1. The highest values of EROD activity were measured in
Hann Bay and in Niayes 2 (23+9 and 12+
5 pmol min' mg ™", respectively). During the wet season,
EROD activity ranged from 2.0+2.1 pmol min ' mg ™' for
Foundiougne to 13+15 pmol min ' mgfl for Hann Bay.
EROD activity showed the highest activity during the dry
season. These results reflected fish exposure to dioxin-like
chemicals, particularly in Niayes 2.

In contrast to EROD activity, no seasonal difference was
observed for GST activity. Inter-site differences (Fig. 2B)
were noticed, but only during the dry season. A high level of
GST activity was measured in fish from Missirah and Niayes
1 (12,214+7,014 and 11,488+4,665 U/g, respectively). No
significant difference was observed between fish collected
during the wet season, with a GST activity ranging from
7,362+1,651 to 9,452+3,855 U/g.

No significant seasonal difference in the TBARS levels
was observed (p=0.074). During the dry season (Fig. 3A),
there was no site-related difference in the TBARS levels, but
this result could be explained by the high variability of this
parameter. An induction trend was recorded in fish from St.
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Table 3 PCB concentrations (in nanograms per gram dry weight) in sediment collected during the dry and wet seasons

Compound Guiers Lake Niayes 2 St. Louis Hann Bay Missirah Foundiougne Niayes 1 Kaolack
Dry season

Naphthalene 2.29 1.04 1.05 2.37 nd 4.40 nd nd
Acenaphthylene 2.40 0.21 0.34 2.30 nd 27.15 nd nd
Acenaphthene 0.27 0.20 0.12 158.70 nd 40.22 nd 0.37
Fluorene 0.26 0.58 0.12 69.90 0.11 46.39 0.03 0.55
Phenanthrene 2.20 3.03 8.33 292.58 0.39 822.95 1.14 5.42
Anthracene 1.03 0.47 0.23 58.54 0.16 260.10 0.18 0.64
Fluoranthene 4.18 3.76 16.46 643.37 1.20 213.51 2.86 8.15
Pyrene 8.22 3.52 11.86 509.28 1.14 1,829.82 2.71 6.95
Benz[a]anthracene 3.12 1.50 3.68 490.53 0.56 1,212.73 1.98 3.70
Triphenylene+chrysene 5.17 2.70 10.85 530.16 1.15 1,171.46 2.43 6.65
Benzofluoranthenes (Ebf+Ekf+BJF) 8.06 2.79 21.88 346.33 1.54 2,055.02 3.74 8.50
Benzo[e]pyrene 5.53 1.22 7.87 380.16 0.74 852.57 1.67 3.83
Benzo[a]pyrene 5.51 5.68 7.03 521.80 243 1,156.58 233 4.84
Perylene 5.48 1.53 2.26 170.87 1.11 377.00 1.01 2.04
Indenopyrene 6.10 1.43 3.76 500.29 0.33 1,017.82 1.44 3.99
Dibenzanthracenes (DaA+DaC) 1.07 0.20 1.20 38.60 0.13 199.10 0.27 0.91
Benzo perylene 7.27 1.47 7.27 372.27 0.81 928.59 1.51 443
2-Methylnaphthalene 0.97 0.27 0.56 11.24 nd 1.91 nd 0.43
1-Methylnaphthalene 0.52 0.43 0.21 20.78 0.17 3.72 nd 0.31
2-Methylanthracene 0.62 0.31 0.08 10.08 0.20 70.52 0.08 0.54
3-Methylphenanthrene 2.70 1.43 1.75 57.70 0.54 222.03 0.56 6.88
3-Methylphenanthrene+ 1-methylanthracene  3.10 0.40 0.34 37.12 nd 176.87 nd 5.53
Wet season

Naphthalene 0.09 0.85 0.15 3.26 0.19 ns 1.19 1.50
Acenaphthylene 0.02 nd 0.10 0.38 nd ns 0.17 0.19
Acenaphthene 0.19 0.09 nd 1.83 nd ns nd 0.11
Fluorene 1.13 nd nd 242 nd ns nd 0.60
Phenanthrene 5.56 1.23 0.44 16.71 0.06 ns 0.61 3.43
Anthracene 0.41 0.12 0.16 2.18 0.10 ns 0.09 0.64
Fluoranthene 9.14 2.18 3.02 31.99 0.53 ns 0.66 5.41
Pyrene 6.93 1.97 2.48 30.52 0.50 ns 0.65 5.71
Benz[a]anthracene 4.48 0.71 1.74 16.82 0.09 ns 0.26 1.35
Triphenylene+chrysene 8.31 1.95 2.53 30.12 0.32 ns 0.71 5.23
Benzofluoranthenes (EbF +EkF+BJF) 15.82 2.32 4.32 46.17 1.30 ns 0.89 5.30
Benzo[e]pyrene 5.64 1.01 1.34 20.76 0.51 ns 0.28 3.09
Benzo[a]pyrene 7.08 0.74 2.12 19.44 0.55 ns 0.12 1.13
Perylene 1.28 0.90 2.25 5.60 0.50 ns nd 0.91
Indenopyrene 12.38 0.78 2.96 22.94 0.37 ns nd 1.34
Dibenzanthracenes (DaA+DaC) 1.25 nd 0.37 4.78 nd ns nd nd
Benzo perylene 10.29 1.10 2.15 20.26 0.56 ns 0.22 3.67
2-Methylnaphthalene 1.02 0.63 0.19 2.95 0.18 ns 0.17 1.82
1-Methylnaphthalene 0.31 0.23 0.06 1.21 0.07 ns 0.18 0.76
2-Methylanthracene 0.24 0.33 0.06 2.24 nd ns 0.12 243
3-Methylphenanthrene 6.49 2.10 0.75 25.15 0.36 ns 0.72 16.71
3-Methylphenanthrene+1-methylanthracene  5.78 1.13 0.52 25.85 0.17 ns 0.60 17.30

nd level not detected, ns site not sampled
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Table 4 OCP concentrations (in nanograms per gram dry weight) in sediment collected during the dry and wet seasons

Compound Guiers Lake Niayes 2 St. Louis Hann Bay Missirah Foundiougne Niayes 1 Kaolack
Dry season

HCB 0.27 nd 0.20 nd nd nd nd 0.10
Heptachlor 0.50 nd 0.42 nd nd nd nd nd
Hepoxide nd nd nd nd nd nd nd nd
2,4'-DDE 0.08 nd 0.06 0.12 0.05 0.11 nd 0.23
cis-Chlordane nd nd nd nd nd nd nd nd
trans-Nonachlor 0.02 nd nd nd nd nd nd nd
4,4'-DDE+dieldrin 0.23 321 0.96 291 2.00 0.32 1.02 8.35
2,4'-DDD+(CB154+77) nd nd nd nd nd nd nd nd
4,4'-DDD nd 8.22 0.55 1.90 0.34 0.12 0.42 1.26
2,4'-DDT nd nd nd 0.13 nd nd nd nd
4.4'-DDT nd 21.03 nd nd nd nd nd nd
Mirex+CB170 nd nd nd nd nd nd nd nd
Wet season

HCB 0.11 0.09 0.12 0.09 0.08 ns 0.06 0.20
Heptachlor 0.26 0.18 0.31 0.13 0.21 ns 0.14 0.39
Hepoxide nd nd nd 0.05 nd ns nd nd
2,4'-DDE nd nd nd 0.17 nd ns nd 0.16
cis-Chlordane nd nd nd nd nd ns nd nd
trans-Nonachlor nd nd nd 0.05 nd ns nd nd
4,4'-DDE+dieldrin 0.06 2.01 0.29 3.32 0.15 ns 0.40 0.60
2,4'-DDD+(CB154+77) nd nd nd nd nd ns nd nd
4,4'-DDD nd 0.83 0.22 2.32 0.09 ns 0.26 0.32
2,4'-DDT nd 0.13 nd nd nd ns 0.06 0.15
4,4'-DDT nd nd nd nd nd ns nd nd
Mirex+CB170 nd nd nd nd nd ns nd nd

nd level not detected, ns site not sampled

Louis (100+70 ng/g). In the wet season, the TBARS levels
were significantly different in the investigated sites. High
TBARS values were measured in Guiers Lake, Missirah and
Foundiougne (86+£30+69 and 76436 ng/g, respectively).
This result revealed that fish sampled during the wet season
were affected by oxidative stress.

The AChE activity showed significant differences
between seasons. Moreover, no inter-site difference
(Fig. 3B) was recorded for both sampling seasons. The
AChE activity ranged from 594+64 to 757+193 U/g
during the dry season and from 601+165 to 797+
234 U/g during the wet season.

The measured fitness parameters, i.e. condition factor and
growth rate, were characterized by significant differences
between sites during the dry and wet seasons. The CF values
ranged from 1.9+0.2 to 2.3+0.1 g/cm? in the dry season and
from 1.7+0.2 to 2.2+0.2 g/cm® during the wet season (Fig.
4A). The GR values ranged from 1.9+0.2 to 1.4+0.2 mm/
year during the wet season and from 1.1+0.3 to 1.9+
0.4 mm/year in the wet season (Fig. 4B).

@ Springer

Principal component analysis

The PCA testing and synthesizing all biomarker responses
in tilapia between sites and chemical levels indicated dis-
crimination between locations. During the dry season
(Fig. 5), the first two axes represented 48.0 % of the total
variance: PC1 accounted for 29.4 % and PC2 accounted for
18.6 % of the variability. GR, TBARS, GST and CF were
positively correlated. These parameters and EROD were
negatively correlated. A relationship was found between
all measured chemicals: they were positively correlated with
EROD and negatively correlated with GR, CF, TBARS and
GST. This PCA showed different groups of locations: Foun-
diougne and Hann Bay being clearly isolated and character-
ized by the presence of high levels of chemicals such as
PAHs, MPhe, PCBs, PBDEs and Napht and Niayes 2 being
defined by low salinity and OCPs. All other sites were not
discriminated. During the wet season, 55.1 % of the total
variance was accounted for by the two first axes (Fig. 6).
PC1 accounted for 45.1 % and PC2 for 10 % of the
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Fig. 2 EROD (A) and GST (B) activities of S. melanotheron from the
different Senegalese locations during the dry and wet seasons. Results
are presented as the mean+SD. Different letters represent significant

variability. No correlation was found between CF,
TBARS, GST and GR and the presence of chemicals.
Regarding the different sites, Hann Bay and Kaolack
were outside a group of locations and characterized
respectively by the presence of diverse pollutants and
salinity.

Discussion

In West Africa, the rapid urbanization, growing indus-
trialization and hazardous use of chemical products (e.g.
pesticides) constitute the major environmental pressures.
Only few studies have reported the “health” status of
African rivers and estuaries, whilst they witness a strong
demographic development and receive and increasing
volume of waste, particularly sewage without significant
treatment (Troussellier et al. 2004). This study assessed
the physicochemical status of Senegalese water bodies,
and the health status of wild black-chinned tilapia living
in this environment was monitored using a set of bio-
chemical and physiological biomarkers.
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differences between locations (ANOVA, Tukey’s test, p<0.05). DS dry
season, WS wet season

Environmental stressors in the Senegalese aquatic
ecosystems

In the study area in Senegal, the chemical analysis of sedi-
ments indicated significant differences between sampling
sites. The different levels found were probably the result
of different anthropogenic sources. Similar values of PAHs
were found in sediments from West African countries or in
other parts of the world (Table 5). The PAH levels in Hann
Bay and Foundiougne were higher than those from other
Senegalese locations. Compounds such as PAHs can be
introduced into the aquatic environment by an increase of
urban and industrial effluents (Budzinski et al. 1997). In
Hann Bay, the proximity of petroleum industries and the
increasing urbanization and human activities are the major
sources of PAHs. Moreover, the higher concentration of
PAHs found in the sediment from Foundiougne was attrib-
uted to the presence of a ferry station and boat transportation
in this city. Sanchez et al. (2010) reported high levels of
PAHs in the sediment (up to 17,000 ng/g) from the Escri¢re
River (France) characterized by urban pressure. The results
of the present study thus showed a moderate level of PAH
contamination in all sites, except Foundiougne and Hann
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Fig. 3 Lipid peroxidation in liver (A) and brain AchE activity (B) of S.
melanotheron from the different Senegalese locations during the dry
and wet seasons. Results are presented as the mean+SD. Different

Bay, compared to those reported in other countries (Table 5).
PCBs and PBDEs were also present in sediments collected
in this study, with higher levels in Hann Bay. The levels
obtained in this study agreed with the levels found in a
recent study of the sediment from Saloum in Senegal (Bodin
et al. 2011). Moreover, sediments from our sites seemed to
be less polluted by PCBs than the sediments from other sites
(Table 5). Concerning OCP, high values were found in
Niayes 2, which agreed with the presence of agricultural
activities using pesticides. High levels of 4,4-DDT also
indicated the recent use of these pesticides in Niayes 2.
The concentrations of OCPs in Niayes 2 were lower
than those of Senegalese soil (Manirakiza et al. 2003).
The concentrations of OCPs in other locations of this
study were similar to those reported in other sampling
sites in Senegal (Table 5). In conclusion, the most
contaminated location among the chosen sites is Hann
Bay in Dakar and, to a lesser extent, Foundiougne and
Niayes 2.

The climate in the study area is characterized by two
seasons. PAHs, PCBs and OCPs were detected in both the
dry and wet seasons, but the contaminant levels during the
dry season were higher than those measured in the wet
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letters represent significant differences between locations (ANOVA,
Tukey’s test, p<0.05). DS dry season, WS wet season

season for the majority of sites. These differences were
attributable to the high increase of the dilution by rainfall
during the wet season, which caused the resuspension of
pollutants stored in the sediment. The seasonal variations of
the different contaminants observed in this study do not
coincide with the results reported by Bodin et al. (2011)
for the same area. Seasonal changes can also influence the
fluctuation of temperature or salinity. The water temperature
showed little variation at a spatial scale in the area and
ranged from 29 to 31°C (Simier et al. 2004; Tine et al.
2007). This is the reason why it was not measured in the
present study. In contrast, the salinity levels were highly
different from one site and season to the other. An
increase in water salinity was observed during the dry
season, which was due to the intense evaporation and
lack of precipitation. Changes in salinity may affect
aquatic organisms as an independent stressor and may
cause a variety of physiological responses (Lushchak
2011; Schlenk and Lavado 2011), but also by altering
the bioavailability and increasing the chemical toxicity
(Noyes et al. 2009). In conclusion, the salinity variability
combined to different contaminants was the major abiotic
stressor in our study area.
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melanotheron collected in the wet season

Biochemical and physiological disturbances in the wild
tilapia

As previously described, aquatic organisms—especially fish
living in Senegalese environments—are exposed to a mixture
of environmental stressors. This exposure is known to induce
adverse effects in wild fish (Hinck et al. 2008; Boeuf and
Payan 2001). Also, several authors argue for the assessment of
fish health based on the measure of biomarkers in environ-
mental monitoring programmes (Sanchez and Porcher 2009).
For this purpose, we used the black-chinned tilapia as a
sentinel fish species. Tilapias were described as promising
model fish species in monitoring programmes and laboratory
studies for evaluating their biochemical responses to pollu-
tants (Gadagbui et al. 1996; Matos et al. 2007; Pathiratne and
George 1998; Peixoto et al. 2006). The chosen sentinel

species, the black-chinned tilapia, is endemic to West Africa
and distributed in all types of aquatic ecosystems (Paugy et al.
2003; Trewavas 1982), including highly polluted waters and
hypersaline areas, as confirmed by our sampling results. Also,
due to this favourable geographical distribution, the black-
chinned tilapia seems to be a relevant sentinel fish species to
assess fish health in Senegalese water bodies.

The need of a multi-biomarker approach for aquatic
environment biomonitoring has been largely reported in
several areas around the world (Hinck et al. 2008; Sanchez
et al. 2008). In this context, EROD activity is one of the
most used biomarkers that can provide data on fish exposure
to organic pollutants (Whyte et al. 2000). This parameter
was described as an inducible biomarker in wild tilapia
(Gadagbui et al. 1996; Parente et al. 2004; Yang et al.
2008). The present study confirms these results, as reflected

Table 5 PAH, PCB and OCP concentrations (nanograms per gram dry weight) in sediment from different parts in the world

Locations Compounds Levels References
Arcachon Harbour (France) >16(PAH) 4,500-5,000 ng/g d.w. Sediment Devier et al. (2005)
Gao-ping River (taiwan) >16(PAH) 8-356 ng/g d.w. Sediment Doong and Lin (2004)
Coastal sediment (Togo) ¥21(PAH) <4-257 ng/g d.w. Sediment Gnandi et al. (2011)
Tropical estuarine systems of Mundau-Manguaba (Brazil) >16(PAH) 2.90-231.30 pg/kg d.w. Sediment Maioli et al. (2010)
Cotonou coastal zone (Benin) >16(PAH) 25-1450 ng/g d.w. Sediment Soclo et al. (2000)
Saloum delta (Senegal) X7(PCB) 8,2-14.9 ng/g d.w. Sediment Bodin et al. (2011)
Coastal area (Turkey) 26(PCB) 17.9-539,746 ng/g d.w. Sediment Okay et al. (2009)
Bahia Blanca estuary (Argentina) >18(0OCP) 3.54-63.79 ng/g d.w. Sediment Arias et al. (2010)
Saloum delta (Senegal) >14(0CP) 1.3-3.9 ng/g d.w. Sediment Bodin et al. (2011)
Daliao he River (China) >14(0CP) 3.06-23.24 ng/g d.w. Sediment Wang et al. (2007)

d.w. dry weight
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by the positive correlation observed between EROD activity
and the chemicals measured in the PCA.

