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1 CHAPITRE 1. INTRODUCTION GENERALE 

Les écosystèmes marins et continentaux fournissent le quart de la production primaire 

mondiale, ainsi que 90 à 95% des poissons marins pêchés. Ils sont en plus à l’origine de 50% 

de la dénitrification, 80% de la production de carbonates, 90% de la minéralisation globale 

des sédiments (Tolba et al., 1992). De ces deux types d’écosystèmes, l’environnement côtier 

est le plus productif, il fait d’ailleurs partie des habitats naturels les plus productifs au monde 

(McLusky et Elliott, 2004). En effet, les estuaires et littoraux océaniques fournissent 50% de 

la production de pêche mondiale alors qu’ils ne représentent que 8% du milieu marin 

(Kennish, 1999). Les revenus générés par ces pêcheries sont estimés à au moins 34 milliards 

de dollars annuels (Dayton et al., 2005). La production primaire nette des estuaires serait de 

1,5 kg.m
-
².an

-1
 pour une biomasse moyenne de 1kg.m

-2
 (Dayton et al., 2005). Les estuaires 

participent au renouvellement des stocks de plusieurs espèces de poissons en servant de 

nourricerie pour leurs juvéniles, ils servent d’habitats et constituent un axe de passage pour 

certains poissons et oiseaux migrateurs. La présence de biomasses importantes de 

phytoplancton, d’espèces végétales, de mollusques et de crustacés en font des réservoirs de 

nourriture pour de nombreux oiseaux et poissons, ainsi que pour l’Homme. Ils jouent un rôle 

majeur dans l’épuration, le stockage, la transformation et la régulation des polluants 

chimiques et autres effluents apportés de l’amont, régulent les précipitations et l’humidité 

locale par le biais de l’évapotranspiration. Ce sont des espaces de choix pour le 

développement de l’aquaculture et la pêche, et d’autres activités humaines telles que les 

activités portuaires, l’agriculture, les sports de loisir, le tourisme, etc.  

En 1994 la population mondiale vivant à moins de 100 km d’une côte était estimée à 37% 

(Cohen et al., 1997). En 1998 ce pourcentage s’élevait à 61% (Alongi, 1998) vivant à moins 

de 200 km des côtes, et il devrait atteindre 75% en 2025. Au sein de cette population vivant 

près des côtes, 71% seraient situés à moins de 50 km d’un estuaire, d’une mangrove ou d’un 

récif corallien (Dayton et al., 2005). Cet accroissement démographique, couplé à des activités 

anthropiques de plus en plus importantes (industrialisation, agriculture, aquaculture et pêche 

intensives, activités portuaires, construction de barrages etc.) exercent une forte pression sur 

l’environnement côtier, et les estuaires en particulier. En effet tous les polluants contenus dans 

les rejets issus entre autres d’activités domestiques, de stations d’épuration, de l’industrie et 
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l’agriculture finissent à plus ou moins long terme dans le milieu aquatique, et surtout les 

estuaires où ils s’accumulent dans le sédiment. Ces polluants présentent un risque sérieux 

pour la santé humaine, l’intégrité des chaînes trophiques et ont un coût économique assez 

conséquent. Parmi de nombreux exemples nous pouvons citer :  

 L’intoxication de la baie de Minamata au Japon par le mercure produit par une 

industrie qui a fait au moins 1200 morts 

 L’eutrophisation de nombreux cours d’eaux due aux rejets de composés 

organiques qui sont à l’origine de sérieux problèmes d’anoxie, influant sur la présence 

et la survie de certaines espèces 

 La contamination de l’estuaire de la Gironde par du cadmium issu d’une mine 

de zinc abandonnée très en amont de l’estuaire. L’accumulation de ce métal (jusqu’à 

30 mg.kg
-1

) dans les huîtres a conduit à l’interdiction de toute activité conchylicole en 

Gironde et à des dépassements occasionnels de la valeur maximale admissible pour la 

consommation humaine (1 mg.kg
-1

) dans les huîtres de Marennes Oléron. 

 Les déversements accidentels de produits pétroliers (naufrage de l’ERIKA au 

large des côtes Françaises en 1999, explosion en 2010 dans le golfe du Mexique de la 

plateforme Deep Water Horizon exploitée par BP qui a libéré 779 000 m
3
 de pétrole le 

long des côtes Américaines, etc.) ainsi que leur combustion libèrent des produits 

cancérogènes, les hydrocarbures aromatiques polycycliques dont la proportion dans 

les pétroles bruts varie de 15 à 30%. 

 Un autre exemple est celui du tributylétain (TBT), un biocide utilisé jusqu’à 

son interdiction dans la fabrication des peintures antisalissure des bateaux par la 

convention internationale sur les systèmes antisalissure (convention AFS) adoptée le 5 

Octobre 2001 par l’Organisation maritime internationale (OMI). Il a provoqué entre 

autres une hausse de la mortalité des larves d’huîtres dans le bassin d’Arcachon et des 

cas d’imposex et de stérilisation de certaines espèces de gastéropodes marins dont 

l’une des plus sensibles Nucella lapillus (RNO, 2009). 
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La prise de conscience de la fragilité de l’environnement marin et la nécessité de le préserver 

ont conduit à la limitation de l’usage de certains composés chimiques (Ex : TBT) mais aussi à 

l’élaboration et l’adoption de plusieurs mesures nationales et internationales telles que :  

 La création d’un réseau national d’observation de la qualité du milieu marin (RNO, 

coordonné par l'IFREMER pour le compte du Ministère chargé de l'Environnement) 

en 1974 par l’état Français avec pour objectif l'évaluation des niveaux et des tendances 

des polluants et des paramètres généraux de la qualité du milieu marin. Durant les 

quatre premières années, les études faites ont essentiellement concerné les eaux 

marines, puis elles se sont étendues au vivant et au sédiment, ce qui a débouché en 

1987 à l’établissement d’un nouvel objectif, celui de la surveillance des effets 

biologiques. Cette surveillance visait à évaluer la qualité du milieu marin par la 

mesure des perturbations biologiques de la flore ou de la faune. Les paramètres 

généraux de qualité des masses d'eaux portaient sur la température, la salinité, les sels 

nutritifs (nitrates, nitrites, ammonium, phosphates), la chlorophylle et les 

phéopigments et dans certains cas, l'oxygène dissous et les silicates. 

 La signature de la convention des Nations Unies pour le droit de la mer en 1982 à 

Montego Bay. Cette convention délimite l’espace maritime appartenant à chaque état 

côtier, définit des principes généraux quant à l’exploitation et la préservation des 

ressources maritimes et crée un tribunal international du droit de la mer, charge 

ensuite à chaque état de prendre des mesures nécessaires à la protection de son espace 

maritime.  

 La signature de la convention pour la protection du milieu marin de l'Atlantique du 

Nord-Est dite Convention OSPAR entrée en vigueur le 25 mars 1998 

(http://www.ospar.org/). Elle remplace les Conventions d'Oslo sur les immersions et 

celle de Paris sur les pollutions d’origine tellurique et pétrolière et traite de l’aspect 

environnemental des activités pétrolières et gazières offshore dans l’Atlantique du 

Nord-Est. Elle définit en outre des modalités de coopération internationale pour la 

protection du milieu, définit les notions de « zone maritime », « eaux intérieures » et 

« pollution ». Elle engage toutes les parties (quinze gouvernements des côtes et îles 

occidentales d’Europe) qui l’ont ratifiée à mettre en œuvre tous les moyens 

http://www.ospar.org/
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nécessaires afin de prévenir et supprimer la pollution, protéger la zone maritime contre 

les effets néfastes des activités anthropiques, et rétablir, dans la mesure du possible, 

les zones marines qui ont subi des effets préjudiciables, ceci dans le but ultime de 

sauvegarder la santé de l'homme et de préserver les écosystèmes marins. Cela a 

nécessité l’adoption commune ou individuelle de programmes et mesures, ainsi qu’une 

harmonisation des politiques et stratégies. Elle introduit aussi deux principes 

fondamentaux : i) le principe de précaution, selon lequel des mesures de prévention 

doivent être prises lorsqu'il existe des motifs raisonnables de s'inquiéter du fait que des 

substances ou de l'énergie introduites, directement ou indirectement, dans le milieu 

marin, puissent entraîner des risques pour la santé de l'homme, nuire aux ressources 

biologiques et aux écosystèmes marins, porter atteinte aux valeurs d'agrément ou 

entraver d'autres utilisations légitimes de la mer, même en l'absence de preuves 

concluantes d'un rapport de causalité entre les apports et les effets; ii) le principe 

« pollueur payeur », qui oblige le pollueur à supporter financièrement tous les frais 

engagés dans les mesures de prévention, de remédiation et de lutte contre la pollution. 

La convention OSPAR stipule en outre, une mise à jour régulière des programmes de 

surveillance de chacun des signataires en concordance avec les progrès techniques 

accessibles les plus récents, ainsi qu’une meilleure pratique environnementale. Les 

mesures mises en œuvre ne doivent pas augmenter la pollution de la mer en dehors de 

la zone maritime, ainsi que dans d'autres secteurs de l'environnement, ni générer une 

pollution transfrontalière. La commission OSPAR chargée de la mise en œuvre de la 

convention travaille en étroite collaboration avec plusieurs organismes internationaux 

dont le Conseil International pour l'Exploration de la Mer (CIEM) ayant pour mission 

principale : « de promouvoir et de coordonner la recherche scientifique dans les 

domaines de l’océanographie, de l’environnement marin, des écosystèmes marins et 

des ressources marines vivantes de l’Atlantique Nord ». Les avis scientifiques donnés 

par cet organisme font autorité auprès des gouvernements de l’Atlantique Nord-Est et 

sont pris en compte lors de l’élaboration de mesures visant à protéger l’environnement 

marin 

(http://www.ices.dk/aboutus/Press%20pack/ICES%20TRI%20FRENCH%20110308%

20final.pdf). 

http://www.ices.dk/aboutus/Press%20pack/ICES%20TRI%20FRENCH%20110308%20final.pdf
http://www.ices.dk/aboutus/Press%20pack/ICES%20TRI%20FRENCH%20110308%20final.pdf
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 A la suite de la ratification de la convention de Montego Bay en 1994, l’Union 

Européenne (UE) a mis sur pied en 2000, une Directive Cadre sur l’Eau 2000/60/CE 

(DCE) avec pour objectifs principaux : la prévention de la détérioration de la qualité et 

la restauration des eaux souterraines et de surface, la réduction de l’émission de 

déchets et substances dangereuses et la préservation des zones protégées. Pour 

atteindre ces objectifs, l’UE a défini des méthodes de travail communes aux vingt-sept 

états membres qui reposent sur l’identification des problèmes à traiter, l’établissement 

d’objectifs environnementaux et d’actions à mener pour les atteindre, ainsi qu’un 

programme de surveillance de l’atteinte de ces objectifs. Ce programme nécessite 

entre autres i) la caractérisation des districts hydrographiques et leur typologie, 

l’identification des différentes masses d’eau (Article 5); ii) la définition d’un « bon 

état » par type de masse d’eau à partir duquel sera évalué l’évolution de l’état des 

masses d’eaux ; iii) le développement de méthodes de surveillance et de contrôle de la 

contamination chimique, de la qualité écologique des masses d’eaux et du risque 

encouru par la biocénose (Article 11). 

 La DCE 2000/60/CE  étant jugée insuffisante pour le milieu marin, le parlement de 

l’UE a mis sur pied en 2008, un nouveau cadre d’action communautaire dans le 

domaine de la politique pour le milieu marin : la directive cadre « stratégie pour le 

milieu marin » (2008/56/CE). Elle constitue le pilier environnemental de la future 

politique marine de l’UE. Son objectif est d’atteindre ou de maintenir le bon état 

écologique du milieu marin et la conservation de la biodiversité marine dans toute 

l’UE d’ici à 2020. Elle s’est appuyée sur des études du CIEM sur les régions marines 

de l'Union européenne pour établir des règlements basés sur une approche fondée sur 

les écosystèmes. Elle introduit la notion d'« eaux européennes », qui sont les « eaux 

situées au-delà de la ligne de base servant pour la mesure de la largeur des eaux 

territoriales et s'étendant jusqu'aux confins de la zone placée sous la souveraineté ou la 

juridiction des États membres, y compris le fond et le sous-sol de l'ensemble de ces 

eaux ». La motivation principale de la directive est de lutter contre les « nombreuses 

menaces qui pèsent sur le milieu marin, telles que l'appauvrissement ou la dégradation 

de la diversité biologique et les modifications de sa structure, la disparition des 

habitats, la contamination par les substances dangereuses et les substances nutritives, 
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et les répercussions du changement climatique », ce qui nécessite un cadre global pour 

coordonner les actions locales des états-membres. 

Deux méthodes complémentaires sont actuellement utilisées pour la surveillance du milieu 

marin: 

 La première consiste en l’analyse chimique des contaminants majeurs (trente trois 

substances prioritaires et huit dangereuses, incluant les polychlorobiphényles, métaux 

traces, pesticides organochlorés, hydrocarbures aromatiques polycycliques) dans 

différentes matrices environnementales (eau, air, sédiment, biota, etc.). Cette méthode 

a l’avantage de produire un nombre de données considérable, mais celles-ci sont 

souvent difficilement interprétables d’une part et fluctuent souvent au gré du temps et 

des conditions environnementales. Ces données toxicologiques permettent d’établir 

des seuils de toxicité (eg : concentration  sans effets prédictible : PNEC) des polluants 

pris individuellement et qui ne tiennent pas compte des effets antagonistes ou 

synergiques potentiels en présence d’un cocktail de polluants, ce qui est généralement 

le cas dans l’environnement. D’autre part, les concentrations de polluants retrouvés 

dans la colonne d’eau ou le sédiment par exemple ne rendent pas compte de leur 

biodisponibilité, cette biodisponibilité étant fonction des caractéristiques 

physicochimiques du milieu et des organismes exposés. En effet, les polluants peuvent 

être dégradés ou transformés dans l’environnement par des phénomènes de photolyse, 

catalyse ou hydrolyse (exception faite des éléments non décomposables). De plus, leur 

absorption, distribution, bioaccumulation, métabolisation et leur élimination de 

l’organisme dépendent fortement de leur liposolubilité, et les biotransformations 

peuvent induire la formation de métabolites plus ou moins toxiques. Or la pertinence 

de l’évaluation du risque en écotoxicologie repose entre autre sur la capacité à prédire 

quelle fraction du polluant exercera un effet toxique sur l’individu exposé. Enfin, si la 

mesure des concentrations des polluants dans les organismes bioaccumulateurs rend 

compte de l’exposition à une ou des substances à caractère polluant, ces 

concentrations ne peuvent pas être directement reliées aux effets potentiellement 

néfastes sur les individus, leurs populations et leurs communautés.  
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 La deuxième méthode de surveillance repose sur l’identification des 

dysfonctionnements causés par les contaminants à différents niveaux d’intégration 

biologique dont: le niveau sub-organistique (biomarqueurs), le niveau de l’organisme 

(tests d’écotoxicologie in vivo et in vitro), le niveau de la population (bioindicateurs) 

et le niveau des écosystèmes (indicateurs écologiques) (Figure 1). Contrairement à la 

surveillance physico-chimique qui ne renseigne pas sur une perturbation passée, elle 

permet d’évaluer quels sont, pour les écosystèmes, les effets intégrés dans le temps de 

la présence de l’ensemble des contaminants et autres facteurs de stress dans le milieu 

naturel, à plus ou moins long terme (Amiard et al., 1998). Elle intègre notamment : i) 

les essais d’écotoxicité de matrices pollués (sédiments, effluents, sols pollués) ; ii) 

l’utilisation d’espèces sentinelles sensibles aux toxiques ; iii) l’utilisation d’indices de 

diversité biologique ou d’autres outils de diagnostic basés sur la connaissance de la 

biologie ou de l’écologie des groupes taxonomiques identifiés ainsi que iv) 

l’utilisation des biomarqueurs. Les biomarqueurs ont fait l’objet de nombreuses études 

au cours des deux dernières décennies. Ils sont définis par  Depledge (1994) comme 

étant des changements observables et/ou mesurables à l’échelle moléculaire, 

biochimique, cellulaire, physiologique ou comportementale, qui révèlent l’exposition 

présente ou passée d’un organisme à un polluant ou groupe de polluants et ou des 

radiations. Ils donnent un signal d’alerte précoce de l’effet de la contamination sur les 

organismes exposés bien avant que des conséquences au niveau des populations et 

communautés ne soient atteintes (Amiard et Amiard-Triquet, 2008). La mesure de 

biomarqueurs renseigne sur la nature et le niveau de la contamination chimique et la 

santé des organismes vivants et des populations des écosystèmes aquatiques 

(Flammarion et al., 2000). 
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Figure 1. Diverses méthodologies utilisées à différents niveaux de l’organisation biologique pour 

l’évaluation de la qualité de l’environnement (Lagadic et al., 1997). 

 

Malgré ces atouts indéniables, très peu de biomarqueurs sont validés comme outils pour la 

surveillance de l’environnement à part entière, surtout chez les invertébrés. Les raisons sont 

les suivantes : la grande variabilité des biomarqueurs au gré des conditions 

environnementales, l’absence de valeurs de références, ainsi qu’une significativité écologique 

encore limitée (les effets observés aux faibles niveaux de l’organisation biologique pouvant 

difficilement être reliés à des conséquences à des niveaux plus élevés). 

C’est dans ce contexte que se situe cette thèse, dont le principal objectif est d’établir le lien 

entre les biomarqueurs mesurés à différents niveaux d’organisation biologique (du niveau 

sub-individuel au niveau des populations) chez deux espèces sentinelles : Hediste diversicolor 

et Scrobicularia plana.  

Ce manuscrit se décline en cinq grandes parties : 

 La première partie est consacrée à une synthèse bibliographique autour de la 

problématique des biomarqueurs, leur utilisation dans l’évaluation de la qualité de 

l’environnement ainsi qu’une description de la biologie de S. plana et de H. 

diversicolor. 
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 La deuxième partie présente les principaux sites d’études ainsi que la 

justification des choix méthodologiques réalisés pour la concrétisation de notre 

objectif de recherche 

 La troisième partie s’articule autour de l’influence de la taille et de la salinité 

(facteurs de confusion) sur les biomarqueurs à différents niveaux de l’organisation 

biologique (biochimique, physiologique et comportementale) chez S. plana. 

 Dans la quatrième partie sont présentées tour à tour les variations intersites 

d’une batterie de biomarqueurs mesurés à différents niveaux de l’organisation 

biologique chez chacune des espèces sentinelles. Nous y proposons ensuite une 

méthodologie complète pour évaluer l’état de santé des écosystèmes estuariens et 

côtiers. 

 La cinquième partie est dédiée à la recherche de perturbations au niveau 

hormonal chez S. plana, en lien avec la présence de perturbateurs endocriniens dans 

le sédiment d’origine de l’animal. 

 L sixième partie présente l’application des biomarqueurs utilisés dans notre 

étude à l’évaluation en conditions de laboratoire, de l’impact des nanoparticules 

métalliques chez H. diversicolor et S. plana. 

 La dernière partie est dédiée aux conclusions générales des travaux effectués 

ainsi qu’aux perspectives qui en découlent 
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2 CHAPITRE 2. SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE 

2.1 Les estuaires : Caractéristiques, contraintes 

physicochimiques et anthropiques 

2.1.1 Description et contraintes physico-chimiques  

Les estuaires sont généralement décrits comme des systèmes semi-fermés situés à l’interface 

entre la terre et l’océan, et où l’eau de mer est diluée de façon mesurable avec de l’eau douce 

venant de l’intérieur des terres (Hobbie, 2000). Bianchi (2006) apporte une définition plus 

complète en les qualifiant de systèmes semi-fermés d'eau côtières qui s'étendent à la limite 

effective de l'influence des marées, dans lesquels l'eau de mer entrant par une ou plusieurs 

connexions libres avec la mer ouverte, ou de tout autre système d’eau côtière saline, est 

sensiblement diluée par de l'eau douce en provenance des terres, et qui abrite des espèces 

biologiques euryhalines durant une partie ou la totalité de leur cycle de vie. Cette eau douce 

venue des terres apporte avec elle d’importantes quantités de sédiment, de matière organique, 

de nutriments inorganiques collectés dans les terres qui, s’ajoutant aux phénomènes de 

marées, aux conditions physicodynamiques et à la stratification des estuaires, en font des 

zones de si grande productivité (Hobbie, 2000). Ce mélange eau douce-eau salée de 

l’embouchure de la zone fluviale jusqu’à la zone marine conduit à un gradient de salinité qui 

s’étend de l’eau douce à de l’eau totalement marine (0,1‰ à 33‰) (Bianchi, 2006). Ce 

gradient de salinité, allié aux caractéristiques hydromorphologiques des estuaires permet de 

les compartimenter en trois grandes zones (figure 2A) :  

 Une zone fluviale ou zone amont l’eau est douce, riche en sels nutritifs et en pigments 

chlorophylliens. Elle subit l’influence de la marée dynamique. Le sédiment à cet endroit 

est surtout d’origine fluviale 

 Une zone de balancement des marées où l’eau douce et l’eau de mer se mélangent en 

proportion variable. Elle est fortement influencée par les processus biologiques 

(bioturbation, dépôts de fèces etc.) en raison de sa forte productivité. La figure 2B 

montre le lien entre les phénomènes physiques (courants intertidaux, apport des rivières 
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et eaux souterraines) et les processus biologiques (migration des poissons, transport 

larvaire) qui ont lieu dans l’estuaire 

 Une zone marine ou zone aval, ou embouchure, dominée par les influences maritimes 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2. A : Différentes parties d'un estuaire modifié d’après Romaña, 1994 ; Cherkaoui, 2006); B: Lien 

entre les phénomènes physiques et les processus biologiques dans un estuaire (Bianchi, 2006). 

Au gradient de salinité s’ajoute celui de la température, inhérent lui-aussi à la confrontation 

des masses d’eaux douces et salées. C’est le cas par exemple pour l’estuaire de la Seine où 
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l’amplitude thermique des eaux marines à proximité de l’embouchure peut varier de 5 à 20°C 

au cours de l’année, avec parfois l’installation d’une légère thermocline (Alizier et al., 2010). 

A ces variations à long terme, viennent se superposer des variations à plus court terme, liées à 

l’exondation des vasières intertidales qui sont alors soumises à la température de l’air Ces 

variations de salinité et de température font des estuaires un milieu de vie drastique que seules 

les espèces (d’eau douce ou marines) ayant développé de grandes capacités d’adaptation 

physiologique peuvent coloniser. Pour y survivre, les organismes doivent mettre en jeu des 

mécanismes d’osmorégulation (qui impliquent les organes tels les branchies, les téguments, le 

système digestif et excrétoire) ainsi que des mécanismes d’adaptation à la baisse d’oxygène à 

température égale, la concentration en oxygène étant plus élevée dans les eaux douces que 

dans les eaux salines (McLusky et Elliott, 2004, Cherkaoui, 2006). Ces processus nécessitent 

un apport énergétique d’autant plus élevé que la perturbation sera longue. De ce fait s’en 

suivront des répercussions directes sur les caractéristiques biologiques des individus et des 

populations (croissance et reproduction). Ceci explique probablement qu’en dépit de 

l’abondance des individus qu’on y retrouve, les estuaires n’abritent que peu d’espèces 

comparés aux eaux douces et marines; les espèces qui y vivent en permanence sont 

généralement euryhalines (McLusky et Elliott, 2004). Les organismes estuariens sont 

confrontés à d’autres difficultés que sont la nature du substrat vaseux (un substrat constitué de 

particules très fines peut obstruer certains organes délicats) et les conditions d’hypoxie 

pouvant régner périodiquement dans certaines zones (McLusky et Elliott, 2004). Ces 

conditions d’hypoxie résultent souvent de la présence d’un bouchon vaseux provoqué par 

l’accumulation en un point donné, de matières en suspension (issues des lessivages des sols en 

amont ou générées par l'eutrophisation) (Romaña, 1994). Le bouchon vaseux généralement 

situé au centre de l’estuaire, se déplace d’amont en aval, au gré des apports hydrologiques de 

l’amont et des marées. Sa présence cause de nombreux problèmes (Romaña, 1994, McLusky 

et Elliott, 2004, Cherkaoui, 2006) à savoir :  

 Des phénomènes d’anoxie sévères de l’eau en été résultant de l’oxydation de matière 

organique particulaire biodégradable. Ces phénomènes sont récurrents dans l'estuaire 

de la Loire par exemple 

 Une forte turbidité qui restreint la pénétration de la lumière et diminue de ce fait la 

production primaire  
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 Il est le siège de l’accumulation des polluants et bactéries d’origine animale ou 

anthropique  

 Il constitue un obstacle pour la migration des poissons  

La dynamique des sédiments dans un estuaire dépend de quatre facteurs principaux: l’érosion 

du sédiment superficiel, le transport par les courants ou la marée, le dépôt et les phénomènes 

de consolidation et d’agrégation des particules déposées (Nichols and Biggs, 1985 cités par 

Bianchi, 2007). 

2.1.2 Contraintes anthropogéniques 

Si l’apport de nutriments d’origine terrestre contribue à la richesse des estuaires, elle constitue 

aussi une sérieuse menace pour la biodiversité de ces derniers. En effet, les rivières reçoivent 

les épandages agricoles, les rejets industriels et urbains, riches en nitrates, ammonium, 

matière organique non traitée, polyphosphates sont à l’origine de sérieux problèmes 

d’eutrophisation. Les effluents industriels toxiques, de même que les microbes issus 

d’effluents urbains sont une source d'inquiétude pour la croissance et la reproduction des 

espèces d’élevage et pour la qualité sanitaire des produits de la mer. Les polluants présentant 

le plus de risques étant ceux qui sont bioamplifiés dans les chaînes alimentaires, en particulier 

(le méthylmercure et les PCB). Dans les zones industrielles, des activités de dragage sont 

régulièrement menées dans les estuaires afin d’y instaurer ou maintenir un niveau de 

bathymétrie pratique à la navigation. Ces activités de dragage sont d’autant plus 

préoccupantes que les sédiments dragués sont chargés de mélanges de nombreuses classes de 

contaminants. 

L'encyclopédie d’Eisler sur les produits chimiques prioritaires dangereux pour 

l'environnement (Eisler, 2007) affiche 142 résultats lorsque l’on utilise les termes de 

recherche «estuaire» ou «estuarien». Bianchi (2007) donne aussi une revue de la littérature en 

rapport avec les nutriments et les contaminants qui sont introduits dans les estuaires dont: les 

métaux traces toxiques ou indispensables pour de nombreux organismes, les PCB très stables, 

de sorte qu’ils sont toujours présents malgré leur interdiction, les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (HAP). Les contaminants émergents de préoccupants dans les milieux côtiers et 
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estuariens ont été examinés par Hale et La Guardia (in Newman et al., 2002). Ils comprennent 

des retardateurs de flamme bromés, les œstrogènes naturels et synthétiques, les éthoxylates 

d'alkylphénol et produits de dégradation associés, les produits pharmaceutiques et de soins 

personnels. Les avancées récentes en nanotechnologie et l'utilisation croissante de 

nanomatériaux dans tous les secteurs de la société ont donné lieu à des incertitudes concernant 

leurs possibles impacts environnementaux. Les organismes estuariens benthiques sont de ce 

fait particulièrement à risque étant donné la probabilité de nanoparticules à s'agglomérer, 

s’agréger, et se déposer dans le sédiment (Klaine et al., 2008). 

En réponse à ces activités anthropiques s’ensuit une dégradation de la qualité du milieu dans 

les estuaires et en particulier dans les régions urbanisées. 

2.2 L’utilisation d’espèces sentinelles pour la biosurveillance des 

écosystèmes aquatiques 

Certaines espèces sont plus sensibles que d’autres et nécessitent des condit ions particulières 

pour se maintenir dans leur milieu naturel. Lorsque les conditions du milieu naturel sont 

altérées, par exemple dans le cas de contamination par des polluants, ces espèces peuvent être 

affectées de plusieurs façons reflétant ainsi la dégradation des conditions initiales du milieu 

naturel. De telles espèces sont appelées indicateurs biologiques (ou indicateurs écologiques) 

en raison de leur capacité à caractériser l’état d’un écosystème soumis à un stress 

environnemental, ainsi qu’à permettre de détecter ou prévoir des changements significatifs 

pouvant survenir à l’intérieur de ce même écosystème (Kaiser, 2001, Sammarco et al., 2007). 

Une espèce sentinelle est un indicateur biologique particulièrement sensible à un ou plusieurs 

polluants susceptibles de provoquer des perturbations ou des changements dans un milieu 

donné (Kaiser, 2001). Ces espèces, par leur sensibilité, ont la capacité de mettre en évidence 

des signes précurseurs d’altération du milieu naturel avant même que les effets soient 

ressentis à l’intérieur du milieu affecté. Ils agissent par conséquent comme une sorte de signal 

d’alarme pour l’ensemble de l’écosystème (Markert et al., 2003). De façon générale, une 

espèce sentinelle susceptible d’être utilisée à des fins d’évaluation des risques pour 

l’environnement devrait posséder les caractéristiques suivantes : 1) être relativement facile à 

capturer, 2) être présente dans le milieu en nombre suffisant, 3) posséder une aire de 
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répartition connue, 4) posséder une taille propice à la manipulation, 5) avoir déjà fait l’objet 

d’études confirmant ses qualités en tant que bioindicateur (Kaiser, 2001). Les annélides sont 

principalement représentées dans les écosystèmes marins par les vers de la classe des 

polychètes qui comptent souvent jusqu’à un tiers des espèces macrobenthiques rencontrées et 

jusqu’à 80% de l’abondance totale en plus de présenter de fortes valeurs de richesse, de 

diversité, de biomasse et de densité (Guerra-García et al., 2006, Licciano et al., 2007). Ils sont 

également connus comme étant de bons bioaccumulateurs de certains polluants comme les 

métaux lourds, les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et les composés 

polychlorés issus de la pollution d’origine industrielle (Bocchetti et al., 2004). Ces 

caractéristiques, en plus de la tolérance aux polluants ainsi qu’aux différentes perturbations 

environnementales, sont autant de qualités recherchées chez un bioindicateur (Guerra-García 

et al., 2006).  

La macrofaune benthique est très utilisée dans des programmes de biosurveillance du milieu 

aquatique, la malacofaune et les annélides en particulier. C’est le cas de la moule et de 

l’huître, bivalves clés utilisés dans le cadre du « Mussel Watch program » par exemple 

(Farrington et al., 1995) qui a été décliné en France au travers du RNO (Cf Chapitre 1). Les 

raisons de cet intérêt sont résumées ci après :  

 Ce sont des organismes sédentaires, ubiquistes et généralement abondants, les 

polychètes étant le taxon le plus abondant de la faune benthique (Dean, 2008) 

 Ils sont plus représentatifs du milieu dans lequel ils vivent que des espèces mobiles 

et/ou saisonnières 

 Certaines espèces benthiques sont tolérantes aux changements de conditions 

environnementales (salinité, température, oxygène dissous, eutrophisation etc.)  

 Leur récolte sur le terrain est généralement aisée et certaines espèces sont faciles à 

maintenir en élevage au laboratoire 

 La plupart des bivalves et des annélides ont une durée de vie suffisamment longue 

(quelques mois à plusieurs années), ce qui permet d’étudier l’effet d’un polluant sur 

des individus de classes d’âge différentes 
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 Ces espèces sont de taille raisonnable, donc aisément manipulables tout en fournissant 

suffisamment de matériel biologique (tissus, fluides etc.) pour pouvoir effectuer de 

nombreuses analyses 

 Beaucoup d’espèces de bivalves et d’annélides sont consommées par des 

consommateurs secondaires (oiseaux limicoles, poissons etc.) et/ou par l’homme et 

représentent de ce fait un risque direct et/ou indirect pour la santé humaine. 

 Ces différentes caractéristiques font de la macrofaune benthique, un groupe 

particulièrement important pour évaluer l’état écologique des masses d’eau (comme 

cela est demandé par la DCE), même si dans les eaux de transition comme les 

estuaires, les différentes métriques disponibles (abondance, nombre de taxons et 

différents indices de diversité et de sensibilité) montrent une certaine inconsistence 

face au gradient de pression anthropique (Borja et al., 2011). 

2.2.1 Présentation des espèces clés utilisées 

En plus de répondre à tous les critères précédemment cités, les espèces utilisées dans la 

présente thèse, le bivalve Scrobicularia plana et l’annélide Hediste diversicolor, espèces 

endobenthiques (Figures 3 et 4), sont exposées doublement aux contaminants : à la fois ceux 

contenus dans la masse d’eau et ceux accumulés dans le sédiment (Dean, 2008). Les deux 

espèces jouent un rôle clé dans le fonctionnement des écosystèmes estuariens. En effet, elles 

contribuent au processus de bioturbation et jouent un rôle important dans le cycle 

biogéochimique des nutriments et contaminants (François et al., 1997, Banta et Andersen, 

2003, Orvain, 2005, Lagauzère, 2008). Ces espèces constituent également une ressource 

importante pour les poissons plats et les limicoles dans les réseaux trophiques des vasières 

intertidales (Zwarts et Wanink, 1993, Zwarts et al., 1996, Zwarts et Ens, 1999, Rosa et al., 

2008, Van Colen et al., 2009). Elles sont considérées comme bioindicatrices car par leur 

présence/abondance, elles sont significatives d’une ou de plusieurs propriétés de l’écosystème 

dont elles font partie. En raison de leur importance économique (appâts pour la pêche, aliment 

pour poissons en aquaculture pour Hediste), écologique (maillons clés de la chaîne 

alimentaire ; bioindicateurs), les cycles de vie de S. plana et H. diversicolor ont été très 

étudiés et sont bien décrits dans la littérature. 



31 

 

 

 

B 

A 

 

Figure 3. Photographies de S. plana dans le sédiment (A : Siphons, B : traces laissées par les siphons dans 

le sédiment) 
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Figure 4. Hediste diversicolor (A : entrée d’un terrier ; B : terrier en forme de Y L’on distingue bien le 

sédiment anoxique gris-noir, du sédiment oxygéné plus clair) 
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2.2.2 Scrobicularia plana (da Costa, 1778). 

La scrobiculaire (nom commun : Lavignon poivré) est un bivalve de la sous-classe des 

Hétérodontes et de l’ordre des Vénéroïdes. Selon les auteurs, le nom de famille qui lui est 

attribué est celui de  Scrobiculariidés (Poutiers, 1993, Gofas, 2011), mais plus souvent de 

Semelidés (Muséum National d'Histoire Naturelle, 2003-2010). Cette espèce est connue sous 

d’autres appellations dont celle de Scrobicularia piperata (Gmelin) qui est en lien avec le 

nom commun qui lui a été attribué 

(http://www.marinespecies.org/aphia.php?p=taxdetails&id=141424). 

2.2.2.1  Répartition géographique et écologie 

Scrobicularia plana est une espèce du médiolittoral, présente jusqu’à 30 mètres de 

profondeur. On la retrouve dans les zones sablo-vaseuses, argileuses ou vaseuses (estuaires, 

baies, lagunes). Elle affiche une préférence pour les sables fins et les zones de haute slikke 

(qui découvrent à marée basse). On la retrouve généralement dans les 20 premiers centimètres 

du sédiment, la profondeur d’enfouissement étant proportionnelle à la taille de la coquille 

(Hughes, 1970). S. plana est une espèce euryhaline très tolérante aux fluctuations des 

conditions environnementales (oxygène dissous, salinité, température) ce qui explique sa 

large répartition. Elle peut supporter des périodes de dessalures prolongées, ainsi qu’une 

salinité maximale de 34‰ (Guelorget et Mazoyer-Mayere, 1983, Kourradi, 2007). Cette 

espèce est présente sur la façade Atlantique Nord-Est, depuis les côtes de Norvège, de la mer 

Baltique jusqu'à celles du Sénégal (Poutiers, 1987), et dans la mer Méditerranée (Trebble, 

1976). La densité de population de scrobiculaires varie de dizaines d’individus, à plusieurs 

centaines (Desprez et al., 1986) voire un ou plusieurs milliers d’individus au mètre carré 

(Sola, 1997), des densités de 1351 ind.m
-2

 ont été rapportées dans l’estuaire du Bou Regreg au 

Maroc (Cherkaoui, 2006). Elle fait partie des espèces constantes (fréquence d’apparition 

>51%) en secteur aval de l’estuaire de Loire (GIP Loire Estuaire, 2003). Sa durée de vie 

moyenne est de 5 ans (Sola, 1997, Verdelhos et al., 2005), mais des individus de 16 à 18 ans 

ont été retrouvés en estuaire de Gwendraeth en Irlande (Green, 1957). 

http://www.marinespecies.org/aphia.php?p=taxdetails&id=141424
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Plusieurs études ont été menées sur le mode d’alimentation de S. plana. Il en ressort que la 

scrobiculaire a deux modes d’alimentation : à marée haute, elle filtre les particules présentes 

dans la colonne d’eau (suspensivore), et à marée basse, elle broute la surface du sédiment 

(déposivore) (Hughes, 1969, Riera et al., 1999). Elle se nourrit préférentiellement de 

diatomées benthiques et de phytoplancton marin (Riera et al., 1999). 

2.2.2.2  Physiologie et biologie de la reproduction 

Scrobicularia plana est une espèce gonochorique. De rares cas d’hermaphrodisme ont 

cependant été rapportés (Raleigh et Keegan, 2006). Il est possible que ces cas 

d’hermaphrodisme soient en réalité de l’intersexe. En effet des cas d’intersexe ont été décrits 

chez cette espèce en Angleterre et au Portugal (Chesman et Langston, 2006, Langston et al., 

2007, Gomes et al., 2009). Son cycle gamétogénique varie selon un gradient latitudinal 

(Hughes, 1971, Santos et al., 2011a). On observe deux cas de figure :  

 Dans les pays nordiques (Angleterre, Ecosse, Norvège), un cycle de reproduction 

court (3 à 6 mois) avec généralement une seule période de ponte au milieu de l’été 

(Hughes, 1971, Worrall et al., 1983, Zwarts, 1991), plus rarement deux  (Frenkiel et 

Mouëza, 1979). Dans le Nord de la France la période de ponte peut avoir lieu de la fin 

du printemps au milieu de l’été (Mouneyrac et al., 2008).  

  Plus au sud (Portugal, Espagne, Sud de la France), un cycle gamétogénique long (7 à 

11 mois) avec deux périodes de ponte distinctes (Sola, 1997, Santos et al., 2011a) 

généralement en hiver et en été. Les pontes peuvent aussi avoir lieu tout le long de la 

période de maturité sexuelle (Guerreiro, 1991), comme dans l’estuaire du 

Guadalquivir, Espagne, où elle débute en février et s’achève en octobre (Rodríguez-

Rúa et al., 2003). 

Le déclenchement de la maturation des gamètes, ainsi que celui de la ponte  sont 

intrinsèquement liés aux facteurs environnementaux tels que la température, la nourriture 

disponible (elle-même dépendante de l’intensité d’éclairement) (Worrall et al., 1983, Raleigh 

et Keegan, 2006, Santos et al., 2011a). La fécondation externe a lieu après émission des 
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gamètes dans l’eau. Les spermatozoïdes ont une tête en forme de faucille, mesurant environ 

30µm (Frenkiel et Mouëza, 1979). L’ovocyte est entouré d’un épais chorion de diamètre 

compris entre 140 à 200 µm. Le diamètre ovocytaire (sans le chorion) varie selon la contrée : 

il est d’environ 42µm en Irlande (Raleigh et Keegan, 2006), 80 µm au Royaume-Uni (Ruiz et 

al., 1995), 75-80 µm au Pays de Galles (Frenkiel et Mouëza, 1979). L’éclosion a lieu 72 à 96h 

après la fécondation. Les larves véligères qui en sont issues mènent une vie planctonique 

pendant environ 3 semaines. Puis elles alternent entre phase nageuse et reptation grâce à la 

formation du pied, et une fois qu’elle ont trouvé des conditions et un substrat favorable, elles 

se sédentarisent et continuent leur développement (Frenkiel et Mouëza, 1979). Les 

scrobiculaires atteignent leur maturité sexuelle à partir de leur 2
ème

 à 3
ème

 année, à une 

longueur de coquille d’au moins 20 mm (Sola, 1997, Raleigh et Keegan, 2006). La figure 5 

résume le cycle de vie de S. plana, de l’œuf à l’adulte. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 5. Cycle de vie de S. plana d’après Frenkiel et Mouëza (1979) 
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2.2.3 Hediste diversicolor (O. F. Müller, 1776) 

Les polychètes font partie des invertébrés marins benthiques les plus abondants (Holthe, 

1991). D’après le World Register of Marine Species 

(http://www.marinespecies.org/aphia.php?p=taxdetails&id=152302) Hediste diversicolor 

appartient à la famille des Nereididés, et au genre Hediste. Cette espèce est aussi connue sous 

le nom de Nereis diversicolor utilisé par de nombreux scientifiques bien que des études 

génétiques aient démontré son appartenance au genre Hediste (Fong et Garthwaite, 1994). 

Nous avons décidé de retenir l’appellation d’Hediste diversicolor pour ce document. 

2.2.3.1  Répartition géographique et écologie 

Cette espèce est eurytherme et euryhaline, ce qui explique en partie sa vaste répartition. Elle 

est cependant absente des eaux douces et des milieux très salés (Wolff, 1973). Elle peut 

survivre à des conditions d’hypoxie sévères, et est présente en abondance dans des milieux 

très eutrophisés. Hediste diversicolor est présente dans les zones marines et saumâtres de 

toutes les côtes Nord-Européennes  jusqu’à la Mer Baltique, sur la partie atlantique de la côte 

Nord-Américaine ainsi qu’en Mers Noire et Caspienne où elle a été introduite 

(http://iobis.org/mapper/?taxon=Hediste%20diversicolor (Smith, 1977 in Scaps, 2002). Sa 

répartition et sa densité sont fonction de l’oxygénation du milieu et de la quantité de 

nourriture disponible (Obolewski et al., 2009). On la retrouve préférentiellement dans les 

estuaires vaseux à sablo-vaseux  où sa densité varie de quelques individus à plusieurs milliers 

en eaux peu profondes et bien oxygénées (Scaps, 2002, Obolewski et al., 2009). Son 

abondance et son corps mou en font la proie de nombreuses espèces épibenthiques (poissons 

plats, crabes géants) et oiseaux limicoles dont la pression de prédation est si élevée (jusqu’à 

90% de la population) qu’elle régule la population de H. diversicolor (Scaps, 2002, Rosa et 

al., 2008). Elle constitue ainsi un maillon clé de la chaîne alimentaire dont la disparition 

pourrait avoir des conséquences écologiques pour la survie de ses prédateurs (Rosa et al., 

2008).  

Cette espèce vit dans des terriers qu’elle creuse dans le sédiment. Les terriers peuvent mésurer 

plusieurs dizaines de centimètres de profondeur (Durou, 2006), ils sont en forme de U parfois 

http://www.marinespecies.org/aphia.php?p=taxdetails&id=152302
http://iobis.org/mapper/?taxon=Hediste%20diversicolor
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prolongés par un puits vertical (Y) qui sert de refuge en cas d’attaque (Loquet et Dupont, 

1976). Chaque individu défend farouchement l’entrée de son terrier contre toute intrusion, 

mais une fois hors de celui-ci, ce territorialisme s’efface bien que les individus évitent tout 

contact entre eux lorsqu’ils se déplacent à la surface du sédiment (Marty, 1997, Scaps, 2002). 

De part son activité galéricole H. diversicolor joue un rôle majeur dans les processus de 

bioturbation. En effet, par son activité d’enfouissement, elle transporte de la matière 

organique des strates plus profondes et moins oxygénées à la surface du sédiment permettant 

ainsi la remise en suspension de particules et l’augmentation des surfaces de contact et 

d’échange eau-sédiment. L’irrigation  du terrier permet son oxygénation, ce qui a pour 

conséquence l’augmentation des échanges de solutés à l’interface eau-sédiment et la 

stimulation de processus de minéralisation et de dégradation de la matière organique par les 

bactéries aérobies (Gilbert et al., 1997, Hansen et Kristensen, 1998, Banta et al., 1999, Scaps, 

2002, Cardoso et al., 2009).  

H. diversicolor est principalement omnivore (Fauchald et Jumars, 1979) et présente différents 

modes d’alimentation. Prédatrice occasionnelle, elle se nourrit aussi de diatomées, algues et 

détritus (Olivier et al., 1997), ainsi que de morceaux de plantes halophiles (Meziane et Thorin, 

2000). Ses modes de nutrition  qui varient en fonction du rythme nycthéméral, de la présence 

d’éventuels prédateurs, des conditions hydrodynamiques et trophiques du milieu (Fauchald et 

Jumars, 1979, Esnault et al., 1990, Riisgård, 1991, Marty, 1997) sont les suivants :  

 Le « deposit-feeding » qui consiste en l’ingestion immédiate ou différée (dans son 

terrier) de particules de nourritures dont l’animal se saisit à la surface du sédiment. Ce mode 

d’alimentation est généralement utilisé à marée basse lorsque le sédiment est découvert 

(Esselink et Zwarts, 1989, Esnault et al., 1990). 

 Le « filter-feeding » qui consiste en la sécrétion au travers de la galerie d’un épais filet 

de mucus, de part et d’autre de l’animal. Ce dernier effectue ensuite des mouvements 

ondulatoires qui génèrent un courant d’irrigation, lequel va entrainer les particules vers le 

mucus auquel elles vont adhérer (Esnault et al., 1990, Riisgård, 1991). 

 Le troisième mode d’alimentation est presque semblable au second, à la seule 

différence que le filet de mucus est tendu à l’extérieur de la galerie ; une fois les particules 
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piégées, l’animal les roule en boule avec le mucus et les ramène à l’intérieur de son terrier 

(Esnault et al., 1990). 

Des auteurs ont aussi démontré une activité bactériolytique chez cette espèce (Lucas et Bertru, 

1997). 

2.2.3.2  Physiologie et biologie de la reproduction 

De nombreux travaux décrivent la physiologie et la biologie de la reproduction d’Hediste 

diversicolor (Cepede, 1914, Dales, 1950, Fauchald et Jumars, 1979, Porchet-Henneré et 

M'Berri, 1987, Esnault et al., 1990, Riisgård, 1991, Wanink et Zwarts, 1993, Batten et al., 

1994, Luis et Passos, 1995, Marty, 1997, Abrantes et al., 1999, Meziane et Retiere, Duport et 

al., 2006, Durou, 2006, Fidalgo E Costa et al., 2006, Cuny et al., 2007, Engelsen et Pihl, 2008, 

Amiard-Triquet et al., 2009, Fernandes et al., 2009, Tairova et al., 2009). La reproduction 

fortement influencée par la température, le cycle lunaire et la quantité de nourriture disponible 

(Dales, 1950, Marty, 1997, Scaps, 2002). La saison et la durée de la reproduction sont aussi 

fonction de la localisation géographique et la température (Marty, 1997). Elle peut avoir lieu 

en hiver, au printemps, en automne, la durée variant de 1 mois à toute l’année selon la 

localisation, avec une ou plusieurs périodes de ponte (Dales, 1950, Olive et Garwood, 1981, 

Marty, 1997, Durou, 2006, Amiard-Triquet et al., 2009). Selon certains auteurs (Olive, 1995, 

Marty, 1997, García-Alonso et al., 2006), la gamétogénèse et la croissance de l’animal sont 

régulées par le système neuroendocrinien en sus des facteurs environnementaux (température, 

cycle lunaire, disponibilité alimentaire), ceci via la production d’une neurohormone qui 

présente en faible quantité permettrait le bon déroulement de la vitellogenèse, mais 

l’inhiberait à des proportions élevées. De ce fait, les ovocytes produiraient à leur tour des 

hormones qui réguleraient la sécrétion de la précédente. Mais d’après  Lawrence et Soame 

(2009), le cycle de reproduction des Néréides serait régulé par des interactions « multi-

hormonales » plus complexes tandis que la croissance somatique et la régénération des 

individus dépendrait surtout de l’action de l’hormone juvénile, sa sécrétion par le ganglion 

supraoesophagien diminuerait dès le début de l’oogenèse et la vitéllogenèse au profit de la 

dopamine ou la mélatonine. La sécrétion de 17β-œstradiol viendrait ensuite renforcer la 
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vitellogenèse en induisant production de vitellogénine par les éleocytes. La production de 17-

β-œstradiol ou l’utilisation de vitelline serait à son tour sous le contrôle d’une deuxième 

neurohormone présente dans le ganglion de femelles matures et qui aurait une fonction 

gonadotrophique (Figure 6). 
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Figure 6. Modèle multi-hormonal présentant les interactions entre les facteurs environnementaux et 

endocriniens qui contrôlent le cycle de reproduction des Nereidae. HJ : hormone juvénile ; HG ; hormone 

gonadotrophique (Lawrence et Soame, 2009). 
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Contrairement à la plupart des Nereidés, H. diversicolor se reproduit à l’état atoque, c’est-à-

dire qu’elle ne subit pas de changements morphologiques durant cette période, hormis un 

changement de couleur qui passe de l’orangé au vert (Dales, 1950, Marty, 1997). Cette 

couleur verte chez les adultes matures est due à la présence de biliverdine (formée par la 

dégradation de l'hémoglobine dans le sang) dans la paroi digestive, l'épiderme et les cellules 

cœlomiques. Chez les mâles, la masse blanche de sperme dans le cœlome lui donne une 

couleur plus claire vert-bouteille tandis que chez les femelles la teinte se rapproche du vert-

olive (Dales, 1950, Dales et Kennedy, 1954). Chez les femelles matures, les ovocytes 

contenus dans la cavité cœlomique mesurent en moyenne 200µm (Dales, 1950). H. 

diversicolor est gonochorique, le sex-ratio, largement en faveur des femelles, oscille autour de 

70 à 90% (Dales, 1950, Marty, 1997) et l’énergie allouée à l’effort de reproduction est 

conséquente (70%) (Olive, 1983, Grémare et Olive, 1986). Une fois la maturité sexuelle 

atteinte (entre 1 et 3 ans), chaque individu se reproduit une seule fois et meurt (Olive et 

Garwood, 1981). Guidé par des phéromones émis par la femelle, le mâle libère ses produits 

sexuels (par déchirure des téguments) à l’entrée du terrier et meurt peu de temps après (Marty, 

1997). Chez la femelle la mort peut survenir plusieurs semaines après la ponte, le temps pour 

elle d’incuber ses œufs dans la galerie et d’en assurer la ventilation pour un bon 

développement de ces derniers (Marty, 1997). Les larves éclosent au stade trochophore 1 et 

continuent leur croissance dans le terrier maternel qu’elles quittent au stade de quatre 

sétigères, 11 à 13 jours après la fécondation. A leur sortie de la galerie maternelle, les larves 

ont un comportement benthique (Marty, 1997). Les larves libres se déplacent par nage-

reptation et sont capables de s’enfouir dès le stade de six sétigères, dès lors qu’elles 

acquièrent des cirres tentaculaires postérieurs. Elles commencent alors à construire des 

galeries semblables à celles des adultes, se sédentarisent et adoptent le mode de nutrition des 

adultes (Marty, 1997). 
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2.2.4  Scrobicularia plana et Hediste diversicolor dans les études 

écotoxicologiques 

Scrobicularia plana et Hediste diversicolor ont fait l’objet de nombreuses études 

écotoxicologiques au cours de cette dernière décade. Nous avons déjà mentionné qu’en tant 

qu’organismes endobenthiques ces deux espèces étant en étroit contact avec le sédiment qui 

constitue le principal réservoir de contaminants organiques et inorganiques dans les milieux 

aquatiques. La signification écotoxicologique de ces contaminants liés au sédiment a été une 

source de débats mais il est maintenant bien établi, qu’il ne s’agit pas d’un mécanisme 

d’exclusion et qu’une fraction de ces contaminants reste accessible aux organismes. Cette 

accessibilité est gouvernée par la nature des contaminants, les conditions physico-chimiques 

du milieu (pH, salinité, potentiel redox, teneur en matière organique, etc), l’activité 

microbienne et les capacités intrinsèques des espèces endogées (prise de sédiment par voie 

alimentaire, capacité digestive). De nombreux travaux portant sur la bioaccumulation des 

contaminants ont montré que ces deux espèces étaient de bons moniteurs de la 

biodisponibilité de plusieurs métaux (Poirier et al. 2006 et littérature citée) et contaminants 

organiques (Ruus et al., 2005).  

Toutefois, les concentrations de métaux chez les deux espèces étaient différentes dans les sites 

étudiés par Solé et al. (2009). Ces différences étaient fortement amplifiées dans une zone 

fortement contaminée, comme Restronguet Creek (Bryan et al., 1985). Les concentrations ont 

étaient généralement plus élevées chez les bivalves que les polychètes, à l'exception du Cu qui 

était environ dix fois plus élevé chez H. diversicolor que chez S. plana originaires de la 

Restronguet Creek. La répartition des organismes sur le site de la Restronguet Creek suggère 

une meilleure tolérance de H. diversicolor par rapport à S. plana puisque cette dernière est 

absente des sites plus en amont (Bryan et al., 1987). La tolérance de H. diversicolor est bien 

documentée (Berthet et al., 2003, Mouneyrac et al., 2003). Sa base génétique a été établie 

(Grant et al., 1989, Hateley et al., 1989). On en sait moins sur la tolérance en métal du 

bivalve, mais alors que des concentrations de Zn aussi élevées que 3160 mg kg-1 ont été 

déterminées dans les échantillons vivant dans la Restronguet Creek (Bryan et al., 1985), les 

concentrations de près d'un ordre de grandeur inférieur (651 mg kg-1 ) étaient suffisamment 

élevées pour provoquer une létalité dans des échantillons provenant d'un site relativement 
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propre (Amiard, comm. pers.). Au contraire, dans l'estuaire de la Seine multi-pollué, le suivi 

de la macrofaune benthique sur deux décenies a montré une diminution des populations de H. 

diversicolor (Bessineton, 2009) alors que les populations de S. plana n'ont pas été touchées 

(Bessineton, Comm. Pers.)  

Etant bioaccumulatrices et relativement résistantes à divers polluants, H. diversicolor et S. 

plana, dont nous avons souligné la place dans les réseaux trophiques estuariens, font 

typiquement partie des espèces à risque pour la contamination des réseaux trophiques 

(Amiard-Triquet et al., 2011). Le bivalve S. plana est peu consommé mais il est cependant 

pêché de façon artisanale (Poutiers, 1987). Ce rôle de vecteur de transfert du sédiment vers les 

niveaux trophiques supérieurs a été mis en évidence pour un contaminant particulièrement 

préoccupant en raison de sa capacité de bioamplification, le mercure (Coelho et al. 2008), 

pour lequel les deux espèces montrent une capacité de bioaccumulation (Cardoso et al., 2009). 

Pour des contaminants organiques comme les HAP, la revue de Jørgensen et al. (2008) a 

établi que certains invertébrés, parmi lesquels des polychètes marins, étaient capables de les 

biotransformer en vue de les éliminer. Au cours de se processus, des métabolites 

intermédiaires toxiques (génotoxicité, carcinogénicité) peuvent se former et induire des 

dommages biologiques. Plusieurs études ont montré qu’il y avait alors un risque de transfert 

trophique de cette toxicité. La présence de HAP dans le contenu digestif de poissons se 

nourrissant sur le benthos a été corrélée avec une incidence élevée de tumeurs chez ces 

espèces (Chandler et al., 1997). Chez un poisson plat nourri de polychètes contaminés dans 

des sédiments naturellement contaminés ou dopés en HAP (benzo[a]pyrène) et composés 

organochlorés (pp’DDE, un produit de dégradation du DDT et Aroclor 1254 comme 

représentant des PCBs), la croissance a été affectée par rapport aux témoins nourris de 

polychètes non contaminés et des dommages à l’ADN (adduits) ont été mis en évidence dans 

le foie (Rice et al., 2002). De façon similaire, un transfert trophique de génotoxicité a été 

montré chez des rats nourris avec des bivalves contaminés en nature après l’accident d’un 

navire pétrolier (Lemière et al., 2005). 
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2.3 La problématique des biomarqueurs : avantages et 

inconvénients 

Depuis plus de deux décennies, les recherches se sont intensifiées pour le développement et la 

validation de biomarqueurs en tant qu’outils fiables capables de révéler l’état de santé du 

milieu. Ils se sont révélés utiles pour évaluer non seulement l’exposition des individus aux 

toxiques présents dans l’environnement, mais aussi l’effet de ces derniers chez les organismes 

exposés. Selon la nature des réponses induites, les biomarqueurs ont d’abord été classés en 

trois grandes catégories (Lagadic et al., 1997) : i) les biomarqueurs d’exposition qui rendent 

compte d’une exposition récente ou passée d’un individu à au moins une substance à caractère 

polluant, indiquant qu’il y a eu une pénétration du ou des polluant(s) dans l’organisme ; ii) les 

biomarqueurs d’effet de l’exposition aux xénobiotiques ; iii) les biomarqueurs de sensibilité 

aux effets des xénobiotiques. Or les scientifiques ne s’accordent pas toujours quant aux 

définitions attribuées à ces différents types de biomarqueurs (De Lafontaine et al., 2000, 

Amiard et Amiard-Triquet, 2008). En effet, la notion de biomarqueurs d’exposition et d’effet 

semble indiquer qu’il existerait nécessairement un lien direct de cause à effet entre 

l’exposition à un xénobiotique et son effet, ce qui n’est pas toujours vérifié (De Lafontaine et 

al., 2000). De nos jours, les écotoxicologues s’accordent plutôt à les regrouper en deux 

catégories comme l’ont préconisé  De Lafontaine et al. (2000) : 

 Les biomarqueurs de défense (induction de la métallothionéine, augmentation des 

processus de biotransformation comme l’activité EthoxyRésofurine-O-Dééthylase, 

EROD etc.) qui regroupent les différents processus biochimiques mis en œuvre par les 

organismes exposés pour compenser l’action des polluants dans leur environnement. 

Ce sont des réponses de type adaptatif qui traduisent une « souffrance » de 

l’organisme exposé qui se bat pour faire face à la présence de ces xénobiotiques 

(Lagadic et al., 1997). 

 Les biomarqueurs de dommage (génotoxicité, lésions cytoplasmiques, inhibition de 

l’acétylcholinestérase, AChE), péroxydation lipidique, vitellogénine,  etc.) qui sont les 

marques laissées par le passage des polluants dans l’organisme. Ils révèlent une 

atteinte biologique chez les individus exposés, qui peut remettre en cause les capacités 
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normales dont résulte la fitness (métabolisme de base, croissance, reproduction) et 

dans des cas extrêmes peut causer la mort des individus.  

Les réponses biologiques fournissent des informations sur des échelles temporelles variées 

(Figure 7), depuis les réponses infra-individuelles précoces à court terme jusqu’aux 

conséquences sur les écosystèmes à long terme (Adams et al., 1989). Les biomarqueurs sont 

mesurés à des niveaux individuels et sub-individuels, contrairement aux indicateurs 

biologiques utilisés en écologie qui intègrent plutôt les réponses allant des populations aux 

communautés. Or au contact d’un xénobiotique, les premiers niveaux d’organisation 

biologique (moléculaires, cellulaires, individuels) de part leur sensibilité, seront les premiers à 

exprimer des effets mesurables liés à cette exposition contrairement aux niveaux 

organisationnels les plus élevés (populations, communautés) chez qui les effets observables 

impliquent souvent qu’un point de non retour a été franchi. En plus de ce caractère d’alerte 

précoce qui est l’un des atouts principaux de l’utilisation des biomarqueurs, ce sont des outils 

sensibles qui prennent en compte non seulement les effets synergiques, antagonistes ou 

cumulatifs de tous les polluants présents dans le milieu, mais aussi leur biodisponibilité 

(Durou, 2006). 

Malgré ces avantages indéniables, et leur utilisation dans de nombreux programme de 

surveillance (OSPAR, MEDPOL), les biomarqueurs peinent à être intégrés dans la législation 

du fait de quelques inconvénients, à savoir : 

 Leur grande variabilité due aux facteurs naturels. En effet les réponses biologiques 

observées peuvent être causées non seulement par le stress chimique, mais aussi par 

les paramètres physicochimiques du milieu et les paramètres biologiques de l’individu. 

Ainsi, des changements de température, salinité et même l’âge, le sexe le degré de 

maturité sexuelle etc. peuvent ainsi agir comme des facteurs de confusion et rendre 

l’interprétation des réponses observées plus complexe ou même caduque si ces 

derniers ne sont pas pris en compte. 

 La remise en question de leur spécificité. En effet, les effets observés sur les 

organismes exposés ne sont pas toujours directement imputables à une classe de 

contaminants bien précise, ce d’autant plus que dans l’environnement, le cocktail de 

polluants présent implique certainement des effets de synergie ou d’antagonisme. 
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 La difficulté de relier les réponses observées au niveau individuel ou sub-individuel à 

des effets à l’échelle des communautés (manque de pertinence écologique). La figure 

7 montre que des réponses liées à la reproduction sont détectables à tous les niveaux 

d’organisations biologiques. Sans aller jusqu’à la position de Tannenbaum (2005) qui 

considère que déterminer tout paramètre toxicologique sans lien avec la reproduction 

est un effort perdu, il est évident que le succès de la reproduction, conditionné par 

toute une série de réponses biologiques en cascade, est une clé de la conservation des 

populations et de la biodiversité.  

 La difficulté de trouver de nos jours « un référentiel témoin » non contaminé qui 

donnerait des valeurs de base que l’on pourrait ensuite comparer à celles des sites 

impactés. 
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Figure 7. Organisation des propriétés des réponses biologiques au stress résultant de l'exposition aux 

polluants; (modifié d'après (Adams et al., 1989) 
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La biosurveillance a donc nécessité la mise au point d’outils permettant de : i) caractériser les 

composantes biotiques et abiotiques de l'écosystème perturbé par les contaminants; ii) d’en 

estimer les modifications structuro-fonctionnelles, iii) de mesurer les effets au niveau de 

l'écosystème, des contaminants persistants et en mélange complexe dans les sédiments; iv) 

d’identifier les effets sur les individus d'une communauté cible; v) de rechercher les causes 

des effets observés aux différents niveaux de l’organisation biologique (individu, population, 

communauté); vi) d’établir des ponts entre les différents paramètres mesurés grâce au 

traitement statistique des données; de mettre en place un modèle conceptuel qui permettra 

d’intégrer les résultats obtenus, d'estimer l'état d'un écosystème et d’identifier les causes de 

perturbations; de fournir des outils de gestion précis, grâce à la validation de biomarqueurs, 

indicateurs de qualité et révélateurs des caractéristiques des composantes de l’écosystème 

dans un but de diagnostic écotoxicologique de sites déjà perturbés. 

2.3.1 Les biomarqueurs classiques ou « Core Biomarkers » 

Certains biomarqueurs ont fait l’objet de nombreuses études et validation en laboratoire et sur 

le terrain, ce sont les « core biomarkers ». Ils sont couramment utilisés par de nombreux 

laboratoires dans des études écotoxicologiques. Dans ce groupe, on retrouve l’activité 

éthoxyrésorufine-o-dééthylase (EROD), l’inhibition de l’activité de l’acéthylcholinestérase 

(AChE), les métabolites fluorescents de la bile (FACs) ainsi que la stabilité de la membrane 

lysosomale (SML) (Roméo et Giambérini, 2008). 

2.3.1.1  Les biomarqueurs de défense  

Dans cette catégorie, on retrouve : 

 L’activité EROD : c’est le premier biomarqueur normalisé AFNOR (NF T90-385). 

C’est une enzyme monoxygénase à fonction mixte et dépendante du cytochrome P450 

impliquée dans les mécanismes de détoxication des xénobiotiques (HAP, PCB 

coplanaires, dioxines) dont elle favorise l’excrétion en les rendant plus hydrosolubles 

(Phase I). Ces composés dangereux seront ensuite conjugués (Phase II) puis excrétés 
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par voie rénale, biliaire ou branchiale (Roméo et Giambérini, 2008). L’activité EROD 

est cependant mesurée plus souvent chez les poissons que chez les invertébrés où 

l’existence de ce mécanisme de détoxication a été longtemps mise en doute. Toutefois 

la pertinence de ce biomarqueur semble à présent bien établie chez les bivalves 

(Ramos-Gómez et al., 2011a). Chez l’annélide Arenicola marina, les mêmes auteurs 

montrent que l’activité EROD est accrue dans des sédiments pollués mais ils ne 

démontrent pas un lien indiscutable avec la présence de contaminants connus pour 

l’induire (Ramos-Gómez et al., 2011b). 

 Les enzymes de phase II: Ce sont des enzymes membranaires ou cytosoliques qui 

favorisent les réactions de conjugaison. L’augmentation de leur activité traduit un 

accroissement des biotransformations de phase II, généralement liées à la présence de 

polluants organiques, insecticides organochlorés et PCBs que l’organisme cherche à 

excréter. Les enzymes impliquées dans ces biotransformations sont généralement la 

glutathion-S-transférase (GST), l’UDP-glucuronosyl-transférase (UDPGT) ainsi que 

les sulphotransférases. L’interprétation de l’activité EROD étant encore un sujet de 

discussion chez les inverténrés, l’exposition aux polluants organiques est souvent 

détectée par la mesure du taux de GST (Roméo et Giambérini, 2008) et c’est cette 

stratégie qui sera privilégiée dans le présent travail de thèse.  

 Les enzymes de phase III : Ce sont des transporteurs membranaires qui participent à 

l’élimination des xénobiotiques modifiés ou conjugués par les enzymes de phase I et 

II. Ils constitueraient la première ligne des défenses des organismes face au cumul de 

composés organiques d’origine anthropique ou naturelle. Les transporteurs ABC (pour 

ATP-binding cassette) sont responsables de l’efflux de nombreux contaminants de 

l’environnement tels que des métaux (Cd, Zn), des pesticides (Buss et Callaghan, 

2008), des PCBs et PAHs, etc (revue par Damiens et Minier in Amiard-Triquet et al., 

2011). Ce processus a été détecté chez de nombreux organismes aquatiques incluant 

des invertbrés (dont les annélides et les bivalves) et des vertébrés (Bard, 2000). Des 

séquences complètes ou partielles de gènes ABC ont été publiées pour des mollusques, 

des échinodermes, des poissons et des amphibiens (Damiens and Minier in Amiard-

Triquet et al., 2011). En s’appuyant sur des études in vitro et in vivo, ces auteurs ont 

mis en evidence que l’activité ABC-like dépendait de la concentration de 
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contaminants du milieu, pouvant donc être utilisée comme biomarqueur d’exposition. 

Une étude menée sur 43 sites le ong des côtes françaises a clairement montré que 

l’expression des proteines ABC chez les bivalves était reliée à l’exposition aux 

xénobiotiques (Minier et al., 2006).  

 Les métallothionéines (MT) : elles interviennent dans les mécanismes d’homéostasie 

des métaux essentiels et de détoxication des métaux essentiels en surcharge et non 

essentiels. En présence d’un stress métallique elles « séquestrent » les métaux (Ag, 

Cd, Cu, Hg, V, Zn, …) au niveau de leurs groupements thiols (Thirumoorthy et al., 

2007) afin de limiter leur fixation sur les sites actifs d’autres protéines, limitant ainsi 

leur dénaturation ou leur inactivation... Leur induction se produit lorsqu’il y a un excès 

de ces métaux dans l’environnement de l’organisme (Viarengo et al., 1993, Klaassen 

et al., 1999, Amiard et al., 2006). De plus, les propriétes anti-oxydantes des MT sont 

fréquemment évoquées mais plusieurs études expérimentales contradictoires ont été 

publiées sur cette question (Moreau et al., 2008). Ces auteurs ont montré que 

différentes isoformes de MT, présentes dans différents taxons depuis la bactérie 

jusqu’au mammifère, avaient des propriétés différentes. Un ouvrage récent a été 

consacré à ces ligands dans de nombreux taxons incluant des invertébrés et des 

vertébrés des écosystèmes marins et d’eau douce (Sigel et al., 2009).  

 Les défenses antioxydantes enzymatiques et non-enzymatiques : les espèces 

réactives de l’oxygène (ROS) sont généralement des sous-produits issus du 

métabolisme oxydatif cellulaire mais leur production est augmentée par les polluants 

chimiques tels que les quinones, les métaux de transition, les herbicides bipyridyles 

etc. Elles peuvent engendrer chez les organismes exposés dans leur milieu un stress 

oxydant responsable de l’oxydation des composés lipidiques, protéiques et même de 

l’ADN, et pouvant conduire à des phénomènes d‘apoptose (auquel cas il peut être 

aussi être considéré comme un biomarqueur de dommage) (Roméo et Giambérini, 

2008). Pour s’en défendre, les organismes mettent en place des systèmes de captage 

des formes actives de l’oxygène qui peuvent être enzymatiques (e.g. catalase, 

superoxyde dismutases) ou non enzymatiques (glutathion réduit, vitamines A et E, 

caroténoïdes). Ces mécanismes ont été récemment passés en revue par Regoli et al. (in 

Amiard-Triquet et al., 2011)  
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 Les protéines de choc thermique : Initialement décrites comme répondant au stress 

thermique (Heat Shock Proteins, HSP en anglais), ce sont plus généralement des 

protéines de stress, dites molécules « chaperonnes » car elles protègent les autres 

protéines de l’organisme, par exemple d'une dégradation enzymatique; réparent les 

protéines endommagées; empêchent ou stimulent l'expression de certains gènes, 

pouvant ainsi jouer un rôle majeur dans la prévention des mutations et l'apparition de 

certains cancers. Sous l’effet de la chaleur ainsi que différents stress physiques, 

chimiques ou métaboliques, elles sont surexprimées pour faire face au stress. Pour 

plus de détails, le lecteur peu se reporter à la revue de Mouneyrac et Roméo (in 

Amiard-Triquet et al., 2011). 

2.3.1.2  Les biomarqueurs de dommage 

 L’inhibition de l’activité de l’acétylcholinestérase : l’AChE appartient à la famille 

des cholinestérases dont l’inhibition a été longtemps utilisée chez l’homme pour diagnostiquer 

des intoxications aux insecticides organophosphorés (OPs) et aux carbamates (Cs). Chez les 

espèces aquatiques, l’inhibition de l’AChE est causée par une exposition à ces mêmes 

familles de composés mais des contaminants autres que les pesticides (métaux, détergents, 

toxines algales, hydrocarbures) peuvent inhiber l’activité de l’AChE qui est également 

influencée par des facteurs naturels tels que la température et la salinité (Burgeot et al., 2010). 

Leiniö et Lehtonen (2005) considèrent en conséquence que l’inhibition de l’activité de 

l’AChE peut être considérée comme un biomarqueur généraliste de l’état physiologique des 

organismes. Cette inhibition cause l'accumulation de l'acétylcholine dans la fente synaptique, 

maintenant ainsi une transmission permanente de l'influx nerveux, pouvant entraîner la mort 

de l'individu (Xuereb et al., 2009a). Nous verrons ci-après que l’inhibition de l’AChE peut 

également affecter le comportement des individus.  

 Les marqueurs de perturbation endocrinienne : 

Avant de présenter ces biomarqueurs, nous rappellerons brièvement ce que sont les 

perturbateurs endocriniens : des substances exogènes capables d’interférer avec la synthèse, la 

sécrétion, le transport, la liaison, l'action ou l'élimination des hormones naturelles (Kavlock et 
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al., 1996). Ces substances ont différents modes d’action (Figure 8) incluant soit i) un 

mimétisme de l'action d'hormones naturelles (e.g. œstrogènes, testostérone, hormones 

thyroïdiennes etc.) ; ii) le blocage des récepteurs cellulaires des hormones, empêchant ainsi 

leur action ; iii) une action sur la synthèse, le transport, le métabolisme et l'excrétion des 

hormones, modifiant ainsi les concentrations d'hormones naturelles. 

 

Figure 8. Mode d’action simplifié des perturbateurs endocriniens (Teixeira Alves, 2009) 

 

o La vitellogénine : La vitellogénine (Vtg) est une protéine précurseur de la synthèse du 

vitellus (réserve énergétique utilisée au cours du développement embryonnaire chez 

les organismes ovipares). Elle est de ce fait fortement impliquée dans la reproduction. 

Sa présence chez les mâles et les femelles immatures est le signe d’une perturbation. 

La Vtg est induite chez les individus par la présence d’œstrogènes ou de substances 

qui miment l’action des œstrogènes tels que les phyto-estrogènes ou les hormones de 

synthèse (Aarab, 2004, Roméo et Giambérini, 2008). Selon Ferreira et al. (2009), 

l’induction de la Vtg chez les poisssons mâles est la méthodologie la plus largement 

utilisée pour détectée l’exposition aux perturbateurs endocriniens. Des protéines Vtg-
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likes produites par les invertébrés comme l’huître sont très similaires à celles présentes 

chez les vertébrés (Matozzo et al., 2008). Les Vtg-like sont de ce fait des marqueurs 

utilisés pour la détection des perturbations endocriniennes chez des crustacés et des 

mollusques (Mills et al., 2001, Gagné et al., 2002, Lye et al., 2005, Matozzo et al., 

2008, Xuereb et al., 2011), les approches impliquant l’expression génique ou le niveau 

de protéine. 

o L’imposex chez les gastéropodes : L’une des conséquences de l’utilisation du TBT 

(tributylétain) dans les peintures anti-salissures a été le développement d’un pénis non 

fonctionnel chez de nombreux gastéropodes femelles, parmi lesquelles l’espèce la plus 

sensible est Nucella lapillus (Cf. Chapitre 1). Ce phénomène de masculinisation est 

spécifique au TBT et son intensité est proportionnelle au degré de contamination. Il est 

de ce fait utilisé comme biomarqueur spécifique du TBT notamment chez N. lapillus 

en raison de son extrême sensibilité, des concentrations de 0.3 ng.L
-1

, difficilement 

détectables par des analyses chimiques étant capables d’induire les premiers signes 

d’imposex (Huet et al., 2009). 

 La stabilité de la membrane lysosomale : Les lysosomes sont des organites 

cellulaires polymorphiques dont le rôle principal est la digestion des constituants intra- et 

extracellulaires, ainsi que d’organismes phagocytés. Ils contiennent de ce fait des enzymes 

hydrolytiques aussi nombreuses que variées qui en cas d’atteinte à la perméabilité de la 

membrane lysosomale, pourraient s’en échapper et causer des dégâts dans le cytoplasme. Or 

les lysosomes sont le réceptacle de nombreux polluants. L'accumulation de ces substances 

dans les cellules et leur prise en charge par les lysosomes donne lieu à une augmentation des 

activités enzymatiques de détoxication qui sont susceptibles d’entraîner une dégradation de la 

structure des polluants, leur bioactivation et une surproduction de radicaux libres susceptibles 

d’endommager la membrane lysosomale. L’évaluation de l’intégrité de la fonction 

physiologique de la paroi lysosomale constitue donc un outil de choix pour l’évaluation des 

effets des xénobiotiques chez les invertébrés (Dagnino et al., 2007) et les vertébrés (Broeg et 

al., 2005). 

 Les TBARS : Lorsque les systèmes antioxydants enzymatiques et non enzymatiques 

évoqués ci-dessus ne parviennent pas à neutraliser les espèces réactives de l’oxygène, celles-
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ci provoquent une dégradation oxydative des lipides. Les produits issus de cette dégradation 

sont de différente nature (radicaux lipidiques, alcoxyles, cétones, alcanes, aldhéhydes etc. Ces 

produits peuvent réagir avec l’acide thiobarbiturique et sont qualifiés de TBARS (substances 

réactives à l’acide thiobarbiturique) (Roméo et Giambérini, 2008). Le dosage des niveaux de 

TBARS dont le plus important est le malondialdéhyde (MDA) – représente donc une première 

approche de l’exploration du stress oxydant chez les vertébrés et invertébrés marins (Durou, 

2006, Bergayou et al., 2009). 

 Les dommages à l’ADN : Le maintien de l’intégrité de l’ADN est essentiel à la survie 

des cellules et des organismes. Sa structure peut cependant être endommagée par des 

xénobiotiques à caractère génotoxique. Ces dommages à l’ADN sont causés par les espèces 

réactives de l’oxygène que l’organisme n’a pas réussi à excréter et sont d’ordre chimique 

(adduits) ou physiques (cassure d’un ou des deux brins de l’ADN pouvant conduire à la 

formation de micronoyaux). Les adduits peuvent avoir des effets biologiques néfastes lors de 

la réplication de l’ADN et/ou lors de sa traduction et générer des modifications de 

l’information génétique (recombinaisons, mutations) si les systèmes de réparation cellulaires 

n’arrivent pas à les éliminer de manière efficace (Jawich, 2006). Les marqueurs de 

génotoxicité ont été recensés par Vasseur (2008) qui concluent que la mesure des adduits est 

certainement l’indicateur dosimétrique le plus reconnu mais que le test Comet constitue un 

indicateur de sensibilité équivalente sinon supérieure tout en étant plus facile à mettre en 

œuvre. Ces auteurs soulignent également l’intérêt des techniques nouvelles de biologie 

moléculaire, souvent plus praticable chez les poissons que chez les invertébrés en raison 

d’une meilleure connaissance du génome. Chez le bivalve d’intérêt dans la présente thèse, 

Scrobicularia plana, des données préliminaires sur la réponse des cellules sanguines exposées 

à des xénoœstrogènes suggèrent que le test Comet pourrait être efficace pour rechercher des 

effets génotoxiques (Petridis et al., 2009). Chez le second modèle biologique de cette thèse, 

H. diversicolor, le test Comet a été utilisé avec succès pour révéler les effets génotoxiques de 

l’argent sous forme ionique, de micro- ou de nano-particules (Cong et al., 2011).  

Les biomarqueurs que nous venons de citer ne sont pas exhaustifs, il en existe de nombreux 

autres liés à la génotoxicité, aux perturbations du métabolisme énergétique, aux perturbations 

endocriniennes et comportementales qui sont en cours de développement et dont nous citerons 

des exemples dans la section « les biomarqueurs écologiquement significatifs). 
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2.3.2 Les biomarqueurs reconnus par la législation 

Dans le cadre de l’élaboration et la mise en place des programmes de surveillance et 

d’évaluation, une stratégie pour un programme commun d’évaluation et de surveillance 

continue (JAMP) a vu le jour (OSPAR, 2006). Elle portait notamment sur l’élaboration : i) 

d’un programme coordonné de surveillance continue de l’environnement (CEMP) ; ii) d’un 

programme exhaustif de surveillance continue de l’atmosphère (CAMP) ; et enfin d’une étude 

exhaustive des apports fluviaux et des rejets indirects (RID). La mise en place du CEMP 

exige une collaboration entre tous les chercheurs et laboratoires de l’atlantique Nord Est 

impliqués dans les programmes de biomonitoring 

(http://www.ospar.org/content/content.asp?menu=30170301000000_000000_000000). Deux  

projets d’assurance ont ainsi été coordonnés par OSPAR-JAMP : BELQUAM (Biological 

Effects Quality Assurance in Monitoring Programmes, 

http://www.bequalm.org/eu_project.htm) pour les effets biologiques et QUASIMENE 

(Quality of Measurement in the Marine and Estuarine Environmment) dans le but de définir 

des critères standards de qualité communs à tous les laboratoires des pays membres 

d’OSPAR. Ceci implique la mise sur pied et la validation de protocoles relatifs aux méthodes 

biologiques et chimiques utilisées pour la surveillance de l’environnement marin, 

l’établissement de limites de variation acceptables pour chaque méthode développée, ainsi 

qu’un système de suivi de la conformité aux normes de qualité des laboratoires participants. 

Le programme des nations unies pour l’environnement (PNUE) a initié en 1995 un plan 

d’action pour la Méditerranée (MED POL : Programme coordonné de surveillance continue et 

de recherche en matière de pollution dans la Méditerranée) avec pour objectif d’assister les 

pays signataires de la convention de Barcelone dans la mise en place de programmes de 

surveillance de la pollution au travers  du monitoring de la pollution marine, la vérification de 

la conformité aux normes ainsi que du monitoring des effets biologiques 

(http://www.unepmap.org/index.php?module=content2&catid=001001002). Dans le cadre de 

ce programme, des exercices d’intercalibration de dosage de certains biomarqueurs ont été 

effectués (EROD, MT, SML : stabilité de la membrane lysosomale) (Viarengo et al., 2000), et 

un manuel résumant différents protocoles de mesure des biomarqueurs recommandés pour la 

biosurveillance a été publié en 1999 par une action conjointe l’UNEP/RAMOGE (Programme 

de coopération entre la France, Monaco et l’Italie) (UNEP/RAMOGE, 1999). A la suite de ces 

http://www.ospar.org/content/content.asp?menu=30170301000000_000000_000000
http://www.bequalm.org/eu_project.htm
http://www.unepmap.org/index.php?module=content2&catid=001001002
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différentes études écotoxicologiques menées dans des sites ateliers sur des poissons, des 

moules et des gastéropodes, seul un nombre restreint de biomarqueurs a été validé et est pris 

en compte dans les réglementations nationales et internationales ; Il s’agit de ceux qui à 

l’issue de ces tests standardisés ce sont montrés parfaitement reproductibles quel que soit 

l’expérimentateur, dans des conditions expérimentales clairement définies. Ils sont à présent 

couramment utilisés par les réseaux de surveillance (OSPAR, MED) et sont recommandés 

pour la mise en ouvre de la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM). 

Parmi ces biomarqueurs ceux validés par OSPAR chez les le poisson, les moules, ou les 

gastéropodes sont : l’activité EROD, les adduits à l’ADN, le taux de  MT, la stabilité de la 

membrane lysosomale (SML), les métabolites de HAP dans la bile, la vitellogénine (Vtg), 

l’acide amino-lévulinique déshydratase (ALA-D), l’activité AChE, l’imposex, les pathologies 

externes et les pathologies du foie. Ceux validés par MED POL-RAMOGE chez la moule 

sont : la SML, la catalase, l’AChE, le glutathion réduit (GSH), la MT, le « Stress on stress », 

le « Scope for growth », les micronoyaux, les dommages à l’ADN (UNEP/RAMOGE, 1999, 

ICES, 2007, 2009). 

2.4 Les biomarqueurs écologiquement significatifs  

L’un des obstacles majeurs de l’intégration des biomarqueurs dans la législation relative au 

biomonitoring réside en la difficulté de lier des dysfonctionnements subcellulaires ou 

individuels à des conséquences à l’échelle de la population et des écosystèmes. De ce fait 

depuis quelques années, les scientifiques ont recherché et mis en exergue des « biomarqueurs 

à valeur écologiquement significative » dans le sens où ils permettraient de faire le lien entre 

les niveaux de l’organisation biologique, mais surtout de prédire les effets populationnels. Ces 

biomarqueurs sont basés sur tous les processus susceptibles d’affecter le succès de la 

reproduction directement (dommages à l’ADN, perturbations du système endocrinien) ou 

indirectement (perturbations du métabolisme énergétique et du comportement). Nous 

présentons ci-après, quelques uns de ces biomarqueurs. 
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2.4.1 Les biomarqueurs comportementaux 

La détection des perturbations comportementales est un outil sensible qui renseigne sur 

l'impact des contaminants à des concentrations bien en dessous des niveaux léthaux. Ce sont 

des réponses au niveau individuel qui peuvent être reliées à des effets populationnels. Les 

effets en cascade depuis les altérations infra-individuelles jusqu’aux effets populationnels ou 

même au niveau de la communauté ont donné lieu à plusieurs synthèses (Weis et al., 2001, 

Amiard-Triquet, 2009, Weis et al., 2011). Les origines des perturbations du comportement 

sont variées, incluant le dysfonctionnement de la perception sensorielle (perception des 

phéromones, orientation, etc.), des perturbations du métabolisme énergétique retentissant sur 

l'activité locomotrice de déplacement, des perturbations hormonales (en particulier 

thyroïdiennes) affectant l’activité générale mais ce sont les liens entre les perturbations du 

comportement et des troubles neurologiques qui sont les mieux documentés. Par exemple, une 

inhibition de l’AChE, suivie d’une baisse de la capacité à s’alimenter et de la nage ont été 

observées chez des gammares exposés au chlorpyrifos (pesticide organochloré) ou au 

methomyl (carbamate) (Xuereb et al., 2009b). D’autres auteurs notent également une 

diminution des performances et/ou du type de nage, de la prise alimentaire et de la croissance 

chez des poissons présentant une inhibition de l’activité de cette enzyme (Kumar et Chapman, 

1998, Tierney et al., 2007). Chez l’isopode terrestre Porcellio dilatatus, une exposition au 

dimethoane a conduit à l’inhibition de l’activité de l’AChE qui s’est ensuite traduite par une 

baisse de l’activité locomotrice (Engenheiro et al., 2005). De nombreux travaux ont ainsi 

montré le lien entre l’inhibition de l’activité des cholinestérases et l’apparition des troubles de 

la locomotion et ou de l’alimentation (Hopkins et al., 2005, DuRant et al., 2007, Amiard-

Triquet et al., 2009), bien que chez certaines espèces telles que l’annélide polychète Hediste 

diversicolor, des troubles de l’alimentation aient été observés sans modification de l’activité 

de l’AChE (Moreira et al., 2006). Weis et al. (2001) constatent un lien entre la diminution du 

taux de sérotonine dans le cerveau et des troubles comportementaux (lenteur, difficulté à 

capturer des proies et à échapper aux prédateurs) chez un poisson (Fundulus heteroclitus) 

provenant d’un site pollué. 

Des perturbations comportementales de différente nature susceptibles d’affecter la « fitness » 

ont été observées chez des poissons préalablement exposés an laboratoire ou  in situ à des 

substances neurotoxiques. Ces perturbations comportementales étaient : la baisse de la prise 
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en charge et la protection des juvéniles (Scholz et al., 2000), la diminution de la vitesse et de 

la capacité de nage (Bretaud et al., 2001), la diminution de la capacité d’évitement des 

prédateurs (Scholz et al., 2000), une augmentation de la mortalité due à la prédation (Labenia 

et al., 2007) ainsi que la diminution du taux d’alimentation (Pavlov et al., 1992, Sandahl et al., 

2005). Palanisamy et al. (2011) rapportent des troubles comportementaux (respiration, 

locomotion, sécrétion de mucus) chez le poisson Mystus cavasius exposé à des effluents de 

galvanoplastie. D’autres auteurs ont observé des troubles comportementaux (nage, activité) 

chez des poissons estuariens (Pomatoschistus microps) exposés aux métaux, à des doses bien 

en dessous des valeurs de CL50 (Vieira et al. 2009).  

Les conséquences de ces troubles au niveau supra-individuel ont bien été mises en évidence 

dans les estuaires nord-américains étudiés par Weis et al. (2001, 2011). Chez le poisson F. 

heteroclitus, les chercheurs ont enregistré des effets sur la croissance et un indice de condition 

plus faible (liés à l’alimentation) ainsi qu’une diminution de l’espérance de vie (aussi causée 

par la diminution de la capacité d’évitement face à son prédateur le crabe bleu). La baisse de 

la pression de prédation sur sa proie principale Palaemonetes pugio a favorisé cette dernière, 

entraînant une modification de la structure de la communauté. 

2.4.2 Les biomarqueurs liés au métabolisme énergétique 

McEwen et Wingfield (2003) suggèrent que les facteurs de stress augmentent le besoin 

énergétique de l’organisme et, quand ce besoin dépasse l'énergie que l’organisme animal peut 

acquérir de l'environnement, les effets délétères du stress deviennent apparents. C’est le cas 

de la mise en œuvre de certains mécanismes de défense face au stress qui sont 

métaboliquement coûteux (Calow, 1991) et impliquent une diminution de l’attribution de 

l'énergie disponible aux processus liés au métabolisme basal, ainsi qu’à la croissance et la 

reproduction (Holloway et al., 1990). Ce coût métabolique peut également provenir de la 

diminution de l'efficacité d'assimilation de l'énergie (Baird et al., 1990) ainsi que de la 

difficulté d’accéder aux sources d’énergie dans l'environnement (Hopkins et al., 2004). 

Plusieurs biomarqueurs du métabolisme énergétique comme le taux métabolique standard 

(SMR, Standard Metabolic Rate, mesure de la consommation d’oxygène), les niveaux  de 

réserves énergétiques (glycogène, lipides, protéines), les indices de croissance (SFG, « Scope 
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For Growth », différence entre l'apport énergétique et la quantité allouée au métabolisme), 

l’allocation cellulaire énergétique (CEA Cellular Energetic Allocation, qui fournit des 

mesures de répartition de l'énergie au niveau cellulaire) ont été récemment documentés 

(Mouneyrac et al., 2011). Des travaux de Durou et mouneyrac (2007) font état d’une 

diminution des réserves énergétiques chez H. diversicolor originaire de l'estuaire de Seine en 

comparaison avec ceux d’un site de référence (l'estuaire de l'Authie). Cette diminution des 

réserves énergétiques pourrait correspondre au coût de la tolérance vis-à-vis des contaminants 

présents dans cet estuaire contaminé de Seine et pourrait avoir entraîné des effets 

populationnels (Durou et al., 2007b), voir écosystémiques au travers de la perturbation des 

activités de bioturbation (Gillet et al., 2008). L'inhibition de l'activité digestive après une 

exposition à des substances toxiques peut également conduire à des perturbations 

métaboliques et pourrait être liée à des effets au niveau de l'organisme. Par exemple, chez 

Daphnia magna, De Coen et al. (2001) ont montré des corrélations positives entre un 

ensemble d'enzymes digestives et les valeurs de CE50 déterminées après l’exposition de 

l’animal à divers contaminants. Une approche de modélisation énergétique comme le modèle 

Dynamic Energy Budget (DEB) (Kooijman et al., 2009) permet en outre l'extrapolation des 

effets du niveau individuel au niveau de la population (Lopes et al., 2005, Jager et Klok, 

2010). 

2.4.3 Les biomarqueurs de perturbation de la reproduction 

Le succès de la reproduction étant indispensable à la pérennité des espèces, les éléments qui le 

contrôlent constituent des sources potentielles de biomarqueurs écologiquement significatifs. 

Un certain nombre de biomarqueurs de perturbations de la reproduction ont ainsi été 

développés dont la vitellogénine et l’imposex chez Nucella lapillus (Cf sous sections 

biomarqueurs de dommage et biomarqueurs reconnus par la législation). D’autres atteintes à 

la reproduction liées à la perturbation de l’activité hormonale, telles que l’intersexualité ont 

été retrouvées chez des mollusques bivalves (Scrobicularia plana, Saccostrea glomerata) 

exposés en conditions de laboratoire au 17 -ethinylœstradiol (Langston et al., 2007, Andrew 

et al., 2010). D’autres cas ont été décrits chez des bivalves en milieu naturel (Chesman et 

Langston, 2006, Gomes et al., 2009, Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville, 2010, Gagné et al., 

2011). De nombreux auteurs rapportent aussi des cas d’intersexualité chez des poissons 
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exposés en condition de laboratoire ou dans le milieu naturel à des substances capables de 

perturber le fonctionnement hormonal (Matthiessen et Sumpter, 1998, Koger et al., 2000, 

Minier et al., 2000, Gercken et Sordyl, 2002, Bjerregaard et al., 2006, Woodling et al., 2006, 

Kidd et al., 2007, Tetreault et al., 2011).  