High EROD activities were measured in fish from Hann
Bay and Niayes 2, two sites respectively contaminated by
PAHs and OCPs. However, EROD activity showed high
seasonal variability. This phenomenon could be explained
by a decrease in PAH levels during the wet season combined
with a short induction time of EROD (Wu et al. 2005).
Moreover, tilapia from Missirah, Foundiougne and Kaolack
showed low levels of EROD activity during the dry season
compared to those collected in the wet season. During the
dry season, the fish collected in these sites were mostly
mature. This result agrees with the reproductive period of
S. melanotheron in the Saloum reported by Panfili et al.
(2004). A change in the tilapia reproductive status between
sampling seasons could also support this EROD seasonal
variability, in line with the ability of endogenous oestrogens
to inhibit EROD activity (Kirby et al. 2007). A low EROD
activity was also detected in tilapia from Foundiougne, but
this site was contaminated by PAHs. This result could be
explained by the presence of EROD inhibitors such as heavy
metals, organophosphorous or oestrogens, masking EROD
induction (Flammarion et al. 1996; Kirby et al. 2007).
Significant differences were observed between the GST
activity of fish from Foundiougne and Niayes 1. Regarding
the chemical results, Foundiougne seems to be more impacted
than Niayes 1. Several studies used GST activity as a bio-
marker for fish exposed to environmental contaminants
including PAHs, PCBs, OCPs and PCDDs (van der Oost et
al. 2003). However, no clear relationship was found between
the presence of chemicals and the levels of GST activity in
these two sites. These results showed that GST activities were
less variable than EROD activities between sampling sites.

Conversely to the biotransformation enzymes, the
response profiles of neurotoxicity and oxidative stress bio-
markers, AChE and TBARS, respectively, are not informa-
tive due to a lack of inter-site difference, except in the fish
from Kaolack during the wet season. However, these effect-
based monitoring tools are recognized as promising indica-
tors to address fish exposure to environmental pollutants
(Sanchez and Porcher 2009), and several data report the
responses of these parameters after laboratory exposures
(Almeida et al. 2002; Rao 2006) or caging (Franco et al.
2010). Also, this lack of response could reflect a lack of
neurotoxic and pro-oxidative conditions in the investigated
sites. This hypothesis is supported by the decrease of AChE
measured in the wild tilapia from Kaolack, a site character-
ized by high levels of organic pollutants.

Physiological parameters such as CF and GR can change
when fish are exposed to environmental pressure. St. Louis,
Foundiougne and Kaolack exhibited lower CF values com-
pared to other sites, which could be interpreted as possibly
caused by a pollutant impact, but no relationship was found

between the CF level and the chemicals measured. The CF
variation may be caused by many factors including nutri-
tional status, season, disease and pollution (van der Oost et
al. 2003). Concerning the growth rates, fish from Niayes 2
and Kaolack exhibited low GR values. Decreases in growth
have been previously reported in tilapia from extreme envi-
ronmental conditions induced by hypersalinity (Panfili et al.
2004), which describes the status of these two locations. The
lowest value of GR found in Kaolack agrees with previous
studies in this site (Tine et al. 2007).

Chemical contaminants are major inductors of biomarker
responses, but it is difficult to highlight in situ a clear
relationship between contaminants and biomarker responses
due to the complex mixture combinations of chemicals in
the environment and the presence of biotic and abiotic
factors. Salinity was not correlated to biomarker responses
in tilapia in our study. Salinity variations in estuarine sites
demand the activation of osmoregulatory mechanisms in
fish. Several hormones, clearly involved in growth control,
are also active in osmoregulatory processes and may play a
determining role in both osmoregulation and growth (Boeuf
and Payan 2001). It is known that the osmoregulation pro-
cess is energy-consuming (Saoud et al. 2007) and that
salinity strongly influences fish growth (Boeuf and Payan
2001). The presence of multiple stressors with complex
mixtures of contaminants and salinity can affect physiolog-
ical responses in fish in the short term. Long-term exposure
could perturb the adaptive processes of species living in this
environment. The complex interactions between climate
change and pollutants may be particularly problematic for
species living at the edge of their physiological tolerance
range, where their acclimation capacity may be limited
(Noyes et al. 2009).

Conclusion

Regarding all the parameters measured in this study, the dry
season appeared to be the most interesting for discriminating
sites. The PCA mainly showed the relationship between
EROD activity and the presence of PCBs and PAHs. The
biomarker responses of the black-chinned tilapia seemed to
be affected by changes in the environmental quality. These
results highlighted the potential of this species for further
monitoring in Senegal and are the foundation for further
studies. Measurements of other chemical contaminants such
as heavy metals could also be used. Nevertheless, the chosen
sites in this study were moderately contaminated com-
pared to other parts of the world. Further studies should
be made to evaluate the biomarker responses in uncontami-
nated sites to characterize the base levels of the biomarker
responses together with experiments in controlled environ-
ments. This set of biomarkers may be completed to address
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a large set of effects, including, for example, the oestrogenic-
ity of pollutants or osmoregulation disturbances.
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Synthese du manuscrit 2

Cette partie du travail avait pour objectif d’évaluer le statut des écosystemes aquatiques au
Sénégal face a la présence de composés perturbateurs endocriniens cestrogéniques et de

mesurer leurs effets chez S. melanotheron.

Les milieux aquatiques sont le réceptacle d’une grande partie de composés chimiques,
et les organismes qui y vivent sont continuellement exposés a ces contaminants (Lavado et al.,
2004). Les cestrogenes stéroidiens peuvent avoir des effets néfastes sur les fonctions
reproductrices, bien que de nombreux PE aient une faible capacité a entrainer une
perturbation de ces fonctions (Nash et al., 2004). La VTG est une phospholipoprotéine
produite dans le foie des poissons et précurseur des vitellines. Dans les conditions normales,
cette protéine est absente ou trés peu présente chez les individus males. Cependant chez les
males la VTG peut étre induite par I’exposition a des PE en laboratoire (Thompson et al.,
2000) et in situ (Okoumassoun et al., 2002). L’induction de la VTG est donc utilisée comme

biomarqueur d’exposition a des PE (Hinfray et al., 2010).

Dans la présente étude, I’analyse histologique des gonades a été réalisée pour
déterminer le stade de développement et les altérations potentielles. Pour évaluer I’impact des

PE chez le tilapia la VTG plasmatique a été mesurée chez des individus collectés in situ.

L’injection de I’E2 a induit une production de VTG chez le tilapia et a montré que
cette espece est capable de répondre a une exposition a des PE en laboratoire. La quantité
d’E2 injectée a été similaire a celle utilisée par Davis et al. (2009). Cependant I’induction de
la VTG a elle seule ne suffit pas pour évaluation les impacts des perturbateurs endocriniens
dans les études in situ. D’autres études qui prennent en compte plusieurs fonctions

biologiques sont nécessaires pour mieux prendre en compte la diversité des PE.
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Les résultats obtenus montrent une induction de la VTG avec des valeurs inférieures a
3 ug/L chez les males. L’absence d’intersexe au niveau des gonades est associ€e a ces valeurs

faibles de VTG chez les maéles.
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Abstract

Contamination of aquatic ecosystems by endocrine disrupting chemicals is a world-wide
problem for wildlife. Also, the present work aimed to assess estrogenic effect of
environmental contamination in several Senegalese water bodies characterized by various
environmental pressures. For this purpose, a competitive Enzyme-Linked Immunosorbent
Assay (ELISA) was developed and validated to measure vitellogenin (VTG) in plasma of the
black-chinned tilapia (Sarotherodon melanotheron), a cosmopolitan fish in all West African
coastal aquatic ecosystems. This assay was used to quantify t-VTG in wild fish. Measured
concentrations in male tilapia were below to lug/mL. Associated to the lack of intersex
phenomenon in collected fish, the result of this study indicated that investigated are weakly
affected by estrogenic contamination and further studies are needed to extend this conclusion

in other Senegalese water bodies.

Keywords: vitellogenin, black-chinned tilapia, Enzyme-linked immunosorbent assay,

intersex
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1. Introduction

Contamination of aquatic ecosystems by endocrine disrupting chemicals (EDCs) occurred in
many countries around the world. It results of urban, agricultural and industrial activities due
to the wide use of chemical compounds. There is no doubt that EDCs present in aquatic
ecosystems are involved in health disturbance of wildlife (Colborn et al., 1993). Many
investigations reported feminization of male aquatic organisms such as fish (Gimeno et al.,
1996) but other effect including decrease of fertility (Wit et al., 2007) or masculinisation of
female (Parks et al., 2001) were also observed in wild fish. These individual effects can
induced disturbances of wild fish populations as described by Kidd et al. (2007) that reported
a collapse of fathead minnow population in experimental lake contaminated by
ethynylestradiol or by Sanchez et al. (2011) that observed a decrease of fish density

downstream from a pharmaceutical manufacture discharge.

The contamination of West African aquatic ecosystems by EDCs and associated
effects for wild fish species has been only marginally investigated (Okoumassoun et al.,
2002). However, in many developing countries, agriculture is a major economic activity
(Rajendran & Subramanian, 1999) and pesticides used to pest control represent an important
source of EDCs in environment. The present study aims to increase knowledge on effects of
EDCs driven effects in a wild fish species from Senegalese aquatic ecosystems. For this
purpose, two recognized biomarkers were measured in the black-chinned tilapia,
Sarotherodon melanotheron: circulating vitellogenin concentration (VTG) and gonad

histopathology.

VTG is a glycolipophosphoprotein normally present only in females, as it acts as a
precursor for egg yolk. Following stimulation by estrogens and their mimics, VTG is readily
induced. Also, VTG induction in male and immature fish appears as a sensitive biomarker of
estrogen exposure (Sumpter & Jobling, 1995). VI'G measurements were completed by
histological analysis of gonads. Indeed, histology offers a powerful tool for sex verification,
identifying stage of development, documenting presence of intersex and other abnormalities.
Moreover, histological analysis of reproductive tissues can provide predictive information

related to the fitness of organisms and their reproduction potential. Combination between
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biochemical and histological measurements can provide insights into the effects of water body

contamination by EDCs on fish health and especially reproductive health (Blazer, 2002).

The black-chinned tilapia is used as sentinel fish species. This euryhaline fish species
is widely encountered in freshwater, marine and hypersaline water bodies (Panfili et al., 2006)
and it is highly tolerant to temperature, dissolved oxygen concentration variations (Ecoutin et
al., 1989; Legendre & Ecoutin, 1989; Kone & Teugels, 1999; Faunce, 2000) but also to
contamination (Ndiaye et al., 2012). Moreover, a recent study performed in Senegalese
aquatic ecosystems highlighted the potential of the black-chinned tilapia to address adverse
effects of environmental stressors using a set of complementary biomarkers (Ndiaye et al.,

2012).
2. Materials and methods
2.1. Laboratory exposure to estradiol (E2)

Prior to VTG purification, X wild black-chinned tilapia were collected using xxx in the Hann
bay (Dakar, Senegal). Thirty-two fish were transferred to laboratory (ISRA-IRD/Dakar) and
maintained 7 days prior exposure in uncontaminated water (salinity: 20%0, temperature:
between 28 to 30°C, light/dark cycle: 14h/10h). After 1 week fish were divided in two groups
with each group in 225-L tanks. Fish were fed daily with commercial solid residues of
groundnuts.Eighteen black-chinned tilapia received a single intraperitoneal injection of 5 mg
E2/kg body weight initially dissolved in ethanol and diluted in peanut oil. Twelve other tilapia
represent control group and were treated by peanut oil received a single intraperitoneal
injection of peanut oil. After 14 days of exposure in the same experimental conditions, blood
of all fish was collected by heparinized seringue from the dorsal vein, centrifugated at 3000 g
for 15 min and plasma was separated and immediately stored at -80°C. All fish were finally

sacrificed and gender was determined by macroscopic observation of gonads.
2.2, Wild fish collection and tissue sampling

Sarotherodon melanotheron were sampled in 7 sites located in the northwest coastal of Africa

(Fig. 1) during wet and dry season (May and October 2009 respectively) as previously
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described (Ndiaye et al., 2012). Briefly, Lake Guiers is a low contaminated site used as
freshwater reservoir to supply drinking water (Berger et al., 2006). The Hann Bay and the
Saloum estuary are heavily contaminated sites due to urban activities, chemicals industries,
fisheries and agriculture. The Niayes area and Senegal river are submitted to an agricultural

pressure.

Immediately after sampling, each fish was measured (fork length, FL in mm), weighed
(weight, W in g), sexed and dissected (Table 1). Sexual maturity was determined
macroscopically using a modified standard scale of maturity stage (Legendre & Ecoutin,
1989). Blood was collected by heparinized seringue and plasma obtained after centrifugation
was stored in liquid nitrogen prior VTG measurement. Gonads were removed, fixed in

Bouin’s solution for 48 hours and stored in ethanol.
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Fig. 1: Sampling sites
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2.3. S. melanotheron-VTG assay

A homologous competitive ELISA assay was specifically developed to quantify VTG in
plasma of black-chinned tilapia (t-VTG). VTG was purified from E2-induced fish using anion
exchanges following gel filtration chromatography according to Brion et al. (2000).
Determination of molecular weight of purified t-VTG was performed by gel filtration.
Standard marker proteins kit with catalase (232kDa), ferretin (440 kDa) and thyroglobulin
(669 kDa) was used.Molecular weight standard and VTGwere run and theirs elution volumes
were determined. Eluted volume was used to calculate estimated distribution coefficient
(Kav) of each protein according to Brion et al. (2000). The logarithm of the marker protein
weights and theirs Kav were plotted. Molecular weight of t-VTG was estimate with equation

of linear regression obtained.

Polyclonal anti-t-VTG antibodies were raised in two female New Zealand white
rabbits after 53 days of immunization (Covalab, France). Reactivity of rabbit serum with
tVTG was evaluated by direct ELISA with serial dilution of t-VTG in coating buffer and
rabbit serum diluted in PBS/1%BSA and an homologous t-VTG competitive ELISA assay

was developed and validated according to Brion et al. (2002).

Briefly, Nunc Maxisorp microtiter plates (Nunc Roskilde, Denmark) were coated with
150 pL of t-Vtg at 35 pg/ml in 0.05 M carbonate-bicarbonate (pH 9.6). Standard of Vtg was
serially third-diluted between 0 and 3000 ng/mL. Standards and plasma samples were
preincubated with the primary antibody (final dilution of 1:30,000 in PBS, 1% BSA). Pre-
coated ELISA microplates were incubated with preincubated primary antibody solution with
standards or samples (100 pl) and then with secondary antibody (horseraddish peroxidase
goat anti-rabbit IgG diluted 1:2000 in PBS, 1% BSA). The peroxidise activity was revealed
by adding 100 ul of tetramethylbenzidine enzyme substrate (Kirkegaard and Perry
Laboratories, Gaithersburg, MD, USA) and was stopped by addition of 50 ul of 1 M
phosphoric acid (H3POy). The absorbance was read at 450 nm. Calculation was performed as

described by Brion et al. (2002).
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2.4. Gonad histology

After fixation of gonads in Bouin’s solution, three pieces of the gonad were dehydrated
through a series of graded ethanol, cleared with toluene and embedded in paraffin. Sections
were 7 um thick, stained with haematoxylin-eosin, and observed under optical microscope to

determine fish gender and occurrence of intersex.

2.5. Statistical analysis

Statistical analysis was performed using xxx software. VTG concentration was presented as
individual data. Differences between investigated sites were performed using Kruskal-Wallis

test followed by Mann-Whitney test (p<0.05).

3. Results

3.1. Validation of t-VTG ELISA

In the present work, t-VTG with a molecular weight of 482 kDa (Fig. 2) was purified and a
specific ELISA was developed to quantify VTG concentration in the plasma of black-chinned
tilapia. Validation of this assay was based on calculation of intra and inter-assay coefficients
of variability and on the determination of detection limit. Results are presented in Table 1.
The working range of the assay was ranged from 4.1 to 70.7ng/mL. Inter-assay coefficients of
variation obtained at 80, 50 and 20% of binding were 44.6, 22.5 and 6.1% respectively.
Similarly, intra-assay coefficients of variation of the standard were respectively 29.1, 13.8 and

8.6 %. (Table 2). The detection limit that represents 90% of antibody binding was 1.8ng/mL.
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Fig. 2: Molecular weight markers Thyroglobuline (669 Kda), ferritine (440 Kda), catalase (232

Kda) used for calibration with gel filtration column Superdex 200. Elution buffer: (carbonate-

bicarbonate), pH 9.5 at a flow rate of 0.7 ml/min. Void volume determined by blue dextran, was

used for calculate Kav of each protein.