La stérilisation des femelles du gastéropode Nucella lapillus qui a entraîné des extinctions 

locales de populations (Bryan et al., 1987, Gubbins et al., 2010), constitue un exemple 

palpable de conséquence écologique liée à la présence de perturbateurs endocriniens dans 

l’environnement. Par modélisation (Miller et al., 2007) ou à l’occasion d’expériences in situ 

(Kidd et al., 2007), il a été montré un lien probable entre les altérations du taux de Vtg avec 

des effets populationnels. Chez les oiseaux, l’exposition au DDT a provoqué une diminution 

des capacités de reproduction, en particulier en altérant la calcification des œufs, phénomène 

dépendant des œstrogènes et de la vitamine D (Colborn et al., 1993). Des troubles de la 

reproduction chez l’alligator en Floride incluant des anomalies des organes génitaux mâles 

(micro-pénis) et des concentrations anormalement basses de testostérone chez les crocodiles 

mâles du lac Apopka ont été relevés après une contamination massive, en 1980, par un 

pesticide qui contenait du dicofol et du DDT (Guillette Jr et Gunderson, 2001).  

Pour terminer cette sous-section, nous ferons le lien entre métabolisme énergétique et 

fonctionnement hormonal. Chez les bivalves, les réserves d'énergie sont nécessaires au 

développement normal des gamètes. Chez les femelles, l’ovogénèse se  fait grâce aux apports 

de lipides, protéines, glucides et autres molécules véhiculées par l’hémolymphe (Pellerin et 

al., 2004). Or, de nombreux stéroïdes et neurohormones interviennent dans la remobilisation 

de ces réserves (Pellerin et al., 2004). Une perturbation et/ou une réduction de ces dernières 

chez les invertébrés aquatiques pourrait fort bien impacter le processus de gamétogénèse et 

influer sur le nombre ou la qualité des gamètes produits avec des conséquences éventuelles 

sur l’importance et l’état de santé de la descendance. 

2.4.4 Les biomarqueurs d’immunotoxicité 

Les xénobiotiques peuvent modifier les paramètres immunologiques d’un organisme 

lorsqu’ils interagissent avec le système immunitaire. Ces modifications du système 

immunitaire peuvent ainsi être utilisées comme biomarqueurs d’immunotoxicité. Parmi ces 
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marqueurs, nous pouvons citer entre autres : l’examen des tissus lymphoïdes, l’activité des 

macrophages, la prolifération lymphocytaire, les activités antioxydantes, la résistance des 

organismes etc. (Zelikoff et al., 2002, Luengen et al., 2004, Galloway et Goven, 2006). Les 

perturbations du système immunitaire pourraient conduire à une diminution de la résistance 

de l’organisme et le rendre plus vulnérable aux maladies ou autres facteurs de stress. 

L’immunosuppression due aux contaminants a été considérée comme un facteur potentiel des 

mortalités importantes recensées chez des mammifères marins (Isobe et al., 2011) et 

littérature citée par ces auteurs). Toutefois plusieurs études récentes montrent des interactions 

complexes entre le stress chimique et le rôle des pathogènes et à ce stade, les conclusions 

établies ne sont pas univoques (Nacci et al., 2009, Paul-Pont et al., 2010a, Paul-Pont et al., 

2010b, Prosser et al., 2011).  

2.4.5 Les biomarqueurs de génotoxicité 

De nombreux xénobiotiques libérés dans l'environnement ont un potentiel génotoxique vis-à-

vis des organismes vivants et constituent des menaces pour le maintien l’intégrité du matériel 

génétique cellulaire des cellules. Selon l'implication du génome dans le métabolisme 

cellulaire, l'exposition à des composés génotoxiques peut entraver le développement, la 

reproduction et la survie des individus et des populations (Cf sous-section 2.3.1.2). Plusieurs 

études récentes (Lewis et Galloway, 2009, Lacaze et al., 2010, Devaux et al., 2011) se sont 

intéressées aux conséquences de l’exposition paternelle à des substances génotoxiques sur le 

succès de la reproduction dans différents groupes zoologiques (annélides, bivalves, crustacés, 

poissons). Des dommages à l’ADN ont été observés sur le sperme de toutes les espèces 

testées, sans toutefois que le succès de la fertilisation soit affecté mais les effets à plus long 

terme incluaient des anomalies sévères du développement et chez le poisson Salmo trutta, 

deux mois après le traitement, une mortalité accrue était enregistrée et après un an, le taux de 

malformation était accru par rapport aux témoins (Devaux et al., 2011). Dans le milieu 

naturel, suite à l’accident pétrolier de l’Exxon-Valdez en Alaska affectant l’aire de 

reproduction du hareng du Pacifique Clupea pallasi, des aberrations de la mitose et des 

micronoyaux ont été observés chez les larves de cette espèce, des anomalies larvaires, des 

oedèmes, une diminution de la croissance larvaire et une augmentation de la mortalité. Trois à 

quatre ans plus tard, une déplétion de 75% de la population s’est produite mais en l’absence 
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de suivi jusqu’à cette date tardive, la génotoxicité des hydrocarbures n’a pas pu être 

fermement établie et on a évoqué une origine multi-factorielle (Vasseur et al., 2008).  

2.4.6 Les biomarqueurs de stabilité de la membrane lysosomale 

Nous avons précédemment parlé des effets du stress oxydant sur la stabilité de la membrane 

lysosomale et des conséquences qui peuvent découler de sa fragilisation (Cf. sous-section 

2.3.1.2). Chez les huîtres, la stabilité de la membrane lysosomale des géniteurs parait 

directement corrélée à la viabilité des larves (Ringwood et al., 2004). La corrélation des 

paramètres lysosomaux avec des paramètres physiologiques ayant trait à la croissance (“scope 

for growth”) ou à la lutte contre les radicaux libres (TOSC pour Total Oxyradical Scavenging 

Capacity) suggère que les biomarqueurs lysosomaux pourraient être indicatifs d’effets 

néfastes à des niveaux d’organisation biologique plus élevés (Moore et al., 2006). 

2.5 L’approche multimarqueurs 

Etant donné que les polluants sont le plus souvent présents sous forme de cocktail dans 

l’environnement, baser la biosurveillance sur l’étude de quelques biomarqueurs isolés, donc 

ne répondant qu’à un certain type de composé chimique, donnerait des informations 

incomplètes. De ce fait une approche, qualifiée d’ « approche multimarqueurs » a été 

développée (Figure 9). Elle a pour principe l’utilisation simultanée de plusieurs biomarqueurs 

à différents niveaux de l’organisation biologique chez des espèces animales ou végétales pour 

diagnostiquer les effets des xénobiotiques chez les organismes exposés (Lagadic et al., 1997, 

De Lafontaine et al., 2000, Flammarion et al., 2000, Wosniok et al., 2005, Yeom et Adams, 

2007, Hagger et al., 2008). 
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Figure 9. Caractère intégrateur de l'approche multimarqueurs (modifié d'après Flammarion, 2000)  

Elle a pour objectif d’intégrer l’ensemble des effets du stress chimique subi par les 

organismes et est de plus en plus utilisée dans les programmes de surveillance. Elle se heurte 

cependant à des difficultés liées aux approches de terrain (Beliaeff et Burgeot, 2002) 

notamment la disponibilité des organismes qui peut limiter l’acquisition des données et rendre 

difficile l’utilisation des méthodes d’analyses statistiques multivariées. (Beliaeff et Burgeot, 

2002) ont proposé un indice plus simple, la réponse biomarqueur intégrée (IBR : Integrated 

Biomarker Response), calculée sur la base de biomarqueurs analysés, qui permet de 

synthétiser les réponses obtenues, et d’évaluer ainsi le risque écologique. (Serafim et al., 

2011) l’utilisent pour évaluer la variation temporelle de la qualité de deux estuaires portugais 

au travers de la mesure de biomarqueurs dans le foie du poisson Pomatoschistus microps et 

des contaminants dans le sédiment. L’IBR a permis d’identifier le printemps, l’été et 

l’automne comme étant les saisons où les biomarqueurs donnaient les réponses les plus fortes. 

Toutefois, l’utilisation de cet indice dépend des biomarqueurs choisis: en effet, lors de 

l’application de l’IBR pendant 3 années consécutives à des analyses de biomarqueurs 

(TBARs, CAT, GST, MT, AChE) et de contaminants bioaccumulés (Cd, Cu Zn, PCB, HAP) 

chez des moules transplantées sur des sites de degré de contamination différent, les auteurs se 
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sont rendus compte que l’IBR répondait surtout à la pollution en Cu et PCB, mais pas aux 

HAP. Il conviendrait donc de multiplier de nombre de biomarqueurs  lorsque l’on utilise cet 

indice (Geret et al., 2003). 

2.6 Les biomarqueurs utilisés dans cette étude 

L’objectif principal de ce travail étant de relier les biomarqueurs à différents niveaux de 

l’organisation biologique, nous avons fait le choix d’utiliser certains des biomarqueurs 

écologiquement significatifs décrits précédemment. La figure 10 présente l’effet en cascade 

du stress à différents niveaux de l’organisation biologique. Nous sommes partis du postulat 

selon lequel lorsque des organismes sont soumis à un stress chimique, il peut s’ensuivre une 

perturbation de l’activité de l’acétylcholinestérase (action neurotoxique). La diminution de 

l’activité de cette enzyme peut engendrer une perturbation du comportement locomoteur 

(enfouissement) et/ou d’alimentation (les perturbations du comportement pourraient aussi être 

une réaction de fuite vis-à-vis d’un milieu contaminé). La baisse de l’activité locomotrice 

rend les organismes plus vulnérables face à leurs prédateurs, et une trop forte pression de ces 

derniers pourraient contribuer à l’extinction locale de l’espèce proie. Les perturbations de 

l’alimentation peuvent influer négativement sur le métabolisme énergétique et accroître ainsi 

des perturbations comportementales par un effet de feed-back. Le stress chimique peut aussi 

causer un dysfonctionnement de l’activité des enzymes digestives qui peut conduire à des 

problèmes d’assimilation des aliments ingérés et être à l’origine de perturbations du 

métabolisme énergétique. Le coût énergétique nécessaire à l’induction des mécanismes de 

défense pourra être minimisé ou au contraire exacerbé en fonction de la quantité de nourriture 

disponible dans le milieu. On s’attend donc à une modification de l’allocation énergétique au 

détriment de la croissance et/ou la reproduction, avec des effets potentiels sur la population 

(Calow, 1991) comme cela a été illustré en Seine pour l’annélide polychète Hediste 

diversicolor (Durou et al., 2007b). Notre ambition au cours de ce travail a été de valider le 

schéma conceptuel de la Figure 10 pour deux espèces d’invertébrés estuariens sélectionnés 

comme modèles selon les critères explicités dans les sous-sections 2.2.2 et 2.2.3. Dans une 

démarche d’évaluation écologique, il ne suffit pas de mesurer des biomarqueurs sensibles et 

qui soient en lien direct ou indirect avec le devenir des populations des organismes modèles. 

Cette approche sera d’autant plus pertinente que les signaux d’alerte fournis par les 
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biomarqueurs renseigneront sur le risque potentiel auquel se trouvent exposés des organismes 

importants pour la structure et le fonctionnement de l’écosystème. 
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Figure 10. Effet en cascade du stress chimique à différents niveaux de l'organisation biologique 
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3 CHAPITRE 3. MATERIEL ET METHODES 

3.1 Présentation des sites d’étude 

Dans cette étude, trois sites principaux et dix autres sites différant par leur degré de 

contamination ont été choisis sur les côtes nord-ouest de la France: la baie de Bourgneuf en 

tant que site de référence (46°56'23.08"N, 2°04'40.60"W), la pointe de l’Imperlay dans 

l’estuaire de la Loire (47°16'29.66"N, 2°07'59.76"W), l’estuaire de la Seine en tant que 

témoin positif (49°26’33.00”N, 0°16’03.18”E) et dix autres sites situés en Bretagne (les 

estuaires de la Vilaine, du Blavet, de la Laïta, de l’Odet, du Bélon, du Goyen, du Frémur, les 

rivières de Noyalo et de l’Hôpital Camfrout et la baie de Saint-Brieuc (Figure 11). Nous 

décrirons de façon succincte les dix estuaires Bretons et donnerons plus de détails sur les trois 

sites principaux. 

 

  

Figure 11. Localisation des sites d'échantillonnage 
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3.1.1 La baie de Bourgneuf  

La baie de Bourgneuf est située en limite côtière du Marais Breton qui est intégré dans le 

réseau Natura 2000. Cette zone constitue un site relativement exempt de pollution  (Geffard, 

2001, RNO, 2006), choisie comme référence dans cette étude. La baie de Bourgneuf se situe 

entre l’île de Noirmoutier et la pointe Saint Gildas (Figure 11). Cette baie est ouverte sur la 

mer, d’où la présence d’une influence océanique, mais en période de crue, le panache de la 

Loire peut y faire des intrusions. La turbidité et la salinité y sont élevées. La baie de 

Bourgneuf est peu industrialisée, les activités humaines qui y sont pratiquées sont 

principalement la pêche, l’agriculture extensive, la pisciculture, la conchyliculture, la 

saliculture et le tourisme. Les sources de pollutions possibles sont d’origine agricole et 

domestique. Cependant les eaux sont de qualité très acceptable selon le SAGE (2008) d’où le 

fait qu’il a été choisi comme site de référence pour cette étude.  

3.1.2 L’estuaire de la Loire 

La Loire est le fleuve le plus long de France. Elle traverse 10 régions et 31 départements et 

parcourt 1012 km sur un bassin versant de 118 000 km² représentant 1/5 du territoire national. 

L’estuaire de la Loire attire depuis longtemps les hommes en raison de sa biodiversité et sa 

proximité avec l’Océan Atlantique. La Loire est donc bordée de zones agricoles, de zones 

portuaires ainsi que d’agglomérations. Elle se retrouve ainsi chargée en nitrates et phosphates 

issus de l’agriculture, en molécules chimiques issues de l’industrie ou encore des rejets 

d’effluents urbains. Les aménagements urbains liés à la nécessité de desserte des pôles 

portuaires de Saint-Nazaire, ont rendu la partie nord fortement anthropisée. De plus, la rive 

nord est le siège d’un important pôle industriel (centrale électrique, terminal porte-conteneurs, 

chantiers navals, raffinerie…) contribuant à la dégradation du milieu. Elle a une fonction 

écologique très importante pour la faune et la flore : certaines espèces y vivent toute l’année, 

d’autre seulement pour une partie de leur cycle de vie. En effet, la Loire constitue un corridor 

migratoire, une zone de nourricerie, d’hivernage, de nidification, une aire d’alimentation ou 

encore un lieu de reproduction pour beaucoup d’espèces. 

La pointe de l’Imperlay qui constitue le point de prélèvement en Loire suivi au cours de cette 

thèse est située en rive sud, face à la raffinerie de Donges. La rive sud, moins anthropisée que 
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la rive nord est bordée de vastes vasières intertidales abritant une faune endogée relativement 

abondante. 

3.1.3 L’estuaire de la Seine 

La Seine prend sa source sur le plateau de Langres (Champagne-Ardenne) et s’écoule sur 776 

km jusqu’à son embouchure normande drainant un bassin versant de 79000 km². Elle compte 

environ 16 millions d’habitants sur son bassin versant, concentre 50 % du trafic fluvial, 40 % 

de l’activité économique et 30 % de l’activité agricole française. A l’exutoire de ce bassin 

versant, l’estuaire s’étend sur 160 kilomètres et draine un bassin versant de 11500 km². Il se 

situe entre le barrage de Poses en amont et la partie orientale de la baie de Seine en aval. 

L’estuaire de Seine reçoit des contaminants issus des deux ports maritimes d’importance 

internationale (les ports autonomes de Rouen et du Havre), de la population parisienne (10 

millions d’habitants), celle de Rouen (400 000 habitants) et du Havre (250 000 habitants) 

(http://seine-

aval.crihan.fr/web/attached_file/componentId/kmelia70/attachmentId/15133/lang/fr/name/Res

ume.pdf). L’estuaire comprend trois principales parties qui diffèrent par leurs caractéristiques 

physico-chimiques : 

• L’estuaire amont ou fluvial, entre Poses (pk 202) et Vieux-Port (pk 325), dans lequel 

les eaux sont douces ; 

• L’estuaire moyen, entre Vieux-Port et Honfleur, qui correspond à la zone du gradient 

de salinité (mélange des eaux douces et marines). C’est dans cette partie que se situe notre 

point de prélèvement en Seine, sur la vasière nord au niveau du pont de Normandie.  

• L’estuaire aval ou marin, de Honfleur à la partie orientale de la baie de Seine, dans 

lequel les eaux sont de plus en plus franchement marines.  

 

http://seine-aval.crihan.fr/web/attached_file/componentId/kmelia70/attachmentId/15133/lang/fr/name/Resume.pdf
http://seine-aval.crihan.fr/web/attached_file/componentId/kmelia70/attachmentId/15133/lang/fr/name/Resume.pdf
http://seine-aval.crihan.fr/web/attached_file/componentId/kmelia70/attachmentId/15133/lang/fr/name/Resume.pdf
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3.1.4 Les autres estuaires et baies de Bretagne 

Neuf autres estuaires et une baie en plus des trois premiers sites précédemment décrits ont été 

échantillonnés dans le cadre de la recherche d’intersexe chez S. plana, et de perturbateurs 

endocriniens dans le sédiment de ces sites. Les dix sites (Figure 11) diffèrent les uns des 

autres, de part la surface du bassin versant, les activités pratiquées, le statut chimique et/ou 

écologique selon les données de la DCE 

(http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=L

B). Le tableau 1 résume les principales caractéristiques de ces sites. Certains d’entre eux 

traversent de grandes villes (Seine, Loire), des villes de moyenne importance (Vilaine Noyalo, 

Blavet, Odet et baie de Saint-Brieuc) et de petites villes/et villages (Baie de Bourgneuf, 

rivière de l’Hôpital Camfrout, estuaires du Bélon, du Goyen et de Frémur). Mais l’un des 

points commun à tous ces sites est le fait qu’ils sont entourés de bassins versants de plus ou 

moins grande dimension, où sont pratiqués une agriculture plus ou moins intensive qui est 

source d’engrais et de pesticides, ces derniers étant soupconnés d’être des perturbateurs 

endocriniens. Etant donné la difficulté d’analyser toutes les classes de contaminants présents 

sur chaque site, nous nous sommes référés aux données du RNO et de la DCE pour estimer 

l’état de contamination global des sites (RNO, 2006). 

 

http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB
http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB
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Tableau 1. Caractéristiques des sites 

Sites Coordonnées GPS  Impact potentiel des cours 
d’eaux limitrophes 

Impact potentiel des 
stations d’épuration 

Densité des 
populations et impact 

Importance de 
l’activité portuaire 

Statut écologique 
de l’eau* 

Statut 
chimique* 

Baie de Bourgneuf 46° 56' 23.08" N, 2° 
04' 40.60" O 

Moyen Moyen Faible Moyenne Bon Bon 

Estuaire de la Loire 47° 16' 29.66" N, 2° 
07' 59.76" O 

Elevé Elevé Elevée Elevée Bon Mauvais 

Estuaire de la 
Vilaine 

47° 29' 54.15" N, 2° 
26' 22.22" O 

Moyen faible Faible Moyenne Bon Bon 

Rivière de Noyalo 47° 37' 02.18" N, 2° 
41' 07.9" O 

Elevé Moyen Moyenne Faible Bon Bon 

Estuaire du Blavet 47° 46' 23.22" N, 3° 
18’ 1.67" O 

Elevé Elevé Moyenne Elevée  Moyen Bon 

Estuaire de la Laïta 47° 48' 13" N, 3° 31' 
37" O 

Moyen Faible Moyenne Faible Bon Bon 

Estuaire du Bélon 47° 49' 17.89" N, 3° 
39' 04.47" O 

Moyen Faible Faible Faible Bon Bon 

Estuaire de l’Odet 47° 58' 11" N,  4° 05' 
48" W 

Moyen Moyen Elevée Moyenne Moyen Bon 

Estuaire du Goyen 48° 02' 17"N, 4° 29' 
16" O 

Faible Moyen Faible Faible Bon Mauvais 

Rivière de 
l’Hôpital-Camfrout 

48° 19' 15.36" N, 4° 
15' 59.55" O 

Elevé Elevé Faible Elevée Bon Bon 

Baie de Saint-
Brieuc 

48° 31’ 35.3" N,  2° 
37’ 50,6" O 

Moyen Elevé Elevée Elevée Médiocre Bon 

Estuaire du Frémur 48° 36’ 18.1" N,  2° 

07’ 25" O 

Moyen Elevé Moyenne Faible Médiocre Bon 

Sources : http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB 

http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB
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3.2 L’échantillonnage 

Les animaux étaient récoltés précautionneusement, à la main à marée basse dans les 20 

premiers centimètres du sédiment. A chaque sortie, du sédiment superficiel (≈ 0.5 cm) était 

prélevé en vue soit de l’analyse des contaminants, soit de la chlorophylle et des phéopigments 

utilisés comme « proxis » de la nourriture disponible. Lorsque des tests comportementaux 

étaient programmés, du sédiment (≈ 20 cm sous la surface) situé à la profondeur à laquelle se 

trouvaient les organismes était aussi prélevé pour l’analyse granulométrique. La salinité des 

flaques d’eau résiduelles à la surface des vasières à marée basse était mesurée comme 

préconisé par Amiard-Triquet et Dauvin (2009) (Amiard-Triquet et Dauvin, 2009).  

Les organismes étaient transportés au laboratoire dans un conteneur isotherme afin d’éviter 

tout choc thermique. Le nombre d’individus prélevé était de 10/espèce pour l’analyse de 

chaque type de biomarqueurs. Dans le cas de l’analyse d’enzymes digestives chez la 

scrobiculaire, ce nombre passait à 12, car les organes (stylet cristallins et glande digestive) 

étaient groupés par 3. Pour les biomarqueurs comportementaux, le nombre de spécimens de 

chaque espèce était de 20 dans chaque condition testée comme recommandé par Bonnard et 

al. (2009). Les animaux destinés à l’analyse des biomarqueurs étaient choisis de taille 

comparable sur chaque site afin d’éviter toute influence due à la taille sur la réponse des 

biomarqueurs. Pour l’obtention des indices biométriques, les cinquante premiers individus 

étaient récoltés au hasard afin d’avoir un échantillon représentatif de toutes les classe de taille 

de la population. Les animaux destinés aux analyses de métaux étaient mis à dépurer pendant 

48h afin d’éliminer toute contribution du sédiment ingéré sur le poids des animaux et le 

niveau de contaminants réellement incorporés.  

Dans le cadre des prélèvements de scrobiculaires effectués pour la recherche d’intersexe, le 

nombre d’animaux récolté était de 30 bivalves adultes (taille de la coquille supérieure à 

20mm) par site. Des travaux antérieurs menés par Langston et al. (2007) sur un échantillon de 

150 individus ont en effet permis de vérifier qu’aucune information (sex ratio, indices 

biométriques, intersexe etc.) n’était significativement biaisée lorsque la taille de l’échantillon 

était restreinte à 30. 
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3.3 Aperçu des méthodologies mises en œuvre 

La présente section n’a pas pour objet de détailler toutes les méthodes et techniques utilisées 

au cours de cette thèse mais de faire ressortir la pertinence des choix méthodologiques qui ont 

été réalisés pour concrétiser notre objectif de recherche tel qu’il apparaît au moins pour partie 

dans le schéma conceptuel présenté précédemment (Figure 10). Dans le cadre de notre 

démarche pluri-disciplinaire, ces méthodes et techniques sont nombreuses et diverses et pour 

plus de détails, il convient de se référer aux différentes publications.  

3.3.1 Analyses chimiques 

Les analyses de contaminants ont été menées pour caractériser le degré de contamination des 

sites d’études en complémentarité avec les données disponibles auprès des organismes 

officiels (RNO piloté par IFREMER, rapports des Agences de l’Eau dans le contexte de la 

Directive Cadre sur l’Eau).  

3.3.1.1  Analyses de contaminants 

Elles ont comporté des analyses classiques de métaux dans les tissus des organismes, en  

soutien à l’interprétation des données du biomarqueur métallothionéine. Elles ont été menées 

avec toutes les précautions nécessaires pour éviter les contaminations secondaires et ont été 

soumises à des contrôles de qualité internes (standard reference materials, NRC Canada) et 

externes (Exercice d’intercalibration entre laboratoires dédiés à l’environnement marin 

d’éléments traces et de méthylmercure chez la coquille Saint-Jacques : AIEA-452). 

Des analyses des 16 HAP de l’US EPA, d’hydrocarbures totaux, de nickel et de vanadium ont 

été effectuées sur les sédiments de Loire et de Baie de Bourgneuf  en vue de caractériser 

l’impact éventuel d’un petit déversement pétrolier intervenu au début des prélèvements 

exploités dans cette thèse. Les pétroles contiennent pour beaucoup d’entre eux des 

concentrations élevées en vanadium et en nickel. La détermination des teneurs en ces 

éléments peut nous renseigner sur une exposition aux pétroles comme l’ont démontré Amiard 

et al. (2004) suite à l’accident de l’Erika. Ces analyses ont été effectuées par l’Institut 
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Départemental d’Analyses et de Conseil (IDAC, Nantes)  

Sur le sédiment estuarien superficiel récolté en parrallèle des scrobiculaires pour les travaux 

relatifs à la recherche de perturbations de la reproduction, des analyses fines des contaminants 

organiques (HAP, PCB, OCP, PBDE ont été effectuées (Laboratoire de Physico Toxico 

Chimie LPTC, Université de Bordeaux I) en vue de faire le lien avec les tests cellulaires et les 

effets sur la physiologie et la reproduction des bivalves Scrobicularia plana. 

3.3.2 Caractérisation des sédiments 

Les concentrations globales de contaminants au sein des sédiments sont fortement influencées 

par certaines caractéristiques connues du sédiment comme la charge en matière organique ou 

la granulométrie. Dans la présente thèse, l’analyse du carbone organique total (COT) et 

l’analyse granulométrique ont été externalisées dans des laboratoires aux compétences bien 

établies (IDAC, Nantes et LPTC, Bordeaux). La granulométrie et la charge en matière 

organique étaient des paramètres d’intérêt non seulement pour l’interprétation du degré de 

contamination des sédiments mais aussi parce qu’il a été montré qu’elles influencent le 

comportement d’enfouissement (Bonnard et al., 2009). 

Nous avons mentionné précédemment (Figure 10) que la disponibilité de la nourriture était un 

facteur important pour moduler le coût énergétique de la tolérance lié à la mise en œuvre des 

mécanismes de défense en présence de contaminants chimiques. Pour les espèces d’intérêt 

dans la présente thèse, le COT peut être utilisé comme partiellement représentatif des 

disponibilités alimentaires dans les sédiments superficiels et nous avons également pris en 

considération le microphytobenthos évalué à l’aide des analyses de chlorophylle a et de 

phéopigments. 

3.3.3 Recherche de perturbation d’activité endocrine sur extraits de 

sédiment 

Cette recherche a été menée grâce à des tests in vitro sur lignées cellulaires visant à mettre en 

évidence la présence de composés PE dans des extraits de sédiments.  

 



 73 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 12. Schéma général des analyses chimiques biodirigées effectuées sur les sédiments dans le cadre de 

la recherche de perturbateurs endocriniens 

Les tests sur lignée cellulaire reposent sur la capacité d’un composé  à se lier au récepteur, et à 

activer la réponse du gène rapporteur associé à ce récepteur. Les différents récepteurs cibles 

concernés par cette étude sont : les récepteurs des œstrogènes (ERα et ERβ), des androgènes 

(AR) et de la dioxine (AhR : aryl-hydrocarbone). Ce sont en effet les voies les plus classiques 

de la perturbation endocrinienne (Pillon et al., 2005). Les ligands (molécules d’origine 

endogène ou exogène) se lient à ces récepteurs, ce qui les activent et entraîne une cascade 

d’événements cellulaires (Pillon et al., 2005). Les molécules environnementales qui se lient 

aux ER sont d’origine naturelle (humaine, animale ou végétale), pharmaceutique, industrielle 

ou agricole (Kuiper et al., 1997). Celle se liant aux AhR sont essentiellement d’origine 

urbaine ou industrielle (Denison et Nagy, 2003). Ces deux récepteurs se lient sur les 

promoteurs de gènes qui contiennent leur séquence de reconnaissance respective (ERE pour 

“élément de réponse aux estrogènes” et XRE pour “élément de réponse aux xénobiotiques”). 

Dans certains cas, les récepteurs ER et AhR s’associent en un hétérodimère capable d’induire 

l’expression de gènes estrogénodépendants après activation par un ligand d’AhR  (Ohtake et 

al., 2003). Le rôle du récepteur aux androgènes chez les organismes mâles est très similaire à 

Sédiment superficiel (≈ 0.5 cm) 

Extraction ASE (CH2Cl2/Acétone 

(v/v) ASE 200, Dionex) 

 

Granulométrie 

Carbone organique total 

Lyophilisation 

Quantification : HAP prioritaires, 

PCB, PBDE, OCP  

Tests d’activités oestrogénique, androgénique, anti-

androgénique, HAP-like et Dioxine-like sur cellules 

(MELN, MDA-Kb, PLHC1). 
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celui des récepteurs aux estrogènes chez les organismes femelles (Bursztyka, 2008). 

3.3.3.1  Principe des tests cellulaires et lignées utilisées 

Des lignées cellulaires bioluminescentes (MELN et MDA-kb2 (ATCC, #CRL-2713)) établies 

à partir de cellules issues d’adénocarcinome humain du sein (MCF-7 et MDA-MB-453 

respectivement) ont été utilisées pour mesurer respectivement l’activité œstrogénique et les  

activités androgéniques et antiandrogéniques des extraits de sédiment. Les cellules MCF-7 qui 

expriment naturellement le récepteur aux œstrogènes α (ERα) ont été transfectées de façon 

stable avec un plasmide ERE-β-Glob-Luc (Balaguer et al., 1999). Le gène rapporteur 

luciférase (Luc), lié à des séquences estrogen response element (ERE) est sous le contrôle 

d’un promoteur β-globuline. Après fixation dans le complexe œstrogènes-recepteurs sur les 

séquences ERE, le gène rapporteur luciférase est transcrit et permet de détecter par 

luminescence l’activation dose dépendante des récepteurs œstrogéniques. La lignée cellulaire 

MDA-MB-453 qui exprime le récepteur aux androgènes (AR) a quant à elle été transfectée de 

façon  stable avec un plasmide contenant le gène de la luciférase contrôlé par gène promoteur 

AR et  MMTV (Mouse mamary tumor virus) (Wilson et al., 2002). Les activités dioxin-like 

ont été mesurées sur une lignée cellulaire  PLHC-1 (ATCC, #CRL-2406) provenant d’un 

adénocarcinome hépatique de poisson (Poeciliopis lucida) (Ryan et Hightower, 1994). En 

présence de molécules activatrices, l’activation dose-dépendante du gène est quantifiée par 

luminescence (luciférase dans les cellules MELN et MDA-kb2) ou par fluorescence (activité 

EROD du CYP1A dépendante du récepteur Ah en cellules PLHC-1). Elle est  proportionnelle 

à la concentration en ligands de ces récepteurs dans le milieu de culture. Les activités induites 

par les extraits sont comparées à celles de témoins positifs connus que sont : 

 Le 17β-estradiol (E2) pour la mesure de l’activité œstrogénique 

 Le dihydrotestostérone (DHT) pour la mesure de l’activité androgénique 

 La flutamide pour la mesure de l’activité antiandrogénique 

 Le benzo[a]pyrène (BaP) pour la mesure de l’activite HAP-like 

 Le 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine (TCDD) pour la mesure de l’activité dioxine-

like 



 75 

 

 
(ERE β-Glob-Luc) transfecté 

 

ERE : Estrogen response element ; Β-Glob : promoteur ; Luc : gène rapporteur 

Figure 13. Mode d'action des œstrogènes et des dioxines 

3.3.4 Biomarqueurs biochimiques 

La métallothionéine a été utilisée comme biomarqueur de défense à l’égard des métaux 

uniquement chez le bivalve S. plana. En effet, si cette protéine existe bien chez Hediste 

diversicolor (Berthet et al., 2003), sa concentration ne s’accroit pas en présence de métaux 

(Poirier et al., 2006) son rôle de détoxication étant associé à un turn-over accru (Ng et al., 

2008). 

L’activité des enzymes digestives est utilisée comme indicateur précoce de perturbations 

potentielles du métabolisme énergétique. La technique utilisée au cours de ce travail a été 

l’objet d’un transfert de compétence entre le laboratoire d’Eco-Toxicologie de l’Université de 

Reims et notre laboratoire. La technique mise au point par (Dedourge-Geffard et al., 2009) 

pour les crustacés a été adaptée à l’annélide polychète H. diversicolor (Kalman et al., 2009) et 
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au bivalve S. plana (Boldina-Cosqueric et al., 2010). 

Pour les biomarqueurs classiques (core biomarkers) les techniques utilisées sont établies de 

longue date et pour certains (LDH, GST, MT), nous avons bénéficié de la contribution de 

l’Institut de Biologie et Ecologie Appliquée (IBEA, UCO, Angers). 

3.3.5 Biomarqueurs physiologiques 

Les perturbations du métabolisme énergétique ont un rôle clé dans le succès de la 

reproduction. L’évaluation des réserves énergétiques était donc pertinente dans le contexte 

des effets en cascade représentés dans la figure 10. Les réserves énergétiques sous forme de 

glycogène, lipides et protéines ont été établies à l’IBEA. 

Leurs altérations peuvent se traduire par des modifications de paramètres biométriques liés à 

l’état général de l’organisme, à la croissance ou à la reproduction. Chez les bivalves, les 

travaux de physiologie menés en lien avec les recherches en aquaculture ont permis de 

dégager des indices classiques qui ont été largement utilisés dans nos études (indices de 

condition, hépato-somatique et gonado-somatique). De manière comparable, il a été montré 

que chez les annélides, la relation longueur-poids pouvait renseigner sur le statut 

physiologique des organismes en lien avec la qualité du milieu (Durou et al., 2008). D’après 

les résultats de ces auteurs, les paramètres biométriques retenus ont été la longueur L3 

(prostomium, peristomium et 1
er
 sétigère) et le poids frais de l’organisme entier. 

Pour l’étude du statut reproducteur et de l’intersexe des bivalves S. plana issus de sites du 

nord-ouest de la France, deux séries de prélèvements ont été réalisées pour se situer soit en 

début de phase de maturité sexuelle, soit au pic de la maturité sexuelle en se basant sur des 

études antérieures menées dans la région (Mouneyrac et al., 2008). Pour la première série 

d’échantillons, les gonades ont été examinées sur des coupes histologiques classiques qui ont 

permis la reconnaissance des sexes et de l’intersexe, et les stades de maturité sexuelle. Au pic 

de maturité sexuelle, cette technique n’est pas applicable et la reconnaissance des sexes et du 

degré d’intersexe a alors été réalisée sur des frottis selon la stratégie mise en œuvre par 

(Langston et al., 2007).  

3.3.6 Biomarqueurs comportementaux 
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Les biomarqueurs comportementaux mis en œuvre dans cette thèse concernent 

l’enfouissement qui contribue à la défense des organismes contre leurs prédateurs et 

l’alimentation, source de toute l’énergie utilisée pour la maintenance, la croissance et al 

reproduction (Figure 10). La méthodologie utilisée pour étudier l’enfouissement chez nos 

deux espèces d’intérêt est dérivée de celle définie par (Bonnard et al., 2009). Par rapport à 

cette stratégie de base, nous avons proposé une amélioration qui consiste à séparer réponse à 

court terme (quelques minutes pour H. diversicolor, et une heure pour S. plana) évaluée par 

vitesse d’enfouissement et réponse à moyen terme (chez S. plana seulement, 7h) basée sur le 

nombre d’animaux enfouis ou non. 

Les tests d’alimentation ont été élaborés pour des études in situ et en laboratoire par (Moreira 

et al., 2006) (ICBAS, CIMAR, Porto) et notre laboratoire a ensuite bénéficié d’un transfert de 

compétence (Kalman et al., 2009). 
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4 CHAPITRE 4. LES FACTEURS DE CONFUSION 

4.1  Contexte de l’étude 

La limite que constituent les fluctuations des réponses biologiques utiles comme 

biomarqueurs de pollution à l’égard des facteurs naturels a été discutée précédemment. Avant 

toute étude d’envergure basée sur l’utilisation des biomarqueurs, il est donc indispensable 

d’évaluer l’importance relative des facteurs de confusion et en premier lieu, dans des milieux 

estuariens dont nous avons souligné la grande complexité de fonctionnement, l’influence de la 

salinité.  

La taille apparaît a priori comme un facteur aisé à contrôler. Toutefois, en fonction du niveau 

de trophie de l’écosystème, de la pression des stress environnementaux anthropiques ou 

naturels, de l’absence de recrutement qui peut se produire certaines années (Santos et al., 

2011b), il est quelquefois ardu de trouver des individus de taille similaire dans deux sites 

différents. De plus, une approche multi-biomarqueurs nécessite un échantillonnage important 

pour avoir une valeur statistiquement exploitable. L’expérience antérieure de l’équipe MMS a 

montré que pour les paramètres biochimiques, physiologiques et de contamination, il était 

indispensable d’avoir un effectif d’au moins 10 spécimens par paramètre (Durou, 2006), 20 

spécimens étant nécessaires en ce qui concernent les tests de comportement (Bonnard et al., 

2009).  

La température est en mesure d’influencer les réponses biologiques et nous avons vu que ce 

facteur enregistrait des fluctuations à différentes échelles de temps en milieu estuarien. En 

nature, plusieurs auteurs ont abordé cette question en suivant les variations saisonnières des 

biomarqueurs (voir références citées dans la publication ci-après) et nous avons aussi 

développé cette stratégie (Cf. Chapitre 5). Toutefois, la variabilité saisonnière ne résulte que 

pour partie de la température car elle intègre aussi la luminosité, la ressource alimentaire qui 

en découle pour les espèces d’intérêt de cette thèse en terme de production primaire, et les 

stades de reproduction (Mouneyrac et al., 2008, Mouneyrac et al., 2010). 

Chez la scrobiculaire, le sex-ratio est normalement de 1:1 (Hughes, 1971, Sola, 1997, 

Guerreiro, 1998, Rodríguez-Rúa et al., 2003, Raleigh et Keegan, 2006, Gomes et al., 2009). 

L’influence du sexe a été clairement reconnue chez S. plana pour certains facteurs 
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physiologiques comme les réserves énergétiques (Mouneyrac et al., 2008). Pour d’autres 

biomarqueurs comme la métallothionéine, l’influence du sexe a été examinée de façon 

détaillée. Chez le bivalve Ruditapes decussatus, le taux de MT était significativement corrélé 

aux taux de métaux chez les mâles et les femelles (Hamza-Chaffai et al., 2003). Toutefois, la 

probabilité était légèrement supérieure chez les mâles dont les taux de MT étaient moins 

affectés par la taille et les variations temporelles (statut reproducteur). D’un point de vue de 

faisabilité, il n’était toutefois pas possible de prendre ce facteur systémat iquement en compte 

et le sexage n’a été effectué que pour les études focalisées sur la reproduction (Chapitre 5). 

Des études récentes chez les bivalves d’eau douce Dreissena polymorpha (Minguez et al., 

2009) et marins Cerastoderma edule, Ruditapes philippinarum (Paul-Pont et al., 2010a, Paul-

Pont et al., 2010b) ont montré un certain nombre d’interférences entre la présence de 

pathogènes et des biomarqueurs comme : i) des changements de structure du système 

lysosomal et l’accumulation de lipides neutres chez la moule d’eau douce, ii) l’accumulation 

du cadmium, l’expression des gènes et les réponses immunes chez les bivalves marins. Une 

étude préliminaire a été menée en Baie de Saint Brieuc chez la scrobiculaire pour rechercher 

six espèces : le protozoaire cilié Trichodina sp. (100% de prévalence dans l’eau intervalvaire), 

les plathelminthes Paravortex scrobiculariae (100%, dans l’intestin), Himasthla leptosoma 

(100% sous forme de kyste dans le pied), Meiogymnophallus minutus (0%), Proctoeces 

maculatus (20,5% dans les branchies) et l’arthropode Mytillicola intestinalis (0,01% dans 

l’intestin) (De Rosa et Le Floch, UCO Bretagne Nord, Comm. Pers.). La stratégie n’était pas 

assez avancée pour être incluse dans les travaux de la présente thèse mais ultérieurement, il 

peut être recommandé de prendre ne considération ce facteur de confusion potentiel. 

Pour l’annélide Hediste diversicolor, des études antérieures ont été menées pour évaluer 

l’importance des facteurs de confusion (taille, salinité, fluctuations temporelles) sur tous les 

biomarqueurs qui vont être utilisés dans le chapitre 5 d’après (Kalman et al., 2010).  

En ce qui concerne un effet potentiel du sexe, il n’a pas été pris en compte ni dans les travaux 

antérieurs de l’équipe MMS ni dans la présente thèse, considérant que le sex-ratio environ 

80%) était très largement en faveur des femelles (Dales, 1950, Olive et Garwood, 1981, 

Mettam et al., 1982). 

L’un des challenges de l’application des biomarqueurs pour la surveillance des estuaires 

réside principalement dans la différenciation entre les réponses causées par la pollution de 
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celles résultant des facteurs de stress naturel. 

 

Tableau 2. Réponses des différentes classes de biomarqueurs à la contamination et aux facteurs de 

confusion chez H. diversicolor. ND: non documenté; NS: pas de différence significative (Kalman et al., 

2010) 

 Contamination Temperature Weight class Salinity 

Water content ND1 No seasonal pattern1 NS1 NS2 

Burrowing Decreased 

speed3,4 

ND NS5 NS5 

Egestion rate Decreased3 ND > in larger worms5 > at higher S‰5 

Post-feeding 

rate 

Decreased5,6,7 Strong effect6 NS5 Moderate effect6 

Glycogen  Decreased
8
 No seasonal pattern

8
 Generally higher in 

large specimens8 

NS
9
 

Lipids  Decreased8 No seasonal pattern8 Generally higher in 

large specimens8 

NS9 

Proteins  Decreased8 No seasonal pattern8 No consistent trend8 NS9 or> at low S‰5 

LDH Increased7 ND NS5 > at higher S‰5 

GST 

 

Increased7,8,10,11  

 

No seasonal 

pattern8,12 

Limited effect13 

NS5 NS5  

AChE Decreased3,8,10,11 No seasonal pattern8 ≥ in small 
specimens8 

NS5 or transient 
effect13 

CMCase Decreased3 ND NS5 > at higher S‰5 

Amylase Decreased3 ND NS5 NS5 

1
Durou et al. 2008; 

2
Poirier et al. Pers. Comm; 

3
Kalman et al. 2009; 

4
Mouneyrac et al. 2010; 

5
Kalman et al. 2010; 6Moreira et al. 2005; 

7
Moreira et al. 2006; 

8
Durou et al. 2007a; 

9
Durou et 

al. 2007b; 
10

Pérez et al. 2004 ; 
11

Solé et al. 2009; 
12

No seasonal pattern in Laeonereis acuta 

after Geracitano et al., 2004;
13

Scaps and Borot, 2000. 
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4.3 Conclusions 

Bien que des outils d’évaluation soient indispensables pour révéler les changements des 

réponses biologiques susceptibles d’affecter les performances physiologiques des populations 

estuariennes, ceci est souvent un but difficile à atteindre. Idéalement, de tels outils doivent 

permettre de distinguer entre perturbations naturelles ou anthropogéniques.  

En ce qui concerne l’effet de la taille, on remarque dans le tableau 2 pour H. diversicolor et 

dans le tableau 5 de la publication ci-dessus pour S. plana qu’il se manifeste sur un nombre 

limité de biomarqueurs. De plus, il est souvent possible de sélectionner des specimens de 

taille équivalente sur différents sites d’études. Même lorsque cette stratégie s’avère 

inapplicable, des facteurs de corrections peuvent être utilisés en s’inspirant des travaux de 

(Andral et al., 2004) sur la bioaccumulation des métaux par le bivalve Mytilus 

galloprovincialis; de Poirier et al. (2006) sur la bioaccumulation des métaux par H. 

diversicolor; de Mouneyrac et al. (2009) sur les concentrations de glycogène, lipides et 

hormones stéroïdiennes chez S. plana. 

Pour la salinité, les mêmes tableaux montrent que de nombreux biomarqueurs échappent à 

l’influence de ce facteur. De nouveau, on peut utiliser des facteurs de correction pour 

contrebalancer cette influence pourvu que l’on dispose de données sur les différentes valeurs 

prises par les biomarqueurs d’intérêt au long d’un gradient de salinité. Il en ensuite nécessaire 

de disposer d’une valeur de salinité représentative de celle à laquelle sont soumis les 

organismes échantillonnés. Pour ce faire, il ne parait pas pertinent de se référer à l’eau 

interstitielle car la structure du terrier avec ses parois consolidées par le mucus isole les 

organismes du sédiment environnant. C’est pourquoi, il a paru préférable depuis les travaux 

menés en Seine (Amiard-Triquet et Dauvin, 2009) de mesurer la salinité dans les flaques 

d’eau résiduelles à marée basse, de qualité voisine de celle circulant dans les terriers, pourvu 

que le prélèvement ait lieu au plus tôt après l’émersion afin d’éviter les phénomènes de 

concentration (chaleur, vent) ou de dilution (précipitations). 

Que ce soit par rapport à l’effet taille ou à l’effet salinité, H. diversicolor semble moins 

influencée par les facteurs de confusion (Tableau 2 et Tableau 5 de la publication ci-dessus). 

En ce qui concerne la température, elle sera abordée pour S. plana dans le prochain chapitre 

au travers des variations temporelles. Chez H. diversicolor, le tableau 2 montre que de 
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nombreux biomarqueurs ne sont pas affectés par les variations saisonnières. En laboratoire, 

Scaps et Borot (2000) montraient seulement un effet limité sur l’activité acétylcholine 

estérasique. Par contre, un effet très marqué a été signalé en ce qui concerne le comportement 

alimentaire (Moreira et al., 2005). 

L’importance de la qualité du sédiment est bien établie à un niveau très général en ce qui 

concerne l’habitat des espèces endogées, beaucoup montrant une préférence pour un type de 

sédiment particulier (granulométrie, riches en matière organique) comme cela a bien été 

montré pour les bivalves (Alexander et al. 1993). Plus spécifiquement dans le domaine du 

comportement, la qualité du sédiment a été reconnue comme un facteur affectant 

l’enfouissement de nos deux espèces modèles (Bonnard et al., 2009).  

Enfin, il faut prendre en compte le fait que les effets des contaminants chimiques sur les 

perturbations des différentes réponses biologiques de l’organisme peuvent être modulés par la 

disponibilité de la nourriture. Selon Heugens (2001), les effets de la pollution seront plus 

marqués en condition de ressources alimentaires limitées et moins apparents quand la 

nourriture est abondante.  

En conclusion, une évaluation précautionneuse des effets biologiques des polluants dans les 

organismes de l’environnement doit prendre en compte un maximum de facteurs non 

polluants susceptibles d’interférer avec le devenir et les effets des contaminants chimiques. 

Certains de ces facteurs qui ne peuvent être contrôlés (salinité, granulométrie, teneur en 

matière organique, disponibilité alimentaire…) doivent être mesurés en parallèle avec les 

déterminations écotoxicologiques. 
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5 CHAPITRE 5. MISE EN ŒUVRE DES BIOMARQUEURS 

POUR L’EVALUATION DE L’ETAT DE LA QUALITE DES 

SEDIMENTS 

5.1 Contexte de l’étude 

Les trois publications présentées dans ce chapitre s’inscrivent dans une démarche 

compréhensive visant à proposer une stratégie pour l’évaluation environnementale des 

écosystèmes estuariens à l’aide de biomarqueurs, en combinant des biomarqueurs classiques 

et des biomarqueurs à vocation écologique. Rappelons que nous entendons par biomarqueurs 

classiques des réponses biologiques, généralement biochimiques, qui présentent une certaine 

spécificité (e.g. la métallothionéine qui permet de révéler la présence de métaux même si elle 

peut être répondre, mais généralement avec moins d’ampleur à d’autres composés et à des 

facteurs naturels). Les biomarqueurs à vocation écologique recouvrent par ailleurs des 

réponses à différents niveaux d’organisation biologique qui révèlent des dysfonctionnements 

généralement en lien direct ou indirect avec la reproduction, qui ont vocation à entraîner des 

effets au niveau des populations, voire – si on les détecte dans des espèces clés pour la 

structure et le fonctionnement des écosystèmes – au niveau des communautés ou des 

écosystèmes. L’ensemble des biomarqueurs examinés dans ces études sont impliqués dans les 

effets en cascade susceptibles de mener de l’existence de stress chimiques dans un milieu 

donné à l’extinction de populations de certaines espèces selon le schéma conceptuel proposé 

dans la figure 4 de la publication 2.  

Nous avions conclu dans le chapitre précédent que l’annélide polychète Hediste diversicolor 

semblait moins influencée par les facteurs de confusion que le bivalves Scrobicularia plana, 

que ce soit par rapport à l’effet taille ou à l’effet salinité. Etant donné l’importance de 

l’investissement en temps et en moyens, il était tentant de se limiter à H. diversicolor comme 

espèce modèle. Toutefois, les travaux mentionnés précédemment sur l’écotoxicologie des 

deux espèces (sous-section 2.2.4.) faisaient apparaître des différences interspécifiques de la 

tolérance aux métaux et aux pollutions estuariennes multiples (cas de la Seine). Les 

concentrations métalliques dans les deux espèces étaient différentes dans les sites 

moyennement contaminés étudiés par (Solé et al., 2009). Ces différences étaient fortement 
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accrues dans une zone extrêmement contaminée par des activités minières historiques (Bryan 

et al., 1985). Cette variabilité interspécifique a été retrouvée lors d’études en laboratoire de 

l’écotoxicité des nanoparticules d’oxyde de cuivre (voir Chapitre 8). Elle a été attribuée par 

Solé et al. (2009) à des différences d’exposition aux contaminants entre l’annélide polychète 

inféodée au sédiment déposé pour son alimentation et le bivalve considéré comme filtreur. 

Toutefois, nous avons montré dans la présentation des espèces (sous-sections 2.2.2.1 et 

2.2.3.1) que les régimes alimentaires n’étaient pas aussi contrastés. Selon Hughes (1969), S. 

plana est principalement un déposivore, qui obtient seulement une partie de sa nourriture par 

filtration de la matière en suspension dans la colonne d’eau tandis que H. diversicolor est une 

espèce opportuniste, capable de satisfaire ses besoins énergétiques en utilisant différents 

régimes (Olivier et al., 1995). 

En accord avec les recommandations formulées en conclusion du chapitre 4, nous nous 

sommes attachés à déterminer la plupart des facteurs autres que la pollution qui pouvaient 

influencer les variations des biomarqueurs. Ainsi, en plus des contaminants, le carbone 

organique total et la granulométrie qui influencent leur géochimie, ont été déterminés dans les 

sédiments superficiels. En effet, l’alternance des phases de dépôt et de resuspension du 

sédiment sont très importantes, en particulier dans des sites estuariens où l’hydrodynamique 

est forte, et elle contrôle les concentrations de tous les contaminants dans les sédiments 

superficiels (Amiard et al., 2009) utilisés par nos espèces déposivores.  

Le carbone organique total est partiellement représentatif de la matière organique particulaire 

inerte qui participe à la diète de nos espèces sentinelles. Le microphytobenthos en est une 

autre composante importante. C’est pourquoi dans les sédiments superficiels ont été 

également réalisées des mesures de chlorophylle a et de phéopigments. 

Par rapport aux biomarqueurs comportementaux, la qualité du sédiment qui peut influencer 

l’enfouissement a été caractérisée sur une colonne sédimentaire correspondant à la profondeur 

des terriers, soit environ 20 cm.  

En lien avec les résultats du chapitre précédent, nous avons collectés des animaux de taille 

sélectionnée. La salinité a été mesurée comme recommandé dans les flaques résiduelles à 

marée basse (Amiard-Triquet et Dauvin, 2009) et les données recueillies précédemment ont 

été utilisées pour évaluer la part respective de ce facteur naturel par rapport au facteur de 

pollution entre les organismes issus de l’estuaire contaminé de la Loire (eaux saumâtres, 15 à 
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25,5 selon les mois) et ceux du site de référence (baie de Bourgneuf, 29, 1 à 32,5). Les 

prélèvements ont été répétés sept fois sur chaque site en vue i) d’étudier l’évolution de la 

contamination et de ses effets après qu’un petit déversement pétrolier se soit produit en Loire, 

s’additionnant à la pollution chronique de ce grand estuaire très anthropisé; ii) d’intégrer les 

variations temporelles liées tant aux conditions climatiques (température, éclairement) qu’au 

statut de maturité sexuelle des organismes dont le cycle biologique a été décrit localement 

pour nos deux espèces (Gillet et Torresani, 2003, Mouneyrac et al., 2008, Mouneyrac et al., 

2010). 
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Abstract— The methodology of biomarkers has been developed since the early nineties and core biomarkers have 
been validated for use in biomonitoring programmes. On the one hand, their apparent lack of ecological relevance 
is frequently criticised, yet, on the other hand, their ability to reveal environmental disturbance well before changes 

in benthic communities occur is of considerable advantage. The first goal of this presentation is to provide 
elements of responses to the following question: Can impairments at the infra-individual or individual levels allow 
an assessment of effects at higher levels of biological organization? Processes which can affect reproductive 
success, with associated probable consequences at the population level, provide biomarkers with added ecological 
value. Particular attention will be devoted to i) energy metabolism, ii) behaviour, iii) reproductive disturbance. 
Case studies with key species for intertidal mudflat ecological functioning (the endobenthic worm Nereis 
diversicolor and bivalve Scrobicularia plana) will be used to demonstrate the cascade of biological events leading 
from chemical stress to local extinction of the species. In conclusion a three-step comprehensive methodology to 

assess the health status of coastal and estuarine ecosystems will be proposed. A first step would consist  of seeking 
evidence for impairments revealed by the so-called biomarkers with ecological value. When such impairments 
have been demonstrated, it is necessary then to identify the main classes of contaminants which may be 
responsible by using a multi-biomarker approach based on "core biomarkers". Thirdly, the quantification and 
characterisation (specific fractions, metabolites) of chemicals in water, sediments and biota may allow the 
correlative validation of hypotheses based on the biomarker studies. 

 
Key-words—Estuaries, biomarkers, behaviour, energy, reproduction, sentinel species 

 

 

INTRODUCTION 

 

Once incorporated into biota, chemicals resulting from anthropogenic activities can exert 

many different effects such as lethal or sublethal, acute or chronic responses, at different 
levels of biological organization, from macromolecules to populations or communities. Since 

the early nineties, such responses have been used as biomarkers. A biomarker as defined by 

Depledge (1993) is “A biochemical, cellular, physiological or behavioural variation that can 
be measured in tissue or body fluid samples or at the level of whole organisms that provides 

evidence of exposure to and/or effects of, one or more chemical pollutants (and/or 

radiations).” The well-known figure (Fig. 1) derived from Adams et al. (1989), clearly poses 

the controversy which has developed between ecotoxicologists and ecologists. On the one 
hand, the ability of biomarkers at a low level of biological organization to reveal 

environmental disturbance well before changes in benthic communities occur is of 

considerable advantage. On the other hand, their lack of ecological relevance is frequently 
highlighted (Forbes et al. 2006).  
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Fig. 1. Responses at infra- to supra-individual levels of biological organization in ecosystems exposed to chemicals 

introduced in the environment by human activities (After Adams et al. 1989) 
 

 
Fig. 1 shows that a number of responses involved in reproduction may be observed at 

different levels of biological organization. According to Tannenbaum (2005) “pursuing 

toxicological endpoints other than reproduction is likely a wasted effort”. Anyway, because 
the success of reproduction is the basis of the fate of populations (conservation, decrease or 

extinction), it is an important aspect which needs to be carefully assessed. The impairments at 

individual and infra-individual levels which are likely linked to effects at the supra-individual 
levels are shown in Fig. 2 and have been reviewed in Amiard and Amiard-Triquet (eds, 2008).  

 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
Fig. 2. Reproductive success depends on processes at different levels (biochemical, physiological, 

individual) of biological organization (After Amiard-Triquet 2009). 
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CAN IMPAIRMENTS AT THE INFRA-INDIVIDUAL OR INDIVIDUAL 

LEVELS ALLOW AN ASSESSMENT OF EFFECTS AT HIGHER LEVELS OF 

BIOLOGICAL ORGANIZATION? 

 
The biomarkers “with added ecological value” include endocrine disruptions, 

behavioural disturbances, changes in bioenergetics and allocation of energy towards defence, 

maintenance, growth and reproduction, and genetic responses to chemical stress, either 
deleterious or adaptive. Convincing examples have been published. Kidd et al. (2007) have 

demonstrated the collapse of a fish population after exposure to a synthetic oestrogen which 

had led to a feminization of males through the production of vitellogenin mRNA and protein, 

impacts on gonadal development as demonstrated by intersex in males and altered oogenesis 
in females. De Coen and Janssen (2003) have shown that short-term changes in the energy 

budget, as measured by the cellular energy allocation (CEA) methodology, were correlated 

with long-term effects on growth and reproduction of the water flea Daphnia magna exposed 
to different model toxicants either inorganic or organic. These authors proposed that the 

“missing biomarker link” must be searched for in terms of energy metabolism impairment. 

Weis et al. (2001) have put together their different publications dealing with biochemical, 

behavioural and ecological studies with the mummichog Fundulus heteroclitus and, in doing 
so, they have clearly established connections between effects of contaminants cascading from 

the sub-organismal (neurotransmitter and thyroid hormone alterations) to the population 

(reduced growth and condition) and community (decreased predation pressure on prey 
species) levels. 

A comprehensive approach has been applied to the assessment of the relative toxicity of 

estuarine sediments (Caeiro et al. 2005; Cunha et al. 2007). A battery of biomarkers (activities 
of liver ethoxyresorufin-O-deethylase, liver and gill glutathione S-transferases, muscle lactate 

dehydrogenase, and brain acetylcholinesterase) was examined in the fish Spara aurata 

exposed for 10 days to sediments collected from different sites in the Sado estuary (Portugal). 

For all the enzymes assayed, significant differences were found between sites, allowing 
discrimination between different types or levels of contamination, or both. The sediment 

ranking based upon these biomarkers was in good agreement with the one provided by a 

parallel study including chemical analysis of sediments, macrobenthic community analysis, 
amphipod mortality toxicity tests, and sea urchin abnormality embryo assays. Similarly, the 

assessment of the chronic toxicity of estuarine sediments at different levels of biological 

organization to the amphipod Gammarus locusta has shown a high consistency between 
chemical (bioaccumulation) and biochemical (metallothionein induction, DNA strand 

breakage, lipid peroxidation) responses and survival, growth and reproduction (Costa et al. 

2005; Neuparth et al. 2005). A similar design was used in a freshwater system to investigate 

effluent impacts using a standard (Daphnia magna) and an indigenous (Gammarus pulex) test 
species (Maltby et al. 2000). In situ bioassays carried out downstream of the discharge 

showed a reduction in D. magna survival, in G. pulex survival and feeding rate, and in detritus 

processing, consistent with biotic indices based upon macroinvertebrate community structure.  
 

 

CASE STUDIES WITH KEY SPECIES FOR INTERTIDAL MUDFLAT 

FUNCTIONING (THE ENDOBENTHIC WORM NEREIS DIVERSICOLOR AND 

BIVALVE SCROBICULARIA PLANA) 

 

 

Criteria for the choice of sentinel species 

 

The criteria for the choice of sentinel species have been recently reviewed (Galloway et al. 
2006; Berthet 2008). Special attention is given to the representativeness of the species in its 

environment and to its role in the structure and the functioning of the ecosystem.  
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Fig. 3. Species of interest for estuarine mudflats in Europe: the ragworm Nereis diversicolor and  

the tellinid clam Scrobicularia plana.  

 

 
For studies in the water column, filter-feeders (mussels, oysters) are particularly relevant 

and are very popular biological models in biomonitoring programmes such as the well-known 

“Mussel Watch” (NAS 1980) and its French version the Réseau National d’Observation 
managed by IFREMER (now ROCCH, Réseau d’Observation de la Contamination Chimique 

du milieu marin at http://wwz.ifremer.fr/envlit/). However, because on the whole aquatic 

environment sediments are the major compartment for the storage of most of the different 

classes of chemical contaminants, endobenthic invertebrates, among which the ragworm 
Nereis diversicolor and the tellinid clam Scrobicularia plana (Fig. 3) have received particular 

attention as bioaccumulators able to reveal environmental contamination (Bryan et al. 1985; 

Ruus et al. 2005; Poirier et al. 2006) and more recently as biological models for the 
determination of a number of biochemical, physiological and behavioural biomarkers (Scaps 

and Borot 2000; Mazorra et al. 2002; Pérez et al. 2004; Moreira et al. 2005, 2006; Romero-

Ruiz et al. 2008; Solé et al. 2009).  
Both the ragworm and the clam show high biomasses and population densities in 

estuarine mudflats. For N. diversicolor, values as high as 35 g m
-2

 and 4500 ind. m
-2
 were 

determined at a reference site in France, the Authie estuary (Gillet et al. 2008). In the case of 

S. plana, the maximum density reported for natural populations is 2000 ind. m
-2

 (Orvain 
2005). Both species are common dietary items for predatory species like crabs, flatfish and 

wading birds. So a reduction of their populations would have consequences for food 

availability to their predators. It is also the reason why their role in transferring contaminants 
from sediment to higher trophic levels has become a topic of concern (Coelho et al. 2008; 

Cardoso et al. 2009). The ragworm and the clam are among the main macrofaunal species 

responsible for most of the bioturbation observable in estuaries such as the Tamar in England 

(Davey 1993). Due to bioturbation, these organisms are known to modify sediment properties 
and influence the flux of materials (nutrients, contaminants) to the water column (e.g. Banta 

and Andersen 2003; Orvain 2005; Soares and Sobral 2009). In addition, their influence on 

oxygen diffusion via their burrows has cascading effects on the distributions of other species 
(Bouchet et al. 2009). 

From the above considerations, it is clear that both the ragworm and the clam are key 

species for the ecosystem structure and the functioning of estuarine mudflats. Because of their 
close contact with the reservoir of contaminants stored in sediments, they are also particularly 

at risk and correspondingly are relevant models for ecotoxicological studies, particularly 
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sediment toxicity assessment. Both are widely distributed in European estuaries and related 
organisms such as Nereis virens and Mya arenaria (see for instance the review by Gagné et 

al. 2009) are available for such studies in other areas of the world.  

 
 

From chemical stress to local extinction  
 
Cascading effects may be assumed from impairments of biological responses at the infra-

individual (as early and sensitive indices), to individual and supra-individual (for their high 

ecological relevance) levels (Fig. 4).  

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

Fig. 4. Cascading effects of chemical stress at different levels of biological organization 

 

 

 
Reduced feeding and impairment of digestive enzymes can lead to reduced energy 

intake. In addition to this impairment of energy metabolism, activation of defences 

(metallothionein induction, increased activity of glutathione-S-transferase…) can result in a 
cost of tolerance, leading to changes in energy allocation with implications for growth and 

reproduction and potential effects at the population level. Bioenergetics may also be affected 

by food availability. In a context where prey species are sensitive to chemical stress, resulting 

in a depletion of food resources, the cost of tolerance may be particularly harsh. On the 
contrary, if sentinel invertebrate species are sensitive to stresses which do not affect their food 

species, the cost of tolerance can be mitigated.  

In parallel, neurotoxic effects may be revealed by determining levels of AChE activity 
(Fig. 4). Due to the large number of studies dealing with pesticides, the relationships between 

AChE inhibition (used as a biomarker of exposure to organophosphorus and carbamate 

pesticides) and behavioural impairments are well-documented for aquatic biota (Amiard-
Triquet 2009). Energy depletion can interfere with behaviour since it is often based on active 

movements, needing energy expenditure (Amiard-Triquet 2009). On the other hand, 

behavioural changes can reflect an avoidance response since the capability to avoid high 

concentrations of metals and organic compounds is well known in both invertebrates and 
vertebrates. This leads to a reduced exposure with limited effect on long term survival when 

the animal leaves the contaminated area, but in a given ecosystem, the result is similar to a 

Chemical stress

Impairment of
AChE activity

Impairment of digestive
enzyme activity

Induction of
defences

Behavioural
disturbances

Decreased
assimilation

Cost of
tolerance

Increased predation

Impairment of
energy metabolism

Energy allocation
changes

Reduced fecundity

Local extinction

Reduced growth

Burrowing Feeding

Avoidance
Food

availability

Chemical stress

Impairment of
AChE activity

Impairment of digestive
enzyme activity

Induction of
defences

Behavioural
disturbances

Decreased
assimilation

Cost of
tolerance

Increased predation

Impairment of
energy metabolism

Energy allocation
changes

Reduced fecundity

Local extinction

Reduced growth

Burrowing Feeding

Avoidance
Food

availability



 106 

local extinction. In addition to feeding which can contribute to changes in energy budgets as 
explained above, burrowing of endobenthic invertebrates is also a behaviour of interest, 

controlling the relationship between these organisms and their predators.  

The studies carried out in our laboratory for eight years with N. diversicolor and S. plana 
were designed to inform the conceptual model described above.  

 

 

Biochemical stress, physiological and behavioural impairments in ragworms and 

clams along a gradient of pollution 
 

The choice of the sites (Fig. 5) was guided by the data available from the French “Mussel 
Watch” Programme (RNO 2006), since chemical contamination has been well documented 

for more than 30 years with quarterly samples analysed all along the French coast. Chemical 

analyses of mussels, including metals (Cd, Cu, Hg, Pb, Zn and more recently Ag, Cr, Ni and 

V), DDT (DDT+DDD+DDE), HCH, αHCH, PCBs and PAHs, clearly highlight the 

pollution status of the estuaries of interest. With a population of 16 million inhabitants, 80% 
of whom live in urban areas, the Seine basin (78,650km

2
) concentrates 40% of the economic 

activity of France and 50% of the river traffic; 60% of the Seine catchment area consists of 

arable land. Thus pollutant inputs are very important in the Seine estuary. The Loire estuary 
also receives a cocktail of pollutants originating from urban, industrial and agricultural 

activities but the concentrations of chemicals are not so high as in the Seine. The Bay of 

Bourgneuf, the Authie estuary and the Goyen estuary are less impacted by human activity or 
at least (Bay of Bourgneuf) by more environmentally friendly activities, such as oyster 

culture. Because over the eight year period during which ecotoxicological studies with 

endobenthic invertebrates have been carried out, the situation has changed in these sites 

(topographic evolution, occasional eutrophication), we were obliged to move between the 
three possible reference sites. In addition, chemical surveys in biota and sediments were 

carried out in parallel with ecotoxicological studies (Amiard et al. in Amiard-Triquet & 

Rainbow 2009). 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Fig. 5. Sampling sites in the Northwest of France 
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In France, as in other developed countries, pristine sites no longer exist and even 
relatively clean sites are scarce, being generally restricted to small estuaries, more likely to be 

spared from urbanization and industrialization. As a consequence, sites which are potentially 

available for use as controls have a number of natural characteristics which may differ from 
those of bigger estuaries. Thus for the present studies, particular attention has been paid to the 

selection of collection sites as similar as possible in terms of salinity and sediment 

characteristics in each estuary. Because a perfect similarity is impossible, particularly because 
salinity is highly fluctuating in estuaries, specific studies were devoted to the assessment of 

the potential effects of confounding factors such as salinity, season and individual size (Durou 

et al. 2007a, b; Kalman et al. 2010; Fossi Tankoua et al. in prep.). 

Biochemical markers 
 

Three classical biomarkers –glutathione S-transferase (GST) and acetylcholinesterase 

(AChE) activities, metallothionein-like protein (MTLP) concentrations – have been 
determined in both ragworms Nereis diversicolor (Poirier et al. 2006; Durou et al. 2007a; 

Kalman et al. 2010) and bivalves Scrobicularia plana from the Loire and Seine estuaries 

(Boldina-Cosqueric et al., in press and Fig. 6). 

For GST, a phase II enzyme involved in the metabolism of lipophilic organic 
contaminants (van der Oost et al. 2005), the activity was consistently lower in the polychaete 

than in the bivalve, in the cases of invertebrates originating from the Loire estuary (Fig. 6) 

and several sites from SW Spain (Solé et al. 2009). For both species in both studies, 
significant intersite differences were rare but considering the whole sampling period, a clear 

trend was observed for a higher enzyme activity in bivalves from the Loire compared to the 

reference site (Fig. 6). In the Seine estuary, the global contamination of which is higher than 
in the Loire, GST activity was induced not only in the bivalves but also in the ragworms as 

shown by Durou et al. (2007a). 

AChE activity, inhibited by some neurotoxic pesticides, can also respond to the presence 

of metals, detergents and algal toxins in marine invertebrates. AChE activity was consistently 
lower in the bivalves than in the polychaetes. In the former, significant intersite differences 

were scarce whereas the polychaete was much more responsive with significantly lower 

activities in the worms from the more contaminated sites (Loire, Fig. 6; Seine, Durou et al. 
2007a; Spain, Solé et al. 2009). 

For MTLPs, a family of proteins involved in metal homeostasis and detoxification 

(Amiard et al. 2006), no relationship was found in S. plana between any bioaccumulated 
metal and MT concentrations in the study by Solé et al. (2009). The authors proposed that this 

lack of response can be explained by the small metal gradient represented across their sites. In 

the case of N. diversicolor, even in highly contaminated sites in France and the UK or in 

experiments, no increased concentrations of MTLPs were observed despite these molecules 
representing a relatively important store for metals (Berthet et al. 2003; Poirier et al. 2006). It 

remains likely that MTLPs intervene in detoxification via an increased turnover (Ng et al. 

2008) since it has been proposed that after the degradation of the proteins, the associated 
metals may become stored in lysosomal residual bodies or granules which are abundant in this 

species (Mouneyrac et al. 2003). For S. plana, in the multi-polluted Loire and Seine estuaries, 

concentrations of MTLPs were generally significantly different from those determined in 

specimens from the reference site (Boldina-Cosqueric et al., in press). 
Toxicant-induced inhibition of digestive activity can result in metabolic disruption as 

explained above (Fig. 4). N. diversicolor, as an opportunistic species, is considered able to 

fulfil its energy needs using different feeding strategies: carnivory, scavenging, filter- and 
deposit-feeding. Its diet may be (partly) composed of phytoplankton, microphytobenthos, 

and/or detritus of halophytic plants, i.e. food materials especially rich in storage (e.g. starch) 

and structural (e.g. cellulose) carbohydrates. S. plana as an alternative deposit/filter-feeder 
also feeds on both phytoplankton and microphytobenthos in addition to deposited detritus. 

Thus to assay any assimilation impairment, digestive amylolytic and cellulolytic activities of 

amylase and cellulase enzymes have been measured. In the Loire estuary, the responses of the 

bivalve and the polychaete were contrasted. Significant and consistent intersite differences 
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were depicted in the case of N. diversicolor (Fig. 6). For amylase, one month after a small oil 
spill which occurred in the Loire estuary in March 2008, the activity was 65 times lower in 

local worms than in worms from a reference site. The ratio decreased to 13 and 20 for the two 

following months, then stabilized at 3 to 4 after October 2008. Anyway, the conditions 
chronically prevailing in the Loire estuary are sufficient to induce an intersite difference. The 

pattern for carboxymethylcellulase (CMCase) activity is typically the same, even if intersite 

differences of activities in N. diversicolor are not so large as in the case of amylase (Fig. 6). 
In the case of S. plana, the pattern was not so consistent since in the Loire estuary only one 

significant difference was shown (April 2008), with higher activities in this contaminated site 

compared to control (Fig. 6). In the Seine estuary, occasional determinations (April 2008) 

indicated significant decreases of both digestive enzymes in N. diversicolor and in S. plana 
(Kalman, Pers. Comm.; Boldina-Cosqueric et al. in press). 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
Fig. 6. Biomarker responses in Scrobicularia plana (S. p.) and Nereis diversicolor (N.d.) originating from 

the Bay of Bourgneuf, France (reference site, blue bars) and the multi-polluted Loire estuary, France (red bars). 

Asterisks indicate significant intersite differences (at least p<0.05). Data provided by I. Boldina-Cosqueric, P.E. 
Buffet, O. Fossi Tankoua, J. Kalman, PhD students. 
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Behavioural biomarkers 
 

Burrowing behaviour is also a response which is different between these two model 

species. In parallel with biochemical measurements shown in Fig. 6 in the multi-polluted 
Loire estuary and the comparatively clean site of the Bay of Bourgneuf, the burrowing 

kinetics of worms and clams in their sediments of origin were examined (Fig. 7). For worms 

of both origins, nearly all the specimens had burrowed within a quarter of an hour, whereas in 
the case of the bivalves, some specimens were still at the surface of the sediment after one 

hour. After the small oil spill mentioned above, the behaviour of S. plana was disturbed for 

two months (Fig. 7), the burrowing kinetics being then restored, whereas no impairment 

occurred for N. diversicolor (five additional data –not shown– from June 2008 to October 
2009). This difference between bivalves (Mercenaria mercenaria, Olla et al. 1983; 

Protothaca staminea, Pearson et al. 1981) and polychaetes (Nereis virens, Olla et al. 1984) 

has also been observed in the presence of oiled sediment. The responsiveness of burrowing 
behaviour in S. plana was also observed in the multi-polluted Seine estuary (Boldina-

Cosqueric et al. in press) and in Irish sites mainly impacted with metals (Byrne and 

O’Halloran 1999). However, when the pollution gradient is important, differences in 

burrowing speed of the affected populations of N. diversicolor have also been observed 
(Mouneyrac et al. 2010).  

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

Fig. 7. Burrowing kinetics of Scrobicularia plana and Nereis diversicolor from the Bay of Bourgneuf, 
France (reference site in blue) and the multi-polluted Loire estuary, France (red symbols).  

After Boldina-Cosqueric et al. (in press) and Kalman et al. 2009. 
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Wilding and Maltby (2006) have discussed the origins of impairments of feeding 
behaviour in the freshwater crustacean Gammarus pulex. They have shown that disturbances 

could result from either physiological damage or an avoidance response. We have 

extrapolated their approach to the burrowing behaviour of S. plana and N. diversicolor by 
using cross tests with biota and sediments from the multi-polluted Seine estuary and the 

comparatively clean Goyen estuary (Mouneyrac et al. 2010; Boldina-Cosqueric et al. in 

press). The reduced burrowing speed of clams and ragworms from the clean site exposed to 
contaminated sediment may be interpreted as an avoidance response. On the other hand, in the 

presence of comparatively clean sediment, clams from the Seine did not show a significant 

change in their burrowing behaviour, an observation which indicates that physiological 

damage is most probably at the origin of their hypoactivity. On the other hand, ragworms 
from the Seine showed a significant increase of their burrowing speed in cleaner sediment; 

thus avoidance rather physiological damage is most probably at the origin of their 

hypoactivity in the presence of their sediment of origin. 
Prey capture is another behaviour which has been demonstrated as a very sensitive 

response in organisms exposed to contaminants, as in the cases of the grass shrimp 

Palaemonetes pugio (Wallace et al. 2000), the mummichog Fundulus heteroclitus (Weis et al. 

2001) and also N. diversicolor (Moreira et al. 2006).  
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Fig. 8. Post-feeding rate in Nereis diversicolor from the multi-polluted Loire estuary and the comparatively clean site Bay 

of Bourgneuf. *Significant differences between sites. 

 
 

The results obtained from feeding-rate experiments with N. diversicolor from the Loire 

and the Bay of Bourgneuf are depicted in Fig. 8. Significant intersite differences were 

generally recorded except in October 2008 and March 2009.  
 

 

Physiological biomarkers 
 

Energy reserves. For N. diversicolor, energy reserves were relatively depleted in the 

multi-polluted Seine estuary (Durou et al. 2007a). On the other hand, when comparing the 
specimens from the less contaminated Loire estuary and the Bay of Bourgneuf (reference), an 

inverse relationship was generally observed (Table 1; Buffet, Pers. Comm.). This inversion 

was not confirmed considering energy reserves in the digestive gland and gonads of the 

bivalve S. plana (Buffet, Pers. Comm.; Boldina-Cosqueric et al. in press). As mentioned 
earlier (Fig. 4), energy reserves are not influenced only by the presence of toxicants but also 

by food availability which can compensate for deleterious effects of chemicals. Indeed, in the 
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Loire estuary, the consumption pressure (established from chlorophyll a and phaeopigment 
balance) in superficial sediments was more important than in the Bay of Bourgneuf (Meleder 

et al. in prep.).  

It is perhaps too simplistic to envisage that energy reserves such as concentrations of 
glycogen, total lipids and proteins are alone able to reveal energy metabolism impairment in 

moderately contaminated sites. In larvae and young stages of fish, energy storage is mainly in 

the form of triacylglycerols (TAG). Studies have shown that ratio of these to structural lipids 
such as phospholipids (TAG / PL) and especially sterols (TAG / ST) were good predictors of 

the animal’s physiological status (Fraser 1989; Häkanson 1989; Suthers et al. 1992; Amara & 

Galois 2004; Amara et al. 2007). In estuarine situations, the ratio of TAG / ST determined in 

sole (Solea solea) is respectively 2.21, 1.55, 1.70, 0.33 and 0.27 in the Seine, Vilaine, Loire, 
Perthuis Breton Bourgneuf (Robert Galois, Univ. La Rochelle Pers. Comm.). Shellfish 

contain non-negligible amounts of triacylglycerols. It is possible then to measure changes in 

the relative TAG / ST in bivalves exposed to sharply contrasting pollution levels in their 
environment. If this index is relevant, it could be applied to natural populations of bivalves in 

relatively clean and polluted estuaries. 
 

 

 

Table 1. Contrasted responses of two endobenthic invertebrates (the clam Scrobicularia plana and 
the ragworm Nereis diversicolor) to environmental conditions in French estuaries, the Seine (highly 

polluted) and the Loire (moderately polluted) estuaries. The response is increased ⇗ or decreased ⇘ by 

comparison with a reference site as clean as possible. NS not significant. ⊘ Not determined 

 

 

 

 Scrobicularia plana Nereis diversicolor 
 Loire Seine Loire Seine 

Biochemical markers .    

Metallothionein-like proteins ⇗ ⇗ ⊘ ⊘ 
Glutathione S-transferase ⇗ ⇗ NS ⇗ 
Acetylcholine esterase ⇘ ⇘ ⇘ ⇘ 
Digestive enzymes NS ⇘ ⇘ ⇘ 

Behavioural markers     
Burrowing rate ⇘ ⇘ NS ⇘ 
Prey capture ⊘ ⊘ ⇘ ⊘ 

Physiological markers     

Energy reserves See text ⇗ ⇘ 
Condition index See text ⇘ ⇘ 

Population effects     
Density Comparable 

to other sites 

worldwide 

No temporal 

changes over 

20 years 

No temporal 

changes 

compared to 
1998-2000  

Population 

depletion over 

20 years 
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Condition. In ragworms, measurement of the animals’ condition was based on the 
relationship between wet weight and the length of the first three segments L3 (Durou et al. 

2008). In bivalves, the condition index (CI) was determined according to the recommendation 

of the French Regulatory Agency after 24 hours depuration (AFNOR 1985): 
CI = (wet weight of soft tissues/total weight)*100. 

In ragworms, condition was generally depleted in contaminated estuaries (Loire and 

moreover Seine) compared to reference sites (Durou et al. 2008; Kalman et al. 2009). For an 
example, see below Fig. 11A. Additional determinations, carried out over more than one year, 

have confirmed the intersite difference between the Loire and the Bay of Bourgneuf. 

Considering this parameter, the bivalve S. plana does not appear as responsive as the 

ragworm since intersite differences were not consistent (Mouneyrac et al. 2008; Boldina-
Cosqueric et al. in press; personal observations in the Loire and the Bay of Bourgneuf, Fig. 9). 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 
Fig. 9. Condition index of Scrobicularia plana from the Loire estuary and the Bay of Bourgneuf. 

 

Gonado-somatic index (GSI). The GSI is the ratio between the weight of gonad and the 
total weight of soft tissues. It is a first approach allowing an assessment of the reproductive 

status in many animal species, particularly in bivalves. It may be used to follow the seasonal 

variation of the maturation of sexual products and tentatively to reveal intersite differences 
(Mouneyrac et al. 2010; Boldina-Cosqueric et al. in press). In the Loire estuary and the Bay of 

Bourgneuf (Fig. 10), no intersite differences were depicted, either at the beginning of sexual 

maturation (28 April to 26 May) or in specimens which have already spent sexual products (3 

August). At the peak of maturity, the GSI was consistently higher in clams from the reference 
site (Bourgneuf). However, this tool is only useful when series of sample collection are 

carried out frequently throughout the maturation period (Fig. 10). When occasional sample 

collections are carried out at only one date on different sites, it can lead to misinterpretation 
since the peak of sexual maturity does not appear exactly at the same moment at different 

sites and many factors may be responsible for this situation. Differences in temperature are 

most probably an explanation, particularly when sites are at a certain distance (e.g. French 

coast of the Channel versus Bay of Biscay) but other factors such as those controlling food 
availability (light, available nutrients) are also involved and are not as easy to determine as 

temperature. 
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Fig. 10. Gonado-somatic index of Scrobicularia plana from the Loire estuary and the Bay of Bourgneuf 
during the maturation period in spring and summer 2009. 

 
 

Sexual maturity. Delayed gametogenesis was observed in soft-shell clams (Mya 

arenaria) in relation to in situ contamination in the Saguenay fjord and the St Lawrence River 

(Canada) (Gauthier-Clerc et al. 2002; Siah et al. 2003). Similarly, recent results on 
development stages of the gonads of S. plana in the Loire estuary and the Bay of Bourgneuf 

have shown that maturation and spawning started earlier in the reference site (unpublished). 

Considering these results from an ecotoxicological point of view, it seems that the potentially 
contrasting timing of sexual maturity – which can be quantified by using a sexual maturity 

index (Siah et al. 2003) – is relevant in comparing sites with different environmental quality. 

However, the fact that maturation is delayed cannot be interpreted in term of reproductive 
success since it does not imply that the number and quality of gametes are impaired. In 

addition, from an operational point of view of any monitoring, the histology needed to study 

gametogenesis is relatively time-consuming. 

In N. diversicolor, since sexual products are freely suspended in the body cavity, the 
procedure to monitor sexual development is simpler (Durou and Mouneyrac 2008). The 

estimation of size at maturity as a fitness component (Olive et al., 2000) reveals differences 

according to the site of origin, with worms breeding at smaller size (L3 measurement) in 
higher stress environments (Seine and Loire estuaries). Moreover, a lower proportion of 

reference worms (Authie estuary, bay of Bourgneuf) were undergoing gametogenesis for the 

whole sampling periods. These data seem to indicate that worms from reference sites were 

growing more slowly and reproducing later compared with worms from both contaminated 
sites (Durou and Mouneyrac 2008; Mouneyrac et al. 2010).  

In species like N. diversicolor in which oocytes are freely suspended in the body cavity, 

it is well known that total fecundity (total production of oocytes by females) depends strongly 
upon body volume (Olive 1983). Moreover, in two species from the genus Perinereis similar 

to Nereis, a linear and strong relationship was found between oocyte number and length of 

jaws or wet weight (Cassai and Prevedelli 1998). Our results are in accordance with this 
finding since females from the Seine had smaller length and weight, thus a smaller body 

volume. Considering total fecundity, Seine females produced fewer oocytes than Authie ones, 

the difference being statistically significant for 3out of 6 dates of sampling over more than 

one annual cycle (for an example, see Fig. 11B). 
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Fig. 11. From physiological impairments (A. Reduced growth; B. Reduced fecundity) to effects at supra-

individual levels (C. Reduced density; D. Reduced bioturbation) in Nereis diversicolor from the multi-polluted 
Seine estuary (red) and the comparatively clean Authie estuary (blue). 

 

 
Effects at higher levels of biological organization 

 

When considering the different disturbances experienced by N. diversicolor in the Seine 
estuary (Table 1), as well as reduced growth and reduced fecundity (Fig. 11A, B), it is not 

surprising that populations of ragworms were depleted in this estuary. Reduction of densities 

was observed at the particular site where the comprehensive study, including assessment of 

many biochemical and physiological biomarkers, was carried out (Fig. 11C). But more 
generally, a field survey carried out in the whole estuary also showed a decrease of ragworm 

population densities (Bessineton, in Amiard-Triquet and Rainbow 2009) which can be 

influenced by several abiotic factors (sediment granulometry, river flow) as well as food 
bioavailability in the form of diatoms, foraminiferans and nematodes, at least in spring and 

summer (in Amiard-Triquet and Rainbow 2009). On the other hand, in the less contaminated 

Loire estuary, densities of ragworms were not consistently modified in the recent years (2008-
2009) compared to evaluations carried out in 1998-2000 (Gillet and Torresani 2003). We have 

underlined above the ecosystem structure and functioning role of N. diversicolor associated 

with it bioturbation activity. Bioturbation was seriously impaired in the Seine estuary, 

considering the burrowing wall surface per m
2
 of mudflat (Fig. 11D) as well as other factors 

representative of bioturbation such as the quantity of sediment reworked and the pumping rate 

(Gillet et al. 2008). 

 
On the other hand, the multi-year survey of benthic fauna in the Seine estuary did not 

reveal a depletion of the S. plana populations (Bessineton, Pers. Comm.). In the Loire estuary, 

densities determined in 2008-2009 varied from 408 ± 124 to 1083 ± 237 ind. m-
2
 

(unpublished). They are in the same order of magnitude as those encountered in different sites 
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in France and the U.K. (Tamar estuary, Spooner & Moore 1940; Gwendraeth estuary, South 
Wales, Green 1957; coast of Charentes, France, Bouchet et al. 2005), or even higher than 

those determined in regions further south (Tagus estuary, Cabral & Murta 2004; Ichkeul lake, 

Tunisia, Casagranda & Boudouresque 2005). However, the presence of intersex in this 
species has been observed in many estuaries from Portugal and the U.K. (Langston et al. 

2007; Gomes et al. 2009). Our recent work has provided the first evidence of intersex in S. 

plana in estuaries from Britanny, France. Thus, potential consequences on reproduction 
success must be carefully monitored. 

 

 

A THREE-STEP COMPREHENSIVE METHODOLOGY 
 

As documented and discussed in Amiard-Triquet and Rainbow (2009), there is clearly 

value in analysing biomarkers. Biomarkers are direct manifestations of the exposure in the 
field of an organism to a toxicant or other form of stress. Evidence of field exposure is 

absolutely vital, and biomarkers are relatively effective in revealing overall toxicities of 

complex mixtures, particularly those which are at a high level of biological organization such 

as physiological biomarkers relating to the growth or reproduction of individual organisms. 
Clearly the choice of biomarkers will involve the utilisation of particular organisms in 

which the use of these biomarkers has been established, as is the case for the above named 

invertebrates for one or more of the relevant biomarkers. A large range of natural factors, both 
biological (size, sex, position in the intertidal zone, seasonal changes in physiology) and 

abiotic, can influence living organisms, their health status and even their presence in 

ecosystems. This is particularly true for estuarine ecosystems which are sites associated with 
significant physical fluctuations (salinity, turbidity, hypoxia…) over different time scales 

(tidal rhythm, seasonal changes, inter-annual fluctuations, climate change). A number of these 

factors, which can interfere with the response of biota to anthropogenic stress, particularly 

chemical stress, may be easily controlled for in monitoring programmes as has been described 
previously in the case of biomonitoring based on chemical analysis in bioaccumulators (NAS 

1980). 

Those factors which cannot be controlled for (salinity, granulometry, hydrodynamics, 
food availability…) must at least be measured in parallel with ecotoxicological 

determinations. For some of these, it may be possible to determine their part in overall 

fluctuations by designing special studies that allow the measurement of variations of a 
biological response of interest along a gradient of salinity, temperature…, as well as body 

size, aiming at the establishment of correction factors (Poirier et al. 2006; Mouneyrac et al. 

2008; Kalman et al. 2010). 

 

Impairments revealed by biomarkers with ecological value 
 

As described above for two model species of invertebrate, the ragworm Nereis diversicolor 
and the tellinid clam Scrobicularia plana, the first step could consist of investigation of 

impairments (bioenergetics, behaviour, endocrine disruption, as well as lysosomal parameters 

reviewed by Moore et al. 2006, genotoxicity reviewed by Vasseur et al. 2008, and 

immunotoxicity reviewed by Fournier et al. 2005) which are most likely to have 
consequences at the population level, even at the community level, simultaneously in 

contaminated and comparatively clean estuarine and coastal sites. 

 

 

Multi-biomarker approach based on "core biomarkers" 

 
When such impairments are revealed, it is necessary then to identify the main classes of 

contaminants which may be responsible for them. At this stage, a multi-biomarker approach 

based on so-called "core biomarkers" is appropriate. Both biomarkers of defence (e. g. SOD, 

HSP, Catalase, MT, P-gp...) and damage (e. g. AChE and TBARS) can be determined (Van 
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der Oost et al. 2005), considering either gene expression and induction or changes in protein 
concentrations and enzyme activities, or both. Then the data can be interpreted by using PCA 

(principal component analysis, for example see Durou et al. 2007a). According to Guerlet 

(2007), PCA presents several advantages: the possibility of bringing together the biological 
and physico-chemical data without the latter influencing the profile of the PCA (illustrative 

variables); possible application without any a priori information on the gradient of stress; 

reduced effect on discriminative power in the case of addition of redundant parameters. 
Data obtained with batteries of biomarkers can also be incorporated into integrative 

indices (Beliaeff and Burgeot 2002; Wosniok 2005; Damiens et al. 2007; Yeom and Adams 

2007; Hagger et al. 2008) or expert systems (Dagnino et al. 2007). Figure 12 provides a 

synthetic comparison of three tools of integration. With the objective of the avoidance of 
ecological disasters, as have occurred in the past, it is important to balance the correctness of 

any diagnosis with the simplicity of its implementation. 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

 

 
 

 

 

 
 

 

 
 

Fig. 12. Synthetic comparison of three tools of integration of the responses of the battery of biomarkers in aquatic 
organisms (adapted from Guerlet 2007 in Amiard-Triquet and Rainbow 2009). PCA: principal component 

analysis; IBR: integrated biomarker response. 