Table 2: Characteristics of the tilapia vitellogenin enzyme-linked immunosorbent assay

Binding

90% 80% 50% 20%
t-Vtg (ng/mil) 1.81 414 16 85 07
CVintra-assay (%) 37.349 29.07 13 80 5.55
CVinter-assay (%) 54071 44 63 2249 6.10
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3.2 Circulating VTG in wild black-chinned tilapia

Circulating VTG concentration was measured in male and female black-chinned tilapia
collected during both dry and wet seasons. During dry season, t-VTG concentrations in male
ranged from non-detected level to 330 ng/mL (Fig. 3). There were significant differences
among locations. VTG concentration in male from Niayes 1 was significantly different from
those found in Kaolack. For female fish; measured concentrations were between 6.5 and
232460 ng/mL. Significant differences were found in plasma VTG concentration between
females from Foundiougne and from Niayesl (Fig. 4). During wet season, t-VTG
concentrations in male ranged from non-detected level to 2163 ng/mL (Fig. 5). In all locations
during wet season, VTG levels were not statistically different in both males and females.
Despite, significant differences found in Niayes 1 between dry and wet seasons, there were no
significant differences in plasma VTG levels for males collected in other sites during wet

season (Fig. 5).
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Fig. 3: Vitellogenin levels in male black-chinned tilapia sampled during dry season. Different

letters indicate statistically significant difference between sites (p<0.05; Kruskall-Wallis test

followed by Mann-Whitney).
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Fig 4: Vitellogenin levels in female black-chinned tilapia sampled during both dry and wet season.
Different letters indicate statistically significant difference between sites for each season (p<0.05;
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3.3. Gonad histopathology

In the present work, gonads of wild black-chinned tilapia were analyzed to determine the
occurrence of intersex phenomenon in Senegalese aquatic ecosystems. No intersex was

observed in gonads of male and female fish.

4. Discussion

The present study was designed to assess effects of EDCs and particularly estrogenic EDCs
on wild black-chinned tilapia living in Senegalese water bodies characterized by various
environmental pressures. The black-chinned tilapia was selected as sentinel fish species due to
previous work reporting the interest of this model to assess the effects of environmental
stressors using a set of biochemical and physiological biomarkers (Ndiaye et al., 2012).
Moreover, the black-chinned tilapia is also described as a promising fish species to assess
estrogenic effects in fish. Indeed, investigations performed in Ouémé river in Republic of
Benin described VTG inductions in fish from four sites contaminated by organochlorine
pesticides (Okoumassoun et al., 2002). Moreover, reproductive physiology of this
mouthbrooding cichlid fish is extensively investigated (Trewavas, 1983; Kishida & Specker,
2000). Also, structure of t-VTG and natural induction profiles in female and in male fish are
accurately described. In this work, t-VTG was purified and molecular weight was measured
by gel filtration. We reported a molecular weight of 480 kDa. This value is closed to
estimated molecular weight of Oreochromis mossambicus (370 and 220 kDa for VTG200 and
VTG130 respectively) (Takemura & Kim, 2001). It is also very similar to molecular weight
reported for other teleosts (Specker & Sullivan, 1993).

Using this purified t-VTG, polyclonal antibodies were synthesized and a specific assay
was developed using a protocol previously described (Brion et al., 2002). The performance of
the ELISA was validated through a single-laboratory validation based on international
guidelines for validation of analytical methods (Eurachem, 1998; Thompson et al., 2002).
Several parameters including linear range of the standard curve (i.e. calibration), intra- and
inter-assay variation (i.e. precision and repeatability respectively), detection and
quantification limits for standard and samples were assessed for the developed t-VTG ELISA.

The performances for each end-point of validation procedure were well described (Goksgyr et
14
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al., 2003). With intra- and inter-assay coefficients of variation below 30 % (except for 80%
inter-assay CV) and a 17-fold working range between 4.14 and 70.7 ng/mL, the developed
ELISA in the present study appears as a valuable method to detect t-VTG at 1.81 ng/mL.

The t-VTG ELISA developed in this study was used to assess estrogenic effects in
wild black-chinned tilapia from Senegalese aquatic ecosystems. In male fish, measured
concentrations were below to 3ug/mL. These values seems to be very low compared to VTG
concentrations reported in black-chinned tilapia from upstream sites of the Ouémé river
contaminated by organochlorine pesticides (Okoumassoun et al., 2002). However, it is
consistent with an estrogenic environment. VTG concentrations between 100 and 1000 ng/mL
were reported in wild roach sampled in UK polluted sites (Jobling et al., 1998). Also, VTG
concentrations measured in wild male black-chinned tilapia can be supported by low
environmental concentrations of pollutants such as organochlorine pesticides and
polychlorinated biphenyls (PCBs) measured in this area (Ndiaye et al., 2012). This result is
also confirmed by low estrogenic activity measured in sediment extract (unpublished data). In
female tilapia, measured concentrations were up to 10 ug/mL and lack of strong difference
between sites was observed. This result is in accordance with numerous results obtained in
female fish that reported high VTG concentrations due to normal cycle of VTG synthesis in

females (Panter et al., 1998; Flammarion et al., 2000).

This weak estrogenic response observed with VTG induction was also consistent with
the lack of intersex in collected fish even if it could suggest that the induction of VTG and the
development of ovotestis are based on different underlying mechanisms that require different
triggers and/or time scales (Faller et al., 2003). However, to our knowledge, no data reporting
intersex in the back-chinned tilapia is available. Also, further laboratory studies are needed to

address potential sex reversion in this fish species.

To summarize, the present work allowed developing a specific t-VTG ELISA to
characterise estrogenic effects in wild black-chinned tilapia living in Senegalese aquatic
ecosystems. VTG measurement indicated a low estrogenic contamination in investigated sites
associated to a lack of intersex phenomenon. This work could be completed by investigation

in other sites to address the occurrence of estrogenic effects in Senegalese aquatic ecosystems.
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Syntheése du manuscrit 3

Cette partie du travail avait pour objectif de caractériser 1’adaptation de S. melanotheron en
condition controlée. Les poissons sont sensibles a 1’exposition a des contaminants présents
dans I’eau qui affectent les branchies en augmentant la perméabilité a I’eau et aux ions de leur
épithélium et en inhibant I’activité au niveau des cellules a chlorures (Wendelaar Bonga &
Lock, 1991). La NKA est ubiquiste et constamment située dans la partie basotatérale des
membranes cellulaires et elle est considérée comme une enzyme capable de créer un gradient
électrochimique permettant I’assimilation et 1’excrétion active trans-épithéliale d’ions (Lorin-
Nebel et al., 2012). Les CFTR sont localisées dans la membrane apicale et jouent un role
important dans la sécrétion des ions avec une présence accrue avec l’augmentation de la
salinité (Ouattara et al., 2009). La réorganisation de 1’épithélium des branchies et la variation
du nombre et de la taille de ces transporteurs ont été observées durant I’adaptation a la salinité
(Marshall & Singer, 2002). La NKA est I’'un des composants principaux du transport actif au
niveau des branchies des poissons (Cf Chap. 2). La mesure de I’activit¢é ATPase chez les
poissons est un bon indicateur pour évaluer I’adaptation a la salinit€é mais également

I’exposition a des polluants (Sancho et al., 2003).

Dans la présente étude, les expositions ont été réalisées avec une salinité allant de
I’eau douce a I’eau hypersalée. Les poissons ont été séparés durant toute la durée de
I’exposition en 3 groupes (eau douce, eau de mer et eau hypersalée). Les concentrations de
DDT utilisées dans cette étude correspondaient a celles utilisées par Kwong et al. (2008).
Deux transporteurs ioniques majeurs (NKA et CFTR) présents dans les ionocytes des
branchies ont été étudiés. Leur localisation, leur nombre et leur taille ont été estimés par la
localisation des ionocytes en immunofluorescence. L’activité Na'K*-ATPase a aussi été
mesurée. Parallelement les concentrations de DDT dans plusieurs tissus (branchies, muscle et

foie) ont été analysées.
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Ces travaux ont montré une diminution de 1’épaisseur de I’épithélium branchial au
niveau des 3 groupes de poissons apres exposition au DDT, avec une altération plus marquée
en eau douce. Ces résultats ont donc suggéré que le DDT a un effet sur la structure de
I’épithélium des branchies. Le canal CFTR a seulement été détecté dans la partie apicale des
MRC des poissons en eau hypersalée et il était moins exprimé chez les poissons exposés au
DDT. L’expression de la NKA était significativement plus élevée chez les tilapias en eau

douce qu’en eau hyper salée.

L’induction de I’activité NKA a été observée chez le tilapia en comparant des
individus provenant d’eau douce, d’eau de mer et d’eau hyper salée non exposés au DDT.
L’exposition au DDT a entrainé une inhibition de 1’activité NKA chez les individus en eau
douce et en eau de mer. Cependant la baisse de 1’activité NKA et I’abondance du CFTR chez
le S. melanotheron en eau de mer et eau hypersalée exposé aux DDT peuvent perturber les
capacités d’osmorégulation a long terme. Ces changements ont suggéré qu’une perturbation
des capacités d’osmorégulation des tilapias exposés a différents stress peut a long terme avoir

des répercutions au niveau des populations.
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Manuscrit 3. Impact of environmental DDT concentration on gill
adaptation to increased salinity in the tilapia Sarotherodon melanotheron,
paru a ‘Comparative Biochemistry and Physiology Part C’
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Estuaries of tropical developing countries suffering from severe droughts induced by climate change are habitats
to fish, which face drastic salinity variations and the contact with pollutants. The Western Africa tilapia Sarother-
odon melanotheron is highly resistant to hypersalinity, but the effect of human-released xenobiotics on its adap-
tation is barely known. Controlled experiments were conducted to observe S. melanotheron gill adaptation to
abrupt salinity variations in the presence of waterborne DDT, at concentrations detected in their natural habitat.
The gills appeared as an important site of DDT conversion to DDD and/or depuration. A 12-days DDT exposure

Keywords: ! . X . . e .

DDTs resulted in decreased gill epithelium thickness at all salinities (from fresh- to hypersaline-water), and the struc-
Fish ture of gills from freshwater fish was particularly altered, relative to controls. No unbalance in tilapia blood
Gill osmolality was observed following DDT exposure, which however caused a decrease in branchial Na™-K™-

Na*/K*-ATPase
Osmoregulation
Teleost

ATPase (NKA) activity. Gill cellular NKA expression was reduced in salt-water, together with the expression of
the CFTR chloride channel in hypersaline water. Although S. melanotheron seems very resistant (especially in sea-
water) to short-term waterborne DDT contamination, the resulting alterations of the gill tissue, cells and enzymes
might affect longer term respiration, toxicant depuration and/or osmoregulation in highly fluctuating salinities.

© 2012 Elsevier Inc. All rights reserved.

1. Introduction

Some Western Africa estuarine habitats have been seriously degrad-
ed for the last 30 years by climate changes causing severe droughts with
reduction of freshwater flow, combined with the increase in domestic
and industrial effluents (Bouvy et al, 2008). Reduction of stream
flows has led to the inversion of salinity gradients in estuaries such as
those of the Casamance and the Saloum rivers (Niang-Diop et al.,
2002), where seawater penetrates and evaporates, reaching extremely
high salinities upstream. Water salinity is the abiotic physicochemical
factor that varies the most in the Saloum (e.g. Tine et al., 2007), increas-
ing from the mouth (36%.) to the upper reaches (>130%.) and
experiencing large seasonal variations, from 130%. after periods of
drought down to 40%. during short periods of rainfall (Albaret, 1987).

Abbreviations: p,p'-DDT, 1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethane; NKA, Na™*/
KT -ATPase, FW, freshwater; SW, seawater; HSW, hypersaline water; MRCs, mitochon-
dria rich cells.

* Corresponding author at: IRD, Mediterranean Institute of Oceanography (MIO) UMR
7294, Station Marine d'Endoume, rue de la batterie des Lions, 13007 Marseille, France.
Tel.: +33 49104 1605; fax: +33 49104 1635.

E-mail address: virginie_riou@hotmail.com (V. Riou).

1532-0456/$ - see front matter © 2012 Elsevier Inc. All rights reserved.
doi:10.1016/j.cbpc.2012.03.002

The black-chinned tilapia Sarotherodon melanotheron has been
found in West-African habitats at salinities ranging from freshwater
up to 130%., and was observed to reproduce and grow at salinities of
up to 85%. (Albaret, 1987; Panfili et al., 2006). However, a decreased
condition index and over-expression of the HSP70 stress protein
transcripts were related to salinity increase from 40 to 60%. as well as
from 60 to 100%. in wild specimens (Tine et al., 2010). An important
allocation of energy towards osmoregulation might result in the
decrease of both reproduction and growth with salinity in the Saloum
estuary (Panfili et al., 2006).

The high demographic growth observed in Senegal associated with a
high urbanization rate has generated significant water pollution (Niang-
Diop et al., 2002; Manirakiza et al., 2003). In addition, agricultural runoff
of rain and irrigation water introduces pesticides into the aquatic environ-
ment, where it poses significant toxicological risks to resident organisms
(Scott et al., 1990). Pesticides such as the organochlorine hydrocarbon
DDT [1,1,1-trichloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethane] are widely used in
West African countries, for controlling cotton pests and mosquitoes, but
also illegally by fishermen as an easy means to capture fish (Avit et al.,
1999). Photochemical and/or microbial DDT degradation in water leads
to the dechlorination of DDT into DDE (1,1-dichloro-2,2-bis(p-chlorophe-
nyl)ethylene) and DDD (1,1-dichloro-2,2-bis(p-chlorophenyl)ethane),
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with DDD as the major metabolite (Murty, 1986). The lipophilic nature of
DDT and derivatives allows their retention for long periods, often result-
ing in highly toxic amounts accumulated in high trophic levels.

The sum of DDT isomers and metabolites (DDTs) has been detected
as the main organochlorine pesticide contaminant in waters collected
near Sene-Gambian farms in Senegal. Concentrations varied between
85 and 190.1ngL~! and reached up to 2319ngL™ ' in Dakar
(Manirakiza et al.,, 2003), exceeding the WHO limit for drinking water
quality of 100 ng L~ ! (UNEP/FAO/WHO, 1989). High amounts of organ-
ochlorine pesticides (lindane, dieldrin, heptachlor, aldrin and p,p’-TDE)
have also been detected in tissues of S. melanotheron caught at multiple
sites of the Ouémé River, Republic of Benin (Okoumassoun et al., 2002).
These specimens revealed abnormal levels of vittelogenin in male spec-
imens, which were suggested to be related with the xeno-estrogenic or
anti-androgen properties of the isomers of DDT, DDD and DDE (Soto
et al., 1995).

The accumulation of DDT and metabolites in different fish tissues
probably affects other functions such as osmoregulation. In Sarothero-
don aureus for instance, the DDT metabolite o,p’-DDD inhibits the
metabolism of cortisol (Ilan and Yaron, 1983), one of the major
hormones involved in successful SW acclimation (Forrest et al., 1973).
An increase in cortisol linked to DDT exposure might thus affect the
ability of tilapia to face a hypertonic shock. DDT has also been shown
to induce gill morphological changes (necrosis, hypertrophy and
hyperplasia, Walsh and Ribelin, 1975) and to inhibit the activity of the
branchial Na*/K*-ATPase pump in teleosts (e.g. Janicki and Kinter,
1971; Kinter et al., 1972). The multifunctional gill, main site for osmo-
regulatory transport mechanisms, is indeed a primary target for many
toxicants and represents the main uptake pathway for hydrophobic
compounds (like DDT) from the water column (Ondarza et al.,, 2011).
S. melanotheron is known to resist particularly well to rapid salinity in-
creases (Lemarié et al., 2004), however the effect of DDT on the ability of
tilapia to face hyperosmotic stress is unknown and is the focus of the
present work. The aim of this study is to determine whether the hydro-
mineral balance of the extremely euryhaline S. melanotheron is altered
and to determine the effects on gills at the tissue and molecular levels.

2. Material and methods
2.1. Fish and chemicals

Young adult S. melanotheron (41.9+7.9 g; 12.540.9 cm; Mean + SD),
hatched and grown in constantly aerated freshwater (FW: around 0.3%.)
at 29 °C, were obtained from the Cemagref-IRD “Gamet” culture facility
in Montpellier. During their growth and the whole period of the experi-
ment, fish were held under a photoperiod of 12 h of light and 12 h of
darkness. Six days prior to initiating salinity changes, they were
transferred to 3 closed re-circulating systems (200 L) filled with aerated
29 °CFW (0.2-0.5%,) at densities around 1 fish per 3 L water. The adapta-
tion of fish from one of the 200 L tanks to hypersaline water (HSW:
67.3-70.2%.) was done by successive 24 h increases to 35, 50, 60 and
70%.. Fish from the second 200 L FW tank were directly transferred to
seawater (SW: 34.0-38.9%.) 3days later, so that SW- and HSW-
acclimated fish reached their final salinity on the same day. The salinity
of natural seawater was adjusted with synthetic marine salts (Instant
Ocean®, Antinea, France) to 35%. (SW) and 70%. (HSW). Salinity was
monitored alternatively by refractometry or the use of an electronic
salinometer (30 M-100, YSI Incorporated Yellow Springs). During the
experiments, the temperature was kept between 26 and 30 °C, with
variations of less than 2 °C from one day to the other.

A stock solution of 0.1 gL™! p,p-DDT (Dr. Ehrenstorfer GmbH,
Germany) in dimethyl sulfoxide (DMSO) was stored at 4 °C for daily
additions to designated glass aquaria. For the measurements of DDT
concentrations, dichloromethane (Accros Organics, Fisher Scientific,
France), pentane (JT. Baker, Atlantic labo, France), sulphuric acid Shar-
lau (95-98% extra pure, Atlantic labo, France) and iso-octane Sharlau

(Atlantic labo, France) were used. The silica gel (0.063-0.2 mm,
Merck, France) was cleaned with dichloromethane before acid silica
gel was prepared, mixing 600 g of silica gel and 400 g of sulphuric
acid over night at 200 °C (Miiller et al., 2001). The standard reference
material SRM 2261 (chlorinated pesticides in Hexane) was provided
by the National Institute of Standards and Technology (NIST, Gaithers-
burg, MD, USA). DDT-d8 was delivered as crystals by Cambridge Isotope
Laboratories (Purity 99%). Octachloronaphthalene (OCN) was used as
syringe standard and purchased from Cluzeau Info Labo (Purity 98.8%).