 

 

Validation of the hypotheses provided by biomarkers by using analytical chemistry 

 
The measurement of chemicals in physical components of the environment and in biota 

(either total concentrations or more interestingly concentrations in specific fractions and 

metabolites) will permit the validation of hypotheses based on biomarker studies. The 
analysis of selected biomonitors where present is a biologically and ecotoxicologically 

defensible procedure given that biomonitors provide a measure of the fraction of total 

contaminant in the environment that is bioavaialble (and therefore of potential 
ecotoxicological significance) to the organism chosen. The use of biomonitors, specifically in 

this case for contaminant metals, is discussed in detail in Luoma and Rainbow (2008). 

However, in estuaries, complex mixtures of contaminants are present, including many 

classes of compounds (many persistent organic pollutants) which are not yet accessible to 
analysis or are extremely expensive to analyse. In some cases, it will remain impossible to 

establish a clear link between observed biological responses and specific contaminant doses. 

In such cases, techniques based on passive samplers (Zhang & Davison 1995; ITRC 2005; 
Stuer-Lauridsen 2005; Mills et al. 2010) allow the quantification of a larger number of 

contaminants and, in addition, give access to some of the characteristics which govern their 

environmental fate and their bioavailability. Among devices that rely on diffusion and 

sorption to accumulate analytes in the sampler, Semi-Permeable Membrane Devices (SPMDs) 
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are relevant for non-polar contaminants such as Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) 
whereas Polar Organic Chemical Integrative Samplers (POCIS) are relevant for polar 

compounds (detergents including alkykphenols, pharmaceuticals, pesticides). For trace 

metals, Diffusive Equilibration in Thin films (DET) and Diffusive Gradients in Thin films 
(DGT) allow the determination of free ions, labile organic or inorganic complexes. From an 

operational point of view, passive samplers have significant advantages over spot sampling 

techniques, allowing the measurement of time-weighted average concentrations. They also 
include a purification of the global sample and a pre-concentration of the chemicals of interest 

with represent an analytical benefit, reducing matrix effects and lowering the detection limit. 

Some of these sampling technologies are relatively mature and accepted for appropriate 

applications by regulators in some regions and states. For instance, The Virginia Department 
of Environmental Quality (DEQ 2009) formed a Research Advisory Committee to guide 

investigation after fish kills in the Shenandoah River and the Upper James River. One 

hypothesis was that chemical pollutants present in the water during the spring were 
responsible for causing the fish kills through direct toxicity or indirectly through suppressing 

immune system responses. To begin investigating this hypothesis, passive samplers were 

deployed in fish kill affected areas and control areas. Extracts from passive samplers were 

analyzed for nearly 200 polar and non-polar organic chemicals. Nonetheless, passive samplers 
are still considered to be innovative technologies and few specific policies governing their use 

have been written into official regulations. 

 
 

CONCLUSION 

 
Such a comprehensive approach would allow decisions on protective procedures well 

before the situation has reached a point at which remediation is nearly impossible. By 

focussing on key species, it is assumed that impairments of their responses used as 

biomarkers, will reveal a risk of cascading deleterious effects right through to the ecosystem 
level. Disturbances at the supra-individual levels affecting these organisms may result in 

ecological disorders such as changes in biogeochemical cycles and trophic relationships 

which govern nutrient/food availability (both as energy resource and risk of contaminant 
transfer) in the vital ecosystems that are estuarine (and other) coastal zones. 

The state of knowledge attained would allow considerable improvement of present risk 

assessment and monitoring procedures. However, the integration of scientific advances into 
environmental regulations (perhaps inevitably) needs decade(s). The reason for this is often 

the higher technical sophistication and associated higher cost of new tools. Is society ready to 

pay for better conservation of the coastal environment? 
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Abstract 

The bivalve Scrobicularia plana has been proposed as a sentinel species for the assessment of 

estuarine sediment quality. After the bivalve size and salinity have been estimated as 

potential confounding factors in the interpretation of biomarker responses, the aim of this 

study was to test their responsiveness in bivalves originating from a moderately contaminated 

site (Loire estuary, Fr.) and a comparatively cleaner site (Bay of Bourgneuf, Fr.) used as 

reference. Animals were collected 8 times from March 2008 to October 2009 for the 

determination of biochemical (MT, GST, LDH, AChE), physiological (energy reserves as 

glycogen and lipids, condition, hepato-somatic and gonado-somatic indices), and behavioural 

biomarkers (burrowing). Characteristics of both sites (temperature, salinity, grain size, total 

organic carbon, chlorophyll a and phaeopigments, PAHs, PCBs in sediments were also 

considered. Metals in clams were examined in the aim of explaining the responses of MTs. 

Population structure and dynamics were examined in the Loire estuary only, to reveal any 

impact of a small oil spill which occurred one month before the beginning of the sampling 

collection. Several biochemical markers (MTs, LDH) must be used in a precautionary fashion 

and the comparison with a reference site remains indispensable as well as a sound 

appreciation of salinity effects. The clearer responses were obtained with GST activity which 

contributes to defence against organic compounds. However, defence is not sufficient to 

ensure a total protection since a number of impairments were observed at the individual level 

(burrowing behaviour, condition index, gonado-somatic index). The interpretation of 

responses involved in the cascade of energetic events (from available food, digestive enzyme 

activities, energy reserves to condition and reproductive status) is complex but able to reveal 

disturbances in the Loire estuary which is far from being the most contaminated estuary in 

France and over the world. However, no links can be established between individual and 

supra-individual effects of living in the Loire estuary, even in the case of the small oil spill 

experienced experience at the beginning of this study.  

 

Keywords : Biomonitoring, estuarine sediment, sentinel species, biochemical impairments, 

physiological responses, burrowing behaviour 
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1. Introduction 

According to the Millenium Ecosystem Assessment (MEA 2005), when considering the 

value of world’s ecosystem service and natural capital, estuaries are among the most 

productive systems. On the other hand, estuarine ecosystems are highly impacted by the 

human activities like industries, domestic discharges and agriculture. Sediment is the final 

repository of these multi-originated contaminants in which they are accumulated. 

Endogenous species are then more exposed to these contaminants than species living in the 

water column. Thus, it is relevant to assess the estuarine health status using endogenous 

species like the clam Scrobicularia plana. 

From a comprehensive study carried out in the Seine estuary, considered as the most 

polluted estuary in France, strategies on how to design a programme of research to assess the 

environmental health status of an estuary suspected to have been impacted by anthropogenic 

contamination have been recommended (Amiard-Triquet and Rainbow, 2009). These authors 

have proposed a scheme of cascading effects of chemical stress at different levels of 

biological organization able to lead from impairments at the biochemical level to local 

extinction of species. This scenario has been nearly observed in estuarine species, the 

polychaete annelid Nereis diversicolor and the fish Fundulus heteroclitus, the populations in 

impacted sites being deeply depleted but not totally eradicated (Weis et al., 2001; Mouneyrac 

and Amiard-Triquet, 2011 and literature cited therein).  

By focusing on key species, it is assumed that impairments of their responses used as 

biomarkers, will reveal a risk of cascading deleterious effects right through to the ecosystem 

level. Disturbances at the supra-individual levels affecting these organisms may result in 

ecological disorders. From this point of view, S. plana has a key role in the structure and 

functioning of ecosystems. High density and biomass are well documented in estuarine and 

coastal mudflats. S. plana plays a central role in estuarine food chains as a vector between 

primary producers (both phytoplankton and microphytobenthos as an alternative filter- and 

deposit-feeder; see Hughes 1969) and secondary consumers such as for bottom-feeding fish 

and wading birds for which the clams are an important prey-species. S. plana can interfere 

with the biogeochemical cycle of both nutrient and contaminants through its bioturbation 

activity. In addition, it is a useful species for the determination of a number of biomarkers 

either biochemical, physiological or behavioural (e.g. Byrne and O’Halloran, 2001; Mazorra 

et al., 2002; Romero-Ruiz et al., 2008; Solé et al., 2009; Boldina-Cosqueric et al., 2010; 

Buffet et al., 2011).  
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Although sub-individual and/or individual biomarkers are important as sensitive tools 

in the evaluation of the health status of organisms (Allan et al., 2006; Hagger et al., 2008), 

their lack of ecological relevance is frequently underlined and their use in ecological 

assessment questioned (Forbes et al., 2006). One key issue for the use of biomarkers in 

environmental assessment may be achieved by biomarkers at lower levels of biological 

organization that are linked to population, community or ecosystem consequences. Ideally 

these biomarkers must be able to provide early warning tools well before impairments occur 

at higher biological organization levels (Mouneyrac and Amiard-Triquet, 2011). Thus in the 

present study, biomarkers were selected considering the cascading effects at different levels 

of biological organization described by Amiard-Triquet and Rainbow (2009). 

To date, given our state of knowledge it is unacceptable to study the ecotoxicological 

status of an estuary without comparison against a reference site. Such a reference site needs 

to be chosen to be as close as possible to the first estuary, in terms of salinity regime, 

temperature, granulometry and organic content of sediment, etc in order to mitigate the 

importance of confounding factors (Amiard-Triquet and Rainbow, 2009). In practice, it is 

often impossible to reach perfect agreement between reference and impacted sites. Those 

which are submitted to strong anthropogenic pressure are generally large estuaries whereas 

comparatively clean areas are more often available in small estuaries or adjacent coastal 

areas, thus it necessary to make a careful assessment of these differences. Thus preliminary to 

the present study, the potential influence of confounding factors (size, salinity) on biomarker 

tools in the clam S. plana has been assessed (Fossi Tankoua et al., 2011). 

The biomarkers studied in the multi-polluted Loire estuary and the comparatively clean 

Bay of Bourgneuf have been chosen for their potential ecological value and their 

representativeness of different levels of biological organization: biochemical (metallothionein 

MT concentration and activities of glutathione S-transferase GST, lactate dehydrogenase 

LDH, acetylcholinesterase AChE, digestive enzymes (cellulase and carboxymethylcellulase 

(CMCase – 3.2.1.4.)), physiological (energy reserves, condition, reproduction) and 

behavioural (burrowing) responses. Because energy metabolism and associated enzymes may 

be influenced by both chemical stress and food availability and the fact that S. plana 

preferentially used benthic diatoms (64.5%) (Riera et al., 1999), superficial sediments were 

examined for the levels of organic matter as chlorophyll a (Chl a), phaeopigments a (Phaeo 

a) and total organic carbon (TOC). Because impairments of these responses might be 

expected in the multi-polluted Loire estuary from the literature dealing with estuarine 
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ecosystem health, population studies (density and structure) were designed in parallel in order 

to examine the relative importance of effects at different levels of biological organization. 

 

2. Materials and Methods 

2.1. Sampling sites 

 

Animals were collected 8 times from March 2008 to October 2009 at 2 sites in the Gulf 

of Biscay, Fr., differentially exposed to anthropogenic pressure (Locations: 2° 07’ 59.76” W, 

47° 16’ 29.66” N in the Loire estuary; 2° 04’ 40.60” W, 46° 56’ 23.08” N in the Bay of 

Bourgneuf). The Loire estuary is exposed to toxic anthropogenic effluents transported by 

rivers from remote and nearby conurbations, and industrial and agricultural areas. On the 

other hand, the Bay of Bourgneuf is mainly devoted to oyster farming, extensive agriculture 

and tourism. The reference site (Bay of Bourgneuf) was chosen based on the informations 

given by (i) the anthropogenic pressure both locally and at the scale of the river basin; (ii) the 

data available for contaminants in the framework of the French ‘‘Mussel Watch’’ Programme 

(RNO, 2006) and (iii) the data provided by the regulation authorities (AELB, 2004) for the 

implementation of the European Community Water Framework Directive (ECWFD). 

Residual water remaining on the sediment surface at low tide was used to determined 

salinity. Air temperature was calculated on the basis of the maxima and minima daily 

temperatures of the month preceding sample collection (www.meteociel.fr) (Table 1). 

Granulometry of sediment cores (≈ 20 cm deep, related to the distribution of clams) was 

determined according to the French standard method NF X31-107 by an official laboratory 

(Institut Départemental d’Analyses et de Conseil, IDAC, Nantes, Fr.) working under Good 

Laboratory Practices (Fig. 1).  

 

2.2. Collection 

 

Samples were collected in the intertidal zone at low tide. For both sites, and at the 8 

sampling dates, the surface oxygenated layer (a few mm) of sediments destined to the 

analysis of organic contaminants, Chl a and Phaeo a were scraped off at 3 places distant by a 

few meters (about 300 cm
2
 each) and placed in aluminium boxes. At the same time, 

http://www.meteociel.fr/
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individuals of Scrobicularia plana were handpicked from intertidal mudflats. To avoid the 

influence of size, clams of similar shell length (3.1 ± 0.3 cm for the whole specimens of both 

sites) were taken for behavioral, biochemical and physiological tests. At each occasion, 50 

specimens were collected at random in order to determine their condition index and water 

content. Sediment samples and animals were transported to the laboratory in isothermal 

containers, with wet algae or sediment from the site of origin without seawater for the clams. 

In the laboratory, sediments were frozen at -80°C until their use, whereas animals were kept 

at the ambient temperature measured during collection. Animals destined to metal analyses 

were maintained in aerated containers filled with natural filtered seawater adjusted to the 

salinity of the site of origin for 24 hours to allow the elimination of their gut content. Those 

destined for enzyme activities and concentrations of energy reserves were immediately 

dissected. The soft tissues were washed with filtered seawater to eliminate sediment and kept 

at -80°C till analyses. Specimens for population studies were obtained by the sifting (mesh 

size of 1 µm) of three replicated sediment samples (25x25x25 cm) collected at a distance of 

10m from each other at each sampling date.  

 

2.3. Quantification of chlorophyll a and phaeopigments a 

 

Pigment analyses were performed using a spectrophotometer (Uvikon XS UV/VIS, 

software Lab Power Junior, Bio-Tek Instruments (Wavelength range: 190-1100nm; 

wavelength percision: 0.3 nm). Liposoluble pigments including Chl a and Phaeo a were 

extracted from sediment samples using the methods of Swain (1985) and Waters (2000) 

modified. Pigments were extracted from 31-55 g of wet sediment in each sample using 30 mL 

of acetone 100% rather than 90%. This was used to prevent excessive solvent dilution due to 

high water content that would make extraction less effective. Samples were shaken and kept 

in the dark at 4°C for a period of 24 hours. Supernatants containing dissolved pigments were 

filtrated with syringe through a Millipore hydrophobic membrane (MINISART PTFE) of 0.2 

µm porosity and 28 mm diameter). Chl a and Phaeo a concentrations were determined 

following Lorenzen (1967) using DO measured at 665 and 750 nm, before and after 

acidifying the sample with hydrochloric acid (0.1 mL of HCl 0.1 N). This corrects for 

interference due to the presence of Phaeo a, absorbing at the same wavelength as Chl a, and 

does not require calibration with a pure solution of Chl a to retrieve the concentration of Chl 
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a alone. In order to express Chl a and Phaeo a concentrations per unit weight of dry 

sediment, a sub-sample of each sediment was dried for 48 hours at 60°C to estimate the 

sediment water content, and eliminate its contribution to the wet sediment weight used for 

pigment extraction.  

Phaeo a are considered by several authors to be useful markers for intertidal 

microphytobenthos grazing by meio- and macrofauna (Abele-Oeschger & Theede 1991, 

Buffan-Dubau et al. 1996, Cartaxana et al. 2003; Méléder et al. 2005). Thus, the quality of 

potentially available food sources is estimated in this study using the ratio Chl a/Phaeo a but 

also Chl a/TOC. 

 

2.4. Assessment of exposure  

 

Organic contaminant analyses in superficial sediments were performed by the 

laboratory IDAC. Mineral oils were quantified by infra-red spectrometry according to the 

standardized method ISO11046 (X31-410), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and 

polychlorobiphenyls (PCBs) by GC/MS(/MS) according to the standardized method XP X33-

012.  

 

2.5. Quantification of metal concentrations in the soft tissues of clams 

 

Because MT concentrations were determined in the same specimens as metals, a 

fractionation of soft tissues between cytosolic and insoluble phases was needed. All labware 

was soaked in 10 % hydrochloric acid, rinsed three times with deionised water and dried in 

desiccators sheltered from atmospheric dust. Nalgene bottles were used to store all reagents.  

Soft tissues from each bivalve (n=8-10 per site) were homogenized at 4°C in 20 mM 

TRIS, 150 mM NaCl solution adjusted to pH = 8.6 (4mL g
-1

 soft tissue). β-mercaptoethanol 

(10
-5

 mM) was added in order to limit oxidation, as well as phenylmethanesulfonyl fluoride 

(PMSF) as an anti-protease (0.1 mM). The cytosol (C1) was recovered by centrifugation 

(25000 g for 55 minutes at 4°C).  
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The pellets (P1) and the remaining supernatants (C1) were heated with suprapure 

concentrated nitric acid (Carlo Erba). After digestion, metal levels in these different acid 

solutions were determined after dilution with deionised water by flame (FAAS) (Cu, Zn) or 

electrothermal atomic absorption spectrophotometry (EAAS) (Ag, Cd and V) with the 

Zeeman effect (Varian SpectrAA55, Varian SpectrAA800 spectrophotometers). Standard 

addition analyses were performed in an iso-medium and added concentrations of each 

element were + 125, 250, 500, 1000 ng Cu or Zn mL
-1

 for FAAS and + 0.5, 1, 2 ng Cd mL
-1

, 

+ 3.13, 6.25, 12.5 ng Ag mL
-1

, + 12.5, 25, 50 ng V mL
-1

 for EAAS. The total concentration 

was recalculated from the concentrations in the supernatant (C1) and the pellet (P1). 

The analytical methods have been validated through internal quality controls by using a 

standard reference material provided by NRC Canada (TORT-2, lobster hepatopancreas). 

 

2.6. Determination of biological effects 

2.6.1. Determination of biochemical markers 

2.6.1.1. Metallothioneins 

 

An aliquot of C1 prepared for metal quantification was heated at 75°C for 15 minutes. 

Then MTs were isolated by centrifugation (15000 g for 10 minutes at 4°C). The amount of 

MTs was determined by differential pulse polarographic analysis (Thompson and Cosson 

1984). A MDE 150 Polarographic Stand (Radiometer Copenhagen) TracelabTM 50, 

controlled by the computer software Tracemaster 5 through a Polarographic analyser POL 

150 was used. The temperature of the cell was maintained at 4°C. The standard addition 

method was used for calibration with rabbit liver MT (Sigma Chemical Co., St Louis, MO) 

due to the lack of a marine invertebrate MT standard. 

 

2.6.1.2. Enzyme activities 

 

For LDH, GST and AChE, determinations were carried out in the whole soft tissues of 

10 clams per site and collection month. Amylase and cellulase activities were determined on 

four pools of digestive glands or crystalline styles of twelve clams (three per pool). 
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The procedure for homogenization adapted to each enzyme and the recovery of 

supernatant have been described in detail by Boldina-Cosqueric et al. (2010). Briefly, enzyme 

activities were analysed in triplicate by using a microplate reader as described by Galgani and 

Bocquené (1991) for AChE/ChE, Diamantino et al. (2001) for LDH, Frasco and Guilhermino 

(2002) for GST. The α-amylase and cellulase activities were determined by the method of 

Bernfeld (1955) adapted by Boldina-Cosqueric et al. (2010). All the enzyme activities were 

calibrated to protein concentrations which were measured in the soft tissues’ supernatant by 

the method of Bradford (1976) adapted for microplate use with bovine -globulin as standard 

protein. 

 

2.6.2. Determination of physiological markers 

2.6.2.1. Glycogen and lipid quantification  

 

Glycogen and lipids were quantified specifically in each organ (digestive gland and 

gonad when its development was sufficient during the reproductive period) of each bivalve 

from each sampling month and each site (n=10). After homogenization in liquid nitrogen, the 

powder obtained was then homogenized with 1.5 mL citrate buffer at pH 5.0 for glycogen 

and lipid analysis. Total lipids were determined by a sulpho-phosphovanillin reaction 

according to the method of Frings et al. (1972). Glycogen concentrations were estimated in 

two aliquots of the homogenate, one of which was submitted to enzymatic digestion by 

amyloglucosidase according to Carr and Neff (1984). Olive oil and glycogen from oyster 

(Sigma, Type III) were used as standards for each method, respectively. 

 

2.6.2.2. Biometric indices 

 

The condition index (CI) of clams was determined according to the recommendation of 

the French Regulatory Agency (AFNOR1985): 

CI = (wet weight of soft tissues/total weight)*100            Eq. 1 
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The gonado-somatic index (GSI) and the hepato-somatic index (Fu-hsiung et al.) were 

calculated using the following equation: 

GSI or HSI = (gonad or digestive gland weight/ wet weight of soft tissues)*100 Eq. 2 

 

Then the soft tissues were oven-dried at 100°C till constant weight. The water content 

was calculated using the following equation: 

Water content = (Wet weight - dry weight/wet weight)*100            Eq. 3 

 

2.6.3. Behavioural tests 

Burrowing tests were set up in the dark the day following the collection. Specimens 

from each site (N = 20 for each site) were tested in the presence of their sediment of origin. 

Experiments were carried out using clams of approximately same shell length according to 

the procedure described in details by Bonnard et al. (2009). The results of burrowing tests 

were expressed as kinetic curves (% of unburrowed clams determined every 5 min in the 1st 

half an hour; every 10 min in the 2nd half) in order to take into account the burrowing speed 

during the first hour of the test. At the end of the experiment (7 hours), the number of 

unburrowed specimens was registered. 

 

2.6.4. Determination of population structure and dynamics 

Length-frequency distributions were calculated per 1 mm size-classes over the study 

period for the population as a whole. The modal length of the cohorts were identified 

applying the Bhattacharya method (1967) using the FISAT II software package (Gayanilo 

and Pauly, 2005). 

 

2.7. Statistical treatment 

 

Kinetic curves obtained from burrowing tests were ln-transformed in order to be 

linearized. Thus the slope of the curves in absolute value may be used as surrogates for 

burrowing speed. The analysis of covariance (ANCOVA) between regression coefficients of 
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the least-square best-fit regression lines was used to compare them. Otherwise, results are 

presented as mean ± SD. To define significant differences, normally distributed data were 

analyzed by t test (between two groups), one-way ANOVA (multiple comparisons of means) 

followed by Tukey’s HSD post hoc method. In other cases, the non-parametric Kruskal-

Wallis and Mann-Whitney comparison tests were used. To compare the levels of metals and 

biochemical markers over the whole sampling period bilateral Mann-Whitney tests were 

carried out. Level of significance was established at P < 0.05. Statistical analyses were 

performed using XLSTAT 2010. 

 

3. Results 

3.1. Characterisation of superficial sediments 

3.1.1. Exposure to contaminants 

 

The concentrations of polychlorobiphenyls (PCBs) in sediments from both sites were 

always below the quantification limits which were chosen by the laboratory IDAC in order to 

be able to detect concentrations above the quality thresholds for sediments in the French 

regulation (25 µg kg
-1

 dw for CB 28, 52, 118, 180; 50 µg kg
-1

 dw for CB 101, 138, 158; 500 

µg kg
-1

 dw for ƩPCBs). 

The concentrations of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in sediments from 

both sites are shown in Figure 2. On an average for the whole sampling period, the 

concentrations of individual compounds were higher in sediments from the Loire than in 

those from the Bay of Bourgneuf. Considering the sum of the 16 PAH priority pollutant listed 

by US EPA (US Environmental protection Agency), the concentrations were more important 

in the Loire estuary than in the Bay of Bourgneuf with a maximum concentration of total 

PAHs of 1926 µg g
-1

 versus 642 µg.g
-1

 and average concentrations reaching respectively 

1031 and 413 µg.g
-1

. 
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3.1.2. Organic matter as chlorophyll a, phaeopigments a and total organic carbon TOC 

 

The spatio-temporal variations of these three categories of organic matter are shown in 

Fig. 3. The highest concentrations of Chl a were obtained in May 2008 in the Loire estuary 

(73.5 µg.g
-1

 of dry sediment) whereas it was in October 2009 in the Bay of Bourgneuf (118.5 

µg.g
-1

 of dry sediment). The lowest concentrations (7.7 and 11.8 µg.g
-1

 of dry sediment) were 

obtained in January 2009 and May 2008 for the Loire estuary and the Bay of Bourgneuf 

respectively. Chl a and Phaeo a concentrations were higher in sediments from the Bay of 

Bourgneuf than in those from the Loire, with the exception of Chl a in May 2008. On the 

contrary, TOC concentrations were usually higher in the Loire estuary than in the Bay of 

Bourgneuf except in June 2008. 

Ratios Chl a/Phaeo a and Chl a/TOC are shown in Table 2. Both of these ratios are 

consistently higher for superficial sediments from the Bay of Bourgneuf except in May 2008 

when levels of Chl a were very high in the Loire estuary. 

 

3.2. Biological effects 

3.2.1. Metal bioaccumulation 

 

All five of the metals studied (Ag, Cd, Cu, V, Zn) bind to MT and might therefore 

contribute in association to MT induction (Amiard et al. 2006; Amiard et al. 2008). Thus, the 

total metal content was calculated as the sum of concentrations of Ag, Cd, Cu, V, and Zn 

expressed in nmol g
–1

. Total metal concentrations in the whole soft tissues were always 

higher in clams from the Loire estuary (Fig. 4) even if this difference was significant only 

from October 2008 to October 2009. No temporal variations were observed in both of the 

studied sites.  

In order to examine the fate of additional metals accumulated in the contaminated site 

versus control, the regression curves were established for each metal between total 

concentrations and concentrations in each fraction, cytosolic C1 and insoluble P1. The slopes 

are depicted in Table 3. Cadmium and Zn were nearly equally distributed between these two 

fractions whereas Ag, Cu and V were mainly accumulated in the insoluble fraction.  
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3.2.2. Biochemical markers 

3.2.2.1. Metallothioneins 

 

MT concentrations were generally higher in clams from the Loire estuary compared to 

those from the Bay of Bourgneuf with the exception of October 2008 when an inverse 

ranking was observed (for significant differences, see Fig. 4). Important temporal variations 

were also observed for this biomarker in both sites. In the Bay of Bourgneuf, the highest 

concentration was observed in October 2008 and the lowest one on March 2008. In the Loire 

estuary, the lowest value was determined on the same month whereas high values were 

observed in May, June 2008 and January 2009. Due this temporal pattern, it is not surprising 

that no correlation was shown between MT and total metal concentrations in the soft tissues 

of clams collected over the whole sampling period from the Bay of Bourgneuf and the Loire 

estuary.  

Because MT is a cytosolic protein, the relationship with metals was also examined 

taking into account cytosolic metals but no more significant correlations were observed (not 

shown).  

 

3.2.2.2. Enzymatic activities 

 

The activity of GST was generally higher in clams from the Loire than in specimens 

from the Bay of Bourgneuf (Fig. 4). Considering individually sampling months only one 

significant difference was depicted (April 2008) but bilateral tests carried out for the whole 

sampling period showed a significant difference (p = 0.018). In the Bay of Bourgneuf, no 

significant temporal differences were shown. In the Loire estuary, except a low value in 

March 2008, no significant temporal fluctuations were shown. 

The activity of LDH was significantly higher in the specimens from the Bay of 

Bourgneuf on three sampling occasions (Fig. 4) but no significant difference was revealed by 

bilateral tests over the whole sampling period. On both sites, the activity of LDH was 

significantly lower in March and April 2008 than all over the remainder of the study. 

The activity of digestive enzymes (amylase, CMcase) in the digestive gland of clams 

was significantly higher in the Loire estuary in March and April 2008 (Fig. 4) and for both 
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enzymes, a significant difference was revealed by bilateral tests over the whole sampling 

period (respectively p<0.0001 and p<0.003). In both studied sites, amylase activity was 

significantly lower in March 2009 compared to all the other months except October 2008 in 

the Bay of Bourgneuf and October 2009 in the Loire estuary. In both studied sites, CMCase 

activity was significantly lower in March and October 2009 compared to all the other months. 

In addition, in the Loire estuary, CMCase activity was significantly higher in March and 

April 2008 than for all the other months. 

The activity of AChE was generally higher in the specimens from the Bay of 

Bourgneuf but the difference was significant only in April 2008 and October 2009 (not 

shown). In addition, no significant intersite difference was revealed by bilateral tests over the 

whole sampling period. In both studied sites, no significant temporal differences were shown. 

 

3.2.3. Physiological markers 

3.2.3.1. Energy reserves as glycogen and total lipids 

 

Spatio-temporal variations of glycogen and total lipids in the gonad and the digestive 

gland of the clam Scrobicularia plana are depicted in Fig. 5. Glycogen concentrations were 

always higher in gonads and the digestive gland of clams from the Bay of Bourgneuf even if 

these differences were not always significant (Fig. 5), but bilateral tests carried out for the 

whole sampling period showed a significant intersite difference for the digestive gland (p = 

0.005).  

In specimens from the Bay of Bourgneuf, glycogen concentrations fluctuated 

concomitantly in both organs with significantly lower values in June compared to April and 

May. The lowest glycogen concentrations in the digestive gland were encountered in June 

2008 (statistically different from all the other months except January 2008). The highest 

glycogen concentrations in the digestive gland were observed in October 2009 (statistically 

different from April and October 2008 as well as January 2009). On the other hand no 

significant temporal variations were shown for glycogen concentrations in the gonads of 

clams from the Loire estuary and only few temporal differences were significant in the case 

of digestive glands (lowest values determined in March 2009 significantly different from 

those observed in April and May 2008). 
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For total lipid concentrations, in both organs, bilateral tests carried out for the whole 

sampling period did not show a significant intersite difference even if occasionally 

significantly higher concentrations were observed in the Bay of Bourgneuf (Fig. 5). For 

temporal variations, gonads of clams from the Bay of Bourgneuf showed significantly higher 

concentrations in May 2008 compared to April and June 2008. In the digestive gland of the 

specimens from the Bay of Bourgneuf, total lipid concentrations determined in April 2008 

were significantly higher than for all of the other months (except May 2008). On the other 

hand, values determined in March 2009 were the lowest ever registered over the whole 

sampling period (significant differences with concentrations determined from April to 

October 2008). In contrast, in the Loire no significant temporal variation was shown in both 

studied organs. 

 

3.2.3.2. Biometric measurements 

 

The water content of clams (50 specimens collected at random) was generally higher in 

the Loire estuary than in the Bay of Bourgneuf (Table 4) and a significant difference was 

revealed by the bilateral tests over the whole sampling period (p<0.0001). For both sites, 

temporal variations were negligible (Table 4).  

Whatever the way used to calculate the condition index (specimens collected at random 

or of selected size), this biometric variable was higher in clams from the Bay of Bourgneuf 

with only one exception in March 2009 (Table 4). For both modes of measurement, a 

significant difference was revealed by the bilateral tests over the whole sampling period (with 

p<0.0001 in each case). The lowest values were generally encountered in winter and early 

spring (March and April 2008, January and March 2009).  

On the contrary, the hepatosomatic index was higher in clams from the Loire estuary 

than in those from the Bay of Bourgneuf with one exception in June 2008 (Table 4). A 

significant difference was revealed by the bilateral tests over the whole sampling period 

(p<0.0001). The temporal variations were negligible in the Bay of Bourgneuf (16 to 21) and 

comparatively more important in the Loire estuary (14-25). In both sites, the lowest values 

were registered in June 2008. 

In order to obtain a good appreciation of the spatio-temporal variations related to 

reproduction processes, the gonadosomatic index of clams was determined every two weeks 
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during the period of reproduction in 2009 (Fig. 6). At the peak of development of the gonads, 

the intersite difference was significant with higher GSIs in the clams from the Bay of 

Bourgneuf. 

 

3.2.4. Behavioural tests 

 

Slopes and regression coefficient of the least-square regression lines obtained during 

the first hour of behavioural tests carried out with clams S. plana from the Bay of Bourgneuf 

and the Loire estuary are shown in Table 5. The burrowing speed was equivalent in both sites 

except in April and June 2008 when the slope of the curves in absolute value – a surrogate for 

burrowing speed – was consistently higher in specimens from the Bay of Bourgneuf. A clear 

temporal trend was shown with comparatively low burrowing speeds in winter and early 

summer (March and April 2008, January and March 2009) and higher speeds from May to 

October 2008 and in October 2009. 

On a longer term, disturbances of behaviour may be assessed considering the number of 

clams (among the 20 specimens tested) which remained unburrowed at the end of the test (7 

h). This number is always higher in the Loire estuary than in the Bay of Bourgneuf with the 

exception of October 2009 (Fig. 7). In the reference site, the percentage of unburrowed clams 

varied from 0 (March 2008) to 15% at the maximum (May and October 2009). In the Loire 

estuary, more marked temporal variations are depicted in Fig. 7. At the beginning of the 

study, the percentage of unburrowed clams was 10 whereas a value as high as 40% was 

reached in April 2008. This percentage decreased consistently from May to October 2008 

with a second less important peak (30%) in January 2009 then again a consequent decrease.   

 

3.2.5. Populational effects 

 

Densities are shown in table 6. They varied from about 400 to 1,000. 

Shell length frequency histograms of the population of clams from the Loire estuary are 

shown in Fig. 8. The presence of 3 (April and May 2008) or 4 cohorts (June and October 

2008, October 2009) including the individuals born at the same period (within a few days) 

may be recognized. For each cohort identified in Fig. 9, the mean size of the shell is shown in 
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table 6). Among the three cohorts present in April 2008, the biggest one (L1) had disappeared 

whereas cohorts L2 and L3 are growing progressively till October 2008 for L2 and October 

2009 for L3. Additional cohorts L4 and L5, settled in May and June 2008, have grown till 

October 2009 and at this date, an additional cohort L6 is present, showing the same size as L5 

at the same period of the year in 2008. 

 

4. Discussion 

 

In this paper devoted to biomarkers, metals were examined in the aim of explaining the 

responses of metallothioneins. This is the reason why the metal concentrations were not 

shown in detail. The sum of metals able to induce MTs were higher in clams from the Loire 

estuary than in those from the Bay of Bourgneuf. We compared our results for individual 

metals with those obtained by Solé et al. (2009). In agreement with these authors, at such 

moderate levels of contamination no clear relationships may be established between MT and 

metal concentrations depending on different sites. In areas impacted by an industrial accident, 

significant correlations between MT and metal concentrations were observed for Zn, Pb, Ni, 

Mn and Fe (Romero-Ruiz et al., 2008) among which only Zn is known as a primary inducer 

of MT (Roesijadi, 1996). In the present study, among metal recognized as MT inducers, Ag, 

Cu, and V were mainly present in the insoluble fraction of tissues whereas Cd and Zn were 

nearly equally distributed between insoluble and cytosolic fractions. Thus an important 

fraction of bioaccumulated metals were not linked to MTs. For this biomarker, temporal 

variations were more important than intersite differences. In the nearly allied species 

Macoma balthica, Leiniö and Lehtonen (2005) have shown a highly significant seasonal 

variation. In addition, our previous works have shown that, independently of any 

contamination pressure, MT concentrations were higher in brackish sites than in marine sites 

(Fossi Tankoua et al., 2011). Simulating a heavy metal spill under estuarine conditions, 

García-Luque et al. (2004) did not reveal significant correlations between Cd, Cu, Pb and Zn 

concentrations in water on the one hand and MT concentrations in the clam Scrobicularia 

plana on the other hand (recalculated from their table 1). In 2007, the same authors suggest 

that interactions between the influence of salinity and contamination respectively are at the 

origin of the observed results. Consequently, this biomarker in S. plana must be used in a 

precautionary fashion, and the comparison with a reference site (at the same salinity) remains 
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indispensable. In the absence of such a site, the use of a correction factor for salinity effect 

must be envisaged. 

The concentrations of PCBs in sediments from both sites were always below the quality 

thresholds for sediments in the French regulation. PAH levels were comparable with or lower 

than those of moderately contaminated estuaries reported in several other studies (Woodhead 

et al., 1999; Kowalewsha et al., 2003; Fu et al., 2003; Grabe and Baron, 2004; Amiard et al., 

2009). Concerning the ecotoxicological significance of the micropollutant levels recorded in 

the sediments from the Bay of Bourgneuf and the Loire estuary, comparison can be made 

between data recorded in this study and different proposed guideline values for adverse 

biological effects to living resources in marine and estuarine sediments, such as the Effects 

Range Low/Median (ERL/ERM) (Long et al., 1995). All the sediments never reached the 

ERL guideline values, showing a moderate risk when considering this class of contaminants.  

Despite this low level of organic contaminants in the Loire estuary, GST which in a 

biotransformation enzyme involved in the degradation of this type of molecules, was 

generally higher by comparison with the reference site. Temporal variations were very 

limited whereas in the study by Solé et al. (2009), GST experienced temporal fluctuations 

which were always larger than within stations for the same period. It has been also shown 

that GST activity was higher in marine areas compared to brackish areas (Fossi Tankoua et 

al., 2011). In the present study, despite lower salinity, highest activities were shown in the 

Loire estuary and were thus most probably due to contamination, showing the high 

responsiveness of this biomarker. 

Among less specific biomarkers, LDH activity was generally higher in specimens from 

the marine Bay of Bourgneuf than in those from the brackish Loire estuary. However, the 

differences were not so marked as in a relatively clean site at different salinities where LDH 

activity was 133% higher at 30.1 than at 11.5 (Fossi Tankoua et al., 2011). This suggests an 

effect of hypoxia in the Loire which is classically described in macrotidal estuaries 

(Marchand et al., 1993). 

Because a significant influence of salinity was shown on the response of digestive 

enzymes in the crystalline style (Fossi Tankoua et al., 2011), in the present study, analyses 

were carried out in the digestive gland without the style in order to avoid this confounding 

factor. Impairments of digestive enzyme functioning in bivalves exposed to many classes of 

contaminants are well-established (Dedourge et al., 2008). Thus the fact that for both 
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enzymes, activities were significantly higher in specimens from the Loire over the whole 

sampling period was not expected. However, digestive activities also respond to the 

nutritional status of bivalves as shown for instance in juveniles of two marine clam species, 

Ruditapes decussatus and Venerupis pullastra (Albentosa and Moyano, 2008) Amylase in 

particular could be used as indicative of nutritional condition. This can be linked to 

significantly higher hepatosomatic index in clams from the Loire. A possible explanation is 

the quality of potential sources of food in the Bay of Bourgneuf and the Loire estuary. Except 

in April 2008, clams from the Bay of Bourgneuf can have access to fresher organic matter 

represented by high ratio value of Chl a/Phaeo a or Chl a/TOC whereas sediments from the 

Loire estuary showed more degraded organic matter content with the lowest ratio values. 

Méléder et al. (2005) reported the same higher level of Chl a in the Bay of Bourgneuf with a 

percentage of Phaeo a no more than 30% of the total non-degraded pigments. Results 

obtained in the two mudflats suggest a weaker degradation of microphytobenthos in Bay of 

Bourgneuf compared to the Loire estuary. This can be due to the fineness of particles in the 

Loire estuary which allows larger deposits of organic matter than in the Bay of Bourgneuf. 

This hypothesis is supported by the work of Lucas and Holligan (1999) in the Westerschelde 

estuary. They have reported that, in the first 2 mm of sediment, sandy stations had similar 

concentrations of Chl a and Phaeo a, whereas muddy stations showed Phaeo a concentrations 

higher than Chl a concentrations. Thus it is necessary for clams from the Loire to improve the 

use of degraded organic matter in order to acquire energy needed to fulfil all their biological 

functions (maintenance, growth and reproduction). Consequently, total lipid concentrations in 

both organs did not show a significant intersite difference even if occasionally significantly 

higher concentrations were observed in the Bay of Bourgneuf. On the other hand, glycogen 

which is the more easily remobilized source of energy was always higher in both organs of 

the clams of the reference site. This is in agreement with the highest condition index 

generally observed for specimens from the reference site. In the gonads, an increase of 

reserves as glycogen and lipids was observed between April and May 2008 in parallel with an 

increasing of the GSI (from 3.5 to 9.8 in the Bay of Bourgneuf; from 4.1 to 6.6 in the Loire 

estuary). Surprisingly, in June despite levels of GSI increasing again (12 and 11.3 

respectively in the Bay of Bourgneuf and the Loire estuary), levels of reserves were 

decreasing. When the gonadosomatic index of clams was described with more details from 

April to August 2009, at the peak of development of the gonads, the intersite difference was 

significant with higher GSIs in the clams from the Bay of Bourgneuf. As underlined 

previously by Mouneyrac et al. (2008), the interpretation of results is complex due to 
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interferences between natural and anthropogenic factors. Among the natural factors, 

temperature and food availability and quality as it may be partly reflected by the presence of 

Chl a in sediment, are important in governing the reproductive cycle (Rodríguez-Rúa et al., 

2003 and literature cited therein). Marked differences in the maximum of gonadal 

development are exemplified by comparing these two studies carried out medium and 

southern Europe. In addition, inter-annual differences can occur as shown by the comparison 

of the results of the present study and those obtained by Mouneyrac et al. (2008). 

For behaviour, intersite differences were not marked when the burrowing speed was 

taken into account whereas they were clearly shown considering the number of unburrowed 

specimens at the end of the test (7 hours). It has been shown previously that salinity 

differences were able to reduced burrowing speed of clams originating from brackish areas 

such as those from the Loire estuary. On the contrary, the number of specimens was not 

affected by different salinities (Fossi Tankoua et al., 2011). Similarly, Byrne and O’Halloran 

(2001) have shown intersite differences by using the number of specimens remaining 

unburrowed after 24 hours. As mentioned by Fossi Tankoua et al. (2011) the quality of 

sediments may act as a confounding factor in burrowing tests. However, the optimum range 

of sediment grain size for burrowing activity of S. plana is much larger (medium sand to silt 

and mud) than the difference observed between the Bay of Bourgneuf and the Loire estuary 

(Fig. 1), and more generally among mudflats harboring S. plana (Alexander et al., 1993). 

Bonnard et al. (2009) have shown that burrowing of S. plana was favored in a natural mud 

with more organic matter and finer grain size compared to an artificial sediment (mean grain 

size 0.25 mm). Thus in the Loire estuary, the sediment which was finer and had higher 

concentrations of total organic carbon (Fig. 3) should be preferred to the sediment of the Bay 

of Bourgneuf. Since the reverse was observed, it may be concluded that contamination was 

the more important driving parameter affecting burrowing. In other studies, such behavioural 

impairments were attributed to a reaction of avoidance but a previous study with S. plana 

based on the methodology of cross-tests (Wilding and Maltby, 2006) have shown that 

hypoactivity of the clams in contaminated estuaries, including the Loire, was due to 

physiological damage rather than to avoidance (Boldina-Cosqueric et al., 2010). Links are 

clearly established between behavioural disruption and metabolic impairments and/or 

neurological dysfunction which can be revealed by decreased AChE activity (for a review, 

see Amiard-Triquet, 2009). In the Loire estuary, impairments of AChE were limited and 

behavioural disturbances are more likely due to energy metabolism dysfunction.  
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In both studied sites, AChE activity did not show any significant temporal difference. 

In a prolonged study covering three years with monthly sampling, AChE activity in mussels 

followed the temperature changes and the annual physiological variations of these bivalves 

(Burgeot et al., 2010). This study illustrates how establishing a sound background model for a 

given biomarker presents great resource implications. Thus another strategy to study the 

ecological status of an estuary may be based on the comparison against a reference site as 

exemplified in the present study in agreement with the recommendations of Amiard-Triquet 

and Rainbow (2009). Such a reference site must be chosen to be as close as possible to the 

estuary of interest, in terms of salinity regime, temperature, sediment quality, etc. in order to 

mitigate the importance of confounding factors. In practice it will probably be impossible to 

reach perfect agreement between estuaries and it remains necessary to make a careful 

assessment of these differences which cannot be controlled. 

S. plana is known as a tolerant species, able to survive in strongly contaminated areas 

such as the United Kingdom estuaries heavily contaminated by past mining activities in 

Cornwall (Bryan et al., 1980). In the present study, which has expanded over one year and a 

half the previous work by Boldina-Cosqueric et al. (2010), it has been confirmed that S. plana 

is able to activate defence mechanisms against organic compounds, in particular (GST). 

However, defence is not sufficient to ensure a total protection since a number of impairments 

were observed at the individual level (burrowing behaviour, condition index, gonado-somatic 

index).  