2.2. Experimental design

For the experiments lasting respectively 1 and 12 days, fish from the
acclimation tanks (FW, SW, HSW) were transferred to 12 covered glass
aquaria filled with 40 L of water at the corresponding salinity (12 fish
per tank) 12 h after the final salinity step. Each condition (FW, SW
and HSW; FW +DDT, SW+DDT and HSW + DDT) was duplicated
(tanks a and b). Fish were fed daily with commercial pellets (Biofoccus,
47% proteins, Biomar, France) at 0.6% body weight. Excess food and
feces were removed 2 h after food addition to the tanks, while replacing
at the same time 37% of tank water. To avoid DDT accumulation in the
food, the adjustment of DDT water concentration in the exposed tanks
was done after feeding and water renewal, by adding 240 pL of the
0.1gL™! p,p'-DDT stock solution. Although no filtering system was
used (with the objective to maintain DDT concentration), water quality
(measured daily before feeding) was kept within the ranges of pH
7.4-82,3-7mgL™ "' 0, 0-2mgL~ ' NO3, 0-1 mg L~ ' NO;.

To monitor waterborne DDT levels during the experiment, triplicate
10 mL water samples were collected after 1, 8 and 12 days, transferred
to glass flasks equipped with Teflon screw caps and stored at — 20 °C. At
the end of the experiments, the fish were anesthetized with MS-222
buffered in Trizma-Base to pH 7.7 (100 mg L™ !, Sigma-Aldrich, France)
under dark and quiet conditions. A condition index (CI, Tine et al., 2010)
based on the fish length (FL, mm) and body wet mass (W, g):
CI=10°>W FL~3 was calculated for each individual. The fish blood
osmolality was immediately measured (§2.8), gills were sampled for
Na*t/K*-ATPase (NKA) activity (§2.7), histology, immunocytochemis-
try (§2.5-6), and scanning electron microscopy (§2.4). From every
tank, 6 fish were sampled for gill, liver, and muscle tissues. Aluminum
containers were used to pool each tissue separately (corresponding to
half the tissue amount of each 6 replicate fish) according to the different
experimental tanks. Tissues were stored at — 20 °C until freeze-drying.
The samples were kept at — 40 °C for 24 h before freeze-drying for 48 h
under 0.05-0.5 mbar vacuum in a CHRIST ALPHA 1-4 device (Bioblock
Scientific, France) for further processing (§2.3). All animal procedures
were in compliance with the guidelines of the European Union (direc-
tive 86/609) and the French law (decree 87/848) regulating animal
experimentation.

2.3. Total DDT concentration in water and tissue samples

2.3.1. Water analyses

SPME (Solid Phase Micro-Extraction) analyses of triplicate 10 mL
water samples were performed with commercially available PDMS
(polydimethylsiloxane) 100 um coating fibers from Supelco (Bellefonte,
USA). After the immersion of the fiber in the sample (30 min. at 40 °C at
250 rpm), it was immediately desorbed into the Gas Chromatograph
(GC) injection port (temperature=250 °C; time =3 min). Analyses
were performed in automated mode thanks to a multipurpose sampler
MPS2 (Gerstel, RIC France, Lille). DDt-d8 was used as internal standard
(IS). Calibrations were performed with ultrapure and salted waters
spiked at 3 different levels with compounds of interest and the IS.

2.3.2. Tissue analyses
In order to determine DDT, DDD and DDE concentrations in muscle,
liver and gill tissues, an extraction-purification performed by Microwave
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Assisted Extraction (Start E system) coupled with purification on acid
silica gel column was applied (Thompson and Budzinski, 1999). Freeze-
dried gill, liver or muscle tissues pooled from 6 fishes per tank (0.2 to
0.5 g of dry tissues) were extracted by microwave-assisted extraction
with dichloromethane (pressurized system controlled by Temperature
programmed from around 40 °C to 80 °C during 5 min at 800 W, then
held at 80 °C for 5 min at 400 W). The internal standard, DDT-d8, was
gravimetrically added prior to the extraction and one extraction blank
was performed with each series of extraction. For DTs analysis, the extract
was then purified on an acid silica gel column (adapted from Tapie et al.,
2008). Compounds were eluted with 3x5 ml of a mixture pentane /
dichloromethane (90/10; v/v). The extract was concentrated, transferred
to isooctane and the syringe standard (Octachloronaphthalene) was
added before analysis by Gas Chromatography coupled to Electron
Capture Detector (GC/ECD).

2.3.3. Analytical determination of DDT, DDD and DDE concentrations

The GC was an Agilent 6890 model (Agilent Technologies, Massy,
France) equipped with a Micro Electron Capture Detector. The
column used was an HP-5MS ((5%-Phenyl)-methylpolysiloxane;
30 mx0.25 mm i.d.; 0.25 um film; Agilent Technologies, Chromoptic,
Courtaboeuf, France). Both SPME and direct liquid injections (after
extraction of dry tissues) were performed with the pulsed splitless
mode; the pulse pressure was 25 psi for 1.5 min (for liquid injection)
or 3 min (for SPME injection), then the purge flow to split vent was
60 mL min~ " and the gas saver was set at 20 mL min~ ! after 15 min;
the inlet temperature was 250 °C. The carrier gas was helium (purity
5.6, Linde Gas, Toulouse, France) with a constant flow rate of
1.3 mLmin~ "' and linear velocity of 42 cms™'. The column tempera-
ture was held initially at 60 °C for 2 min, increased to 280 °C at
5°Cmin~", and finally held on for 5min. DTs were quantified in
relation to internal standards (IS). Octachloronaphthalene was used as
syringe standard. The response factors of the different compounds
were measured by injecting mixtures of DTs (SRM 22261), IS and
syringe standard.

For quality insurance, procedural blanks were regularly performed
during the extraction process (representing less than 2% of the sample
content) and all the results presented are corrected for blank levels.
The DTs analysis method was validated by the extraction and analysis
of a certified matrix SRM 2977 (mussel tissues, Perna perna, from
Guanabara Bay, Brazil) provided by the NIST (Gaithersburg, MD, USA).
Recovery percentages of analyzed DTs are >90% and for all compounds,
the variability is less than 10% (n=23). Blank injections of isooctane
were performed between each sample injection to ensure the cleanli-
ness of the GC/ECD injector.

2.4. Scanning electron microscopy

The 2nd (half) left gill arches of 2 fish from each condition were
fixed by 24 h immersion in 2% glutaraldehyde solution adjusted to
380 mOsm kg~ !, buffered at pH 7.4 with 0.1 mol L™! cacodylate buffer.
Samples were rinsed 3 times 30 min in cacodylate buffer and immedi-
ately post-fixed for 4 h at room temperature in buffered 1% 0sO..
After extensive washes in buffer, the samples were rinsed with water
and dehydrated through an ethanol series, and a 1,1,1,3,3,3-hexam-
ethyldisilazane bath, followed by air drying and attachment to speci-
men stubs with adhesive carbon tabs, platinum-coating in a sputter
coater (SCD050 Bal-Tec, Germany) and examination with a Quanta
FEG 200 (FEI, The Netherlands) equipped with a X-MAX EDS detector
(Oxford Instruments, UK).

2.5. Gill preparation for histology/immunolocalization
The first left gill arches of 3 fish from each condition were immersed

in Bouin's liquid for 48 h at room temperature, rinsed with 70% ethanol,
dehydrated using increasing grades of ethanol (95 and 100%) and

butanol before treatment with Histochoice clearing agent (MICROM-
SARL, Francheville, Lyon, France), for embedding in Paraplast. Trans-
verse 4 um-thick sections were cut on a Leitz Wetzlar microtome
(Leica, Rueil-Malmaison, France) and mounted on poly L-lysine coated
slides for histology or immunolocalization. For histology, the slides
were dewaxed, rehydrated and stained with Masson's trichrome,
mounted with Diamount (Diapath, Italy) and examined with a light mi-
croscope (Leica, Diaplan) coupled to a Leica DC 300 F digital camera and
FW4000 Software. Blue-labeled gill filament mucous cells were enu-
merated on 330 um long filament sections (expressed as mucous cell
numbers per mm gill filament length). The interlamellar epithelium
thickness measurements were performed on the same sections using
the Image] software.

2.6. Immunolocalization of Na™ /K *-ATPase (NKA) andjor of the Cl~
channel (CFIR)

The slides were processed as in Ouattara et al. (2009) with the
following modifications. For NKA immunolocalization, the primary
antibody (12 ug mL ™! final concentration) was a H-300 rabbit polyclonal
antibody raised against amino acids 551-850 of human NKA ol
(sc-28800, Santa Cruz Biotechnology, Inc., USA), already successfully
used on fish (Sucré et al., 2010). This antibody detects the a1, 2 and 3 iso-
forms of the Na*/K*-ATPase. When NKA was immunolocalized alone, a
secondary Alexa Fluor® 488 goat anti-rabbit IgG was used at
10pg mL~' (A-11008, Invitrogen, France). Slides were mounted with
an aqueous support (ImmunohistoMount, Santa Cruz Biotechnology,
Inc,, USA) and rapidly examined with a Leica Diaplan fluorescence-fitted
microscope (450-490 nm filter) coupled to a Leica DC 300 F digital cam-
era and FW4000 Software. Mitochondria Rich Cells (MRC) NKA immuno-
fluorescence intensities were measured on the Image] software and
normalized using the corresponding lamellae background fluorescence.

For co-immunolocalization of NKA and of the CFTR Cl™ channel, a
monoclonal mouse antibody directed against the carboxyl terminus of
human CFTR (MAB25031, R&D Systems, Minneapolis, USA) and cross-
reacting with S. melanotheron CFTR (Ouattara et al., 2009) was added
at 15 pg mL~! final concentration to the rabbit NKA primary antibody
described above. Primary antibodies were revealed by an Alexa
Fluor® 488 conjugated donkey anti-mouse IgG (10 ug mL™~ !, A-21202,
Invitrogen, USA) and a Rhodamine-conjugated donkey anti-rabbit IgG
(4 pg mL™ !, sc-2095, Santa Cruz Biotechnology, Inc., USA), as secondary
antibodies, respectively. Control sections were subjected to the same
conditions, but without primary antibodies. The slides were mounted
with ImmunohistoMount and examined with a Zeiss AxioimagerZ1
epifluorescence microscope fitted with the ApoTome (FITC and CY3
Axioimager Z1 filters) using AxioVision Rel. 4.8 Software.

2.7. Na™/K™"-ATPase activity measurements

The 2nd (half), 3rd and 4th left gill arches of each fish were preserved
at —80 °C in SEI buffer (300 mmol L~ Sucrose, 20 mmol L~ ! Na,EDTA,
100 mmol L™ ! Imidazole: pH 7.3). After thawing on ice, the gill epitheli-
um was scraped out of the cartilage and homogenized in ice-cold mem-
brane isolation buffer (MIB: 250 mmol L™ ! sucrose, 5 mmol L~ ! MgCl,
5 mmol L™ ! Tris/Hepes: pH 7.3), centrifuged at 4000 g (5 min at 4 °C),
and proteins in the supernatant were quantified by the Bradford method
(Biorad, France). NKA activity, expressed in pmol Pi mg™"' protein h™',
was measured according to Flik et al. (1983) downscaled to 110 L reac-
tion volume into a 96-well microtiter plate with 5 pg protein in MIB con-
taining 0.1 ug saponin. NKA specific activity was calculated from the
difference in ATP hydrolysis at 37 °C following the addition of 100 pL
assay buffer (3 mmol L~ ! Na-ATP, 100 mmol L~ ! NaCl, 30 mmol L~ ! Im-
idazole/Hepes, 0.1 mmolL~! EDTA, 5mmolL~! MgCl: pH 7.4)
amended with either 13.4 mmol L™ KCl, or 1.4 mmol L™ ouabain. The
enzyme reaction was stopped by adding ice-cold trichloroacetic acid
10% (100 pL), simultaneously with 100 pL color reagent (660 mmol L'
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H,S04 9.2 mmol L™ (NH4)gM0044.4H,0, 330 umol L™! FeS0,4.7H,0)
followed by a 10 min reaction to quantify liberated Pi (630 nm
absorbance, Infinite M200 plate reader, TECAN trading AG, Switzerland).

2.8. Osmolality measurements

Blood osmolality was measured in 6 fish from each tank. Blood was
sampled from the caudal vessel using a 1 mL syringe coated with
heparin (Li-heparin, Sigma-Aldrich, France). The osmolality of 20 pL of
blood was measured on an Advanced 3300 micro-osmometer using

an internal standard of 300 mOsm kg~ .

2.9. Statistical analysis

Differences in water DDT concentrations (n=>5 sampling events or
N =4 tanks per salinity), fish blood osmolality (N=12 fish per condi-
tion), gill NKA activity (N =12 fish per condition), gill MRC NKA immu-
nofluorescence intensity relative to gill tissue background (n =10 MRCs
per N=3 fish per condition), gill filament mucous cell numbers (n=10
sections per N=3 fish per condition) and inter-lamellar epithelium
thickness (n=10 measurements per n=10 sections per N=3 fish
per condition), were analyzed by the non-parametric pairwise Mann-
Whitney test on raw data, due to the low number of replicates, using
the Statistica 6 software. Unless otherwise stated, data are reported as
medians and 25-75% interquartile ranges and statistical difference
was accepted at p<0.05.

3. Results

No mortality was observed after the one-day DDT exposure experi-
ment. Concerning the 12 days DDT exposure experiment, agonistic
behavior was noticed in all the tanks after Day 1 of DDT-exposure, result-
ing in increased mortality until Day 5 in FW and SW tanks (controls: 1
death/tank for FW, 4-5 deaths/tank in SW; DDT: 2-4 deaths/tank in
FW, 1-2 deaths/tank in SW). Dead fish indeed harbored bite marks on
their fins, as well as large scaleless wounds on the flanks. Between Days
5 and 12, there was 1 death per tank in both control and DDT-exposed
FW and SW tanks. In HSW, fish mortality was only observed after Day 5
in both control and DDT-exposed tanks and was consistent between
replicate tanks (controls: 3 deaths/tank; DDT: 6 deaths/tank). After
12 days, the condition indices (CI) of control fish (0.200+0.014,
0.19640.008 and 0.20340.012 for FW, SW and HSW, respectively;
mean + SD) were not different from one salinity to the other or from
the CI of DDT-exposed fish (0.20640.017, 0.2104-0.015 and 0.210+
0.015, resp.; mean+SD; all pairwise comparisons Mann-Whitney
p>0.05).

3.1. Waterborne DDT monitoring

A preliminary experiment was performed in the same conditions as
the real experiment in seawater, for 5 days with/without fish, to deter-
mine the nominal DDT concentration to add to the tanks. The daily
addition of a nominal concentration of 600 ng L~ ! ! p,p'-DDT was cho-
sen, resulting in waterborne total DDTs (tDDTSs, i.e. sum DDT, DDE and
DDD) concentrations of 232 (167-272) ngL™! (n=5, median
(25-75%)) over 5 days without fish, reproducing the highest environ-
mental tDDTs concentrations measured in Senegal (231.9ngL™!,
Manirakiza et al., 2003).

The 1 and 12 days experiments were performed with 12 fish per FW-,
SW- and HSW-aquarium (fish weights of 42.8+7.0¢g, 43.2+7.9 g and
445484 g, resp., mean4-SD). On the first day of DDT-addition to the
fish tanks, waterborne tDDTs concentrations were 84 (35-129) ngL™ !,
128 (90-177) ngL™' and 93 (68-110) ngL~! (N=4, median
(25-75%)), respectively. No difference was observed between salinities
after 1 day of DDT exposure (p>0.05), and the DDT metabolites were
consistently dominated by DDT, with DDD and DDE accounting for

2.3-4.7% and 0.5-0.7% of tDDTs, respectively (Fig. 1, Day 1). After 8 days
(data not shown) and at the end of the 12 days experiment (Fig. 1, Day
12), waterborne tDDTs concentrations tended to be consistently higher
in HSW tanks (where the number of fish was the lowest) compared to
FW and SW tanks. The fraction of DDE increased (relative to Day 1) at
all salinities after 12 days to 4.0-6.2% of tDDTs (Fig. 1, Day 12).

3.2. Tissues DDT concentrations

Overall, fish tissues presented tDDTs concentrations increasing by a
factor of 3 to 9 from muscle (Day 1: 15-30 ng/g dry weight; Day 12:
50-125 ng/g dw), to gill tissues (Day 1: 100-150 ng/g dw; Day 12:
450-600 ng/g dw), and by a factor of 1.3 to 4 from gill to liver tissues
(Day 1: 300-600 ng/g dw; Day 12: 600-1500 ng/g dw, Fig. 1). Absolute
amounts of DDT, DDD and DDE were globally higher after 12 days than
after 1 day of exposure. All examined tissues presented DDD/tDDTs ratios
higher than those in the waters (Day 1 and Day 12, Fig. 1), with gills dis-
playing DDD/tDDTs ratios 1.4 to 2.8 times higher than livers and muscles.
At Day 1, the DDE/totalDDTs ratios in fish tissues (3.8-5.1%, 2.3-2.9% and
6.3-9.0% in muscle, gill and liver, resp.) were higher than the ratios pre-
sent in waters (Fig. 1). While the gills DDD/tDDTs and DDE/tDDTs ratios
were almost identical at days 1 and 12, in muscle tissues they tended to
be lower on Day 12 than on Day 1 by a factor of approximately 2. Liver
DDE/tDDTs ratios on Day 12 were twice those observed on Day 1 (DDD/
tDDTs ratios were comparable after both periods of DDT-exposure).