Potential population effects were examined in the Loire estuary only, to reveal any 

impact of a small oil spill which occurred one month before the beginning of the sampling 

collection (http://www.cedre.fr/uk/spill/donges/donges.htm). The study of population density, 

the distribution of size classes and the number of cohorts did not reveal anomalies in clams 

from the Loire estuary. As in other European populations, an annual period of recruitment 

was recognized followed by a slight decrease of density attributed to post-reproduction 

mortality (Verdelhos et al., 2005 and literature cited therein). Densities registered in the Loire 

estuary one month after the spillage of fuel (408 ± 124 ind m
-2

) and at the maximum (1083 ± 

237) were of the same order of magnitude as those published for different sites in the UK and 

France (Tamar estuary, Spooner and Moore, 1940 ; Gwendraeth estuary, South Wales, Green, 

1957 ; Charentes area, Bouchet et al., 2005), and even higher than in southerner regions 

(Tagus estuary, Spain, Cabral and Murta, 2004 ; Ichkeul Lake, Tunisia, Casagranda and 

Boudouresque, 2005).  

http://www.cedre.fr/uk/spill/donges/donges.htm
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Contrary to previous achievements with the endobenthic annelid Nereis diversicolor 

(Amiard-Triquet and Rainbow, 2009), no links can be established between individual and 

supra-individual effects of living in the contaminated Loire estuary, even in the case of a 

small chemical accident. However, considering chronic pollution, even if interpretation of 

results is complex due to interferences between natural and anthropogenic factors, S. plana 

appears as a robust sentinel in estuarine ecosystems, able to reveal disturbances in the Loire 

estuary which is not one of the most contaminated estuary in France and over the world. 
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Table 1. Temporal fluctuations of ecological parameters (salinity and temperature) 

Sampling month Temperature  Salinity  

 Minimum Maximum Loire Bourgneuf 

March 2008 5.2 (4.0) 12.3 (2.1) 15 30.5 

April 2008 5.4 (3.1) 21.0 (205) 15.0 32 

May 2008 10.6 (2.5) 19.4 (4.1) 15.9 32.5 

June 2008 11.0 (2.4) 20.6 (2.5) 25.5 29.1 

October 2008 8.3 (4.3) 17.5 (2.4) 21.4 31.4 

January 2009 -0.3 (4.4) 6.4 (4.0) 17.8 31.1 

March 2009 3.2 (3.2) 11.9 (2.4) 17 30.4 

     

October 2009 12.1 (2.8) 21.5 (2.3) 22.2 31.0 

 

*Mean and SD of air temperature registered daily during the month before sampling at Saint 

Nazaire (3 km from the sampling site in the Loire estuary; 49 km from the sampling place in 

the Bay of Bourgneuf). 

 



 179 

Table 2. Quality of potentially available food sources estimated by using the ratio 

Chl a/Phaeo a and Chl a/TOC in superficial sediments. 

 

 

Sampling month Chl a/Phaeo a Chl a/TOC 

 Bourgneuf Loire Bourgneuf Loire 

April 2008 0.30 0.13 2.95 0.50 

May 2008 0.04 0.33 0.57 2.83 

June 2008 0.42 - 4.45 - 

October 2008 0.96 0.21 3.68 0.30 

January 2009 0.56 0.32 1.45 0.27 

March 2009 0.45 0.34 2.27 0.53 

October 2009 2.56 1.25 5.78 2.00 
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Table 3. Slope of the regression curves (and correlation coefficient R
2
) between total metal 

concentrations and concentrations either in the cytosol C1 and the insoluble fraction of soft 

tissues of clams originating from both studied sites. 

 

  Ag Cd Cu V Zn 

Insoluble vs total metals Slope 0.9571 0.5888 0.9873 0.8896 0.5139 

R
2
 0.9771 0.7762 0.9762 0.9529 0.5132 

Cytosolic vs total metals Slope 0.0429 0.4612 0.0127 0.1104 0.4861 

R
2
 0.0791 0.7176 0.0067 0.2374 0.4853 
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Table 4. Mean values of condition index (CI) of clams collected over the whole sampling period from the Bay of Bourgneuf and the Loire 

estuary. Standard deviations in brackets. 

 
 March 08 April 08 May 08 June 08 Oct. 08 Jan. 09 March 09 Oct. 09 

 Water content
a
        

Bourgneuf  75 (13)   81 (1) 79 (7) 82 (3) 79 (Baumard et al.) 

Loire estuary  79 (5)   83 (Baumard et al.) 80 (8) 84 (3) 82 (Baumard et al.) 

 Condition index
a
        

Bourgneuf  21 (6)   23 (5) 24 (4) 19 (4) 27 (5) 

Loire estuary  17 (3)   19 (3) 17 (3) 24 (4) 21 (4) 

 Condition index
b
        

Bourgneuf 21 (4) 18 (3) 23 (5) 23 (5) 22 (3) 19 (3) 17 (3) 25 (4) 

Loire estuary 19 (4) 17 (3) 21 (4) 19 (3) 21 (3) 17 (3) 16 (3) 20 (3) 

 Hepatosomatic index
c
        

Bourgneuf 21 (4) 17 (3) 17 (5) 16 (5) 21 (3) 21 (5) 19 (4) 20 (3) 

Loire estuary 22 (6) 21 (3) 23 (4) 14 (4) 21 (4) 25 (4) 24 (3) 25 (3) 

aN = 50 (clams collected at random) 

bCalculated from clams devoted to biochemical measurements (N = 20 in March 2008, N = 50 in April 2008; N= 60 for all of the other months) 

cCalculated from clams devoted to energy reserves and digestive enzyme activity measurements (N = 10 in March 2008; N= 22 for all of the other months) 
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Table 5. Slopes and regression coefficient of the least-square regression lines for behavioral tests carried out with clams S. plana from the Bay of Bourgneuf and the Loire 

estuary. * significant intersite difference between the slopes with p = 0.011; **p = 0.001 

 

  March 08 April 08* May 08 June 08** Oct 08 Jan 09 March 09 Oct 09 

Bourgneuf Slope -0.0123 -0.0121 -0.0298 -0.0527 -0.0232 -0.0198 -0.0083 -0.0222 

 R
2
 0.8892 0.7979 0.9175 0.1227 0.9175 0.894 0.9052 0.8353 

Loire Slope -0.0127 -0.0027 -0.0224 -0.0296 -0.0319 -0.0125 -0.0097 -0.0264 

 R
2
 0.937 0.321 0.9085 0.7894 0.9279 0.9128 0.0018 0.9266 
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Table 6. Density (mean and SD calculated from 3 replicated sediment samples) and shell 

growth of each cohort constituting the population of Scrobicularia plana in the Loire estuary 

from April 2008 to October 2009 shown by using the mean length of the shell determined by 

modelling. 

 

 April 08 May 08 June 08 Oct. 08 Oct. 09 

Density (number of individuals m
-2

) 

 408 (124) 1029 (24) 1083 (237) 779 (182) 699 (104) 

Shell length for each cohort (mm) 

Cohort L1 30     

L2 22 28 27 29  

L3 13 18 19 22 29 

L4  8 12 15 24 

L5   7 10 18 

L6     9 
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List of figures 

 

Figure 1 Distribution of different size fractions in sediment cores collected over the whole 

sampling period from the Bay of Bourgneuf and the Loire estuary. Mean values expressed in 

g kg
-1

 dry weight and SD. N = 7 for each site. 

 

Figure 2 Concentrations of individual PAH compounds in superficial sediments from the Bay 

of Bourgneuf and the Loire estuary. Means and SD calculated from samples collected from 

April 2008 to October 2009. N = 7 for each site. Ant: anthracene; BaA: benzo (a) anthracene; 

BaP: benzo (a) pyrene; BbF: benzo (b) fluoranthene; BghiP: benzo (ghi) perilene; BkF: benzo 

(k) fluoranthene; Chrys: chrysene; DaA: dibenz (ah) anthracene; Fluo: fluoranthene; IP: 

indeno (1,2,3,cd) pyrene; Napht: naphthalene; Phe: phenanthrene; Pyr: pyrene. 

 

Figure 3. Concentrations of total organic carbon (TOC), chlorophyll a and phaeopigments a in 

superficial sediments from the Bay of Bourgneuf (white bars)and the Loire estuary (black 

bars). 

 

Figure 4. Spatio-temporal variations of Ʃ (Ag, Cd, Cu, V, Zn) metal concentrations, MT 

concentrations and GST and LDH activities in the whole soft tissues of the clam 

Scrobicularia plana; digestive enzyme activities (amylase, CMcase) in the digestive gland. 

Mean values and SD calculated from 10 specimens from each site. * significant intersite 

differences.    Lost samples. 

 

Figure 5. Spatio-temporal variations of glycogen and total lipid concentrations in the digestive 

gland and the gonad (when sufficiently developed) of the clam Scrobicularia plana. Mean 

values and SD calculated from 10 specimens from each site.* significant intersite differences. 

Figure 6. Spatio-temporal variations of the gonadosomatic index of the clam Scrobicularia 

plana during the period of reproduction in 2009. Mean and standard deviation, N = 30 for 

each site. * significant intersite differences. 

 

Fig. 7. Burrowing behavior: number of clams Scrobicularia plana which remained 

unburrowed at the end the test (7 hours). 20 specimens included in the test for each site.    All 

specimens burrowed. 

 

Fig. 8. Shell length frequency histograms of Scrobicularia plana from the Loire estuary (A : 

April 2008, B : May, C : June, D : October, E : Oct 2009) 
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Figure 2  
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Figure 3.  
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Figure 4.  
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Figure 5.  
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Figure 6.  
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Fig. 7. 
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Fig. 8.  
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5.5 Conclusions 

Les principaux résultats acquis sur nos deux espèces modèles ont été rassemblés dans le 

tableau 1 de la publication 2. Pour élargir la synthèse, ce tableau est basé non seulement sur 

nos propres résultats comparant les individus de Loire et de Bourgneuf mais intègre 

également les travaux antérieurs de l’équipe incluant d’autres sites, pollué (estuaire de la 

Seine) ou de référence (estuaires de l’Authie et du Goyen). Ce tableau permet également une 

comparaison de la réactivité des biomarqueurs selon le gradient de pollution, les deux grands 

estuaires de la Seine et de la Loire étant soumis à des pollutions multiples où toutes les 

grandes classes de contaminants sont représentées mais en terme de niveaux de 

contamination, la Seine est cependant beaucoup plus impactée que la Loire (sous-section 3.1). 

Pour les deux espèces, les marqueurs biochimiques montrent des tendances similaires mais 

avec trois différences notables. L’activité de la glutathion S-transférase (biomarqueur de 

défense) est activée en Seine pour les deux espèces tandis qu’en Loire, ce biomarqueur de 

montre aucune différence avec le site de référence chez. Les activités des deux enzymes 

digestives examinées (amylase et CMcase) sont affectées chez H. diversicolor sur les deux 

sites tandis que chez le bivalve les différences ne sont pas significatives en Loire. L’activité 

de l’acétylcholinestérase qui avait déjà été présentée comme un biomarqueur extrêmement 

réactif par Solé et al. (2009) répond chez les deux espèces à l’exposition en estuaire de Loire 

comme en estuaire de Seine. La métallothionéine est induite par les contaminations 

estuariennes aussi bien chez les bivalves de Loire que de Seine mais dans ce cas, la 

comparaison interspécifique n’est pas possible puisque ce biomarqueur n’est pas fonctionnel 

chez l’annélide polychète (Cf. sous-section 3.3.4). 

L’enfouissement est un biomarqueur qui a été assez peu utilisé par le passé mais récemment 

de nombreuses études ont mis en évidence ses avantages : sa simplicité d’utilisation, sa très 

grande sensibilité, et sa capacité à faire le lien entre des effets au niveau infra- et supra-

individuel (Weis et al., Amiard et Amiard-Triquet, 2008, Amiard-Triquet, 2009, Weis et al.). 

Chez nos deux espèces modèles, l’enfouissement est affecté en Seine tandis qu’en Loire, seul 

l’enfouissement du bivalve révèle la présence de stress. De plus, en applicant la méthodologie 

des tests croisés (organismes du site pollué mis en présence de sédiment de référence et 

organismes du site de référence mis en présence de sédiment pollué) décrite par Wilding et 
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Maltby (2006) pour un crustacé d’eau douce, il a été montré que l‘origine des perturbations de 

comportement était vraisemblablement un phénomène d’évitement dans le cas de H. 

diversicolor (Mouneyrac et al., 2010) et la conséquence de dommage physiologique chez S. 

plana (Boldina-Cosqueric et al., 2010). La capture des proies, testée uniquement avec les 

annélides polychètes de Loire s’est aussi révélée un biomarqueur comportemental sensible. 

L’interprétation des données physiologiques sur les réserves énergétiques et l’indice de 

condition s’est révélée plus délicate. Les résultats obtenus sur dans l’estuaire de Seine (Durou 

et al., 2007b) étaient en parfaite adéquation avec le concept de coût de tolérance (Mouneyrac 

et al., 2011). Dans un estuaire moins pollué comme celui de la Loire, le patron n’est pas aussi 

simple en raison de l’interférence entre les différentes composantes du métabolisme 

énergétique (qualité de la ressource alimentaire, besoins liés au cycle sexuel, réponse au stress 

polluant). Dans ces conditions, la stratégie d’évaluer les réserves énergétiques sous la forme 

de glycogène, lipides totaux et protéines est trop basique. En ce qui concerne les lipides, il 

paraît pertinent de s’intéresser aux classes de lipides plutôt qu’aux lipides totaux. Ainsi, chez 

les larves et les jeunes stades de poissons, le stockage d’énergie se fait essentiellement sous la 

forme de triacylglycérols (TAG), et des études ont montré que les rapports de ceux-ci à des 

lipides de structure comme les phospholipides (TAG/PL) et surtout les stérols (TAG/ST) 

constituaient de bons indices de l’état physiologique des animaux. En estuaires, le ratio 

TAG/ST déterminé dans les nourriceries de soles est respectivement de 2.21, 1.55, 1.70, 0.33 

et 0.27 en Seine, Vilaine, Loire, Pertuis Breton et Bourgneuf (Robert GALLOIS, Univ. La 

Rochelle, Comm. Pers.). Au contraire des poissons, les mollusques stockent l’essentiel de leur 

énergie sous forme de glycogène. Néanmoins, ils contiennent des quantités non-négligeables 

de triacylglycérols. Les variations du rapport TAG/ST pourrait être testé chez les invertébrés 

exposés à des niveaux de pollution très contrastés dans leur milieu et si cet index s’avère 

pertinent, il pourrait être appliqué aux populations naturelles dans des estuaires pollués et de 

référence, en tenant bien entendu compte du stade de maturité sexuelle des organismes (Cf 

Chapitre 8).  

Pour les deux espèces modèles de cette thèse, une conclusion commune se dégage quand à 

l’évaluation de l’état de santé de l’estuaire de la Loire : manifestement un nombre important 

de réponses biologiques sont perturbées au niveau infra-individuel et individuel. Par contre, 

contrairement aux résultats de Durou et al (2007b) en Seine, aucun lien ne peut être établi 

avec des effets populationnels, même à la suite du petit accident pétrolier qui s’est produit au 
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commencement des campagnes d’échantillonnage supportant cette thèse. Il convient donc 

d’être extrêmement prudent dans la surveillance et la gestion de cet estuaire afin que la 

situation ne s’aggrave pas, contribuant cette fois à une dépletion des populations d’espèces 

clés pour sa structure et son fonctionnement.  

En ce qui concerne le bivalve S. plana des travaux menés dans plusieurs estuaires 

britanniques et portuguais ont révélé la présence d’intersexe chez cette espèce gonochorique 

(Langston et al., 2007, Gomes et al., 2009). De ce point de vue, aucune donnée n’est 

actuellement disponible en Loire et dans les autres estuaires français et la question de 

l’intersexe, de ses causes et de ses conéquences fera l’objet du chapitre suivant.  

Par ailleurs, parmi les biomarqueurs capables de révéler des dysfonctionnements au sein des 

écosystèmes, nombreux sont ceux qui sont d’un emploi relativement simple et peu coûteux, 

en premier lieu les biomarqueurs comportementaux dont nous avons souligné la grande 

sensibilité et même de nombreux marqueurs biochimiques déterminés par méthode 

spectrophotométrique. De ce fait, il s’agit d’un outil de choix pour la biosurveillance des 

écosystèmes estuariens et côtiers dans les pays en voie de développement qui ne sont 

actuellement pas en mesure de financer des programmes excessivement coûteux. C’est 

pourquoi j’ai donné une présentation à la SETAC-Afrique (Université de Buea, Cameroun, 31 

mai-3 juin 2011) dont le résumé figure dans l’encadré ci-dessous. 

 

 

 

 

 

 

 

 

The use of ecologically relevant and cost-effective biomarkers
to assess the health status of estuarine and coastal waters

Olivia Fossi Tankoua et al.

Estuarine and coastal areas are crucial for their high productivity and thus their economical
role but they are also at risk because human activities are responsible for many disturbances
including chemical pollution. The methodology of biomarkers has been developed since the
early nineties and may be very useful in biomonitoring programmes. Those linked directly or
indirectly to reproduction are particularly interesting since they allow forecasting effects on
populations well before tragic population depletion may be observed. Among these ecologically
relevant biomarkers, several are of interest because they are cost-effective: biochemical
markers such as acetylcholinesterase (revealing neurotoxicity), digestive enzymes (involved
in energy acquisition); behavioural markers (feeding, burrowing), physiological markers based
on biometric measurements (condition index, gonado-somatic index…). In addition, more
specific biomarkers, used in battery, may be useful to link observed deleterious effects to
causal factors (e.g. detoxificatory enzymes such as metallothionein, biotranformation enzymes
such as glutathione S-transferase, biomarkers revealing oxidative stress such as catalase,
malonedialdehyde). These biomarkers have been determined in two sentinel species, the worm
Nereis diversicolor and the bivalve Scrobicularia plana, which are important in estuarine and
coastal food chains. They were able to reveal intersite differences along a gradient of
pollution in estuaries and bays in Northwest France. This methodology may be applied to other
species recognized as sentinels for other marine ecosystems. However, it is recommended
to evaluate carefully the potential effects of confounding factors such as the size or sexual
status of specimens, food availability, salinity, temperature…
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CHAPITRE 6. INCIDENCE DE LA 

CONTAMINATION DU SEDIMENT PAR DES 

PERTURBATEURS ENDOCRINIENS SUR LES 

PARAMETRES LIES A LA REPRODUCTION DE 

SCROBICULARIA PLANA 
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6 CHAPITRE 6. INCIDENCE DE LA CONTAMINATION DU 

SEDIMENT PAR DES PERTURBATEURS ENDOCRINIENS 

SUR LES PARAMETRES LIES A LA REPRODUCTION DE 

SCROBICULARIA PLANA 

6.1 Contexte de l’étude 

Nos travaux sur l’estuaire de la Loire n’ont pas mis en évidence de déplétion des populations 

du bivalve Scrobicularia plana en dépit de l’altération d’un certain nombre de réponses 

biologiques. Il nous a cependant paru important d’envisager un risque potentiel qui est 

actuellement peu documenté chez les bivalves, celui des effets des perturbateurs endocriniens. 

Leurs effets sur la reproduction sont subtils, se produisant à des doses très faibles dans 

l’environnement, souvent en l’absence de tout autre effet toxique. A la suite des travaux de 

Langston et al. (2007) et Gomes et al. (2009), il est établi que des perturbations de la 

reproduction (présence d’intersexe chez cette espèce reconnue comme gonochrorique, 

modifications occasionnelles du sexe ratio) affectent S. plana et que de telles observations 

peuvent s’expliquer par les effets de perturbateurs endocriniens : 17β-œstradiol (E2), 17α-

ethinyloestradiol (EE2), octylphenol (OP) and nonylphenol (NP).  

Dans l’état actuel des connaissances, il existe peu de données permettant de faire le lien entre 

de telles altérations et des effets au niveau populationnel. Chez des poissons Pimephales 

promelas, une expérience en nature dans des lacs canadiens a montré que la contamination par 

de l’EE2 à des doses comparables à celles effectivement trouvées dans des milieux aquatiques 

anthropisés faisait chuter la densité de population et aboutissait même à l’absence complète 

de recrutement (Kidd et al., 2007). Chez la même espèce, Miller et al. (2007) montrent qu’en 

laboratoire des composés tels que la 17α-trembolone et la 17β-trembolone à des 

concentrations de quelques ng L-1 entraînent une diminution de la concentration plasmatique 

de la vitellogénine (Vtg). Par modélisation, ces auteurs prévoient qu’une diminution de 50% 

du taux de Vtg provoquerait une extinction de la population en une vingtaine d’années. Chez 

de nombreuses espèces de gastéropodes, il a été montré que le tributylétain (TBT) qui fut 

employé dans des peintures anti-salissures pour les bateaux et certaines infrastructures 

marines, provoquait le développement d’un pénis non fonctionnel chez les femelles. Chez le 
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néogastéropode Nucella lapillus, ceci provoque l’obstruction du conduit génital des femelles 

qui deviennent alors stériles. Cette stérilité conduit à des effets populationnels drastiques, 

l’espèce pouvant disparaître des sites les plus impactés (Bryan et al., 1987, Gubbins et al., 

2010).  

A l’échelle mondiale, il est reconnu que les effluents de stations d’épuration sont une des 

sources majeures des molécules qui possèdent des propriétés de PE, particulièrement les 

œstrogènes stéroidiens et les nonylphénols (Jugan et al., 2009, Bertin et al., 2011, Gong et al., 

2011, Tetreault et al., 2011). Dans les estuaires qui sont le siège d’importantes populations 

humaines, il paraissait donc important : 

 de documenter la présence de perturbations de la reproduction, entre autres, en 

terme d’intersexe, de sex-ratio, d’indices gonado-somatiques ; 

 de tenter de mettre en relation ces observations avec la présence de molécules à 

potentiel de perturbateurs endocriniens ; 

 de documenter des effets populationnels éventuels dans les sites les plus impactés 

en terme d’altérations biologiques chez les bivalves. 

Dans le cadre du Programme Interdisciplinaire Chimie Pour le Développement Durable 

(CPDD) du CNRS, nous avons bénéficié du soutien du groupe de recherche ERICHE 

«Evaluer et Réduire l’Impact de la CHimie sur l’Environnement : une vision globale allant de 

la chimie analytique à l’étude des cycles de vie ». Ceci nous a permis de mener une recherche 

en écotoxicologie associant des compétence en biologie de la reproduction disponibles au sein 

de MMS (Mouneyrac et al., 2008) ; des méthodes bioanalytiques adaptées à la caractérisation 

de différentes catégories de perturbateurs endocriniens dans les sédiments développées à 

l’INERIS (Kinani et al., 2010) ; des méthodes de chimie analytique performantes pour les 

faibles doses des principaux pollutants organiques persistants disponibles au Laboratoire de 

Physico et Toxico chimie de l’environnement (UMR EPOC, Université de Bordeaux 1). 

Sur l’estuaire de la Loire qui a été notre principal site d’étude, nous avons voulu avoir une 

vision généraliste de l’importance des intrants. Pour ce faire, des sédiments ont été collectés 

sur l’ensemble de l’estuaire soumis à la marée (haline et/ou dynamique, Figure 14) à 

proximité des points de rejets de certaines usines de retraitement des eaux usées, choisies pour 

être représentatives de différents modes de traitement, appliqués à des volumes très variables 
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selon le nombre d’habitants raccordés au réseau de collecte (Thèse Letrouvé-Blanchet). 
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Figure 14. Localisation des sédiments collectés dans l’estuaire de la Loire (1 : St-Nazaire, 2 : Paimboeuf 

aval, 3 : Paimboeuf amont, 4 : Montoir de Bretagne, 5 : Coueron, 6 : Reze, 7 : Nantes CHU, 8 : Bellevue, 

9 : Mauves/Loire, 10 Oudon, 11 : Ancenis, Témoin positif (T) : Aneth. Source : Thèse Isabelle Letrouvé-

Blanchet) 

 

Tous les sites présentent une activité œstrogénique (hormis St Nazaire) variant de 1.97 ng.g
-1

 

de carbone organique total (COT) à 28.0 ng.g
-1

 de COT contenu dans le sédiment (Ancenis). 

Ainsi, les sites de Oudon et Ancenis (sites rurbains en partie amont de l’estuaire), présentent 

les plus fortes activités œstrogéniques et le site de Rezé présente une activité plus conséquente 

que Mauves sur Loire. 

Dans le cas de l’activité anti-androgénique, elle a été observée sur huit sites parmi les douze 

échantillonnés (le douzième site Aneth étant le témoin positif car le sédiment avait été prélevé 

directement dans le ruisseau recepteur de l’effluent de la station d’épuration). 

Dans le cas des activités HAP-like, des réponses allant de 1000 µg.g
-
1 de COT à 6000 µg.g

-1
 

COT ont été obtenues sur six sites parmi les douze, la plus élevée se situant à Paimboeuf 

amont (point 2).Quant aux activités dioxine-like, elles sont présentes sur tous les sites (de 60 à 
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130 ng.g-1 COT) à l‘exception de celui de Saint-Nazaire. 

Cette étude montre bien l’omniprésence de perturbateurs endocriniens dans les sédiments 

d’un estuaire qui n’est pourtant pas le plus impacté par les activités anthropiques à l’échelle 

nationale et plus encore internationale. 

Etant donnée la fréquence inattendue des cas d’intersexe rapportée pour les estuaires du 

Royaume-Uni et du Portugal (Langston et al., 2007, Gomes et al., 2009), et après qu’un essai 

préliminaire ait montré la présence de ce type d’anomalie non seulement en Loire mais aussi 

dans notre site de référence, la Baie de Bourgneuf, nous avons choisi d’étendre nos 

investigations à dix autres estuaires de Bretagne, présentant un état chimique et écologique 

variable selon les critères de la DCE (Tableau 1), ainsi qu’à l’estuaire de la Seine considéré 

comme témoin positif. Nous avons cherché à mettre en relation le taux d’intersexe et la 

présence de perturbateurs endocrininens, non seulement œstrogéniques, mais aussi 

androgéniques, anti-androgéniques, HAP-like et dioxine-like, à l’aide de différents tests sur 

lignées cellulaires après extraction des sédiments de chaque site d’étude (Cf. sous-section 

3.3.3). 

En estuaire de Loire, nous disposions d’une étude populationnelle relativement détaillée 

(Publication 4) qui ne montrait d’ailleurs pas d’anomalie notable en dépit de la présence 

d’intersexe (Publication 5 ci-près). Dans l’ensemble des autres estuaires, aucune analyse fine 

des populations n’a été menée mais à chaque prélèvement, il a été dument noté la présence ou 

l’absence d’individus dont la taille révèle que des recrutements ont eu lieu. 
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Abstract 

 

The bivalve Scrobicularia plana, an important species for the structure and functioning of 

estuarine and coastal mudflats, was studied in thirteen sites from NW France differing by 

their degree of contamination to document the presence of reproduction impairments 

(intersex, sex-ratio, gonado-somatic indices) in relation to the condition revealed by using 

hepatosomatic and condition indices. In agreement with recent studies in other European 

estuaries, intersex was revealed in all the studied estuaries, including sites the chemical and 

ecological status of which is considered “good” according to the criteria of the European 

Water Framework Directive. These disturbances are most probably attributable to the 

presence of EDCs. Our results re-inforce the concern linked to the subtle effects of EDCs, 

which are active at very low doses, often in the absence of any major sign of toxicity. 

However at this stage, no clear link may be established between intersex and populational 

effects. 

 

 

1. Introduction 

 

In the whole world, estuaries are witness to the same paradox: they are among the most 

productive ecosystems while being strongly impacted by anthropogenic activities. Intertidal 

mudflats are valuable ecological entities, supporting large populations of birds and acting as 

nurseries and feeding areas for fish and crustaceans (MEA, 2005). Bivalves, including 

Scrobicularia plana, are an essential component of these intertidal soft-sediment communities 

(Santos et al., 2011a). On the other hand, in the aquatic environment, sediment is the main 

reservoir for most of the contaminants entering ecosystems. Consequently, endobenthic 

invertebrates such as S. plana are good models for environmental assessment of estuarine 

ecosystems and ecotoxicological studies (e.g. Byrne et O'Halloran, 2001, Mazorra et al., 

2002, Coelho et al., 2008, Romero-Ruiz et al., 2008, Solé et al., 2009, Boldina-Cosqueric et 

al., 2010, Berthet et al., 2011).  

In ecosystems exposed to anthropogenic pressures, linking infra-individual and individual 

impairments to supra-individual disturbances is a challenge for ecotoxicology (Weis et al., 
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2001; De Coen and Janssen 2003; Amiard-Triquet, 2009; Mouneyrac et al., 2009; Weis et al., 

2011). Biological responses which contribute to the cascading effects leading from 

contaminant exposure to the local depletion/extinction of a given species in an estuary 

provide biomarkers to forecast effects at population levels, well before environmental 

degradation has already occurred, thus leading to expensive and technically difficult 

remediation processes (Amiard-Triquet and Rainbow, 2009). In this framework, responses at 

different levels of biological organization were observed in S. plana from several estuaries in 

France, differentially exposed to anthropogenic pressure (Boldina-Cosqueric et al., 2010; 

Fossi Tankoua et al., 2010). The activation of defence mechanisms towards metals 

(metallothionein) and other classes of contaminants (the biotransformation enzyme 

glutathione-S-transferase) in the most contaminated estuaries do not ensure total protection 

since a number of impairments were observed at the infra-individual (AChE and digestive 

enzyme activities) and individual (burrowing behaviour, condition index, gonado-somatic 

index) levels. The interpretation of responses involved in the cascade of energy events (from 

available food, digestive enzyme activities, and energy reserves to condition and reproductive 

status) is complex but reveals disturbances in the Loire estuary which is far from being the 

most contaminated estuary in France and over the world. However, no links can be 

established between individual and supra-individual effects of living in the Loire estuary, 

even in the case of a small oil spill. Even in the most contaminated estuary (Seine), historical 

records did not show a consistent decrease of S. plana populations (Pers. Comm. Bessineton, 

Réserve Naturelle Nationale de l’estuaire de la Seine). 

Endocrine-related reproductive effects in molluscs are well-documented (Ketata et al., 2008) 

and represent a new potential threat to populations. Sex alteration (feminisation or 

masculinisation) were observed for instance in mussels Mytilus edulis (Hellou et al., 2003), 

M. galloprovincialis (Ortiz-Zarragoitia and Cajaraville 2010); soft-shell clams Mya arenaria 

(Gagné et al., 2003), freshwater mussels Elliptio complanata (Gagné et al., 2011), equilateral 

venus Gomphina veneriformis (Ju et al., 2009). In the clam S. plana, biased sex ratio towards 

females was observed in only 2 sites among 22 sites examined by Langston et al. (2007) in 

Southwest UK. On the other hand, in this gonochoric species, intersex was present in more 

than two-thirds of the populations screened from all these estuaries with varying severity (0 to 

60% of males affected). Intersex with several degrees of intensity was detected in the 

Guadiana river (Portugal) with varying percentages of male clams affected (5.9, 58.3 and 

71.4%) according to sexual maturation (Gomes et al., 2009). 
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Another impairment of reproduction could consist in delayed gametogenesis (Tlili et al., 2011 

and literature quoted therein) which may result from unfavourable nutritive conditions and/or 

the presence of endocrine disrupting chemicals (EDCs) (Gauthier-Clerc et al. 2002). In M. 

arenaria exposed to increased temperature and herbicide mixture for 28 days, a gradual 

sexual maturation was observed in both sexes through experimental time, but females seemed 

to have a higher sensitivity to both factors compared to males (Greco et al., 2011). Thus it is 

not surprising that asynchronous spawning of males and females occur in contaminated 

environments as shown by (Smaoui-Damak et al., 2006)) in the clam Ruditapes decussatus, 

from a contaminated site in Tunisia. 

Because of its role in the structure and functioning of estuarine and coastal mudflats, the 

reproduction success of S. plana is a topic of interest for environmental conservation. In 

thirteen sites from NW France differing by their degree of contamination, S. plana were 

collected at the beginning of gametogenesis (May) and at the peak of sexual maturity (July). 

The presence and degree of intersex and different parameters linked to reproduction (sex 

ratio, gonadosomatic index) were examined. In order to detect any delayed sexual maturation 

and asynchronism between males and females, the sexual maturity stages were determined in 

non-intersex specimens. Because energy metabolism and physiological conditions are 

important to insure the reproductive success, the general health of bivalves was assessed by 

using the determination of hepatosomatic indices and condition indices. 

 

 

2. Material and Methods 

 

2.1. Site description 

Thirteen sites in the North-West of France - differentially impacted by anthropogenic pressure 

- were investigated (Table 1). The choice of these sites took into account information 

available for contaminants in the framework of the French “Mussel Watch” Programme 

(Marchand et al., 2009) and provided by the regulation authorities (Table 1) for the 

implementation of the European Community Water Framework Directive (ECWFD). In the 

WFD, water masses are classified according to their ecological status and their chemical 

status (Table 1). The Seine estuary is taken as a positive control in this study. Indeed, the 
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Seine basin (78,650 km
2
) concentrates 40% of the economic activity of France and 50% of the 

river traffic; 60% of its catchments consist of arable lands. Thus pollutant inputs are very 

important in this estuary and their effects on biota are well-documented (Amiard-Triquet and 

Rainbow, 2009). The Loire estuary is exposed to toxic anthropogenic effluents transported by 

rivers from remote and nearby conurbations, and industrial and agricultural areas but at a 

lower extent than the Seine estuary. On the other hand, the Bay of Bourgneuf, mainly devoted 

to oyster farming, extensive agriculture and tourism is well-documented as a reference site 

(Fossi Tankoua et al., 2010; Geffard et al., 2001; 2005; Kalman et al., 2009). 

Temperature is an ecological factor known as able to influence deeply physiological 

responses such as those studied in the present paper. Temperature fluctuations did not show a 

clear trend according to latitude. Indeed, in May, the mean daily air temperature over the 

month before sampling, obtained from www.meteociel.fr, showed minima between 6.4 in 

estuaries of South Brittany (47° N) and 9.6 in the Seine estuary (49°N) and maxima between 

13.7 in the Goyen estuary (48°N) and 17.4 in the Seine (49°N). In July, the mean daily air 

temperature showed minima between 11.3 in the Hopital Camfrout River estuary (48° N) and 

13.7 in the Goyen estuary (48°N) and maxima between 19.1 in the Goyen estuary (48°N) and 

24.6 in the Vilaine (47°N). Most of the sites had salinity between 16 and 25 but two sites 

(Bays of Bourgneuf and St Brieuc) are more firmly marine sites (salinity > 30).  

 

2.2. Animals and sediment collection  

Two sampling trips were conducted in May and July 2010. Standard sample size of 30 clams 

was considered adequate for gender determination and the study of intersex (Langston et al., 

2007). At each date and for each site, 30 clams were handpicked in the intertidal zone at low 

tide. Clams of similar shell length (3.5 ± 0.4 cm in May and 3.4 ± 0.5 in July for the whole 

specimens) were taken for histological analysis. Animals were transported to the laboratory in 

isothermal containers. In the laboratory, they were kept at ambient temperature measured 

during collection.  

 

2.3. Histological observations 

Animals were allowed to depurate for 2 hours before dissection. The condition index (CI), 

gonadosomatic index (GSI) and hepatosomatic index (HSI) were recorded. For animals 

http://www.meteociel.fr/
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collected in May, gonads were isolated and fixed with a formaldehyde solution (10%) at the 

salinity of the site of origin. Fixed gonads were then dehydrated and paraffin-embedded and 

cut (5-7µm) with a microtome. Thin sections were colored with hemalin-eosin before 

observation with a light microscope coupled to an image analyzer to determine gender, 

reproductive development stage and to look for intersex. To categorize the different degrees 

of intersex in gonads of clams, the ranking system implemented by Chesman and Langston 

(2006) was adopted (from a predominantly male gonad: single oocyte present in a field of 

view to a predominantly female gonad with follicles containing bundles of sperm). For those 

collected in July, isolated gonads were excised, smears of the content observed under a light 

microscope to determine gender and to look for intersex. 

Five reproductive stages (undifferentiated, development, ripe, spawning, post-emission) were 

characterized using morphological criteria according to Mouneyrac et al. (2008). In May, 

undifferentiated specimens were nearly absent. Each other stage was categorized by a 

maturity factor (MF = 1 for development, 2 for ripe, 3 for spawning and 4 for post-emission) 

and used to develop a sexual maturity index as recommended by Siah et al. (2003):  

SMI =  (Proportion of each stage * MF). 

 

2.4. Statistical analysis 

Statistical analyses were performed using XLSTAT
®
 2011. Normality of data and 

homocedacity of variance were checked using Shapiro and Wilk’s test. When these 

requirements were met, comparison of means was carried out using a two-way variance 

analysis (ANOVA) and then a Tukey’s HSD post hoc method (P < 0.05). In other cases, the 

non-parametric Kruskal-Wallis and Mann-Whitney comparison tests were used. To compare 

the biometric measures over the two sampling period bilateral Mann-Whitney tests were 

carried out. Level of significance was established at P < 0.05. The Pearson correlation test 

(P<0.05) was used to establish relationships between biometric indices. The Z test was used to 

determine if the sex ratio observed at each site differed significantly from unity. 
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3. Results 

 

3.1. Biometric measurements 

For each biometric measurement (condition CI, hepatosomatic HSI and gonadosomatic GSI 

indices), we have verified that no differences existed between sexes. Thus the spatio-temporal 

determinations are shown for both males and females in Table 2 and Figure 1.  

In May, important fluctuations of CI between sites were observed with a range of mean values 

between 21 and 37 (Table 2). The highest CIs were observed in specimens from the Seine, 

Laïta and Noyalo. In July, the CI was significantly higher than in May for specimens from 

Bourgneuf, Loire, Vilaine, Blavet, Bélon, and St Brieuc whereas an inverse relationship was 

observed in the Laïta. Again, in July, important spatial fluctuations of CI were observed with 

a range of mean values between 26 and 42 and the highest ones observed in the Seine and 

Bélon (Table 2). 

In May, the highest mean values of HSI (29) were observed in the Blavet and Goyen estuaries 

and the Bay of St Brieuc whereas the lowest ones were shown in the Vilaine and Noyalo 

River (21) and Seine (17) estuaries. Temporal trends were not important with only two 

significant increases of HSI between May and July (Laïta and Seine). In July, the spatial 

differences were not so marked with the lowest value (23) recorded in the Noyalo River 

estuary and the maximum (32) in the Odet estuary (Table 2). 

The spatio-temporal determinations of gonadosomatic (GSI) indices are shown in Fig. 1. In 

May, high mean values were already observed in the Seine and Noyalo River estuaries. In 

July, as sexual maturity gets on (Mouneyrac et al., 2008), GSIs were higher than in May in 

specimens from the all sites, with significant temporal differences in most of them. The 

highest mean values (≥ 23) were encountered in the Noyalo River, Vilaine, Goyen and Seine 

estuaries. 

Correlations between these different indices were examined by using Pearson correlation 

coefficients. In each sampling period, significantly positive correlations were observed 

between CI and GSI (p<0.0001) whereas an inverse relationship was observed between CI 

and HSI (p<0.0001). In May as well as in July, significant inverse correlations were observed 

between GSI and HSI (p<0.0001).  
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3.2. Sex ratio and intersex 

Various degrees of intersex from focal to advanced are depicted in Fig. 2. The percentages of 

normal females, non affected and intersex males are shown in Fig. 3 in May and July. In May, 

intersex males were present in all sites, representing 13.3 % of the males in the Bélon estuary 

and up to 27.8 % of the males examined in the Seine. Assuming that intersex individuals are 

‘affected’ males as recommended by Chesman and Langston (2006), sex ratios do not differ 

significantly from unity (Z test) in most cases (Fig. 3). In May, sex ratios were biased towards 

females at one (St Brieuc, p = 0.005) of the thirteen sites surveyed whereas a sex-ratio biased 

towards males was observed at the bay of Bourgneuf (p = 0.011). In July, a number of sites 

looked intersex-free and the percentages were lower than in May. In July, sex ratios were 

generally shifted towards females compared to May, particularly in the Noyalo River estuary 

(p = 0.028) and the Seine estuary (p = 0.005) where the sex ratio differed significantly from 

unity (Z test). 

The degree of intersex is depicted in Fig. 4 for specimens collected in May. The highest 

degrees of intersex (advanced and enclosed) were mainly observed in the Vilaine (71%), the 

Bay of Bourgneuf (67%), the Blavet (43%), and the Seine estuary (40%). On the other hand, 

the lowest degrees of intersex (focal and diffuse) were mainly observed in the Bay of St 

Brieuc (75%), Fremur (71%), Loire (67%) and Bélon (50%) estuaries. At the sites where 

many cases of intersex were depicted (Fig. 4), the degree of intersex is not systematically 

higher than at the sites with a lower number of cases.  

In Fig. 5, the stages of maturity are depicted for individuals collected in May (intersex males 

excluded). The first evidence is that females in post emission are more numerous than males 

in most of the studied sites. Combining different stages by using sexual maturity index (SMI), 

this difference between sexes is confirmed in the Vilaine, Bélon, and Goyen estuaries. On the 

other hand, in the Frémur estuary, sexual maturity was more precocious in males than in 

females. 
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4. Discussion  

 

The bivalve Scrobicularia plana is basically considered as gonochoric. However, 

hermaphrodism was documented in 1996-1997 in Mweeloon Bay, Galway, West coast of 

Ireland (Raleigh and Keegan, 2006) but with only one case among 742 specimens. Some 50 

years ago (Paes-da-Franca 1956, quoted in Langston et al., 2007) showed the presence of a 

small percentage (mean 2.8%) of ‘hermaphrodites’ in a population of S. plana from the highly 

urbanised and industrialised Tagus Estuary. In the Bou Regreb estuary, Kourradi (2007) has 

not observed any case of intersex in specimens collected monthly from January to December 

1999. On the contrary, as observed in British (bivalves collected in 2004-2005) and 

Portuguese (bivalves collected in 2007) estuaries (Chesman and Langston, 2006; Gomes et 

al., 2009; Langston et al., 2007) intersex was frequently observed in the bivalve Scrobicularia 

plana from estuaries and bays in northwest France. Experimental exposures to sediment 

spiked with mixtures of 17β-oestradiol (E2), 17α-ethinyloestradiol (EE2), octylphenol (OP) 

and nonylphenol (NP) carried out by Langston et al. (2007) indicated that (xeno)estrogens 

could be a contributory factor in the induction of intersex. Thus it is expected that intersex 

may be present in areas exposed to urban, industrial and agricultural influences. Surprisingly, 

intersex was observed in areas where the health status, both chemical and ecological, was 

rated as good according to the assessments carried out under the Water Framework Directive 

(Table 1). Because the WFD recommends direct measurements of contaminants in water, 

where concentrations of many contaminants are extremely low, combined with too high 

quantification limits, thousands of analytical results are non significant (Knoery and Claisse, 

2010). Approximately 550 substances are suspected to have an action on the endocrine system 

(CCE, 2001) and all of them are not analysed at each site. Consequently, areas currently 

quoted as comparatively clean may be in fact contaminated with such substances which may 

be efficient at low doses.  

For the ecological health status, there is no clear link to-date between the presence of EDCs, 

their effects on individuals and consequences on invertebrate populations with the exception 

of imposex due to exposure of neogastropods to tributyltin (Bryan et al., 1987; Gubbins et al., 

2010). In fish, experiments in the field (Kidd et al., 2007) and modelling (Miller et al., 2007) 

have shown that EDCs (EE2,  and -trembolone) impair the normal levels of vitellogenin 

with population effects which can nearly lead to local extinction. On the other hand, as far as 
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we know, no causal relationship was demonstrated between intersex, either in fish or 

invertebrates, and populational effects. In the course of the collection of S. plana in the 

estuaries of northwest France, we have examined if small specimens which reveal the 

existence of recent recruitement (Verdelhos et al., 2005) were present. The presence of 

specimens with a shell length < 2cm was also noted since sexual maturity occurs at 2–3 years 

after settlement corresponding to a shell length greater than 20 mm (Hughes, 1971; 

Rodríguez-Rúa et al., 2003; Ruiz, 1993). Among the 13 visited sites, no recruitment occurred 

over the previous 2-3 years in the Noyalo River estuary, the Laïta and the Goyen estuaries 

which are not those exhibiting the highest percentages of intersex (respectively 21, 19 and 

17%).  

However, it must be taken into account that S. plana is generally distributed according to a 

patchy pattern, implying that settlement areas may not be homogeneous (Santos et al., 2011a). 

According to these authors, if annual spat settlement is a random process and successful every 

year, patches composed of single age classes would be expected due to dispersal of larvae and 

random settlement. However, for S. plana, such age composition is generally not observed, 

with several age classes being found in the patches (Santos et al., 2011a and literature cited 

therein) and this is also the situation observed in most of the sites explored in the present 

study (with the exception of the Noyalo River estuary, the Laïta and the Goyen estuaries). 

Thus Santos et al. (2011a) suggest that successful settlement is a spatially non-random 

process for this species and that it would be determined by specific environmental or 

biological factors. A combination of factors such as temperature, salinity, sediment type, 

hydrographic conditions and predation have been proposed to explain the species distribution 

pattern. In addition to these natural factors, it must be considered that avoidance towards 

contaminated sediments may be at work since it has been demonstrated that re-burrowing is 

profoundly affected in the presence of sediments originating from contaminated sites 

(Boldina-Cosqueric et al., 2010; Byrne and O’Halloran, 2001).  

In most populations of S. plana equal proportions of males and females were recorded in the 

Guadalquivir estuary, Spain (Rodriguez-Rúa et al., 2003), Guadiana Estuary, Portugal 

(Gomes et al. 2009), Mira and Tagus estuary, Portugal (Guerreiro, 1998), Bidassoa estuary, 

Spain (Sola, 1997), Mweeloon Bay, Galway, West coast of Ireland (Raleigh and Keegan, 

2006), Menai Bridge, North Wales (Hughes, 1971). In contrast, sex ratios were biased 

towards females at two (Cargreen and St. Germans) of the six sites surveyed by Langston et 

al. (2007) in Devon and Cornwall estuaries as also observed in the present study for bivalves 
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originating from the Bay of St Brieuc in May. The same trend was shown in the Seine in July 

but it has been suspected that deeply affected males may have been counted as females, 

particularly those with advanced intersex stages, because the small number of bundles of 

sperm might be concealed amongst the great number of large oocytes. Surprisingly, there was 

a preponderance of males among the bivalves from the Bay of Bourgneuf in May, a situation 

which has never been reported in the literature. Recently, in the framework of the European 

programme INTERREG, Minier et al. (2011) have reported that a bias towards males was 

seen at Saltash in the Tamar Estuary (UK). In some sites and at some sampling dates, non 

significant trends have been shown, with 60% of males observed (Chesman and Langston, 

2006; Langston et al., 2007).  