While the tilapia gills contained similar tDDTs concentrations, DDD/
tDDTs and DDE/tDDTs ratios in FW, SW and HSW after 12 days of DDT
exposure, liver (and muscles in one replicate) tDDTs concentrations
tended to be higher in HSW-acclimated tilapia than in FW and SW.
The lowest muscles and livers tDDTs concentrations were measured
in SW-acclimated fish (Fig. 1). Although FW tanks waterborne DDD/
tDDTs and DDE/tDDTs ratios tended to be higher after 12 days than in
SW and HSW, FW-acclimated fish liver and muscle tissues DDD/tDDTs
ratios were almost half of those observed in SW-and HSW-acclimated
specimens.

3.3. Gill structure

In the afferent and efferent gill filament borders of FW-acclimated
tilapia, scanning electron microscopy (SEM) revealed many mucus
plugs or granules (Fig. 2). Mitochondria Rich Cell (MRC) apical openings
with microvilli were also observed (Fig. 2A,B). Histological observations
(made on 3 individuals per condition) on FW-acclimated fish gills
revealed abundant mucous cells (42 (36-48) mucous cells/mm
filament length; Median (1Q25-75)) in the apical part of a thick interla-
mellar epithelium (Fig. 3; Fig. 4A). In comparison, mucous cells were
significantly less abundant in the gill epithelia of SW- and
HSW-acclimated tilapia (with 3 (0-12), and 5 (3-6) mucous cells/mm
filament length, resp.; Median (IQ25-75)), and their interlamellar
epithelium was significantly thinner (Fig. 3, Fig. 4A). The gill epithelium
was significantly thicker in HSW- (mainly due to larger MRCs) than
SW-acclimated fish (Fig. 4A) and the surface of the secondary lamellae
was almost totally exposed to the surrounding water in gills of fish
exposed to both salinities (Fig. 3). SEM revealed many small
crypts (1 pum) with microvilli on the afferent side of SW-acclimated
S. melanotheron gill filaments, and crypts of varying sizes with no visible
microvilli in HSW-acclimated fish (not shown).

The presence of DDT was associated at all salinities with thinner gill
interlamellar epithelia relative to control specimens (reduced by 23%,
25% and 29% in FW +DDT, SW + DDT and HSW + DDT, resp.; Fig. 4A).
Significantly less mucous cells were counted in FW- and HSW-
acclimated tilapia (30 (20-46) and 0 (0-3) mucous cells/mm filament
length, resp.; Median (IQ25-75)) than in control specimens (see above).
In addition, FW-grown tilapia exposed to DDT displayed varying epitheli-
um thickness (thinner in the filament centre, with more lamellar surface
exposed to the surrounding FW) and abnormalities such as epithelial
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Fig. 1. DDT (dark grey), DDE (light grey) and DDD (black) concentrations in water (ng/L) and muscle, gill and liver tissues from Sarotherodon melanotheron (ng/g dry weight) after
0, 1 or 12 days of exposure in freshwater (FW), seawater (SW) or hypersaline water (HSW) in duplicate aquaria (a and b).

hyperplasia, lifting, and necrosis (Fig. 2 right, Fig. 3 top right) as well as
lamellar fusions.

3.4. Gill Na*/K*-ATPase and CFTR immunolocalization

The abundance of NKA-labeled Mitochondria Rich Cells (MRC) in the
FW-grown tilapia gill epithelium was very variable and they were
mainly localized on the secondary lamellae, sometimes partly covered
by mucous cells (Fig. 3 FW and FW+ DDT). The gill filaments of
SW-acclimated tilapia displayed one to two triangular shaped

NKA-labeled MRC regularly present within each interlamellar space at
the basis of the epithelium (Fig. 3 SW). A similar regularity was
noticed in control fish adapted to HSW, with larger NKA-labeled MRC
in the interlamellar epithelium (Fig. 3 HSW and HSW + DDT). NKA la-
beling intensity was significantly lower in gills from HSW- than from
FW-acclimated tilapia, and the CFTR chloride channel was only detected
in gill MRC apical crypts from specimens adapted to HSW (Fig. 3E").

In FW MRC, DDT exposure did not affect intracellular NKA labeling
intensity (Fig. 4B). In contrast, the gills of SW- and HSW-acclimated
fish exposed to DDT displayed lower MRC NKA-labeling intensity



12 V. Riou et al. / Comparative Biochemistry and Physiology, Part C 156 (2012) 7-16

Fig. 2. Scanning electron microscopy of gill lamellae from Sarotherodon melanotheron maintained in FW without (left) or with DDT for 12 days (right). Inserts: magnifications of a
mucus plug (C) and MRC apical openings with microvilli in control (A) and DDT-exposed (B) tilapia. Arrows point at examples of M: mucus plug, Mi: Microvilli, EH: epithelium
hyperplasia, EL: epithelial lifting.

relative to control and to DDT-exposed FW-adapted tilapias (Fig. 3 3.5. Gill Na*/K*-ATPase activity and blood osmolality

middle and bottom panels, Fig. 4B). Finally, the CFTR chloride channel

was less detected in HSW-acclimated tilapia exposed to DDT than in The analysis of gill Na*™/K*-ATPase activity and blood osmolality in 6
controls (Fig. 3F'). fish from each duplicate aquarium allowed ruling out potential “tank

SW+DDT

HSW+DDT

Fig. 3. Sarotherodon melanotheron gill tissue histology (bottom) and Na™/K*-ATPase immuno-localization (green, top) in fish maintained in freshwater (FW), or acclimated to seawater
(SW) or hypersaline water (HSW) for 12 days without (left) or with DDT (right). E'-F': co-immunolocalizations of Na*/K*-ATPase (red) and CFTR (green). Arrows point at examples of
M: mucocyte, MRC: mito-chondria rich cell, C: crypt, EH: epithelium hyperplasia, EL: epithelial lifting, EN: epithelial necrosis. Differences in Interlamellar Epithelium (IE) thickness are
pointed at in FW specimens.
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Fig. 4. Effect of DDT (12 days) in Sarotherodon melanotheron kept in freshwater (FW), sea-
water (SW) or hypersaline water (HSW) on A: Gill interlamellar epithelium thickness
(N=3 fish per condition; n=100 interlamellar spaces on 250X magnified filaments
from 1 or 2 tissue sections), and B: Gill Mitochondria Rich Cells (MRC) Na™/K"-ATPase
immunofluorescence intensity normalized by tissue background fluorescence (N=3
fish per condition; n=10 MRC). Significant differences (Mann-Whitney p<0.05) are
marked as a (DDT different from control), b (different from SW in the corresponding
condition, i.e. control or DDT), ¢ (different only from FW in the corresponding condition).

effect”. Branchial NKA activity increased significantly from FW to SW and
HSW in controls. After 12 days of DDT exposure, NKA activity was signif-
icantly inhibited in FW- and SW-acclimated fish gills compared to control
specimens, while there was no inhibition in HSW (Fig. 5A). Control
tilapias exposed to salinities ranging from 0.3 to 70.2%. (corresponding
to 10-2050 mOsm kg~ !) maintained their blood osmolalities between
340 and 410 mOsm kg~ !. A significant increase in blood osmolality was
observed from FW- to SW- and from SW- to HSW-acclimated tilapia
(Mann-Whitney p<0.05, Fig. 5B). The same trend was observed in the
presence of DDT, which had no effect (relative to the controls) on blood
osmolality after 1 (data not shown) and 12 days (Fig. 5B).

4. Discussion

The present study was designed to challenge the euryhalinity of the
West African black chinned tilapia S. melanotheron and to determine the
impact of DDT pollution on the hydromineral regulation and gill struc-
ture and function. Testing the physiological limits of the animal by
applying extreme conditions resulted in high mortalities. However,
despite the fact that our experiments did not absolutely reflect natural
scenarios, the conditions applied in this study remained within the
frame of waterborne DDT concentrations and salinities which may be
experienced by S. melanotheron in its natural habitat. Indeed, although
waterborne total DDTs (tDDTs) concentrations dropped down by a
factor of around two after fish were added to the aquaria, they remained
within the range of waterborne concentrations detected near Senegal
farms (8.5-190.1 ng L™ !, Manirakiza et al,, 2003). In the wild, tDDTs

concentrations of up to 1947 ug g~ ! were measured in whole tilapias
captured in Mexico rivers (Albert, 1996), and around 30 ug g~ ! wet
weight were detected in S. melanotheron captured in the Ouémé river,
Republic of Benin (Okoumassoun et al., 2002), indicating prolonged
exposure and/or exposure to higher concentrations of DDT than the
ones used in our experiments.

The tDDTs concentrations detected during the present experiment
are in the same range as the measurements made by Kwong et al.
(2008) on tissues of black sea breams continuously exposed to
500 ng L~ ! DDT for up to 7 days. These authors underlined the impor-
tance of the gills in aqueous DDT uptake and fast depuration (Kwong
etal, 2008), in addition to its important osmoregulatory role in teleosts
(Evans and Claiborne, 2009). Our study presents the changes in gill
epithelium structure, Na*-K*-ATPase activity and blood osmolality
after 12 days of DDT exposure associated to increasing salinities.

4.1. Effect of salinity on fish tissue DDT concentration and conversion

While fish are not supposed to drink water in FW, they need to drink
water at high salinities in order to cope with dehydration. An intestinal
entry route for DDT might contribute to higher DDT concentrations in
tissues from fish acclimating to saltwater. Although we could indeed
observe the highest DDT concentrations in livers of HSW-acclimating
fish, SW-acclimating fish liver and muscle tissues presented the lowest
DDT concentrations of all salinities. The hypothesis that SW-adapted
S. melanotheron may have more energy to allocate to DDT depuration
mechanisms than at other salinities may explain this trend. Indeed,
the costs of adaptation to salinity in wild S. melanotheron seem to be
lowest in SW (Tine et al, 2011), and the highest growth rates are
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Fig. 5. Effect of DDT (12 days) in Sarotherodon melanotheron kept in freshwater (FW),
seawater (SW) or hypersaline water (HSW) on A: Gill Na*/K*-ATPase activity (N=12
fish; 2-3 replicate analyses), and B: Blood osmolality (N =12 fish). Significant differences
(Mann-Whitney p<0.05) are marked as a (DDT different from control), b (different from
SW in the corresponding condition, i.e. control or DDT), ¢ (different only from FW in the
corresponding condition).
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detected in SW-adapted wild tilapia (Tine et al., 2007). The higher
mortality in HSW, resulting in lower fish numbers (half of those in
SW tanks) at the end of the 12 days experiment, might also explain
higher waterborne and tissues tDDTs concentrations (except in the
gills) than at other salinities.

During our experiments, an increase in DDD/tDDTs ratio in all the
tissues relative to waterborne ratios was observed. Since DDD is the
least lipophilic compound among all DDT derivatives, preferential DDD
accumulation over DDT and DDE would not be an explanation for this
trend. It rather indicates that the fish were actively metabolizing DDT.
DDT dechlorination to DDD and/or DDE in salmon and has been associat-
ed to the action of intestinal microflora (Wedemeyer, 1968) and liver
microsomal DDT-dehydrochlorinase in rainbow trout. In addition, none-
nzymatic reductive dechlorination of p,p-DDT to p,p'-DDD is known to
occur in the blood of goldfish (Kitamura et al, 1999). DDE (but not
DDD) build-up over time in the liver of S. melanotheron confirms the
importance of the liver in DDT conversion and the high persistence of
DDE. In the gills of S. melanotheron, DDD/tDDTs ratios were higher than
in muscle and liver tissues, which might indicate an important role of
this organ in DDT metabolism. Owing to the lower lipophilic nature of
DDD, it might also be easier to release it from the organism, and the con-
version from DDT to DDD might ease their depuration (Kwong et al,,
2008). A tendency for lower conversion of DDT to DDD was noticed in
the liver in FW after 12 days than after 1 day, indicating that the liver
might be less efficient in depurating DDT over prolonged exposure in
FW. By contrast, DDT conversion to DDD operated in the gills of S. mela-
notheron appeared to be comparable at all salinities.

4.2. Gill histopathology

The barriers to insecticide penetration (such as mucus hypersecre-
tion) or circulation in the body (such as the liver) play a major role in
DDT resistance (Yarbrough and Chambers, 1979). In teleosts, the gill
epithelium is flexible, adjusting its morphology and cellular composition
according to the environment (mainly pH, O,, CO, and dissolved ion con-
centrations) to optimize gas exchange, ionic regulation, acid-base balance
and nitrogenous waste excretion. Gills are also a primary route for toxic
compound uptake, which can result in injuries reducing O, consumption
and disrupting osmoregulation (Saravana Bhavan and Geraldine, 2000).
DDT exposure of S. melanotheron resulted in alterations of the structure
of gill lamellae in FW, which were less obvious in SW or HSW. Consistent
with our observations on the tilapia, DDT was observed to induce leuko-
cyte infiltration of the interstitial areas of the gill in Coho salmon and
lake trout, resulting in hyperplasia of the secondary lamellae respiratory
epithelium (Walsh and Ribelin, 1975). Epithelial lifting, mucus hyper-
secretion and pavement cell proliferation (with partial or total lamellar
fusion) help to prevent the penetration of toxicants into the organism
by increasing the water to blood diffusion distance.

Changes in the thickness of the interlamellar epithelium take part in
gill remodelling in response to temperature fluctuation (Sollid et al,
2005; Mitrovic and Perry, 2009), hypoxemia and hyperoxia (Tzaneva
et al, 2011) or sustained exercises (Brauner et al, 2011). Over the
course of our experiment, low if any temperature fluctuations were
recorded, and were identical for control and DDT-exposed fish: this
factor may thus not explain the difference between control and DDT-
exposed fish. One of the hypotheses to explain the thinning of the inter-
lamellar epithelium observed at all salinities in the presence of DDT
would be a compensation for areas of hyperplasia where respiration is
impaired, as it has been previously observed in scaleless carps suffering
from hypoxia (Matey et al., 2008). The decrease in branchial mucous
cells in DDT-exposed S. melanotheron might thus be a reaction to reduce
the epithelium thickness in a way to compensate limited O,/CO,
exchanges in areas of hyperplasia. Indeed, mitochondria rich cells
(MRCs) and mucous cells increase the water-blood barrier for respirato-
ry gases diffusion in the lamellar epithelium (Fernandes and Perna-
Martins, 2002). On the contrary, mucus covering lamellae contributes

to ionbinding (Kirschner, 1978) and epithelial ion impermeability,
simultaneously protecting against abrasive injuries by pollutants (e.g.
Singh and Munshi, 1996; Ledy et al., 2003). The exposure of juvenile
turbot to heavy fuel oil in seawater resulted in a 30% decrease in muco-
cyte numbers (Goanvec et al,, 2011) and in Coho salmon and starry
flounder exposed to saltwater soluble crude oil, excessive mucus
exudation and sloughing of the first layers of the surface respiratory
epithelial cells were observed (Hawkes, 1977). A comparable reaction
in the presence of DDT might explain part of the epithelium thickness
and mucous cell reduction observed in S. melanotheron.

4.3. Effect of DDT on gills and osmoregulation

In order to maintain ion homeostasis in FW, the teleost fish gill
absorbs salts, mainly through MRCs enriched in basolateral Na™-K*-
ATPase (NKA) and other necessary basal and apical transporters and
channels (Evans and Claiborne, 2009). In S. melanotheron, a decreased
NKA activity is observed in the presence of DDT, which does not seem
to originate from a lower NKA protein abundance within the MRCs,
and might rather result from enzymatic activity inhibition due to DDT
exposure or from a decreased MRC number. DDT indeed inhibits NKA
activity in gill homogenates of several teleost fish species (e.g. Davis
and Wedemeyer, 1971; Janicki and Kinter, 1971). However, when
rainbow trout adapted to FW are exposed to DDT, the inhibition of gill
NKA and Mg?*-ATPase activities does not result in osmoregulatory
impairment (Leadem et al., 1974). According to our experiments, in
the FW-adapted black chinned tilapia, the hydro-mineral balance is
also maintained in spite of DDT inhibition of the gill NKA activity.

S. melanotheron gill tissue deterioration by waterborne DDT in FW
might be compensated at first by other osmoregulatory organs (such
as the kidneys and the intestine). In addition, DDT includes itself in
the phospholipids normally constituting barriers to pollutant penetra-
tion. The insecticide could increase the membrane fluidity (Wolff and
Bull, 1982) of the gill apical epithelium and consequently its permeabil-
ity to water and non-ionic substances (Lande et al., 1995). Mucus
secretion in FW might protect the gills from this effect, avoiding water
invasion during the first days of DDT exposure.

The fact that S. melanotheron is considered one of the most euryhaline
tilapia species was confirmed by our experiments, even in the presence of
the toxic DDT pesticide. Following rapid salinity increase from FW to SW
and HSW, tilapias reorganize their gill epithelium, with a rapid turn-over
of MRCs (Kammerer and Kiilz, 2009; Ouattara et al., 2009). In hypertonic
waters, teleost fish need to excrete ions (mainly through the gills) previ-
ously absorbed by drinking the surrounding water to compensate for
dehydration. Basal NKA creates the primary ionic driving force in MRC
for NaCl extrusion in saline waters (Evans, 2008) also requiring the apical
CFTR chloride channel (Evans and Claiborne, 2009). Upon salinity
increase from FW to SW and HSW, S. melanotheron branchial NKA activity
doubled and tripled, respectively, with the production of CFTR in HSW,
while a surprising decrease in MRC catalytic NKA o-subunit immunos-
taining was observed. This last observation may imply that the antibody
binding was disturbed by a conformational change in the protein, and/
or that an activated form of the protein was less abundant in the MRC:
for instance, in salmonids, isoform specific conformational changes were
observed, giving rise to NKA enzymatic activation related to salinity
increase (Lingwood et al., 2005). The occurrence of such a conformational
change still needs to be investigated in S. melanotheron, as well as its effect
on antibody binding.

In the presence of DDT, the inhibition of NKA activity in SW-
acclimated fish might correspond to lower intracellular protein immu-
nostaining. The NKA and CFIR channel proteins were barely detected in
gills of DDT-exposed HSW-adapted tilapia, compared to controls. In
HSW, control specimens NKA activity varied widely, and although
DDT inhibition was not significant, median activity decreased by approx-
imately 3 umol Pi mg ™! protein h~! (equivalent to total NKA activity in
FW-adapted S. melanotheron). Although S. melanotheron managed to
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maintain its hydromineral balance over the duration of our experiment,
the decreases in NKA activity and CFTR abundance indicate that osmoreg-
ulatory failure might be expected in S. melanotheron adapting to SW and
HSW in the presence of DDT over longer exposure periods.

5. Conclusion

Physiology has to be considered when dealing with DDT contamina-
tion in fish. The gills are a major osmoregulatory organ and they consti-
tute one of the main targets for waterborne DDT contamination. Our
results suggest that in freshwater, DDT seems to have an effect on the
structure of the gill epithelium, which might affect gill associated func-
tions. During the switch from hyper- to hypo-osmoregulation, involving
the differentiation of ion excreting MRCs, a significant NKA activity inhibi-
tion by DDT appears to affect the tilapia hypo-osmoregulatory mecha-
nisms only to a low extent. In natural habitats, tilapias are exposed to
highly fluctuating salinities, which requires constant switching between
hypo- and hyper-osmoregulation. Overall, S. melanotheron seems very
resistant to waterborne DDT contamination in conserving its ability to
efficiently switch to hypo-osmoregulation; however, the decreased NKA
activity and the alteration of gills show that osmoregulation is not as
efficient. Although the exposure time might not be sufficient to observe
severe ion imbalance linked to DDT, we bring clear evidence that the
pesticide affects the gill multi-functionality at all salinities examined.
Respiration, osmoregulation, acid—base regulation and toxicant depura-
tion might consequently be impaired over time.
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Chapitre 5. L’osmorégulation chez le tilapia face a un challenge de variation de la salinité et de la
contamination chimique

Variabilité saisonniere de I’activité Na'K*-ATPase

La Na'K"-ATPase (NKA), I’'une des plus importantes enzymes qui participe a la régulation
d’échange d’ions au niveau des branchies, est considérée comme un biomarqueur tres sensible
de I’osmorégulation (Cf. Chapitre 1.3.1.2. Osmorégulation). Elle est en générale induite lors
de I’acclimatation des poissons dans des milieux salés et plusieurs travaux ont montré une
corrélation positive entre 1’activité NKA et la salinité (D'Cotta et al., 2000 ; Lorin-Nebel et
al., 2012). Dans le cadre de la these, I’objectif a été d’appréhender les effets de la variation
saisonniere des variations de salinité en milieu naturel sur I’activit¢ NKA au niveau des
branchies de S. melanotheron. Trois populations de S. melanotheron vivants dans des milieux
caractérisé par différents niveaux de salinité (Lac de Guiers, eau douce ; Baie de Hann, eau de
mer et Kaolack, eau hypersalée dans I’estuaire du Saloum) ont été échantillonnées durant les

deux saisons caractéristiques (saison seche et saison des pluies).

Une différence significative (P< 0,05) de I’activité NKA a été observée durant la
saison seche entre les différents sites (Figure 26). Le méme profil de réponse a été observé
durant la saison des pluies, mais les différences observées entre les sites n’étaient pas
significatives. L’activité la plus faible est mesurée pour les tilapias péchés au Lac de Guiers,
aussi bien durant la saison des pluies (0%y0) que pendant la saison seche (0%/y). Durant la
saison des pluies, cette activité est 2 fois plus élevée chez les tilapias échantillonnés au niveau
du Baie de Hann et 3 fois au niveau de Kaolack. Durant la saison seche la salinité est la plus
élevée au niveau du site de Kaolack et c’est a cet endroit que la NKA est la plus marquée. Les
résultats obtenus durant la saison seche sont en accord a ceux obtenus pour la méme espece
sur ces différents sites par Lorin-Nebel et al. (2012). La variation saisonniere est significative
au niveau de la Baie de Hann et de Kaolack ou on note une fluctuation de la salinité entre les

deux saisons.

B Saison humide

W Saisonseche

Activité Na+K-+ATPase

Lac de Guiers Baie de Hann Kaolack

Sites

Figure 26 : Variation saisonniére de I’activité NKA chez des tilapias collectés dans différents sites.
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Chapitre 5. L’osmorégulation chez le tilapia face a un challenge de variation de la salinité et de la
contamination chimique

La corrélation positive entre 1’activité NKA et la salinité est trés marquée, et la
variation saisonniere de I’activité probablement due a la baisse de la salinité durant la saison
des pluies. La salinité est 3 fois plus élevée durant la saison seche que pendant la saison des
pluies (95 vs. 32) au niveau de la station de Kaolack dans I’estuaire du Saloum. L’influence
de I’augmentation de la salinité sur la réponse de la NKA est donc clairement démontrée. La

NKA est donc un biomarqueur sensible aux variations de la salinité environnementale.
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170



171



Chapitre 6. Différentiation des populations de Sarotherodon melanotheron a partir de la forme des
otolithes et de la structure génétique

Chapitre 6 : Différenciation des populations
de Sarotherodon melanotheron

a partir de la forme des otolithes

et de la structure génétique

Synthese du manuscrit 4

Ce chapitre avait pour objectif d’une part de connaitre la structuration génétique des
populations de S. melanotherodon dans la zone d’étude et d’autre part de voir si la diversité
génétique peut justifier les différences morphométriques des otolithes. Les indices de formes
et les descripteurs de Fourier elliptiques ont permis d’étudier la variabilité morphométrique
des otolithes. Les résultats des analyses morphométriques montrent qu’une meilleure
discrimination est observée en tenant compte de la distance géographique. Cette variabilité
peut étre induite par plusieurs facteurs environnementaux, mais aussi génétiques. Afin
d’appréhender le lien entre les différences morphométriques des otolithes et la structure
génétique des S. melanotheron, la discrimination des populations a été faite en tenant compte

des mémes conditions (salinité, géographie, etc).

L’analyse combinée de la variabilité génétique et de la forme des otolithes chez le
tilapia, S. melanotheron dans différents environnements cotiers au Sénégal et en Gambie a
permis la discrimination de différentes unités populationnelles. Les résultats montrent la
présence de 5 pools génétiques. Les pools observés au Nord, dans le Saloum et la Gambie
semblent traduire I’histoire de la colonisation post glaciaires des environnements littoraux du
Sénégal. Alors que ceux observés au niveau des Niayes pourraient €tre la résultante
d’évenements démographiques qui auraient affecté ces populations tres isolées. Cependant,
I’ensemble de ces résultats ont montré I’intérét d’utiliser plusieurs outils pour une meilleurs

discrimination des populations.
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Manuscrit 4. Otolith shape and genetics diversity of the black-chinned
tilapia Sarotherodon melanotheron in Senegalese ecosystems, en préparation
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Otolith shape and genetics diversity of the black chinned tilapia Sarotherodon

melanotheron in Senegalese ecosystems
(Article en préparation)

Ndiaye A*., Panfili J' , Berrebi P*., Laporte M., Sanchez W*., Durand J.-D*.

*IRD, UMR 5119 ECOSYM, Université Montpellier 2, place Eugéne Bataillon, CC 093, 34095 Montpellier Cedex 5,
France, T IRD, UMR 5119 ECOSYM, LABEP-AO, B.P. 1386, 18524 Dakar, Sénégal, ¥ ISEM, UMR 5554 UM2-CNRS-IRD,
Université Montpellier II, CC065. Place E. Bataillon, 34095 Montpellier, Cedex 5, France, §INERIS, DRC, Unité

d’écotoxicologie BP 2, 60550 Verneuil en Halatte, France

Abstract

The euryhaline fish Sarotherodon melanotheron is a good model to study population structure
in contrasted environment. This study investigated the population structure of the species
using morphologic and genetic analysis. Shape indices coming from otoliths (ear stones)
including form factor, circularity, ellipticity, rectangularity and roundness, and Fourier
descriptors were compared between individuals living in different ecosystems. Canonical
discriminant analysis showed a discrimination of S. melanotheron populations collected in
different salinities and different geographical areas. Microsatellite data were used for
characterizing genetic diversity. The combination of otolith shape and genetic structure gave
information on population differentiation. Differences observed in otolith shape may be
caused by geographical distance and environmental changes. Spatial assignment revealed five
genetically distinct clusters. Results showed absence lack of correspondence between the
geographical location inferred by otolith shapes and the pattern of genetic variations. The
most significant divergence came from small water reservoirs (niayes) in the Cap Vert
peninsula in Dakar where the population differentiation was most likely due to the small

population size and geographical and physical isolation of the Niaye’s populations.

Keywords: Otolith shape analysis, genetic structure, Sarotherodon melanotheron.
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1. Introduction

The black-chinned tilapia Sarotherodon melanotheron (Ruppell, 1852) is one of the
most abundant endemic tilapiine species in lagoons, estuaries and other water bodies in West
Africa (Falk et al., 1999). S. melanotheron shows large geographical distribution in Africa
(Faunce, 2000). This euryhaline species is able to survive in salinity up to 130 (Panfili et al.,
2004) and is able to withstand saltier environments by limiting its growth, reducing the size-
at-maturity, and changing its fecundity, the most profound changes being only visible in
hypersaline conditions (Panfili et al., 2004). This species present a strong genetic structuration
with inbreeding (it is a mouth brooder) appearing to explain the high observed significant
heterozygote deficiencies between populations from different lagoons (Pouyaud et al., 1999).
Allozyme studies on S. melanotheron populations of the western range in West Africa
indicated a pronounced geographical cline in allelic frequencies of three enzyme coding loci
(Falk et al., 1999). Agnese et al. (2009) observed high genetic differentiation among locations
in Ivory coast and Gambia. Nevertheless different external stressors such as habitat
degradation, fishing and effects of climate change could affect fish population in West
African ecosystems. For example, fishing pressure has been shown to reduce genetic

diversity.

Otoliths (fish ear stones) are easy to collect and most routinely used for age
estimation, whereas their shapes are used for population discrimination (Campana and
Casselman, 1993). Variation in otolith shape is also a tool used to distinguish different fish
species (Lord et al., 2012). Most recent studies used otolith shapes to discriminate different
fish populations and different ecotypes (Morat et al., 2012; Radhakrishnan et al., 2012). Both
genetic and environmental influences play a substantial role in determining the shape of the
otolith (Vignon and Morat, 2010). However Campana et Casselman (1993) show that the
observed otolith shape differences were more a function of the environment than the genetics.
Environmental factors (such as temperature) can also produce otolith shape variation in the
absence of genetic differences (Simoneau et al., 2000; Cardinale et al., 2004). The combined
use of morphometric variables (size and shape) and external outlines (shape analysis through
Fourier series) showed the importance of otolith morphology study for intraspecific

discrimination (Pothin et al., 2006).

Microsatellites are codominant molecular genetic markers, which are ubiquitously

distributed within the genome and characterized by a relatively small size and a high level of
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polymorphism (Chistiakov et al., 2006). Intense selection on isolated populations can cause
loss of genetic diversity, which if persistent, reduces adaptive potential and increases
extinction probability (McMillan et al., 2006). Microsatellite markers have been used to
assess the genetic structure of a variety of fishes (Duftner et al., 2006; Menezes et al., 2008).
The most often inferred reasons for different levels of divergence among different genetic
markers include stochastic variation among loci in amount of genetic drift, and natural
selection acting on some loci (Kristoffersen et al, 2008). Populations that have experienced a
severe reduction in size will display a reduction in both allele numbers and gene diversity
(heterozygosity), but allelic loss will occur more rapidly than loss of heterozygosity

(Knaepkens et al., 2004).

The aim of this study was to analyze the structure of Sarotherodon melanotheron
populations in highly contrasted environments in Senegal using both otolith shape and
microsatellite markers, and to evaluate the potential of otolith shape as an indicator for
population discrimination. First we evaluated if the salinity, the environment and the
geographical location influenced shape and genetics structure. Second, we investigated the

existence of links between the patterns of otolith shapes and genetics structure.

2. Materials and methods

2.1. Study area

Sampling sites (Figure 1) were located in Senegal with a salinity gradient ranging
between 0 and 102. Two freshwater sites (Guiers and Niayes 2), three sites corresponding to
seawater (St Louis, Hann and Niayes 1) and four estuarine sites (Missira, Koular,
Foundiougne and Kaolack) were sampled during the dry season in Senegal (May and June
2009). Nine natural populations of S. melanotheron from Senegalese ecosystems were then
sampled. The origin of the population, the number of individuals and the characteristics of
each site are summarized in Table 1. A total of 20 to 30 wild individuals was collected in each
site. Following sampling and for all fish, a piece of fin was dissected and stored in ethanol
until DNA extraction and otoliths (sagittae) were extracted, cleaned in distilled water, dried

and stored in referenced microtube vials.



Manuscrit 4

Tayes2
Niayves1

Hann Bay

— 13N

e P

L
100 km A

q.-l:uf'
=
17w f 15° W
| 1 |

Figure 1: Map of sampling sites.
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Table 1: Sampling locations abbreviation, ecosystem and number of sample.
FL fork length mean for each population, A number of alleles observed for each population,

observed (Ho), expected (He) heterozygosity, Fis inbreeding coefficient and related P-values (*P <
0.05; **P < 0.01 and *** P < 0.001)

Abb. Location Ecosystem Date Salinity N FL A He Ho Fis
Kaolack, May

KE Estuary
Saloum 2009 102 30 175+12  8.67 0.620+0.324 0.500 £0.256 0.143%***
Foudiougne, May

FE Estuary
Saloum 2009 514 29 133+14 8.83 0.646+0.325 0.546 £0.305  0.117
Missirah, May

ME Estuary
Saloum 2009 39.3 30 170+25  9.17 0.645+0.331 0456 £0.362 0.190%***
Koular, May

KUE Estuary
Gambia 2009 34.1 30 146 23  7.67 0.554+0.304 0.4670.305 0.109
Hann Bay, May

BHE Bay
Dakar 2009 34.7 30 134+6  8.17 0.646 £0.322 0.472+0.323 (.214%**
Niayes 1, Ma

NI1E Y Pond Y
Dakar 2009 58.6 20 12919 1.83 0.328 +0.263 0.225+0.186  0.287
Niayes 2, May

N2E Pond
Dakar 2009 2.7 30 136+17 3.00 0.347+0.314 0.222+0.188  0.191
St Louis, June

STL Estuary
Senegal River 2009 27 20 147 +29 6.00 0.568 £0.311 0.483 +£0.344 0.191%***
Guiers Lake, June

LGU Lake
Senegal River 2009 2 30 18012 8.67 0.604 £0.254 0.533 +0.281 0.099
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2.2. Otolith shapes analysis

Otoliths were used for shape indices’ calculation. Image of otoliths were recorded with
the TNPC software (Visilog, Noesis, France), under a stereomicroscope using reflected light
against a dark background, the otolith being immersed in 95° alcohol. Shape analysis was

performed on the left otolith of each individual.

We described otolith shape variations between the different Senegalese ecosystems
using shape indices and elliptical Fourier shape descriptors. The digital image were analyzed
and size variables, including Area (A), perimeter (P), Feret width (FW) and Feret length (FL)
were measured using the free software Image J. Different combinations of these size
parameters were used to obtain shape indices according to Tuset et al. (2003b). Otolith shape
indices, including form factor, circularity, ellipticity, rectangularity and roundness were
calculated (Table 2) (Tuset et al., 2003b). Circularity and roundness give information on the
similarity of various features to a perfect circle. Rectangularity describes the variations of
length and width with respect to the area. Form-factor allows estimating the surface area
irregularity and ellipticity indicates if the changes in the area are proportional. Kolmogorov-
Smirnov normality test and Leven’s test were used to verify normality and homogeneity of
variance of shape indices. Significant differences between sampling locations were examined

by one-way analysis of variance (ANOVA) followed by ad hoc comparisons (Ducan’s test).

Elliptic Fourier descriptors were used to assess the shape of each otolith image
according to Kuhl et al. (1982). Elliptical Fourier analysis was performed with the Shape
software 1.2 in order to calculate the Fourier coefficients. The Fourier power (FP) spectrum
was estimated: the Fourier power of a harmonic is proportional to its amplitude and provides a
measure of the amount of “shape information” described by this harmonic (Morat et al.,
2012). The sufficient and necessary number of harmonics was calculated following Crampton
et al. (1995). Subsample of 32 otoliths was randomly selected and examined for this purpose.
The Fourier analysis indicated that the first 15 harmonics represented 99.99 % of the
cumulated power and the black chinned tilapia otolith shape could be summarized by 15
harmonics (Figure 2). Each harmonic was characterized by 4 coefficients. After the
examination of several otoliths from different sites, a Canonical Discriminant Analysis (CDA)
was carried out with 56 Fourier coefficients to determine spatial variation of otolith shape.