In addition an asynchronous period of sexual maturity has been frequently observed in the 

estuaries of northern France with different patterns depending on different sites. Such 

asynchronous in spawning between sexes have been observed in other bivalve species living 

in contaminated sites and it has been argued that it could affect recruitment (Smaoui-Damak 

et al., 2006 and literature cited therein). Differences between sexes have been shown in clams 

Mya arenaria exposed to contrasted temperatures and a herbicide mixture (Greco et al., 

2011). A gradual sexual maturation was observed in both sexes through experimental time, 

but females had a higher sensitivity to both stressors compared to males. The impairment of 

gonad maturation may be due to direct effects of contaminants with properties of EDCs 

(Cooper and Wintermyer, 2009; Gagné et al., 2003; Gauthier-Clerc et al., 2002; Siah et al., 

2003) or to indirect effects on energy metabolism (Gauthier-Clerc et al., 2002). The 

development of gonads is controlled at least partly by the availability of energy reserves 

(particularly glycogen and triacylglycerols) as illustrated by the inverse relationship between 

hepato- and gonado-somatic indices: reserves initially stored in the hepatopancreas are 

transferred to gonads and used for the maturation of sexual products. In populations of S. 

plana from Portugal, the Netherlands and Norway, differences in annual cycles were 

attributed to different temperatures and food availabilities (Santos et al. 2011b). In situ 

investigations examining biological indices, energy reserves and sexual maturity have shown 

differences between bivalve populations from contaminated and cleaner sites (Mouneyrac et 

al., 2008; Tlili et al., 2011). They could be attributed to differences in the level of pollution of 

the site of origin as indicated by biomarkers. However, these authors underline that it is 

needed to take into account also the trophic status of the system since at low levels of 

nutrients or food availability, the ability of organisms to cope with pollutants is generally 
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decreased (Heugens et al., 2001). A previous study carried out over more than one year in the 

Loire estuary and the Bay of Bourgneuf has shown how complex was the relationship 

between food availability (as chlorophyll, phaeopigments and total organic carbon in 

sediment) and the condition and the reproductive status of S. plana (Fossi Tankoua, 2011). 

Because occasional data on food availability have a poor significance (due to high temporal 

variability), it would be preferable to assess directly the energy reserves which may be 

allocated to reproduction.  

 

 

5. Conclusion 

 

The main contribution of the present study is to document the presence of intersex in 

Scrobicularia plana from all the studied estuaries of northwest France, in agreement with 

recent studies in other European estuaries whereas older studies showed hermaphrodism 

rarely and at much lower levels. These disturbances are most probably attributable to the 

presence of EDCs. Our results – obtained in sites the chemical and ecological status of which 

is considered “good” according to the criteria of the WFD – re-inforce the concern linked to 

the subtle effects of EDCs, which are active at very low doses, often in the absence of any 

other sign of toxicity. However at this stage, no link may be established between intersex and 

populational effects. 

The next steps to be accomplished are i) an assessment of the ratio between lipids 

contributing to energy storage (triacylglycerols) and structural lipids (phospholipids and 

sterols) providing good indices of the physiological status; ii) a characterization of the levels 

of chemicals with a potential of EDCs (estrogenic, androgenic and anti-androgenic) in the 

sediments of the studied sites in order to relate them to the incidence of intersex in 

Scrobicularia plana.  
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Table 1. Characteristics of sampling sites 

 

Sites GPS coordinates Ecological health 

status 

Chemical health 

status 

Bay of Bourgneuf 46° 56' 23.08" N, 2° 04' 40.60" W Good Good 

Loire estuary 47° 16' 29.66" N, 2° 07' 59.76" W Good Bad 

Vilaine estuary 47° 29' 54.15" N, 2° 26' 22.22" W Good Good 

River of Noyalo 47° 37' 02.18" N, 2° 41' 07.9" W Good Good 

Blavet estuary 47° 46' 23.22" N, 3° 18’ 1.67" W Moderate Good 

Laïta estuary 47° 48' 13" N, 3° 31' 37" W Good Good 

Bélon estuary 47° 49' 17.89" N, 3° 39' 04.47" W Good Good 

Odet estuary 47° 58' 11" N,  4° 05' 48" W Moderate Good 

Goyen estuary 48° 02' 17"N, 4° 29' 16" W Good Bad 

River of L’Hôpital 

Canfrout 

48° 19' 15.36" N, 4° 15' 59.55" W Good Good 

Saint-Brieuc bay 48° 31’ 35.3" N,  2° 37’ 50,6" W Poor Good 

Frémur estuary 48° 36’ 18.1" N,  2° 07’ 25" W Poor Good 

Seine estuary 49° 26' 36.19" N, 0° 16' 05.36" E Moderate Bad* 

 

 

Sources : (http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB; * : 

Dauvin et al., 2007). 

http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB
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Table 2. Biometric measures: Condition index (CI), and hepatosomatic index (HSI) 

 

  Bourgneuf Loire estuary Vilaine  River of 

Noyalo 

Blavet Laïta Bélon Odet Goyen River of L’Hôpital-

Camfrout 

Saint Brieuc Frémur Seine 

 CI              

MAY  23 (5) abc 23 (5) ab 23 (5) ab 33 (7) fg 26 (5) bcd 37 (4) g 31 (4)ef 31 (5) fg 28 (4) cde 27 (5) bcde 21 (3)a 28 (4) de 37 (4) g 

JULY  33 (5) ef 29 (6) abcde 30 (6) bcde 30 (7) cde 32 (5) ef 29 (7) abcde 38 (3)fg 28 (3) abc 31 (5) de 26 (4) ab 26 (5)a 28 (3) abcd 42 (6) g 

 HSI              

MAY  - - 21 (9) bc 21 (3) b 29 (5) ef 25 (4) cd 25 (6) cd 27 (6) def 29 (4) ef 26 (4) de 29 (6) f 27 (6) def 17 (4) a 

JULY  25 (5) ab 30 (7) bc 27 (10) abc 23 (6) a 28 (7) abc 31 (7) bc 28 (7) abc 32 (7) c 30 (6) bc 29 (9) bc 29 (12) bc 29 (6) abc 26 (10) abc 
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List of figures 

 

FIGURE 1. Spatio-temporal variations of the gonadosomatic index of the clam Scrobicularia 

plana. Mean and standard deviation, N = 30 for each site. * significant temporal differences. 

 

FIGURE 2. Light micrographs of the portion of the gonads of S. plana. a) female, ovarian 

tissue; b) non affected male, testicular tissue; c to f male testicular tissue showing the 

presence of oocytes, with different degrees of intersex from focal to advanced (O: oocytes; S: 

spermatozoa with the lumen of follicle filled with tails; FO: follicle containing oocytes; FS: 

follicle containing spermatozoa) 

 

FIGURE 3. Proportion of female, male and intersex clams found in May and July. * indicates 

significant departure from unity in ratio of males (non affected + intersex) to females (p<0.05, 

Z test) 

 

FIGURE 4. Different degrees of intersex in the gonads of S. plana collected in May termed 

according to Chesman and Langston (2006). The number above each bar indicates the 

percentage of intersex males observed at each site among a sample of 30 clams.  

 

FIGURE 5. Sexual maturation with partitioning expressed in percent between each observed 

development stages of gonads and sexual maturity index (SMI) from S. plana collected in the 

13 sites (with the exception of Hôpital-Camfrout River estuary) in may. SMI =Σ (% of each 

sexual state X maturity factor). Each stage was categorized by a maturity factor (0, spent; 1, 

indifferent; 2, development; 3, mature; 4, spawning), according to Mouneyrac et al. (2008). 
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Abstract 

The aim of this study was to investigate for the prevalence of intersex in Scrobicularia plana 

and a possible link with the presence of Endocrine Disrupting Compounds (EDCs) in 

superficial sediments. In twelve estuaries from NW France differing by their degree of 

contamination (as documented by the data of “Réseau National d’Observation” (Marchand. et 

al., 2009) intersex and sex-ratio were examined in S. plana collected during the maturation of 

sexual products. The presence of EDCs in superficial sediments collected at the same sites 

was investigated by using a battery of in vitro bioassays allowing the quantification of 

receptor-mediated activities, namely estrogen (ER), androgen (AR) and dioxin (AhR) 

receptors. Chemical analysis were carried out on superficial sediment after in vitro bioassays, 

in order to determine the concentrations of organochlorine pesticides (OCPs), polychlorinated 

biphenyls (PCBs), polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) which were normalized to the 

total organic carbon (TOC) content. Intersex cases were recorded in clams from all the studied 

sites, at a percentage varying from 22.2 to 60.0% of affected males. Significant estrogenic, 

anti-androgenic, PAH-like and dioxin-like activities were also recorded in all the sampling 

sites but at different intensities. On the other hand, significant androgenic activities were 

reported only in 6 over the 12 sites. The sum of PCBs was in the range of 67 to 6052 ng.g
-1

 

TOC (i.e. 0.4 to 184 ng.g
-1

 d.w.). The sum of organochlorine pesticides varied from 0 to 564 

ng.g
-1

 TOC (corresponding to 0 to 17 ng.g
-1

 d.w). 2,4-Dichlorodiphenyldichloroethylene and 

4,4-Dichlorodiphenyldichloroethane occurred in the highest concentrations. The sum of PAHs 

was in the range of 7510 to 561331 ng.g
-1

 TOC (i.e. 48 to 17064 ng.g
-1

 d.w.). Fluoranthene 

was found in the highest concentration and acenaphthylene in the lowest. No direct 

correlation was found between percentage of intersex and proportion of cellular responses in 

bioassays or organic compound concentrations detected by chemical analyses. 

 

1. Introduction 

Estuaries are the most productive ecosystems in the world, but they are also among the most 

threatened by human activities. Estuarine sediment is the final repository of many classes of 

contaminants issuing from human activities. Among these pollutants, the so-called “endocrine 

disrupting compounds” (EDCs) have emerged these last three decades. EDCs have the 

potential to interact with the endocrine system by interfering with the synthesis, secretion, 
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transport, binding, action or elimination of natural hormones (Kavlock. et al., 1996). In 

december 1999, European community has established a priority list of 553 man-made 

substances and 9 hormones suspect to act as endocrine disrupters 

(http://ec.europa.eu/environment/endocrine/documents/sec_2007_1635_en.pdf). Among a 

number of 600 chemical substances screened for their possible endocrine action, 320 showed 

an evidence or potential evidence for ED effects, while 109 were not retained and 147 have 

been completely excluded from the evaluation. EDCs differ by their origin, structure, nature 

and mode of action. Numerous studies dealing with the effects EDCs on animals as well as 

humans have been conducted (Scott and Sloman, 2004; Cevasco. et al., 2008). It is thus well-

known that some organic pollutants can disrupt the endocrine system of humans and biota by 

binding to the estrogen receptor, ER, the androgen receptor, AR or the Aryl hydrocarbon 

receptor, AhR (Ohtake. et al., 2003). Exposure to EDCs may lead to adverse health effects, 

such as increased rates of specific cancers and reproductive system abnormalities. In the 

aquatic species, these studies concern principally fish (Park. et al., 2009), gastropods or 

bivalve species of economic interest (Matthiessen and Sumpter, 1998; Puy-Azurmendi. et al., 

2010; Zou, 2010). Few studies concern the effects of EDCs on non commercial species like 

Scrobicularia plana (Chesman and Langston, 2006; Langston. et al., 2007).  

The clam S. plana is an endobenthic organism, important for the structure and 

functioning of estuarine and coastal mudflats, and thus the reproduction success of this 

species is a topic of interest for environmental conservation. Intersex cases have been 

described in this specie in UK (Chesman and Langston, 2006; Langston, et al., 2007) and 

Portugal (Gomes. et al., 2009) estuaries. Langston et al. (2007) have also demonstrated that 

xenoestrogens were able to induce a feminization of male clams. The aim of the present study 

was to investigate for the presence of intersexe in S. plana and to examine if they may be 

linked to the presence of EDCs in 12 estuaries and bays from the NW of France. To detect 

respectively estrogenic, (anti)androgenic and dioxin-like and activities, different receptor-

mediated activities were used (ER, AR and AhR). Based on the responses obtained with in 

vitro cellular bioassays, chemical characterization of sediment extract was then carried out to 

quantified selected classes of EDCs, which may be responsible for the activity observed. 

 

 

http://ec.europa.eu/environment/endocrine/documents/sec_2007_1635_en.pdf
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2. Material and Methods 

2.1. Site description 

Twelve sites in the North-West of France - differentially impacted by anthropogenic 

pressure - were investigated (Table 1). The choice of these sites took into account information 

available for contaminants in the framework of the French “Mussel Watch” Programme 

(Marchand, et al., 2009) and provided by the regulation authorities (Table 1) for the 

implementation of the European Community Water Framework Directive (ECWFD). In the 

WFD, water masses are classified according to their ecological status and their chemical 

status (Table 1). The Seine estuary (49° 26' 36.19" N, 0° 16' 05.36" E) is taken as a positive 

control in this study. Indeed, the Seine basin (78,650 km2) concentrates 40% of the economic 

activity of France and 50% of the river traffic; 60% of its catchments consist of arable lands. 

Thus pollutant inputs including EDCs are very important in this estuary and their effects on 

biota, especially some species of fish and molluscs are well-documented (Tronczynski. et al., 

1999; Poirier. et al., 2006; RNO, 2006; Cailleaud. et al., 2007b; Amiard-Triquet and Rainbow, 

2009; Amiard. et al., 2009; Huet. et al., 2009; Marchand, et al., 2009; Amiard-Triquet. et al., 

2011; Poisson. et al., 2011). The Loire estuary is exposed to toxic anthropogenic effluents 

transported by rivers from remote and nearby conurbations, and industrial and agricultural 

areas but at a lower extent than the Seine estuary. On the other hand, the Bay of Bourgneuf, 

mainly devoted to oyster farming, extensive agriculture and tourism is well-documented as a 

reference site (Geffard, 2001; Geffard. et al., 2005; Kalman. et al., 2009; Fossi Tankoua. et 

al., 2010). Some of these estuaries run thought large cities (Seine, Loire), others near medium-

sized cities (Odet, Blavet, Noyalo, Vilaine and Saint-Brieuc) or small towns (Bourgneuf, 

Goyen, Frémur, Bélon and Laïta). Some of the studied sites are surrounded by watersheds 

dominated by a more or less intensive agriculture which constitute an important source of 

pesticides known to act as possible endocrine disruptors. 

 

2.2. Animals and sediment collection  

Sampling campaigns were conducted in 2010 in 12 sites of the NW France (Table 1). 

At each site, 30 clams of similar shell length (3.5 ± 0.4 cm) were handpicked in the intertidal 

zone at low tide for histological analysis. The surface oxygenated layer (a few mm) of 
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sediments destined to in vitro bioassays, total organic carbon (TOC) concentration and grain 

size determination, and analysis of organic contaminants, were scraped off at three places 

distant by a few meters (about 300 cm
2 

each) and placed in three aluminum boxes. Sediment 

samples and animals were transported to the laboratory in isothermal containers, with wet 

algae or sediment from the site of origin without seawater for the clams. In the laboratory, 

sediments were frozen at -80°C until their use, whereas animals were dissected after 2 hours 

of depuration.  

 

2.3. Histological observations 

Gonads were isolated and fixed with a formaldehyde solution (10%) at the salinity of 

the site of origin. Fixed gonads were then dehydrated and paraffin-embedded and cut (5-7µm) 

with a microtom. Thick sections were colored with hemalun-eosin before observation with a 

light microscope coupled to an image analyzer to determine gender, and search for intersex. 

 

2.4. Sediment characteristics  

Sediment characteristics were determined in sediment samples. Dry matter and total 

organic carbon (TOC) were determined by an external laboratory (UMR 5805 EPOC, 

Bordeaux ; M.Cremer). Grain size was determined by gravimeter by a laser gravimeter. These 

parameters are indispensable to standardize the concentrations of persistent organic pollutants 

(POPs). Indeed, TOC is a factor known to influence compound partitioning/retention in soils, 

especially for POPs. Because of their hydrophobic nature, most of them have a strong affinity 

with TOCs (Nam. et al., 2008). 

 

2.5 Chemicals and reagents 

Flutamide (Flut), 3-(4,5-dimethylthiazol-2-ol)-2,5-diphenyltetrasodium bromide 

tetrazolium (MTT), 17β-estradiol (E2), 5α-dihydrotestosterone (DHT), Luciferin, methanol 

(MeOH) and dimethylsulfoxide (DMSO) were purchased from Sigma-Aldrich (St Quentin 

Fallavier, France). 2,3,7,8-tetrachlorodibenzo-p-dioxin (TCDD) was obtained from 
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Promochem (Molsheim, France). All standards were of 98.1– 99.8% purity. For bioassay 

experiments, stock solutions (10 mM) were prepared in either dimethylsulfoxide (DMSO) or 

methanol and stored at −20 °C. Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), 

Polychlorobiphenyls (PCBs) and pesticides (OCPs) used for chemical analyses and SR12813-

EQ determination were purchased from Sigma-Aldrich. All the chemical reagents used and 

their abbreviation are listed in table 3.  

 

2.6. Sediment extraction procedure for cell-culture in-vitro bioassays 

Sediment extracts were prepared as summarized in annex1. All solvents used were 

HPLC-grade (Sigma-Aldrich). Briefly five grams of freeze-dried and sieved sediment (2mm) 

from each location were extracted with a mixture of 10 mL of acetone and dichloromethane 

(50: 50 v/v) with accelerated Solvent Extraction (Three extraction cycles in 22 mL stainless 

steel extraction cells, 75 °C, 103 bars, ASE 200; Dionex, France). Extracts were firstly 

concentrated by rotary evaporation at (51°C, vaccum bar: 600, time: 35 min) and then 

evaporated to complete dryness under a gentle nitrogen stream and reconstituted into 1 mL of 

the extraction solvent. The finals extracts were then divided gravimetrically in two equal 

parts. Those destined to bioassays were completely dried under nitrogen stream, dissolved in 

500 µL DMSO each, homogenized and stored at -20°C until use. The second part was 

destined to chemical analysis. 

 

2.6. Cell culture and in vitro bioassays 

In vitro bioassays offer a rapid and sensitive response which take into account all the effects 

of the mixture of contaminants presents in the tested sample. 

 

2.6.1. Estrogenic, (anti-.)androgenic and dioxin-like activities 

The MELN reporter cell lines were used to measure the estrogenic activity of sediment 

extract, whereas for androgenic and antiandrogenic activities, MDA-Kb reporter cell lines 

were used. The MELN cell line was derived from MCF-7 breast cancer cells that have been 
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stably transfected with a plasmid containing the luciferase gene (Luc) driven by an ERE in 

front of the β-globulin promoter (Balaguer. et al., 1999). The MDA-kb-2 cell line (ATCC, 

#CRL-2713) was obtained by stable transfection of AR and a MMTV-driven luciferase 

reporter gene into the human mammary cancer MDA-MB-453 cell line (Wilson. et al., 2002). 

Dioxin-like activities were measure in the fish liver PLHC-1 cell line (ATCC, #CRL-2406) 

previously described (Ryan and Hightower, 1994). Routinely culturing condition for both cell 

lines have been previously described in detail (Louiz. et al., 2008; Kinani. et al., 2010). 

For estrogenic and (Dedourge-Geffard et al.)androgenic activities cell were left to incubate in 

a phenol red free DMEM (supplemented with 3% of dextran charcoal coated-FCS, DCC 

medium) 48h before experiment beginning. An approximate density of 50,000 cells per well 

were then seeded in white-opaque 96-wells culture plates. One day later, serial dilution of 

organic extracts and reference chemical were added to cells in triplicate and left incubate for 

16h. At the end of the incubation period, medium was removed and replace by 50µL/well of 

0.3mM D-luciferine in DCC medium. After 5min, the luminescence signal was read in living 

cells every 2s per well with a microtiter plate luminometer (µBeta, PerkinElmer SAS, 

Courtaboeuf, France) (Creusot. et al., 2010; Kinani, et al., 2010).  

For dioxin-like activity, cell (≈50,000/well) were exposed to extract and reference 

chemicals as described above and left to incubate for 4h and 24h respectively in order to 

differentiate rapidly-metabolized dioxin-like compounds from persistent ones (Louiz, et al., 

2008; Creusot, et al., 2010; Kinani, et al., 2010). Then plates were processed for 7-

ethoxyresorufin-O-deethylase activity on intact cells as previously described (Mosmann, 

1983; Laville. et al., 2004). 

DMSO concentrations in all culture media were 0.5% (for agonist test) and 0.6% (for 

antagonist tests). 

 

2.6.2. Cell viability 

After exposition, cellular viability in different cell lines was estimated with the 

methyl-thiazol-tetrazolium (MTT) assay following the Mossman modified protocol 

previously described (Laville, et al., 2004). 
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2.6.3. Data analysis and determination of bioassay-derived toxic-equivalents 

As described by precedent authors (Creusot, et al., 2010; Kinani, et al., 2010), efficient 

concentrations (i.e. EC20 and EC50, the concentrations of sediment extracts and chemical 

standards that give respectively 25 and 50% of the maximum luciferase or EROD activities) 

and sigmoid dose-response curves and were determined with the REGTOX 7.5 Microsoft 

Excel macro (freely available at http://eric.vindimian.9online.fr), by using Hill equation 

(Vindimian. et al., 1983). For compounds with incomplete dose/response curves, i.e. which 

does not reached a plateau; the Hill parameter for maximal effect was fixed at 100% (maximal 

response given by the positive control) before modeling of the data. In all bioassays, 

significant responses were defined as those greater than two times the standard deviation of 

the response obtained with solvent control (DMSO). The estrogenic, (anti)androgenic and 

dioxin-like activities in samples derived from bioassays were respectively expressed as E2-, 

DHT-, Flu- and BaP- or TCDD- equivalents (Bio-ref-EQs). To overcome the possible 

influence of sediment type (granulometry and TOC content), these activities were calculated 

as the ratio of the EC20 of the reference chemicals expressed as ng/L or mg/L to that of the 

sample expressed as equivalent gram of TOC per liter (g TOC EQ/L).  

 

2.7. Chemical analyses 

PAHs were analyzed by GC/MS. PCBs and organochlorinated pesticides (OCPs) were 

analysed by GC/ECD. The analytical procedures were adapted from (Budzinski. et al., 2000) 

for PAHs; (Alder. et al., 2006) for pesticides; and (Cailleaud. et al., 2007a) for PCBs.  

  

2.8. Statistical analysis 

Statistical analyses were performed using XLSTAT
®
 2011. Normality of data was 

checked using Shapiro and Wilk’s test. To assess comparisons of means, a one-way variance 

analysis (ANOVA) and then a Dunnett’s unilateral test were performed (P < 0.05). A 

principal component analysis (PCA) was carried out to discriminate the intersite variations of 

the studied parameters (intersex in clams, concentration of luciferase induction in treated cells 

and organic compound concentration revealed by chemical analysis), and to put in evidence if 

http://eric.vindimian.9online.fr/
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any relationship existed between them. In cell bioassays, each sample was tested at different 

concentrations in at least two independent experiments, with a negative (solvent) control and 

complete dose/response for reference chemicals (E2, Fluta, DHT, BaP, TCDD) at each time. 

 

3. Results 

3.1. Characterization of superficial sediments 

Grain size and TOC of sediments from the twelve sites are presented in table 2. The 

TOC content in superficial sediments varied from 4.3 to 65.8 mg of C per gram of sediment 

dry weight with the highest content in the Laïta and Odet estuaries (65.8 and 56.4 mg C.g
-1

 

sediment d.w.) and the lowest in the Saint-Brieuc and Bourgneuf bays (4.3 and 6.3 mg C.g
-1

 

sediment d.w.). The TOC content was correlated to the grain size, the sites with the higher 

percentage of big size particles (200-630) where those with less TOC content. 

 

3.2. Intersex 

The percentages of normal females, non affected and intersex males are shown in Fig. 

1. As recommended by (Chesman and Langston, 2006)), it was assumed that intersex 

individuals were ‘affected’ males. Intersex males were present in all sites, representing 22.2% 

at the minimum in the Odet estuary to 60.0% of the total number of males at the maximum in 

the Loire estuary. When intersex is expressed taking into account the total population, this 

percentage varied from 13.3 % at the minimum in the Bélon estuary to 27.8 % at the 

maximum in the Seine estuary. Sex ratios did not differ significantly from unity (Z test) in 

most cases (Fig. 1). Sex ratios were biased towards females at one (St Brieuc, p < 0.05) of the 

twelve sites surveyed whereas a sex-ratio biased towards males was observed in the bay of 

Bourgneuf (p =.0.011).  

The degree of intersex is depicted in Figure 1. The highest degrees of intersex 

(advanced and enclosed) were mainly observed in the Vilaine (71%), the Bay of Bourgneuf 

(67%), the Blavet (43%), and the Seine estuary (40%). On the other hand, the lowest degrees 

of intersex (focal and diffuse) were mainly observed in the Bay of St Brieuc (75%), Fremur 

(71%), Loire (67%) and Bélon (50%) estuaries. At the sites where many cases of intersex 
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were depicted (Fig. 1), the degree of intersex is not systematically higher than at the sites with 

a lower number of cases.  

 

3.3. Cellular activities of organic sediment extracts 

Because the slopes of dose-response curves for different sediment extracts were not parallel to 

that of references (β -E2, Flutamid, TCDD and BaP) the use of EC25 was chosen to derive 

Bio- Ref-EQs. All the cellular activities obtained are summarized in figures 2 and 3. 

 

3.3.1. Estrogenic activity  

Significant dose dependent-induction of luciferase activity was obtained for all tested 

sediment extracts. The response magnitudes varied between 33% and 78% of the maximal 

response elicited by β-E2. The highest values of estrogenic activities (Figure 2) were obtain in 

Seine, Frémur and Blavet estuaries (39 to 41 ng.g
-1

 COT), followed by Bélon, Goyen and 

Saint-Brieuc (respectively 27, 21 and 18 ng.g
-1

 COT). The lowest values were observed in 

Bourgneuf (7 ng.g
-1

 COT) and Odet (9 ng.g
-1

 COT). 

 

3.3.2. (Dedourge-Geffard et al.) androgenic activity  

All the sediment extracts showed an anti-androgenic activity (Figure 2). The highest activity 

was obtained in the Seine estuary with 1 628 578 Flu-EQs (ng.g
-1

 COT). This value was 3.5 to 

4.8 times higher than in other sites. Odet and Vilaine have shown the lowest values, 

respectively (165 641 and 168 912 Flu-EQs (ng.g
-1

 COT). When expressed in Flu-EQs, ng.g
-

1
sediment d.w. (Annex 1), the highest activity is maintained in the Seine estuary (16188 Flu-

EQs ng.g
-1

sdt), and the lowest values in the bays of Bourgneuf and Saint-Brieuc.  

A lower androgenic activity varying from 31 to 57 DHT-EQ (ng.g
-1

 COT) was induced by 

sediment extract from 6 sites over the 12 studied (Noyalo, Frémur, St-Brieuc, Loire and Seine 

estuary). 
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3.3.3. Dioxin-like activity  

As observed in the previous bioassays, all the sediment extracts have shown significant HAP-

like and dioxin-like activities (Figure 3). The profile was approximately similar for both 

activities. The Seine estuary showed the highest BaP and TCDD-EQs values with respectively 

1787 BaP EQ (µg.g
-1

 TOC) and 1053 TCDD-EQ (ng.g
-1

 TOC). In the Loire, Bélon, Blavet 

and Goyen estuaries values were comprised between 569 and 619 BaP-EQ (µg.g
-1

 TOC). The 

remaining sites showed low values comprised between 81 and 263 BaP-EQ. µg g
-1

TOC) with 

the lowest in the Noyalo river. In the case of dioxin-like activities, lowest values (74 to 190 

TCDD-EQ in ng.g
-1

 TOC) occured in the same sites as for BaP-EQ activity, with the 

exception of the Bélon estuary where TCDD-EQ activity was lower. 

 

3.6. Chemical analyses 

3.3.1. Polyaromatic hydrocarbons 

All the PAHs analysed were present in the studied sediment extracts (table 4). 

When taking in account the seventeen PAHs analysed (Figure 4), the Goyen and Seine 

estuaries have shown the highest values, respectively 136 and 114 µg.g
-1

 COT. In the 

decreasing order the Blavet, Loire, Frémur, Bélon and Vilaine estuaries have shown medium 

values whereas the lowest were obtained in the Noyalo river estuary and the Bourgneuf bay. 

The total PAH concentrations showed a profile closed to that obtained when PAH-like 

activities were tested on PLHC1 cells. When looking at the results expressed in ng.g
-1

 of 

sediment (Annexe 2), the profile was different. The Goyen estuary still had the highest value, 

but the PAH concentration was 3.1 times higher than in the Blavet estuary, which occupied 

the second position just before the Bélon and Seine estuaries. But the sites with the lowest 

PAH concentration remained the same (Bourgneuf, Saint-Brieuc and Noyalo). 

 

3.3.1. Polychlorobiphenyls  

When taking in account the seven PCBi analysed, concentrations (Figure 4) varied 

between sites with the highest values in the Seine estuary (2736 ng.g
-1

 COT), followed by 
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Frémur, Blavet, St Brieuc and Loire (1290, 805, 707 and 479 ng.g
-1

 COT respectively). The 

lowest concentration was recorded in the bay of Bourgneuf (65 ng.g
-1

 COT). As for PAH 

concentrations, the profile was different when the results are expressed per gram of sediment, 

with the highest values recorded in the Blavet, Odet and Seine estuaries. The lowest value was 

again recorded in the bay of Bourgneuf as when concentrations are expressed per gram of 

TOC (Figure 5). 

 

3.3.2. Organochlorine pesticides 

OCPs were not detected in Bourgneuf and Saint-Brieuc bays as depicted in Figure 4. 

In the ascending order, concentrations of 24.2 to 108.5 ng.g
-1

 COT were observed respectively 

in the Laïta, Vilaine, Odet, Blavet, Bélon, Noyalo river, Loire and Goyen estuaries. The 

highest concentration (300.5 ng.g
-1

 COT) occured in the Seine estuary. The total PCB 

concentrations showed a profile closed to that obtained when dioxin-like activities were tested 

on PLHC1 cells, with the exception of the Fremur estuary. As in the case of PAH and PCB 

concentrations, the profile was different when the results are expressed per gram of sediment 

(Figure 5). In particular the Goyen estuary showed the highest OCP concentration (4.7 ng.g
-1

 

sdt) when expressed in ng.g
-1

 of sediment, whereas the Frémur estuary remain the lowest (0.1 

ng.g
-1

 sdt, with the Bays of Bourgneuf and St-Brieuc where OCPs were not detected. 

 

3.3.4. Contribution of different classes of organic compounds to the activities revealed by in 

vitro bioassays 

3.4. Principal components analyses 

Data taken into consideration for the first Principal Components Analyses (PCA) were: the 

percentage of intersex (number of affected males to the total number of males) and the results 

of .in vitro bioassay tests (oestrogenic, anti-androgenic, PAH and dioxin-like activities, Figure 

5). For the second PCA, data taking into consideration were: the percentage of intersex as in 

the first PCA and the sum of different organic compound classes detected in the sediment 

extracts by chemical analysis (PAHs, PCBs, OCPs, Figure 6). For two types of ACP, 

variables were very good represented with at least 85% of the variance represented in the first 
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two axes F1 and F2. The plots of scores in the co-ordinates of principal components F1 and 

F2 for each PCA done are presented in figures 5 and 6. In the two cases, the plots of scores in 

the co-ordinates of principal components F1 and F3 on the one hand, and F2 and F3 on the 

other hand, were not shown since these representations were mainly redundant with those of 

F1 vs. F2 (F1 vs F3) or retained less information (< 36% for F2 vs. F3). The correlation 

circles are also displayed the corresponding figures. F1 is positively correlated with in vitro 

bioassay activities (Figure 5) or organic compound concentrations (Figure6), where as F2 axe 

was correlated with the percentage of intersex (circle of correlations). This orthogonal 

disposition provides us information about the independence of these two parameters. The rate 

of intersex males seems independent of the EDC activities and concentrations reveal by 

bioassay or by chemical analysis. 

In the figures 5 and 6 there was a clear separation between the results of the Seine from those 

of the other sites. The centroid of the cloud of Seine scores is located at the extremity of the 

positive part of F1 (positively correlated with high bioassays activities and organic compound 

concentrations), whereas the other sites are located in the medium or negative part of F1 

(correlated with moderate to lower bioassays activities or organic compound concentration). 

The centroid of the clouds of St-Brieuc, Loire and Frémur scores are located at the upper of 

the positive part of F2, positively correlated with high percentage of intersex.  

 

4. Discussion 

 

5. Conclusion 
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Table1. Characterization of sampling sites (BOU: Bourgneuf Bay; LOI: Loire estuary; VIL: Vilaine estuary; NOY: River of Noyalo; BLA: 

Blavet estuary; LAI: Laïta estuary; BEL: Belon Estuary; ODE: Odet estuary; GOY: Goyen estuary; SB: Saint Brieuc Bay; FRE: Frémur estuary; 

SEI: Seine estuary) 

Sites GPS Coordinates Ecological 
health status 

Chemical 
health status 

Potential impact of 
bordering rivers on the 
coastal waters 

Potential impact of 
wastewater treatment 
plants 

Potential impact of population 
density of the surrounding 
townships  

Importance of 
harbour activities 

Bay of 
Bourgneuf  

2° 04' 40.60" W, 
46° 56' 23.08" N 

Good Good Moderate Moderate Low Moderate 

Loire estuary 2° 07' 59.76" W, 
47° 16' 29.66" N 

Good Bad High High High High 

Vilaine 
estuary 

47° 29' 54.15" N, 2° 
26' 22.22" W 

Good Good Moderate Low Low Moderate 

River of 
Noyalo 

47° 37' 02.18" N, 2° 
41' 07.9" W 

Good Good High Moderate Moderate Low 

Blavet 
estuary 

47° 46' 23.22" N, 3° 
18’ 1.67" W 

Moderate Good High High Moderate High 

Laïta estuary 47° 48' 13" N, 3° 
31' 37" W 

Good Good Moderate Low Moderate Low 

Bélon 

estuary 

47° 49' 17.89" N, 3° 

39' 04.47" W 

Good Good Moderate Low Low Low 

Odet estuary 47° 58' 11" N,  4° 
05' 48" W 

Moderate Good Moderate Moderate High Moderate 

Goyen 

estuary 

48° 02' 17"N, 4° 29' 

16" W 

Good Bad Low Moderate Low Low 

Saint-Brieuc 
bay 

48° 31’ 35.3" N,  2° 
37’ 50,6" W 

Poor Good Moderate High High High 

Frémur 
estuary 

48° 36’ 18.1" N,  2° 
07’ 25" W 

Poor Good Moderate High Moderate Low 

 

Sources : http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB (AELB. et al., 2003) 

http://www.marais-breton-baie-bourgneuf.com/sage/iso_album/document_1-diagnostic_du_territoire_v4_2008_10_03.pdf 

http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/atlas_DCE/scripts/site/carte.php?map=LB
http://www.marais-breton-baie-bourgneuf.com/sage/iso_album/document_1-diagnostic_du_territoire_v4_2008_10_03.pdf
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Table 2. Characterization of superficial sediments 

 

 Bourgneuf Loire  Vilaine  Séné Blavet Laïta Bélon Odet Goyen Brest Saint 

Brieuc 

Frémur Seine 

Granulometry (µm) 

< 2 1.90 4.86 4.50 5.25 3.83 2.28 3.16 3.07 2.39 3.33 1.35 3.96 3.27 

2-20 15.95 49.67 49.04 56.69 43.40 28.93 39.54 38.05 26.77 38.7 8.27 35.57 26.53 

21-50 6.47 33.08 32.37 43.40 34.74 29.67 36.50 37.40 35.98 27.95 9.93 33.94 30.70 

51-200 26.10 11.18 13.14 8.74 16.43 32.58 19.06 19.33 30.82 24.38 44.2 24.61 37.86 

200-630 49.61 1.21 0.92 0.62 1.56 6.55 1.74 2.15 4.03 5.67 36.24 1.89 1.64 

              

TOC (mg C.g
-1

 

sdt) 

6.3 26.1 23.3 34.3 35.9 65.8 50.0 56.4 42.7 30.4 4.3 14.5 9.9 
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Table 3. Overview of investigated chemicals: chemicals families, analytical standards, sources and methods used for their quantification in 

samples 

Chemical classes  Chemicals Analytical methods (Reference) 

PAHs (Origin) Naphthalene (Owen et al.), acenaphthylene (Scholz et al.), acenaphthene (Ace), 

fluorene (Flu), 

phenanthrene (Phe), anthracene (Ant), fluoranthene (Flt), pyrene (Papaspyrou et 

al.), 

benz[a]anthracene (B[a]A), chrysene (Chr), benzo[b]fluoranthene (B[b]F), 

benzo[k]fluoranthene (B[k]F), benzo[a]pyrene (B[a]P), indeno[1,2,3-c,d]pyrene 

(Ind), dibenz[a,h]anthracene (DBA), benzo[g,h,i]perylene (B[ghi]P) 

 

Organochlorine pesticides (Origin) HCB, 2,4’DDE , Cis Chlordane,  Trans Nonachlor, 4,4’DDE+Dieldrin, 4,4’DDD, 

2,4’DDT, 4,4’DDT,  Lindane 

 

Polychlorobiphenyls (Origin) CB 50+28, CB 52, CB 101, CB 115, CB 153, CB 138, CB 180  
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Table 4. Concentrations of the 17 PAHs and their relative contribution to the total dioxin-like activity in sediment organic extract from the twelve 

studied sites 

Chemicals LOQ (ng.g
-1

) IEF Concentrations in sampling sites (ng.g
-1

 COT) 

BGF LOI VIL  NOY BLA LAI BEL ODE GOY SB FRE SEI 

BaP 4h TCDD 24h             

Nap 0.11 n.i. n.i. 164 490 186 87 324 106 105 96 416 53 221 882 

Acpy 0.17 5.56
E-03

 n.i. Nd. 82 43 24 93 47 75 49 239 46 94 333 

Acp 0.08 n.i. n.i. 72 173 179 36 232 47 108 63 251 26 114 410 

Flu 0.09 1.44
E-02

 n.i. 90 231 204 62 328 62 151 81 388 64 185 729 

Phe 0.06 n.i. n.i. 568 2372 1389 460 3221 775 1720 897 6302 957 2214 6833 

Ant 0.11 n.i. n.i. 135 456 263 83 627 316 261 154 1216 227 328 3752 

Flt 0.05 n.i. n.i. 889 5187 3676 1318 6848 2090 4746 2314 19368 3191 5403 13720 

Pyr 0.17 3.58
E-03

 n.i. 694 4186 2759 977 5552 1665 3795 2003 16269 2512 4407 11201 

BaA 0.06 2.58
E-01

 3.58
E-05

 368 2596 1695 531 3388 1160 2207 1154 10137 1750 2585 7217 

Triph+Chrys 0.06 2.92
E-01

 3.58
E-05

 613 3186 1961 757 3888 1220 2532 1302 9955 1814 2813 8930 

BbF+BkF+BjF   
 

1170 6138 4059 1787 8803 1923 5276 3185 23575 3511 6201 20455 

BeP   
 

521 2428 1507 610 3311 1077 1922 1244 8932 1231 2306 7938 

BaP 0.20 1 4.23
E-03 

518 3038 1848 668 3892 1415 2439 1462 11597 1739 2719 8430 

Per   
 

542 5249 1873 487 2176 708 1381 811 3248 491 758 3191 

IP 0.07 8.43
E-01

 2.79
E-02 

564 3206 2211 1026 4586 1619 2930 2036 12672 1927 3081 10325 

DaA+DaC   
 

102 611 399 174 885 265 494 363 2333 332 552 2085 

BP 0.16 n.i. n.i. 501 2395 1515 697 3325 1148 2061 1584 9195 1293 2188 7340 

Σ HAP (ng.g
-1

 COT)    7510 42025 25766 9784 51478 15644 32202 18797 136092 21164 36171 1137772 

                

Chem-BaP-EQ (ng.g
-1

 COT)                

Bio-BaP-EQ (ng.g
-1

 COT)    100 619 263 81 596 262 611 125 569 109 259 1781 

Chem-BaP-EQ/Bio-BaP-EQ (%)                

Chem-TCDD-EQ                

Bio-TCDD-EQ    77 404 190 74 306 107 163 81 512 136 277 1053 

Chem-TCDD-EQ/Bio-TCDD-EQ (%)                
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Table 5. Concentrations of organochlorine pesticides and polychlorobiphenyls in the sediment organic extract from the twelve studied sites 

Chemical classes Chemicals  SREF Concentrations in sampling sites 

   BGF LOI VIL  NOY BLA LAI BEL ODE GOY SB FRE SEI 

Organochlorine pesticides HCB  < 2.1 8.0 3.8 4.0 3.6 1.6 25.0 8.8 2.1 n.d. < 2.1 9.9 

2,4’DDE  n.d. 8.7 < 2.3 18.4 10.2 2.3 3.3 4.9 9.2 n.d. n.d. 64.1 

Cis Chlordane  n.d. 17.0 n.d. 31.1 1.8 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 108.4 

Trans Nonachlor  n.d. 3.7 4.9 4.5 4.3 2.5 16.0 4.7 2.9 n.d. n.d. 19.1 

4,4’DDE+Dieldrin  < 2.1 12.3 6.8 8.2 11.2 12.8 6.1 9.2 44.4 < 2.1 5.0 28.8 

4,4’DDD  < 2.1 11.6 2.5 1.1 8.9 3.2 2.9 8.3 42.8 n.d. 4.04 48.2 

2,4’DDT 1.8
E-02

 n.d. 3.4 6.3 < 3.4 < 2.1 < 2.1 < 2.1 < 2.1 n.d. n.d. n.d. 8.8 

4,4’DDT  n.d. < 2.1 n.d. n.d. < 2.1 n.d. 2.2 2.5 3.5 n.d. n.d. n.d. 