Coefficients of the first harmonic were not used according to Crampton et al. (1995).
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Table 2: Otolith shape indices used in this study.

Size parameters

Shape indices

Area (A)

Perimeter (P)

Feret weight (FW)

Feret length (FL)

Circularity = PA2/A

Rectangularity = A/(FL*FW)

Form-factor = (4nA)/P2

Roundness = (4A)/(rFLA2)

Ellipticity = (FL-FW)/(FL+FW)

100,1
100

99.9

99,8 /

99,7
/

99,6
99,5 I

99,4

99,3
99,2 /

99,1

Cumulated power percentage (FPc)

99

0 1 2 % 4 5 %

7 8 910111213 14151617 18 19 20

Number of harmonics

Figure 2: The mean cumulated power percentage of Fourier power variation.
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2.3. Microsatellite genotyping

Each sample (fin section) was washed with distilled water to remove ethanol and was
digested by proteinase K and the total DNA was extracted with phenol-chloroform extraction
protocol (Sambrook et al., 1989). The reaction mixture contained 250 ul of extraction buffer
(1 M TRIS pH 8, 10 % SDS and 0.5 M EDTA) and 20 pl of proteinase K was added to the
sample and incubated at 55°C for 2 hours. DNA was extracted with 270 pl of
phenol/chloroform (phenol, isoamidic acid and Chloroform) and collected after
centrifugation. DNA contained in supernatant fraction was precipitated in 1 volume of 100 %
ethanol and incubated at -20°C for 1 hour. After incubation the DNA was centrifuged and

washed twice with 70 % ethanol.

Primer sets for 6 published black chinned tilapia microsatellite loci were used
(Pouyaud et al., 1999; Carleton et al., 2002; Agnese et al., 2009) and their forward primers
were labeled with a fluorescent dye (6-FAM, CY3 or Tamra). The amplification of
microsatellite was carried out with the modified PCR protocol (Agnese et al., 2009). PCR
amplification was performed in a reaction volume of 50 pl. The PCR reaction mixture
contained 1ul total DNA from the sample, TAq DNA polymerase buffer (Promega), dNTP,
BSA, mM MgCl, and 10pmol of each primer and ultra pure water quality. PCR amplification
was carried out on three steps and performed on a Peltier Thermal Cycler (PTC-200). The
following PCR conditions were used: an first step at initial denaturation phase at 94°C for 2
min, followed by second step 30 cycles with a denaturation phase at 91 °C for 30 s, an
annealing phase at 55 °C for 30 s and an extension phase at 72 °C for 30 s and final step at

final extension phase at 72 °C for 10 min.

After PCR, qualities of amplified PCR products were controlled by 1% agarose gel.
They were diluted to the appropriate concentration with equal volume of formamide and
denatured at 95°C in 5 min. Fragments were run in denaturing 8% polyacrylamide gel
electrophoreses at V, mA and W for 50 min. Scanner FMBIO fluorescent imaging system

(HITACHI) was used to estimated different alleles sizes.

Microsatellites analysis with MICRO-CHECKER (Van Oosterhout et al., 2004) was
performed to check genotyping errors and adjust allele frequency. Test for significant
deviation from Hardy Weinberg equilibrium (HWE) and linkage disequilibria were performed

using  GENEPOP. Number of alleles (Na), observed heterozygosity (Ho), expected

8
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heterozygosity (He) and fixation index (Fis) were estimated using GENETIX version 4.03
(Belkhir et al., 2004) for each population. The degree of genetic structuring of populations
was measured by Fst-values. AMOVA analysis considering ecological structure, salinity,
biogeography as sources of variation was assessed by ARLEQUIN package. A spatial
assignment test performed in TESS was used to determined the number of genetically distinct
S. melanotheron populations. MCMC algorithms were run for a length of 50,000 sweeps with
burn-in periods of 40,000 sweeps. For each data set and each model, we ran the algorithm 100
times, retained the 20 runs with the best DICs, and averaged admixture estimates using

CLUMPP (Jakobsson and Rosenberg, 2007), with admixture model = CAR and Ks = 5.

3. Result

3.1. Shape analysis

Otolith shape indices were used to discriminate study sites. The ANOVA results
showed that only ellipticity did not change between sites but that all other otolith shape
indices exhibited significant differences among sites (Table 3). For all parameters no
significant difference was found along in the Niayes. No significant differences were
measured for all parameters except rectangularity measured at different sites in Saloum

estuary. The results for each variable showed a pattern of strong differentiation between sites.

The CDA showed a distinction of different groups (Figure 3). The first two
discriminant functions represented most of the variation among ‘five genetic pools structure’
and accounted for 70% of variance and separated one group (Figure 3). Results show a clear
distinction of populations from St Louis and Koular with those from other sites. When
considering the ‘Ecological structure’ (estuary vs. bay vs. pond vs. lake), individuals could be
discriminated. The two first canonical axes explained 82% of the variance and discriminated
different groups (Figure 3). Individuals from Koular were clearly separated to those from

others sites.

The first two discriminant functions represented most of the variation among ‘salinity’
and accounted for 75% of the variance and individuals were gathered into three groups linked
to the ‘geographical structure’ ranging from North to South (Figure 3). Nevertheless results
showed no clear distinction between these groups. When considering geographical structure,
individual could be discriminated into three groups. The two first canonical axes explained

9
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100% of the variance and separated individuals into three groups linked to geographical
structure (Figure 3). There was a clear distinction of the Dakar’s population from those of the

Northern part of Senegal.

10
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Table 3: Result of Shape indices between different locations tested by one-way ANOVA
followed by ad hoc comparisons. Means with the same letter are not significantly different (P>0.05)

Mean + SD p value
Guiers Lake 0.202 £0.120e 0.000
Niayes2 0.400 +0.070a
St Louis 0.299 +0.106bd
Hann Bay 0.360 +0.027b
Missirah 0.356 + 0.109b
Foundiougne 0.290 + 0.093bc
Niayesl 0.394 + 0.096a
Kaolack 0.334 + 0.072ab
Koular 0.261 +0.040cde
Guiers Lake 0.322 £0.029a 0.000
Niayes2 0.419 = 0.060cd
St Louis 0.317 £0.068a
Hann Bay 0.381 +£0.033bd
Missirah 0.392 +0.063cd
Foundiougne 0.329 £0.051a
Niayesl 0.428 +£0.053¢
Kaolack 0.352 £0.051ab
Koular 0.339 +0.030a
Guiers Lake 0.202 £0.120c 0.000
Niayes2 0.400 = 0.070b
St Louis 0.299 +0.106a
Hann Bay 0.360 +0.027ab
Missirah 0.356 +0.109ab
Foundiougne 0.290 £ 0.093a
Niayesl 0.393 +0.096b
Kaolack 0.336 £0.071ab
Koular 0.308 +0.088a
Guiers Lake 0.764 +0.208a 0.000
Niayes2 0.787 £ 0.062a
St Louis 0.808 +0.108a
Hann Bay 0.758 £ 0.084a
Missirah 0.751 £0.053a
Foundiougne 0.720 £ 0.082a
Niayesl 0.735 £0.082a
Kaolack 0.760 £ 0.148a
Koular 0.115+0.013b
Guiers Lake 0.270 £ 0.084a 0.055
Niayes2 0.248 +0.020a
St Louis 0.241 +£0.025a
Hann Bay 0.261 +0.034a
Missirah 0.256 £0.018a
Foundiougne 0.257 £0.020a
Niayesl 0.267 £0.031a
Kaolack 0.246 +0.025a
Koular 0.244 +0.020a

11
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Figure 3: Result of Canonical Discriminant Analysis (CDA) investigating otolith shape differences
with the explained variability.

3.2, Microsatellites genotyping

All pairwise values were statistically significant and showed significant differentiation
with p<0.001. Compared to other sampling sites, population from the Niayes’ systems
exhibited a high Fst value (Table 4). FST values for microsatellites showed little
differentiation between populations from the Saloum estuary (Kaolack versus Foundiougne:
0.023; Kaolack versus Missirah: 0.05 and Foundiougne versus Missirah: 0.04). Contrary to
the Saloum estuary, the greatest genetic differentiation was observed between the Niayes’
populations (Niayes 1 versus Missirah: 0.447). Differences among groups (¢pct) were
significant when the groups were separated by “Ecological structure”. A difference among
populations within group (@sc) was also significant. When the “Five gene pools” were
considered, both ¢ct and ¢sc were significant. Differences among groups (¢ct) were not

12
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significant when the groups were separated by “Salinity”. When the “Geographical structure”

was considered, both @ct was not significant.

Tess clustering results showed five populations for the whole sample (Figure 4). The

first two clusters corresponded to the estuary populations (Saloum and Gambia) and the

Northern population. Hann Bay, Niayes 1 and Niayes 2 showed significant isolation and

correspond to three distinct clusters. Nevertheless the five clusters distinguished with the

TESS analysis were not in accordance with the classification using geographical repartition,

salinity and ecosystems.

Table 4: Fst values observed for all intraspecific pair wise comparisons (Theta de Weir et

cockerham)
FE ME KUE BHE N1E N2E STL LGU

KE 0.02274*%*  0.05007**%* (0.09376*** (0.05904*** (0.27393*** (,19329*** (.08856*** (.03456%**
FE 0.04093***  (0,10235%** (0.04936*** (.27663*** (.23838*** (.08344*** (.03696%***
ME 0.04183***  (0.06574*** (0.27721*%** (0.23403*** (0.04427**  (0.05336%**
KUE 0.14472%** (0.27588*** (.29280*** (.02049* 0.10632%%*%*
BHE 0.26375%**% (0.26804*** (0.11954*** (.05973%***
N1E 0.44726%**%  0.32074***  (0.29605%**
N2E 0.29949%**  ().24047%***
LGU 0.09647*%**
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Figure 4: Cluster analysis of S. melanotheron population structure using TESS software and their
geographical representation across Senegalese ecosystems. Bar plots represents individuals and

colors indicate different genetic clusters.
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4. Discussion

In the present study otolith shape indices showed a clear discrimination between sites.
Radhakrishnan et al. (2012) found also differences in all Coilia ectenes shape indices between
sites in Yangtze Basin in China. Differences in otolith shape can be influenced by recent
feeding history (Gagliano and McCormick, 2004). Tuset et al. (2003a) indicated that the
otolith shape indices were mainly under genetic control and could be used as natural tags for
identifying and separating species in tropical fish species. However, both environmental (i.e.
salinity) or genetic factors (i.e. heterozygosity) had no clear effect on otolith fluctuating
asymmetry on otolith variables for S. melanotheron (Panfili et al., 2005). The advantage of
shape descriptors is that they can be used to interpret biologically the morphological changes
of otoliths (Tuset et al., 2006). CDA performed on Fourier descriptors showed a clear
discrimination in different S. melanotheron groups: it revealed three distinct clusters
corresponding to three geographical groups. For the species Coilia ectenes in the Yangtze
Basin (China), CDA on otolith shape data revealed three distinct clusters of individuals
representing anadromous, land-locked and freshwater-resident ecotypes (Radhakrishnan et al.,
2012). Simoneau et al. (2000) suggested that the genotype can affect otolith shapes. Bolles et
al. (2000) suggest that differences in otolith shape in silver hake (Merluccius bilinearis) may
be caused by temperature in different geographical latitudes. The present study tended to
show that the otolith shape analysis was suitable for discriminating geographical differences
for S. melanotheron but the main factor involved into the shape differentiation could not be

highlighted.

The present results showed that S. melanotheron populations (sampled in different
sites) were genetically different from each other, with different levels of genetic structures. It
is in accordance with the behavior of this species indicating that it does not migrate and move
in its environment (Diouf et al., 2006). Populations located in the Saloum estuary showed
genetic differences according to according to Fst. Estuaries and lagoons are discrete habitats
separated by physical and/or ecophysiological barriers that prevent or limit gene flows of
estuarine species (Durand et al., 2005). Influences of isolation by distance, gradients of
landscape resistance, and true barriers can cause substructuring of individuals in natural
populations (Cushman et al., 2006). Genetic drift, inbreeding, and the bottleneck effect can

also cause genetic variability.
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Our results showed that Hann Bay, Niayes 1 and Niayes 2 were the most genetically
distinct populations. Niayes 1 and Niayes 2 are fully geographically isolated populations
located around Dakar in small size reservoirs. This geographic isolation conducted Niayes 1
and Niayes 2 to reach two different and isolated genetic pools. In the Niayes, populations are
extremely reduced with also strong fishing pressures compared to others populations. High
genetic differences between Niayes 1 and Niayes 2 may reflect the presence of bottleneck due
to the small size of populations. The same genetic pool present in the Saloum and Gambia are
also found in the Northern Senegal. These two genetic pools are then not related to
geographical isolation. These results may reflect the past connection between the populations
from Saloum and Gambia estuaries, and that from the North. Successive isolation of S.
melanotheron populations may have been favored by the Pleistocene period: Falk et al. (2003)
suggested that rapid population contractions and population expansions during the glacial and
interglacial may Pleistocene have consequently contributed to the dispersion of S.

melanotheron.

Genetic difference between populations did not explain the variation in otolith shapes.
The absence of correspondence between the patterns of morphological (otolith shape) and
genetic variations suggested the occurrence of a reaction norm in the morphological
adaptation of shell shapes to different local environmental conditions (Costa et al., 2008).
Difference in otolith shape in our study can most likely be related to geographical isolation or
environmental condition than to genetic differences. These results indicated that otolith shape

analysis could be able to provide a better discrimination of the different geographical groups.

Further investigations are needed to assess the impact of chemical stress on
S.melanotheron populations using allozyme markers and otolith shapes analysis for each

genetic pool.
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Conclusion et perspectives

L’objectif de ce travail de theése était d’étudier I'impact des effets croisés (contaminants
chimiques et salinité) sur le tilapia Sarotherodon melanotheron. Pour atteindre cet objectif,
une approche multi-paramétrique a différents niveaux d’organisation biologique a été mise en
place et a permis d’appréhender le potentiel de ce tilapia comme espece sentinelle dans
I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques. Des indicateurs physiologiques (taux de
croissance, facteur de condition) et une batterie de biomarqueurs en lien avec
I’osmorégulation (NKA), le métabolisme des xénobiotiques (EROD et GST), la protection
vis-a-vis du stress (TBARS), la transmission de I’influx nerveux (AChE) et la reproduction
(VTG et histopathologie des gonades) ont ét€ mesurés. La réponse de ces marqueurs a été
complétée avec des études de la diversité génétique et des variations morphométriques des
otolithes des différentes populations. L’ensemble des résultats obtenus participe a une
meilleure compréhension des réponses des biomarqueurs du tilapia face au stress
environnemental et a ses capacités d’adaptation. Cette étude a permis d’évaluer le statut
d’« espece sentinelle » utilisable pour la surveillance des milieux aquatiques au Sénégal, ou
dans d’autres pays, dans un contexte de changement climatique et entrait dans le cadre du
projet EC2CO ECLIPSE 2010-2011 (CNRS INSU, Ecosphere Continentale et Cotiere, «
Effets du changement climatique et de la pollution au Sénégal chez un poisson estuarien, le
tilapia, Sarotherodon melanotheron », coordinateur J.D. Durand). Une synthese des résultats

est donnée ci-apres ainsi que des perspectives de futures recherches.
Réponse des biomarqueurs du tilapia

Le modele «tilapia » a été utilisé pour évaluer I'impact de la contamination des milieux
aquatiques en utilisant certains biomarqueurs. Les effets des polluants aux niveaux inférieurs
de l'organisation biologique (par exemple réponses moléculaires et biochimiques) sont
précoces et peuvent constituer un signal d’alarme d'effets toxicologiques au niveau supérieur
sur des populations (Clements, 2000). Les profils de réponses des biomarqueurs in situ ont été
différents en fonction des sites d’étude (Chapitre 3). L’induction de I’activit¢é EROD sur le
site de la Baie de Hann était en adéquation avec les pressions environnementales au niveau de

ce site (polluants HAP).
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Peu de variations ont été observées pour l’activité GST, l'activit¢ AChE et les
TBARS. Les résultats obtenus ont montré que ces biomarqueurs ne refletent pas les différents
niveaux de contaminants présents dans les sites. L’interprétation de ces résultats est difficile
car plusieurs facteurs biotiques et abiotiques doivent étre pris en compte. L’ensemble des
biomarqueurs a cependant permis une discrimination des sites échantillonnés. En parallele les
résultats ont montré une induction de I’activité NKA corrélée avec les différents niveaux de
salinit€ (Chapitre 5) et une faible induction de la VTG (Chapitre 4). Les variables
environnementales telles que la salinité, la température et ’hypoxie sont tres fluctuantes au
niveau des estuaires et peuvent aussi influencer les réponses biologiques (Mouneyrac et al.,
2010). Au final les activités EROD et NKA ont représenté les biomarqueurs les plus
discriminants dans cette étude pour I’évaluation des effets de certains contaminants et

I’adaptation a la salinité respectivement.

Influence de la salinité

Les variations de salinité au niveau des estuaires peuvent affecter la croissance et le
développement de nombreuses especes de poissons (Boeuf & Payan, 2001). Dans le présent
travail I’impact potentiel de la variation de la salinité sur toutes les réponses des biomarqueurs
a été évalué. Aucune relation claire n'a été trouvée entre les réponses des biomarqueurs
(EROD, GST, AChE, TBARS et VTG) et la salinit¢ a I’exception de 'activit¢ NKA qui
semble étre corrélée avec la variation de la salinité. Les valeurs les plus basses des indicateurs
de traits de vie (taux de croissance et facteur de condition) ont été observées au niveau des
sites caractérisé par une salinité tres élevée, méme si statistiquement non significatives par
rapport aux autres milieux,. Les faibles valeurs observées dans les sites hypersalés sont en
accord avec les résultats précédents sur cette espece dans ces environnements (Panfili et al.,

2004).

Le tilapia, comme un grand nombre d'especes de poissons euryhalins, possede de
remarquables capacités d’adaptation et peut survivre dans des environnements présentant des
salinités extrémes, jusqu’a 134 dans le Saloum (Panfili et al., 2006). Les échantillonnages sur
le terrain durant la présente étude ont permis de mettre en évidence une induction de I’activité
NKA chez des tilapias vivant a différentes salinités (Chapitre 5). Cette activité est 1,7 et 10
plus induite chez les tilapias collectés sur les sites de la Baie de Hann et de Kaolack au

Sénégal en comparaison a I’activité mesurée chez les tilapias du Lac de Guiers (Chapitre 5).
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Des résultats similaires ont été observés chez des tilapias collectés sur ces mémes sites
I’année précédant les échantillonnages de ce travail de these (Lorin-Nebel et al., 2012),
confortant ainsi les niveaux d’induction, mais avec une variabilité interannuelle (valeurs plus
élevées dans le présent travail). L’induction de I’activité NKA avec 1’augmentation de la
salinité est liée avec I’augmentation du nombre de cellules MRC et la modification de la
surface basolatérale des branchies (Laverty & Skadhauge, 2012). Ces résultats ont montré la
sensibilité de la NKA du S. melanotheron face au challenge osmotique (Chapitre 5). Ils sont
en accord avec ceux obtenus chez la méme espece par Tine et al. (2012) en milieu controlé

avec une expression de la NKA 4 fois plus induite en eau hypersalée qu’en eau douce.

Influence de la saisonnalité

Au Sénégal, le climat est caractérisé par 1’alternance de deux saisons, une seche de novembre
a juin et une pluvieuse de juillet a octobre. La salinité est tres variable d’une saison a une
autre dans les écosystemes aquatiques de cette zone, et particulierement dans 1’estuaire du
Saloum ou les eaux de pluies constituent le seul apport d’eau douce (Trape et al., 2009). Les
réponses des biomarqueurs, a I’exception du GST et des TBARS, ont été variables en fonction
des saisons, cette variabilité pouvant s’expliquer par les variations des niveaux de
contaminations liées a une certaine saisonnalité, et/ou par la variation saisonniere de la
salinité, qui diminue par dilution lors de la saison des pluies. En effet la caractérisation
chimique des sédiments des sites a montré une différence significative de leur contamination
entre les deux saisons. Pour la majorité des contaminants analysés, leurs valeurs étaient plus
élevées durant la saison séche, probablement dues a des dilutions lors de la saison des pluies.
Les variabilités saisonnieres de la contamination chimique des sédiments étaient en
adéquation avec celles observées au niveau des biomarqueurs. Les fluctuations de salinité et
de contaminants durant la saison des pluies peuvent rendre difficile I’interprétation de la
réponse des biomarqueurs. Les fortes variabilités des niveaux d’expression des génes en lien
avec I’adaptation de S. melanotheron aux variations de la salinité durant la saison des pluies
semblent étre dues aux variations soudaines et imprévisibles de la salinité durant cette saison
(Tine et al., 2011). La saison seche est donc plus indiquée pour tester les réponses des

biomarqueurs du tilapia au Sénégal.
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Caractérisation des réponses des marqueurs en lien avec I’osmorégulation

en milieu controlé

L’adaptation a la variation de salinité peut perturber les processus d’osmorégulation et
I’énergie allouée aux traits biologiques chez les tilapias adaptés aux conditions hypersalées
(Panfili et al., 2004). Pour caractériser la réponse du tilapia face a une fluctuation de la salinité
les branchies ont été utilisées car elles constituent le lieu principal de pénétration des
contaminants circulants. Des expériences en laboratoire ont permis d’approfondir les résultats
observés au cours des recherches préliminaires in sifu avec des tilapias exposés a différents
niveaux de salinité et de contamination (Chapitre 5). In situ, 'activité NKA était
significativement induite en eau de mer et en eau hypersalée comparée a I’eau douce
(Chapitre 5). Ces résultats obtenus en milieu controlé confirment ceux obtenus in sifu.
Cependant 1’ajout de DDT a entrainé une inhibition de I’activitt NKA chez les tilapias
présents dans les bacs contenant de I’eau douce, mais aussi ceux en eau de mer exposés au
DDT, indiquant que le DDT a eu un impact sur I’adaptation du tilapia a la salinité. Dans une
autre €tude issue de la littérature, 1’exposition a des composés présents dans 1’environnement
aquatique tels que les nonylphénol a également entrainé une inhibition de I’activité NKA chez
le Saumon atlantique (Salmo salar) (Robertson & McCormick, 2012). L’ensemble de ces
résultats ont montré la capacité d’adaptation du S. melanotheron exposé a différents stress, et

que la mesure de I’activité NKA était un indicateur sensible aux stress osmotique et chimique.

Discrimination des différentes populations de tilapias

L’analyse combinée de la variabilité génétique chez le tilapia S. melanotheron dans différents
environnements cotiers au Sénégal et en Gambie a permis une discrimination de différentes
unités populationnelles. La variabilité morphométrique des otolithes a permis de caractériser
les différentes zones géographiques. Les populations du nord sont différentes de celles de
Dakar, qui sont-elles mémes différentes de celles du Saloum et de la Gambie (Chapitre 6). La
variation morphométrique des otolithes, susceptible d’étre influencé par la salinité des
milieux, a été mise en lien avec la distance géographique (De Vries et al., 2002). Il existe en
particulier une différence entre les populations collectées en eau dulcaquicole, salée et
hypersalée (Chapitre 6). Cependant la relation entre la variabilité morphométrique des
otolithes et les différentes salinités des sites a été moins marquée que celle due a la distance
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géographique. Ce n’était pas le cas pour expliquer 1’hétérogénéité génétique observée entre
les populations (Cf. ci-apres). La forme des otolithes ne refleterait donc pas un degré
d’isolement génétique, mais plutdt un isolement géographique, car les réponses au niveau
d’un changement de forme des otolithes peuvent étre plus rapides que celles au niveau

génétique.

Etonnamment, les populations du nord sont génétiquement plus proches de celles du
Saloum et de la Gambie, que de celles de Dakar. La forte hétérogénéité génétique observée
entre les populations situées sur la péninsule du Cap Vert, et ce malgré une forte proximité
géographique (quelques dizaines de metres entre les 2 niayes échantillonnés), résulterait des
petites tailles de ces populations. En effet, la dérive génétique et les effets de goulots
d’étranglement lors de crash démographiques seraient d’autant plus importants que la taille
efficace des populations est petite. Or I’environnement physique hébergeant les populations
des niayes étant particulierement restreinte, la taille de leurs populations est nécessairement
beaucoup plus limitée que celles trouvées dans des milieux plus ouverts comme les estuaires
du Saloum, de la Gambie et du fleuve Sénégal. En revanche, les populations situées plus au
nord ou plus au sud auraient des tailles efficaces plus importantes, limitant les effets de la
dérive génétique. Cependant, il a été révélé par une méthode d’assignation (TESS) la co-
existence de deux pools géniques dans les échantillons du sud et du nord du Sénégal.
L’existence de ces deux pools géniques aussi bien au Sénégal quand Gambie suggerent une
recolonisation des milieux littoraux sénégalais a partir de deux origines ou de deux refuges
glaciaires. Selon Falk et al. (2003), les estuaires de la basse Guinée auraient constitué une

zone refuge pour les especes estuariennes pendant les glaciations du Pléistocene.

La dégradation des milieux de vie via des pressions environnementales d’origine
naturelle ou anthropique peut entrainer des variations de la forme des otolithes. L’adaptation
des organismes a un environnement peut étre physiologique (au niveau des individus avec des
changements biochimiques) ou génétique (au niveau des populations avec la structure
génétique) (Meyer & Di Giulio, 2003). La contamination environnementale peut aussi affecter
la structure génétique des populations avec une perte de la diversité génétique (Guttman,
1994). En favorisant des génotypes plus tolérants et en causant des goulots d’étranglements
démographiques, I’exposition a des contaminants peut entrainer des modifications de la
composition génétique d’une population (Van Straalen & Timmermans, 2002). Les

conséquences de I’exposition a des concentrations élevées de métaux sont dépendantes de
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I’intensité et de la durée de I’exposition mais aussi de la diversité génétique de la population
(Bourret et al., 2008). Les relations entre la structure génétique d’une population et les
niveaux de contamination doivent €tre prises en considération dans I’évaluation de I’impact

des contaminations au niveau des populations.

Perspectives

Trois perspectives pourraient €tre dégagées de cette these: 1) caractériser en condition
controlée la sensibilité des biomarqueurs utilisés, 2) établir une relation entre la réponse des
biomarqueurs (biochimiques et physiologiques) et les modifications du comportement
(performance a la nage), et 3) estimer 1’état énergétique de S. melanotheron dans un contexte
multi-stress. En complément a ces analyses les niveaux de contaminations au niveau des
tissus du S. melanotheron pourraient étre mesurés et mis en relation avec la réponse des
biomarqueurs. Ces données pourraient permettre de valider les outils utilisés dans le présent

travail et de confirmer le potentiel de S. melanotheron comme espece sentinelle.

Les biomarqueurs qui sont des indicateurs précoces des effets des contaminants
environnementaux, peuvent également avoir une pertinence écologique s’ils sont mis en lien
avec les effets observables a des niveaux plus élevés d’organisation biologique (Artigas et al.,
2012). Des travaux complémentaires seraient donc nécessaires pour étudier les relations entre
les indicateurs précoces (biomarqueurs), les indicateurs qui refletent la fitness individuelle
(croissance, fertilité, génotoxicité des gametes et indice de condition), le comportement, pour
a terme prédire les effets sur les populations. Une autre perspective de ce travail serait
d’étudier la relation entre le comportement des individus et la réponse des
biomarqueurs chez le tilapia. Comme les processus métaboliques et les fonctions
individuelles requierent de I’énergie, la mesure de I’état des réserves énergétiques et du taux
métabolique ont une grande importance dans 1’évaluation des modifications des performances
individuelles (Baird et al., 2007). L’état des réserves énergétiques peut influencer les
performances individuelles des poissons (Jonsson & Hansen, 1997). L’exposition de poissons
a différents contaminants peut donc entrainer une modification de leurs performances (Vieira
et al., 2009). Par exemple, McKenzie et al. (2007) ont montré une baisse des performances de
nage chez des chevaines (Leuciscus cephalus) exposés a des métaux et a des polluants
organiques. Bien que la capacité des organismes a métaboliser les xénobiotiques contribue a

une nette augmentation de leur santé, elle peut avoir des conséquences négatives sur les colits
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énergétiques (Bains & Kennedy, 2004). Pour faire face au stress chimique, les modifications
des stratégies d’allocation d’énergie peuvent entrainer une baisse des performances de nage
des poissons (Vieira et al., 2009). L’énergie allouée a la protection de 1’organisme face aux
pressions environnementales peuvent entrainer une réduction de 1I’énergie disponible pour les
autres fonctions (e.g. reproduction, croissance et accumulation d’énergie dans les muscles)
(Marchand et al., 2004). La réduction des performances de nage peut entrainer une réduction
de leur capacité a capturer les proies, une perturbation de leur capacité d’évitement des
prédateurs et méme avoir une interférence sur le comportement social et reproducteur (Vieira
et al., 2009). Une autre perspective serait donc d’estimer 1’état énergétique des tilapias face
au stress environnemental en étudiant 1’état des réserves énergétiques (protéines, lipides et
glucogéne) et I’énergie allouée au niveau cellulaire qui prend en compte les réserves d’énergie
et I’énergie consommée. L’impact du stress chimique sur I’énergie physiologique peut se
refléter sur la santé des organismes exposés (Adams & Greeley, 2000). Smolders et al. (2004)
ont montré que la mesure du budget énergétique au niveau cellulaire est tres sensible au stress
environnemental et pouvait étre corrélé a des perturbations observables a des niveaux

supérieurs d’organisation biologique.

Les contaminants tendent a s’accumuler dans les tissus des poissons (Tapie et al.,
2011; Thomas et al., 2012). L’accumulation des composés organiques au niveau des tissus est
corrélée avec I'induction de I’activit¢ EROD (Winter et al., 2005). Comme les poissons
accumulent les polluants dans leurs tissus directement a travers ’eau via leurs branchies et
leur peau, mais aussi par leurs régimes trophiques (Roche et al., 2009), une des perspective de
ces travaux serait d’étudier I’effets des contaminants sur les branchies du tilapia. Une autre
perspective serait de prendre en compte I’aspect sanitaire. Le tilapia est I’une des principales
sources de protéines des populations humaines locales, donc I’étude de la contamination de la

chair des tilapias s’integre dans I’évaluation du risque pour la santé humaine.
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Abstract:

The euryhaline black-chinned tilapia Sarotherodon melanotheron heudelotii is endemic in
West Africa and able to adapt to changes of salinity, to survive and to reproduce in different
natural conditions. It is one of rare species to survive in hyperhaline area. Increased of the
salinity levels is one of the consequences of climate change in West Africa coastal
environments. However coastal zones are also the ultimate sink of chemical contaminants.
The aim of this study was to assess the impact of the combined effects of salinity and
pollutants in the black-chinned tilapia for evaluate the Senegalese aquatic habitat quality. In
accord to this objective physiological marker (condition factor and growth rate) and several
biochemical biomarkers to link with osmoregulatory (NKA), xenobiotic metabolisation
(EROD, GST), oxidative stress (TBARS), neurotoxicity (AChE) and reproduction (VTG and
gonad histopathology) were assessed. Field studies revealed that EROD and NKA can
discriminate different sampling site and could be used as biomarkers on pollutants and salinity
exposure respectively. The combined effects of salinity and DDT on osmoregulatory were
characterized in laboratory conditions. Results showed that influenced the osmoregulatory
mechanisms induction of NKA. The results showed that a set of biomarkers to assess effects
of multiple stressors can be useful in S. melanotheron. In addition, the S. melanotheron
population structure using morphologic and genetic analysis revealed that otolith shape
analysis provides a geographical discrimination and microsatellites analysis allow genetic
pool discrimination. Results show the absence of correspondence between the morphologic
and genetic patterns. The present study demonstrated that importance of use multi-parametric
approach to assess impact of multiple stressors, such as salinity and contaminants on black-
chinned tilapia. Further studies should be realized for a better characterize this set of

biomarker responses.

Key words: climate change, salinity, chemical contaminants, biomarkers, Sarotherodon

melanotheron
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Résumé :

Sarotherodon melanotheron est un poisson euryhalin endémique d’Afrique de I’ouest, qui vit
et se reproduit dans tous les milieux aquatiques. Dans cette région ou le changement
climatique a provoqué I’apparition d’estuaires hypersalés, cette espece est la seule a survivre
en milieu hyperhalin, et constitue donc un excellent modele biologique. Les milieux
aquatiques cotiers sont aussi impacté€s par de nombreux contaminants issus de 1’activité
humaine. L’objectif de cette theése était d’évaluer I’impact des effets croisés de la salinité et
des contaminants chez S. melanotheron dans des milieux trés contrastés au Sénégal en
utilisant une approche multi-multiparamétrique. Des indicateurs physiologiques (taux de
croissance, facteur de condition) et une batterie de biomarqueurs en lien avec
I’osmorégulation (pompe NKA), le métabolisme des xénobiotiques (EROD et GST), la
protection vis-a-vis du stress (TBARS), la transmission de I'influx nerveux (AChE) et la
reproduction (vitellogénine et histopathologie gonadique) ont été mesurés. Ils ont été
complétés par une étude de la diversité génétique et de la forme des otolithes pour différencier
les populations. Un dosage préalable de la contamination des sédiments a permis de
caractériser précisément les sites échantillonnés. L’induction de I’activité EROD sur le site le
plus impacté en HAP et celle de la NKA sur les sites de salinité plus élevée ont montré la
sensibilité de ces biomarqueurs. Des expérimentations sur S. melanotheron en milieu controlé
ont permis d’appréhender I'impact des effets combinés de la salinité et du DDT, et de
caractériser I’activité NKA. L’analyse de la forme des otolithes et de la génétique des
populations de S. melanotheron échantillonnées ont montré que la distance géographique
semble étre discriminante pour les variations morphométriques des otolithes, alors que la
variabilité génétique observée traduisait I’histoire de la colonisation postglaciaire et les
évenements démographiques affectant les populations les plus isolées. Tous les résultats
montrent ’intérét de [’utilisation d’une approche multi-paramétrique pour caractériser
I’impact de perturbateurs environnementaux multiples. Des travaux complémentaires
permettraient d’affirmer que ce tilapia est un trés bon indicateur utilisable dans 1’évaluation de
la qualité des écosystemes cotiers en milieu tropical.

Mots clés : changement climatique, salinité, pollution chimique, biomarqueurs, Sarotherodon
melanotheron,
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