Lindane 2.2
E-02

 < 2.1 3.4 < 2.1 4.7 4.7 2.4 5.1 3.8 3.6 < 2.1 < 2.1 13.3 

Σ OCP (ng.g
-1

 COT)  0.0 65.7 24.2 68.2 40.0 22.4 55.4 38.5 104.8 0.0 9.0 287 

 
              

Polychloro biphenyls CB 50+28  n.d. 14.9 6.7 3.3 85.0 21.3 3.44 5.5 24.4 < 3.3 7.5 346.7 

CB 52  < 3.3 23.0 5.4 6.9 40.9 14.6 12.4 14.6 23.9 < 3.3 7.5 238.4 

CB 101 3.4
E-03

 < 3.3 68.4 18.4 26.3 70.7 43.8 30.8 53.6 58.6 641.1 1174.7 394.2 

CB 118  8.1 50.0 14.1 15.6 96.5 42.4 38.3 35.2 73.0 30.2 31.6 335.5 

CB 153 6.0
E-03

 33.6 140.0 43.4 44.2 204.9 55.6 45.3 139.1 95.8 18.4 31.1 608.5 

CB 138 5.3
E-03

 23.0 124.8 35.6 40.7 192.2 59.8 47.8 127.6 82.2 16.9 28.4 539.8 

CB 180 6.1
E-03

 < 3.3 59.0 18.6 24.0 115.3 21.9 19.8 93.9 33.7 < 3.3 9.2 272.7 

Σ PCB (ng.g
-1

 COT)  64 480 142 161 805 259 198 469 392 707 1290 2736 

               

 Chem-OCP-EQ (ng.g
-1

 COT)              

Bio-OCP-EQ (ng.g
-1

 COT)              

Chem-OCP-EQ/Bio-OCP-EQ (%)              

Chem-PCB-EQ              

Bio-PCB-EQ              

Chem-PCB-EQ/Bio-PCB-EQ (%)              
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Figure 1. Sex ratio, occurrence and degree of intersex in clams from twelve sites in the NW 

France 
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Figure 2. Estrogenic and anti-androgenic activities of the sediment extracts revealed 

respectively by using MELN and MDA-Kb2 reporter cell lines 
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Figure 3. PAH and dioxin- like activities revealed by using PLHC1 reporter cell lines 
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Figure 4. Sum of PAHs , PCBs and OCPs in ng.g-1 TOC determined in sediment organic 

extracts of the twelve sites by using chemicals analysis (ND: non detected) 
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Figure 5. Principal component analysis (principal plan 1&2) including in vitro bioassays and 

intersex data of the twelve sites. The correlation circle is shown in the vignette. Bioassays 

data: significant correlation with F1; Intersex: significant correlation with F2 
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Figure 6. Principal component analysis (principal plan 1&2) including sum of each class of 

organic compound and intersex data of the twelve sites. The correlation circle is shown in the 

vignette. PAH, PBC, OCP concentrations: significant correlation with F1; Intersex: significant 

correlation with F2 
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Annex 1. Sediment extraction procedure 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

Superficial sediment (≈ 0.5 cm) 

Extraction ASE (CH2Cl2/Acetone 

(v/v) ASE 200, Dionex) 

 

Granulometry 

Total organic carbon 

Drying 

Quantification of PAH, PCB, PBDE, 

OCP  

In vitro bioassays (Estrogenic, Androgenic, Anti-

androgenic, PAH-like and Dioxin-Like activities )on 

cells (MELN, MDA-Kb, PLHC1). 
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Annex 2. In vitro assays activities expressed in ng or µg per gram of sediment 

 Measured activities 

 Estrogenic Androgenic Anti-androgenic PAH-like Dioxin-like 

 E2-EQ 

(ng.g
-1

 sdt) 

DHT-EQ 

(ng.g
-1

 sdt) 

FLU-EQ (ng.g
-1

 

sdt) 

BaP-EQ 

(µg.g
-1

 sdt) 

TCDD-EQ 

(ng.g
-1

 sdt) 

Bourgneuf  0.04  2130 0.6 0.5 

Loire  0.31 0.8 8310 16.2 10.5 

Vilaine  0.31 1.2 3936 6.1 4.4 

Noyalo 0.48 1.9 9653 2.8 2.5 

Blavet  1.40  7101 21.4 11.0 

Laïta  0.64  15410 17.2 7.1 

Bélon  1.35  14094 30.5 8.1 

Odet 0.49  9342 7.1 4.6 

Goyen  0.88  9259 24.3 21.9 

Saint-

Brieuc  

0.08 0.2 1278 0.5 0.6 

Frémur  0.59 0.8 3089 3.8 4.0 

Seine 0.41 0.4 16188 17.7 10.5 

D.L.      
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Annex 3. Sum of PAHs, PCBs and OCPs in ng.g
-1

 sediment determined in sediment organic 

extracts of the twelve sites by using chemicals analysis  
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6.4 Conclusions 

Les critères d’évaluation de la reproduction établis sur les populations de Scrobicularia plana 

issues de treize sites du nord ouest de la France ont montré un certain nombre d’altérations 

telles que le développement asynchrone des produits génitaux des mâles et des femelles (la 

maturité étant globalement plus précoce pour ces dernières), des biais dans le sex-ratio qui est 

normalement équilibré entre les deux sexes et surtout, dans tous les sites, la présence 

d’individus intersexués qui ont été interprétés comme des mâles féminisés d’après Langston 

et al. (2007). En début de maturité sexuelle (mai), l’observation de l’intersexe a été menée sur 

des coupes histologiques représentatives des différentes zones de la gonade. A proximité du 

pic de maturité sexuelle (juillet), l’examen de l’intersexe a été réalisé à l’aide de frottis selon 

la procédure utilisée par Langston et al. (2007). Chacune de ces techniques présente des 

avantages et des inconvénients. Les coupes sont consommatrices de temps et de produits mais 

en contre-partie, elles permettent non seulement de distinguer le sexe et la présence 

d’intersexe, mais aussi de caractériser les stades de maturité sexuelle. Par contre, lorsque le 

bivalve est prêt à pondre, il est impossible de réaliser des inclusions correctes et dans ce cas,  

les frottis apparaissent comme la technique à privilégier. Cette détermination beaucoup plus 

rapide présente aussi quelques inconvénients. Ainsi, nous suspectons que, lorsque l’intersexe 

est très avancé, les ovocytes nombreux et de grande taille soient susceptibles de masquer les 

quelques groupes de spermatozoïdes restant, amenant à conclure qu’il s’agit d’une femelle au 

lieu d’un mâle intersexué (ce qui expliquerait l’absence d’intersexe en juillet dans la 

population de la Seine, choisie comme site témoin positif, alors que l’intersexe était le plus 

fort de tous les sites en mai, à 28% de la population totale). En début de maturité sexuelle, 

nous avons observé sur les coupes que les ovocytes étaient bien apparents quand les 

spermatozoïdes n’étaient pas encore clairement différenciés. L’observation sur frottis dans ce 

cas paraît plus délicate à interpréter ainsi qu’en fin d’émission des produits génitaux quand il 

reste très peu de gamètes dans la gonade. 

D’après les travaux publiés par Langston et al. (2007), nous nous attendions à ce que les cas 

d’intersexe observés chez S. plana des sites du nord-ouest de la France soient explicables par 

la présence et le niveau de contamination des sédiments dans lesquels elles vivent par des 

(xéno)œstrogènes. Toutefois aucune corrélation n’a pu être établie entre les niveaux d’activité 

en termes d’équivalents estradiol (E2) déterminés par les tests cellulaires in vitro et les 

pourcentages d’intersex. En second lieu, la littérature indique que les composés de type 
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dioxine peuvent avoir un effet soit œstrogénique, soit anti-œstrogénique selon que des 

oestrogènes soient absents ou présents dans le milieu, au travers des effets croisés entre le 

récepteur Ah et le récepteur aux œstrogènes ER. Dans une revue récente, (Cooper et 

Wintermyer, 2009) considèrent qu’il est nécessaire d’élucider les relations entre les dioxines 

et les effets d’autres composés apparentés aux dioxines sur le contrôle hormonal impliqué 

dans le développement des gonades. Il a été proposé dans la littérature que les HAP et leurs 

métabolites aient aussi des activités œstrogéniques et anti-œstrogéniques (Kummer et al., 

2008) et littérature citée par ces auteurs), variables selon la structure moléculaire (Hayakawa 

et al., 2011). Plus généralement, une évaluation compréhensive des perturbateurs endocriniens 

(PE) doit prendre en compte la capacité des contaminants chimiques à interférer avec les 

différentes cibles du système hormonal. Aucune corrélation n’a pu être mise en évidence entre 

les données de reproduction de S. plana et les résultats des différents tests cellulaires visant à 

mettre en évidence les activités antiandrogéniques, dioxine-like et HAP-like.  

Il faut toutefois noter que les données issues des tests in vitro ne permettent pas toujours de 

préjuger des effets qui seront observés in vivo (e. g. Kummer et al., 2008) A un autre niveau, 

lorsque l’on passe de l’expérimentation où les PE potentiels sont testés individuellement à la 

situation dans l’environnement estuarien, l’interprétation se complexifie en raison de la 

présence concomitante de molécules pouvant agir en synergie ou avoir des effets antagonistes.  

Les tests cellulaires ayant démontré la présence de réponses pour la totalité des sédiments 

issus des estuaires du nord ouest de la France, les analyses chimiques ont ciblé trois grandes 

catégories de contaminants, PCB, HAP et pesticides organochlorés. Deux sites ressortent 

comme particulièrement contaminés : l’estuaire de la Seine pour les trois classes de 

contaminants et le Goyen pour les pesticides et les HAP. Pour les PCB et les HAP, ces 

résultats sont en parfait accord avec les tests cellulaires. Pour la Seine et le Goyen qui sont 

classés comme ayant un « mauvais » état chimique au regard des critères de la Directive 

Cadre sur l’Eau, ces résultats n’ont rien de surprenant tandis que pour les estuaires du Blavet 

et de Frémur, classés comme ayant un « bon » état chimique, il est frappant que les taux des 

contaminants analysés y soient relativement élevés. 

De même, il existe une certaine distorsion entre l’évaluation de l’état écologique de nos sites 

selon les critères de la DCE et la présence de perturbations de la reproduction observées chez 

une espèce clé pour le fonctionnement de l’écosystème. Nous avons mentionné dans la 

publication 5 certains aspects de l’approche DCE qui sont à l’origine de ces distorsions. 
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Comme cela apparaît clairement dans la figure 7, les réponses des communautés aux stress 

environnementaux – sur lesquelles se base la caractérisation du bon état écologique –ne 

deviennent significatives que sur le long terme, bien après que des effets à de plus faibles 

niveaux d’organisation biologique se soient déjà produits, lesquels pourraient être mis à profit 

comme signaux d’alerte, en particulier ceux qui sont suspectés de pouvoir affecter le succès 

de la reproduction. Ainsi Lewis et Watson (2011) recommandent d’inclure dans la « boîte à 

outils écotoxicologique » des critères d’évaluation de la reproduction chez les polychètes mais 

leur propos pourraient être étendus aux bivalves, d’autant plus que ce taxon comporte de 

nombreuses espèces importantes pour la pêche et l’aquaculture dont la biologie de la 

reproduction est très étudiée. C’est le cas en particulier des espèces de moules chez lesquelles 

des altérations sexuelles (féminisation ou masculinisation) ont aussi été observées (Hellou et 

al., 2003, Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville, 2010) ainsi que chez la mye Mya arenaria (Gagné 

et al., 2003). 

Toutefois, dans l’état actuel des connaissances, il n’a pas été mis en évidence un lien direct 

entre les perturbations recensées chez S. plana, en particulier l’intersexe, et des effets sur les 

populations des estuaires étudiés. En effet, l’absence de recrutement au cours des 2 ou 3 

dernières années a été observée dans trois sites qui n’étaient pas les plus affectés par 

l’intersexe. 
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7 CHAPITRE 7. MISE EN ŒUVRE DES BIOMARQUEURS 

POUR L’EVALUATION DE L’ECOTOXICITE DE 

NANOPARTICULES METALLIQUES 

7.1 Contexte de l’étude 

La publication présentée dans ce chapitre s’inscrit dans une démarche de transfert de 

compétence nécessitée par le développement au sein de notre équipe de recherches 

consacrées à l’écotoxicologie de contaminants émergents et dans ce cas précis, de 

nanoparticules métalliques (NP). Ces recherches sont menées dans le cadre d’un programme 

européen "THE REACTIVITY AND TOXICITY OF ENGINEERED NANOPARTICLES: 

RISKS TO THE ENVIRONMENT AND HUMAN HEALTH" (NanoReTox, FP7). Notre 

équipe, au travers de C. Mouneyrac, est leader du WP consacré à l’écotoxicologie.  

Jusqu’à très récemment, les tests réalisés pour évaluer le risque associé au relargage de NP 

dans l’environnement étaient menés selon les pratiques de la toxicologie plutôt que de 

l’écotoxicologie, en particulier l’exposition des organismes à des doses massives de 

contaminants. Dans le cadre de NanoReTox, les écotoxicologues se sont fixé comme ligne 

directrice de mener des expériences prenant au maximum en compte la réalité du terrain, en 

tout premier lieu l’utilisation de modèles biologiques issus de l’environnement naturel et des 

doses faibles, susceptibles d’être à terme rencontrées dans l’environnement.  

La nécessité de travailler sur les faibles doses découle de l’existence d’un phénomène de 

saturation des mécanismes de défense permettant aux organismes de se maintenir dans des 

milieux pollués (Amiard-Triquet et Roméo in Amiard-Triquet et al., 2011). Ceci concerne la 

métallothionéine (détoxication des métaux), l’EROD et la GST (biotransformation), la 

catalase et la SOD (défenses anti-oxidantes), la résistance multixénobiotique et les protéines 

chaperones (HSP). Les tests toxicologiques utilisant des doses aiguës ne permettent pas à ces 

mécanismes de fonctionner, provoquant leur saturation immédiate et, en conséquence, des 

effets toxiques qui ne sont ni de la même nature, ni de la même intensité que ceux qui se 

produisent à faible dose.  

Comme la plupart des contaminants introduits dans l’environnement, il est très vraisemblable 
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que les nanoparticules aient pour destination finale les sédiments comme nous pouvons le voir 

sur la figure 14 (Klaine et al., 2008). Les modèles biologiques utilisés tout au long de cette 

thèse (l’annélide polychète Hediste diversicolor et le bivalve Scrobicularia plana) 

apparaissaient donc comme pertinents pour l’évaluation de l’écotoxicité des nanoparticules 

métalliques. En ce qui concerne les doses à tester, dans l’état actuel des connaissances, il 

n’existe pas de méthodes qui permettent la mesure des concentrations environnementales de 

nanoparticules. Pour certaines, la modélisation fournie des concentrations susceptibles d’être 

rencontrées dans l’environnement (Tiede et al., 2009) mais ce type de données n’était pas 

disponible pour le cuivre. Il y a actuellement un débat quant aux rôles respectifs des 

caractéristiques physiques des nanoparticules et de la toxicité des métaux qu’elles sont 

susceptibles de libérer dans le milieu (Auffan et al., 2009). Nous avons adopté l’hypothèse du 

pire cas et nous avons établi les doses à tester comme si tout le cuivre des NP pouvait être 

libéré dans le milieu. Nous avons réalisé en parallèle des expositions avec des NP de CuO ou 

du cuivre soluble avec une concentration identique de cuivre qui était de 10 µg L
-1
, c’est-à-

dire du niveau de celles qui peuvent être mesurées dans des milieux contaminés. 

 Matière organique particulaire 
provenant du lessivage des sols 

 

Figure 15. Schéma illustrant le devenir possible des nanoparticules (NPs) dans l'environnement marin, 
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ainsi que le risque qu'ils représentent pour les organismes d'après Klaine et al. (2008). 

 

Dans ce contexte de réalisme environnemental, il nous a été demandé de contribuer à 

l’évaluation de l’écotoxicité des NP d’oxyde de cuivre en mettant en oeuvre les biomarqueurs 

comportementaux dont les données de la littérature et nos propres résultats avec H. 

diversicolor et S. plana ont établi qu’ils étaient réactifs à de faibles contaminations et qu’ils 

avaient une pertinence écologique permettant, lorsqu’ils sont perturbés, de suspecter des 

risques au niveau de la population, voire de la communauté. 
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7.3 Conclusions 

En présence de doses environnementales de cuivre, le comportement d’enfouissement était 

altéré chez le bivalve Scrobicularia plana quelque soit le mode d’exposition au cuivre soluble 

ou nanoparticulaire. Pour l’annélide polychète Hediste diversicolor, la perturbation n’était pas 

aussi marquée et elle n’était significative que pour le cuivre ajouté sous forme soluble. 

L’utilisation de la méthodologie des DGT (diffusive gradient in thin films) ayant montré que 

les nanoparticules de CuO ne libéraient pas de quantités mesurables de cuivre sous forme 

soluble, il apparaît que les perturbations de l’enfouissement chez la scrobiculaire sont dues 

aux caractéristiques physiques des NP et non à une toxicité du métal.  

Le comportement d’alimentation post-exposition qui s’était révélé sensible après une 

exposition de H. diversicolor en nature, en Loire (publication 3) et dans les estuaires 

portuguais étudiés par Moreira et al. (2005, 2006) n’a pas mis en évidence d’effet du soluble 

ou nanoparticulaire.   

Les expériences ultérieures menées par Pierre-Emmanuel Buffet dans le cadre de NanoReTox 

ont confirmé l’utilité des biomarqueurs comportementaux mis au point au cours de ma thèse 

pour révéler l’écotoxicité des NP (tableau 3). 
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Tableau 3. Réponses des biomarqueurs comportementaux dans les invertébrés endogés exposés aux 

nanoparticules métalliques ou aux métaux solubles. ⇘ perturbation du comportement. NS pas d’effet 

significatif (Pierre-Emmanuel Buffet, Comm. Pers.). 

NP testées  et 

conditions 

d’exposition 

Comportement d’enfouissement Tests d’alimentation 

Scrobicularia plana Hediste 

diversicolor 

Hediste diversicolor 

NP d’or 

Diamètre 5 nm 

Diamètre 15 nm 

Diamètre 40 nm 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

⇘ 

NS 

NP d’Ag 

Voie aqueuse 

Voie alimentaire 

 

NS 

NS 

 

⇘ 

⇘ 

 

NS 

NS 

Ag soluble 

Voie aqueuse 

Voie alimentaire 

 

NS 

NS 

 

⇘ 

⇘ 

 

NS 

NS 

NP de ZnO 

(sédiment) 

DEG 

DEG + NP 

 

⇘ 

⇘ 

 

⇘ 

⇘ 

 

NS 

⇘ 

Cu en mésocosmes 

Nanoparticulaire 

Soluble 

 

⇘ 

⇘ 

 

NS 

⇘ 

 

NS 

NS 
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8 CHAPITRE 8. CONCLUSION GENERALES ET 

PERSPECTIVES 

8.1 Perspectives de recherche 

8.1.1  Indices lipidiques de condition  

Depuis que le coût de tolérance a été conceptualisé par (Calow, 1991) de nombreuses études 

sont venues conforter cette vision (Mouneyrac et al., 2011). Le développement de la tolérance 

peut-être associé à une modification de l’allocation énergétique, la part de l’énergie employée 

pour faire face au stress chimique n’étant plus disponible pour la croissance et la 

reproduction. En ce qui concerne l’une de nos espèces d’intérêt, l’annélide polychète Hediste 

diversicolor, les travaux  de Durou et al. (2007b) dans l’estuaire de Seine avaient montré que 

l’analyse des réserves énergétiques sous forme de glycogène, lipides, et protéines s’inscrivait 

parfaitement dans le cadre conceptuel du coût de tolérance. Nous avons vu que pour les deux 

invertébrés étudiés dans l’estuaire de la Loire, avec des niveaux de contaminations moins 

forts, le stress chimique n’entraîne pas nécessairement des réponses claires à ce niveau global 

(Chapitre 5), la qualité de la ressource alimentaire et les besoins liés au cycle sexuel venant 

masquer l’effet du stress polluant. Dans la continuité de ce travail de thèse, nous avons donc 

initié une recherche pourtant sur l’importance relative des lipides de structures comme les 

phospholipides et les stérols et des lipides de stockage de l’énergie comme les triaglycérols.  

Les indices de condition lipidiques seront examinés dans les tissus du bivalve 

intrasédimentaire Scrobicularia plana exposés à des niveaux de pollution très contrastés dans 

leur milieu (par exemple Seine vs Baie de Bourgneuf). Si cet indice s’avère pertinent, il 

pourrait être appliqué aux populations naturelles du bivalve dans des estuaires pollués et de 

référence. Dans cette optique, des prélèvements ont déjà été effectués en parallèle avec l’étude 

de l’intersexe dans treize estuaires (depuis la baie de Bourgneuf, au sud, à la baie du Mont 

Saint Michel au Nord ainsi que la Seine comme témoin positif). Les indices de condition 

lipidiques pourront être déterminés sur deux campagnes de prélèvements, en début de 

maturation des produits sexuels et au moment de la dissémination des produits sexuels. 

L’identification structurale des stérols et des acides gras sera menée séparément dans la 

glande digestive (organe de métabolisation) et dans la gonade où les lipides sont remobilisés 
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pour la production des produits génitaux. Pour chaque site et chaque stade de maturité, les 

analytises seront menées sur des individus dont le sexe aura été déterminé ainsi que les 

indices gonadosomatiques (IGS qui renseignent sur le degré de développement de la gonade). 

Les résultats pourront être interprétés en fonction de la qualité du milieu (présence de 

contaminants et de nourriture dans les sédiments superficiels, Cf Chapitre 6) et de la biologie 

de l’espèce. En plus de la connaissance précise du degré de maturité sexuelle qui a été évalué 

pour chaque population à l’aide de l’IMS (indice de maturité sexuel établi comme 

recommandé par Siah et al., 2003, Cf. publication 5), ces bivalves ont déjà été étudiés par 

Françoise DENIS (MMS Le Mans et MNHM Concarneau) qui a établi leur patron génétique. 

Ce projet sera mené dans le cadre du master de recherche d’Emilie Perrat (2011-2012). Il 

s’appuiera sur les résultats acquis par deux stagiaires co-dirigés (avec Gaëtane Wielgosz-

Colin et Aurélie Couzinet-Mossion, MMS) dans le cadre de cette thèse (Sarah Dupouey, 

Guillaume Meynard) qui ont miniaturisé le protocole d'extraction lipidique classiquement 

utilisé au laboratoire pour l’adapter aux quantités comparativement minimes de tissus que 

représente la gonade ou la glande digestive de notre modèle de bivalve, permettant d’analyser 

les acides gras et les stérols des gonades et des glandes digestives de S. plana grâce à la 

chromatographie en phase gazeuse couplée à la spectrométrie de masse. Les premiers résultats 

montrent que, en accord avec leur rôle en tant que lipides de structure, les proportions de 

stérols entre les organes et les sites sont relativement identiques malgré de fortes variations 

d'abondance, et que le cholestérol est le stérol le plus abondant (± 40 %). La prédominance de 

certains acides gras a été établie (16:0; 16:1 (Δ9); 17:0 iso et 18:0) ainsi que la spécificité du 

4,8,12-triméthyltridécanoate dans la glande digestive. La séparation des lipides en classes 

grâce à la chromatographie liquide haute performance, pourrait ouvrir d'intéressantes 

perspectives pour la suite de l'étude. 

8.1.1.1  Automatisation des tests comportementaux  

Il est bien établi d’après les données de la littérature récente que les biomarqueurs 

comportementaux sont d’un très grand intérêt en écotoxicologie par leur simplicité 

d’utilisation, leur très grande sensibilité, et leur capacité à faire le lien entre des effets au 

niveau infra- et supra-individuel. De plus, cette méthode non-destructive permet de mener sur 

les mêmes individus la détermination d’autres biomarqueurs (analyses, biochimiques, 
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physiologiques ou génétiques) ce qui présente un avantage manifeste dans le contexte des 

approches multi-marqueurs. Nos travaux dans l’estuaire de la Loire ont confirmé l’interêt des 

tests comportementaux chez les invertébrés endogés (Publications 2 à 4) et l’utilisation de ces 

biomarqueurs s’est avérée très pertinente pour l’étude en laboratoire de l’écotoxicité des 

nanoparticules dans des conditions aussi réalistes que possible, en particulier en terme de 

doses testées (Publication 7). 

La littérature montre des exemples assez nombreux dans lesquels les études 

comportementales utilisent des techniques automatisées de capture d’images ou de traitement 

l’enregistrement des mouvements des animaux. Si on considère uniquement le cas des 

invertébrés, les plus anciennes ont porté sur la détection des contaminants par l’observation de 

la fermeture des valves des bivalves (Musselmonitor®, Dreissena monitor®) décrites par 

Baldwin et Kramer (1994). Plus récemment des techniques adaptées au bivalve 

endobenthique Corbicula fluminea ont été proposées (Tran et al., 2003, Fournier et al., 2004, 

Tran et al., 2004, 2007). En étroite complémentarité avec les techniques plus simples utilisées 

dans le cadre de cette thèse, il paraît adéquat de considérer le comportement des organismes 

exposés (soit en nature, soit au laboratoire) une fois qu’ils se sont ré-enfouis. Pour ce faire, le 

« Multispecies Freshwater Biomonitor” (MFB), un système commercialisé conçu par  

(Gerhardt et Schmidt, 2002), semble offrir une bonne faisabilité. 

8.1.2  Perturbations de la reproduction  

8.1.2.1  Perturbations endocrines : causes et conséquences 

Plusieurs paramètres de la reproduction de S. plana sont perturbés dans les estuaires du nord-

ouest de la France, avec en particulier la présence d’intersexe à tous les sites examinés chez 

une espèce normalement considérée comme gonochorique. Les études datant de quelques 

décennies ne montraient généralement pas de telles anomalies et quand c’était le cas, les taux 

d’intersexe restaient très limités (publication 5). Les observations de taux élevés d’intersexe 

ont été publiées à partir de 2006 pour les estuaires britanniques et portugais et le projet DIESE 

(determination of pertinent indicators for environmental monitoring : a strategy for Europe) 

coordonné par C. Minier dans le cadre du programme européen Interreg montre aussi à ce 
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jour la présence d’intersexe dans des sites situés sur la côte française de la Manche. Le 

phénomène n’est pas limité à S. plana et des altérations du sexe (féminisation ou 

masculinisation) ont été observées par exemple chez les moules Mytilus edulis (Hellou et al., 

2003), M. galloprovincialis (Ortiz-Zarragoitia et Cajaraville, 2010); la mye Mya arenaria 

(Gagné et al., 2003), la moule d’eau douce Elliptio complanata (Gagné et al., 2011), ou la 

palourde Gomphina veneriformis (Ju et al., 2009). Les données de la littérature font suspecter 

que des perturbateurs endocriniens soient à l’origine des anomalies de la reproduction des 

bivalves. 

Différentes molécules ayant un potentiel PE sont connues pour être des contaminants de 

l’environnement. En particulier, les (xéno)œstrogènes 17β-œstradiol (E2), 17α-

ethinyloestradiol (EE2), octylphenol (OP) and nonylphenol (NP) dont il a été montré par 

(Langston et al., 2007) qu’ils contribuaient à l’induction de l’intersexe, sont fréquemment 

présents dans les effluents de stations d’épuration. Il n’est donc pas étonnant que la présence 

de PE soit ubiquitaire dans les milieux estuariens comme cela a été démontré dans des 

sédiments prélevés dans tout l’estuaire de la Loire à proximité de stations d’épuration (Cf 

sous-section 6.1) mais aussi dans la zone soumise à la marée saline des estuaires du nord-

ouest de la France et dans les baies de Bourgneuf et de Saint Brieuc (bien qu’à un plus faible 

niveau) (publication 6).  

Toutefois, nos travaux et ceux des autres équipes impliquées dans cette thématique ne 

montrent pas relation simple entre le taux d’intersexe et la présence de perturbateurs 

endocrininens (œstrogéniques, anti-androgéniques et androgéniques). Globalement, on peut 

invoquer des synergies ou des antogonismes entre des PE ayant des modes d’action différents 

mais plus fondamentalement, nous manquons de connaissances sur le mode d’action des PE. 

L’essentiel des modèles décrivant les interactions des PE avec leurs cibles biologiques ont été 

établis pour des espéces mammaliennes. Chez les poissons, les effets de molécules modèles 

de PE ont été bien étudiés sur l’expression des gènes réactifs à ce type de substance, en 

particulier chez le medaka Oryzias latipes (Park et al., 2009). Les effets moléculaires ont pu 

être au moins partiellement élucidés en associant les changements de l’expression génique 

avec des effets histologiques. Dans le cas des invertébrés, il est délicat d’extrapoler des 

connaissances acquises chez les vertébrés, même chez les poissons. D’une manière générale, 

les mécanismes fondamentaux de la vie sont hautement conservés au cours de l’évolution 

mais manifestement ce raisonnement est insuffisant et étant donné les enjeux en termes de 
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conservation de la qualité de l’environnement, il est essentiel de développer des recherches 

mécanistiques chez les invertébrés comme cela a été proposé par exemple pour les effets de la 

dioxine sur le développement des gonades de bivalves (Cooper et Wintermyer, 2009). 

Par rapport au risque environnemental, la question fondamentale est de savoir dans quelle 

mesure les altérations telles que l’intersexe, la modification du sex-ratio ou l’asynchronisme 

de la maturation des gamètes mâles et femelles vont se traduire par des effets sur les 

populations. Bien que l’absence de recrutement de S. plana au cours des 2 ou 3 dernières 

années ait été observée sur trois de nos sites d’études, rien ne permet d’établir un lien direct 

avec les altérations de la reproduction constatées. A notre connaissance, aucune évidence 

nouvelle n’a été apportée depuis que (Huet et al., 2008) mentionnaient que des baisses 

d’effectifs pouvaient être attendues dans les populations dont la reproduction était affectée 

mais que, les effets populationnels dans les milieux naturels restaient largement spéculatifs. 

Les seuls cas avérés résultent d’une expérience en nature sur la contamination de poissons par 

l’EE2 (Kidd et al., 2007) et de l’exposition dans des milieux contaminés par le tributylétain 

(TBT) de néogastéropodes (Purpura lapillus) aboutissant à l’extinction locale de populations 

(Gubbins et al., 2010). Toutefois, selon (Cooper et Wintermyer, 2009), l’altération de la 

capacité de reproduction des bivalves suite à l’exposition à des perturbateurs endocriniens tels 

que dioxines et PCB pourrait être l’une des raisons majeures du déclin des populations de 

bivalves observé aux Etats-Unis dans les milieux dulcicoles et estuariens.  

La présence très fréquente de molécules ayant des effets œstrogéniques, anti-androgéniques et 

androgéniques dans les sédiments estuariens révélée par les tests cellulaires in vitro, dans la 

présente étude mais aussi dans bien d’autres milieux aquatiques (Louiz et al., 2008, Kinani et 

al., 2010) même si elle ne se traduit pas systématiquement par des effets in vivo, est 

préoccupante pour l’état de santé de l’environnement. En effet, certaines de ces molécules 

sont susceptibles d’être incorporées dans les tissues des bivalves comme cela a été montré 

pour diverses espèces (e.g. TBT chez la mye Mya arenaria étudiée par Gagné et al. 2003 ; 

alkylphénol polyéthoxylates chez le bivalve d’eau douce Elliptio complanata, (Sabik et al., 

2003); 17 -estradiol et nonylphénol chez la moule d’eau douce Dreissena polymorpha, (Peck 

et al., 2007).  La préoccupation liée au risque des PE est renforcée du fait qu’il suffit de 

faibles doses, de l’ordre de celles rencontrées dans l’environnement, pour que se produisent 

des effets sur la reproduction, souvent en l’absence de tout autre évidence de toxicité.  



 284 

8.1.2.2  Qualité des gamètes et des larves 

Nos investigations au cours de cette thèse ont largement contribué à montrer que dans les 

estuaires soumis à une pression anthropique relativement importante comme c’est le cas en 

Loire, un nombre important de réponses biologiques sont affectées chez S. plana et H. 

diversicolor. Tout au long de ce travail, nous nous sommes focalisés sur des processus 

biologiques individuels ou infra-individuels dont le dérèglement est en lien direct ou indirect 

avec la reproduction. Parce qu’ils contribuent au succès de la reproduction, nous pouvons 

donc leur accorder une certaine valeur écologique, permettant de prévoir des effets 

populationnels avant que la dégradation du milieu soit telle que de telles altérations 

apparaissent effectivement. 

En complément aux résultats acquis, il nous semblait intéressant de caractériser la qualité des 

gamètes et/ou des larves issues de parents ayant eu leur cycle de vie dans des milieux plus ou 

moins contaminés, ce qui serait encore plus directement en lien avec le succès de la 

reproduction. Cet objectif rencontre les conclusions d’une synthèse publiée récemment par 

(Lewis et Watson, 2011), recommandant d’intégrer dans les recherches écotoxicologiques des 

critères d’évaluation liés à la reproduction des annélides polychètes, en particulier des espèces 

appartenant comme H. diversicolor à la famille des Néréidés.  

Pour ce faire, dans le cadre d’un stage de formation continue à l’international (Francesca 

Perisi, Bac +5, Sardaigne) que j’ai co-dirigé, nous avons mené en laboratoire des expériences 

visant à obtenir des pontes de H. diversicolor selon la méthode proposée par Marty (1997) à 

partir de spécimens originaires de quatre sites différant par leur degré de contamination (Baie 

de Bourgneuf, estuaires de la Loire, du Goyen et de la Seine, Cf. Sous-section 3.1). Dans un 

premier temps, nous souhaitions comparer le profil moyen de chaque ponte de femelles de H. 

diversicolor selon leur site d’origine : nombre de pontes par femelle, durée inter-ponte, temps 

de survie de la génitrice à partir de la première émission d’ovocytes, nombre d’ovocytes par 

ponte et le nombre total d’ovocytes pondus/femelle. Dans un second temps, nous souhaitions 

comparer la viabilité des larves issues des géniteurs de H. diversicolor des quatre sites 

d’intérêt. En dépit du concours de l’inventeur de la méthode, et bien que l’aspect des 

individus ait témoigné d’un développement des produits génitaux, aucune ponte n’a été 

obtenue sur une période de deux mois. Des fiches techniques détaillées ont été rédigées afin 
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de permettre la ré-édition de ces essais à MMS ultérieurement.  

Les larves de bivalves sont des organismes extrêmement sensibles à la qualité de 

l’environnement, en particulier à la présence de contaminants chimiques, ce qui a conduit à 

une large utilisation des tests sur larves de bivalves en lien avec les préconisations des 

organismes réglementaires (Quiniou et al., 2007). Par ailleurs, l’importance des activités 

aquacoles basées sur les bivalves ont nécessité la mise au point de méthodes et techniques très 

élaborées pour estimer la capacité des géniteurs à se reproduire, en particulier la 

détermination de la motilité (vitesse de déplacement) des gamètes mâles à l’aide d’analyseurs 

d’image (Marc Suquet, écloserie d’Argenton, IFREMER). Chez S. plana, les paramètres 

principaux qu’il conviendrait de mesurer pour estimer la capacité de l’espèce à se reproduire 

sont i) la motilité des gamètes mâles et ii) la viabilité des larves D évaluée par le pourcentage 

d’anomalies larvaires détectées après fécondation et incubation des œufs selon la méthode 

déjà largement utilisée pour les tests règlementaires. Il a été montré que la reproduction en 

laboratoire était possible (Frenkiel et Mouëza, 1979) mais selon Ruiz et al. (Ruiz et al.) dans 

toutes les fertilisations tentées après une ponte réussie, seul un petit pourcentage de larves 

nageuses était observé à côté d’une majorité de matériel inerte enfermé dans le chorion. Dans 

le cadre d’une coopération avec Françoise Quiniou (IFREMER, Brest), nous nous sommes 

également trouvés confrontés à cette situation ce qui ne nous a pas permis de mener 

d’expériences concluantes quand à une viabilité différentielle des larves selon l’origine des 

géniteurs (Baie de Bourgneuf, estuaires du Bélon, de la Loire et de la Seine). Comme pour les 

annélides, des fiches techniques détaillées ont été rédigées afin de permettre la ré-édition de 

ces essais à MMS ultérieurement. Il semble que pour la motilité et la viabilité, il soit 

indispensable de se situer au pic de maturité sexuelle. Or ce n’est pas aisé de prévoir à quel 

moment se situe ce pic puisque pour un même site il change d’année en année (probablement 

avec les conditions de température et d’éclairement conditionnant la production primaire et la 

nourriture disponible) et au cours d’une même année, il ne se situe pas au même moment, 

dans différents sites, même proches, entre lesquels il n’y a manifestement pas de gradient 

latitudinal (Cf. publication 5). 
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8.2 Perspectives opérationnelles 

8.2.1  Des biomarqueurs efficaces et économiques pour la biosurveillance  

Nous avons souligné dans le chapitre 5 que parmi les biomarqueurs développés au cours de 

cette thèse, les biomarqueurs comportementaux ainsi que les biomarqueurs biochimiques 

déterminés par photospectrométrie étaient à la fois pertinents pour la surveillance de la qualité 

de l’environnement et d’un coût raisonnable pour une application dans les pays en 

développement.  

Nous avons également souligné que pour les biomarqueurs à vocation écologique, leur 

capacité à prévoir des effets au niveau supra-individuel serait d’autant plus évidente qu’il 

s’agirait d’espèces ayant un rôle important dans la structure et le fonctionnement des 

écosystèmes.  

La Chine qui connaît un grand développement économique a pris conscience de la nécessité 

de sauvegarder la qualité environnementale. A ce jour toutefois, les moyens pour la 

surveillance demeurent limités. Dans le cadre d’une coopération Université Océanique de 

Chine à Qingdao et Université de Nantes, il est prévu de développer un projet d’évaluation de 

la qualité du milieu basée sur les résultats acquis à l’aide des biomarqueurs comportementaux 

et biochimiques testés au cours de cette thèse. Le modèle biologique sera un bivalve endogé 

Ruditapes philippinarum très abondant en baie de Qingdao et qui donne lieu à une intense 

activité de pêche à pied. Il sera également possible de s’appuyer sur les espèces sentinelles 

classiquement utilisées dans les cadres des programmes de surveillance de type « Mussel 

Watch », la moule Mytilus sp. et l’huître Crassostrea ariakensis. 

8.2.2  Vers une méthodologie compréhensive pour l’évaluation de l’état de 

santé des écosystèmes estuariens   

Nous ne reviendrons pas en détail sur la méthodologie compréhensive qui a été largement 

explicitée dans la publication 2. Brièvement, elle comporte trois étapes :  

 dans la première, il est recommandé d’utiliser des biomarqueurs à vocation 

écologique, capable de révéler un risque populationnel bien avant que l’état de santé 
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du milieu se soit tellement dégradé que des effets se manifestent sur les communautés 

car à ce stade la remédiation est très difficile et excessivement coûteuse. Comme nous 

l’avons déjà souligné, l’utilisation de ces biomarqueurs sera d’autant plus pertinente 

qu’ils seront déterminés dans des espèces clés pour la structure et le fonctionnement 

de l’écosystème étudié. Il s’agit généralement de biomarqueurs en lien avec la 

reproduction et beaucoup se situent à un niveau d’intégration biologique relativement 

élevé (biomarqueurs physiologiques et comportementaux). De ce fait, ils peuvent être 

affectés par différents types de stress et ne sont donc pas spécifiques, c’est-à-dire 

capable de révéler la (les) classe(s) de polluants majoritairement responsables des 

effets observés. 

 Dans une seconde étape, le gestionnaire a besoin – pour pouvoir prendre des mesures 

de protection pertinentes – de connaître aussi précisément que possible les 

contaminants impliqués. Il faut alors se baser sur des biomarqueurs classiques (core 

biomarkers), plus spécifiques, et utilisés en batterie pour proposer des indices 

intégratifs ou des systèmes experts qui peuvent conduire un classement s’apparentant à 

l’échelle de qualité utilisée dans le cadre de la Directive Cadre sur l’Eau. 

 La troisième étape consistera à valider les hypothèses basées sur les résultats des 

biomarqueurs en quantifiant dans le milieu les contaminants potentiellement 

responsables de l’altération des réponses biologiques. Toutefois, il est recommandé de 

ne pas se limiter à une analyse globale des contaminants car cette dose globale que ce 

soit dans l’eau, dans les sédiments ou dans les organismes n’a pas de signification 

écotoxicologique. En ce qui concerne le milieu physique, le développement de la 

méthodologie des capteurs passifs (tels que les DGT utilisées dans la publication 7) 

permet, en plus de la quantification, d’avoir accès à un certain nombre de 

caractéristiques physico-chimiques du contaminant qui conditionnent sa 

biodisponibilité et sa toxicité. En ce qui concerne les matrices biologiques, il est 

pertinent de s’intéresser aux métabolites (métabolites de HAP dans la bile des 

poissons dont l’analyse est recommandée dans le cadre d’OSPAR) et aux formes 

physico-chimiques de stockage dans les tissus. 

Tous les écotoxicologues mais aussi les écologues qui ont cherché à développer divers 

indicateurs et indices ont accordé une grande importance à la formulation de la référence. 

Selon la terminologie de la DCE pour les éléments de qualité physico-chimique et les 
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éléments de qualité biologique, il convient de se référer « aux conditions non perturbées”. Or 

à ce jour, il n’existe plus de sites « vierges » et dans le meilleur des cas, les sites de référence 

seront des sites aussi propres que possible, qui n’existeront manifestement pas dans les grands 

estuaires autour desquels vit la plus grande partie de la population mondiale mais seulement 

dans de petits estuaires, moins exposés aux impacts humains, mais qui diffèrent des grands 

par de nombreux facteurs naturels. Nous ne reviendrons pas en détail sur l’importance de 

prendre en compte les facteurs de confusion (publication 1), de réaliser une sélection 

précautionneuse pour ceux que l’on peut contrôler (taille, sexe des animaux) et pour ceux qui 

ne peuvent pas être contrôlés (salinité, granulométrie, taux de matière organique, 

hydrodynamisme, disponibilité alimentaire…), de les mesurer en parallèle des déterminations 

écologiques et écotoxicologiques pour en minimiser l’impact sur l’interprétation des 

indicateurs et indices. 

Nous avons recensé dans l’introduction l’utilisation qui était faite – ou non – des 

biomarqueurs dans les programmes de surveillance. Nous avons souligné que la DCE qui 

régit la surveillance des masses d’eau de transition, incluant les estuaires, ignorait totalement 

l’utilisation des biomarqueurs en dépit des efforts des scientifiques européens qui ont 

démontré la pertinence de ces outils pour mieux atteindre les objectifs de cette directive 

(Allan et al., 2006, Hagger et al., 2006, Sanchez et Porchez, 2009, Fossi Tankoua et al., 2010), 

en particulier sous l’égide de l’ICES. Dans la mesure où i) il est absolument impossible de 

quantifier les milliers de molécules susceptibles de présenter un risque pour l’environnement, 

ii) où pour celles qui sont recherchées, la méthodologie préconisée par le DCE est peu 

efficace (Knoery et Claisse, 2010); iii) où les indicateurs de la DCE au niveau des 

assemblages et des communautés ne révèlent des effets que sur le long terme, il n’est pas 

surprenant de découvrir des effets néfastes comme ceux dûs aux perturbateurs endocriniens 

dans des sites réputés selon la DCE pour leur bon état chimique et écologique (publication 5).  

Si la méthodologie préconisée par la DCE est utile pour l’évaluation rétrospective du risque, 

elle ne procure pas au gestionnaire de l’environnement les éléments de connaissance qui lui 

permettrait de faire une évaluation prospective du risque et de prendre les mesures adéquates 

bien avant que la dégradation de l’environnement aient pris des proportions telles qu’elles se 

manifestent clairement dans la structure et le fonctionnement des écosystèmes. Ceci est 

particulièrement vrai dans les estuaires qui sont des systèmes complexes et hautement 

dynamiques où – à ce niveau d’organisation biologique élevé – il est spécialement difficile de 
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mettre en évidence des changements dûs aux stress chimiques dans un environnement 

naturellement très fluctuant (Dauvin, 2007, Elliott et Quintino, 2007, Borja et al., 2011). 

Même si nous avons beaucoup insisté sur le problème des facteurs de confusion, il est plus 

maîtrisable lorsque les réponses biologiques sont examinées au niveau individuel ou infra-

individuel. 

L’état des connaissances permettrait une amélioration considérable de l’évaluation du risque 

et des procédures de surveillance environnementale. On ne peut que regretter le délai mis à 

intégrer les avancées scientifiques dans la réglementation et dans la gestion. Cette situation 

qui est aussi rencontrée dans le domaine de la santé publique, a donné lieu à la création d’une 

nouvelle discipline, l’agnotologie, définie en 1992 par l’historien des Sciences Robert N. 

Proctor. Elle consiste à étudier la manière dont la société met en œuvre des puissants 

mécanismes d’oblitération du savoir. Ainsi les agences de régulation ont tendance à 

privilégier les démarches standardisées menées selon les bonnes pratiques de laboratoire 

plutôt que les démarches de la recherche académique, moins standardisées mais flexibles et 

mieux adaptées à la recherche d’effets subtils à long terme et à faible dose. Quelle est par 

exemple la pertinence d’établir une CL50 pour un perturbateur endocrinien ? Plus 

précisémment dans notre domaine, l’une des raisons de cet état de fait est la plus haute 

technicité et parfois le coût plus élevé de certains nouveaux outils. La société est-elle prête à 

financer une meilleure conservation de l’environnement ? Et si oui, quel type de conservation 

: retrouver les sites « vierges » du Jardin d’Eden ou maintenir les fonctionnalités des estuaires 

en termes de bien et de services pour notre propre espèce ? 
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Résumé 

 

L’évolution des recherches écotoxicologiques durant la dernière décennie a conduit à la mise 

en exergue de biomarqueurs capables de prédire des effets au niveau supra-individuels bien 

avant que la dégradation de la qualité du milieu n’ait atteint un point non-retour. Ces 

biomarqueurs « écologiquement significatifs » sont basés sur les processus capables d’affecter 

le succès de la reproduction et d’induire des conséquences au niveau populationnel. C’est 

dans ce contexte que s’inscrit cette thèse, dont l’objectif principal était d’établir le lien entre 

les biomarqueurs mesurés à différents niveaux d’organisation biologique chez deux espèces 

endogées : Hediste diversicolor et Scrobicularia plana provenant de milieux estuariens et 

côtiers. Les réponses biologiques concernant le comportement, la bioénergétique et la 

reproduction ont été étudiées dans des sites correspondant à un gradient de pollution. Les 

études comportementales étaient basées sur la capacité d’évitement des organismes à l’égard 

des prédateurs et des contaminants et le comportement alimentaire, en lien avec l’acquisition 

de l’énergie. La bioénergétique a été abordée par la prise alimentaire, l’assimilation de la 

nourriture ingérée, les taux des réserves énergétiques, l’indice de condition des bivalves, la 

relation taille-poids des annélides et l’indice gonadosomatique. Les atteintes à la reproduction 

ont été évaluées par la recherche d’intersexe chez S. plana au travers d’études histologiques, 

et par la recherche de la présence de perturbateurs endocriniens dans le sédiment d’origine des 

bivalves 

 

Mots-clés: Biomarqueurs, Scrobicularia plana, Hediste diversicolor, Bioénergétique, 

Comportement, reproduction 

 

 

Abstract 

 

During the last decade, ecotoxicological research has permitted to propose relevant 

biomarkers to forecast effects at supra-individual levels, well before environmental 

degradation has reached a hardly manageable degree. These biomarkers with added ecological 

value are based on processes which can affect the reproductive success and have most 

probably consequences at the population level. In this context, the main objective of this 

thesis was to establish the link between the biomarkers measured at different levels of 

biological organization (sub-individual level at the population level) in two sentinel species: 

Hediste diversicolor and Scrobicularia plana originating from estuarine and coastal 

environments. Biological responses in terms of behaviour, bioenergetics and reproduction 

have been studied in estuaries corresponding to a pollution gradient. Behavioural studies were 

done to determining avoidance ability of endobenthic invertebrates towards predators and 

contaminants as well as feeding behaviour controlling energy input. The study of 

bioenergetics have investigate food uptake (behaviour); food assimilation (determination of 

enzyme activities (amylase and cellulase) relevant with regards to food habits), energy 

reserves (as glycogen, proteins and lipids) and size-weight relationships in polychaetes, 

condition and gonadosomatic indices of bivalves. Impairments in reproduction were evaluated 

by looking for intersex in S. plana through histological studies and the search for the presence 

of endocrine disruptors in sediment of origin of the bivalves  

 

Key words: Biomarkers, Scrobicularia plana, Hediste diversicolor, Bioenergetics, Behaviour, 

reproduction 
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