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OBJECTIFS SCIENTIFIQUES

Différents objectifs forment le fil conducteur de cette these.

Tt

Le premier objectif est d’identifier les sous-produits de chloration formés, de
déterminer les conditions nécessaires a leur formation et de quantifier le niveau
de contamination du golfe de Fos en sous-produits de chloration. L’objectif du
projet in fine, est d’arriver a modéliser en fonction des conditions physico-
chimiques le devenir de la pollution en DBPs du golfe.

Un second objectif est de caractériser I'impact de cette pollution sur le vivant.
D’une part, l'influence de la contamination aux DBPs sur la distribution de
communautés planctoniques clés dans le golfe a été évaluée. D’autre part, des
analyses sur le modele animal oursin (Paracentrotus lividus), ont été réalisées
afin d’établir la toxicité des trois principaux DBPs observés dans le golfe;
d’évaluer de potentielles différences de réponse transcriptomique, dans la mise
en place d’'une réponse au stress de différentes populations au trait d’histoire de
vie contrasté pour 'exposition aux DBPs, et enfin de rechercher des régions
génomiques potentiellement sélectionnées par le milieu, favorisant la survie dans
le golfe.

L’objectif final étant de mieux comprendre et prédire la pollution aux DBPs dans
le golfe, ainsi que la pression exercée par cette pollution dans un contexte de

multi-pollutions sur la faune endémique.






INTRODUCTION

L’océan mondial représente 71% de la superficie globale, avec une profondeur
moyenne de 3800m, le placant plus vaste milieu de vie planétaire. Il tient un rdle
primordial pour le climat en régulant ce dernier via les transferts océaniques de chaleur
et en participant aux grands cycles biogéochimiques tel que celui du carbone. Depuis les
débuts de la révolution industrielle les émissions de dioxyde de carbone n’ont cessé
d’augmenter. Les activités humaines sont mises en cause, définissant ainsi I'ére de
I'anthropocene, aboutissant a une dispersion croissante des molécules synthétisées par
I'homme qui terminent leur parcours dans les sols, les rivieres, I'atmosphere et
finalement I'océan, le réceptacle ultime (Asimov and Pohl 1991). Ce n’est que dans les
années 50 que I'on a réalisé que les capacités d’épuration des océans étaient fortes mais
pas infinies. La premiére convention internationale pour la prévention de la pollution
des eaux de mer par les hydrocarbures a vu le jour en 1954 (Convention OILPOL).
Malgré une prise de conscience de plus en plus vive des populations face a la pollution,
force est de reconnaitre que les pratiques ont du mal a évoluer face aux enjeux
économiques et sociétaux actuels. Selon 'UNESCO, 80% des pollutions océaniques sont
aujourd’hui d’origine terrestre, et par ordre d’importance relevent des pollutions

plastiques, agricoles, industrielles et sonores (Boughriet 2011).

Parmi les pollutions industrielles, on retrouve la désinfection des eaux marines,
notamment dans les circuits ouverts d’échange thermique industriels. Tous les systémes
d’échange thermique des installations industrielles utilisant de 1'eau de mer sont
affectés par le développement excessif d'organismes marins qui perturbent, voire
arrétent leur fonctionnement. En effet, les conditions de croissance dans les circuits de
refroidissement sont particulierement favorables aux organismes sessiles avec des
conditions d'écoulement régulier fournissant une abondance de nourriture tout en
limitant la présence de prédateurs. Une telle croissance, appelée macro-encrassement,
peut étre massive ; elle peut restreindre l'écoulement, bloquer partiellement ou
totalement les condenseurs et les échangeurs de chaleur. D'autre part, les surfaces des
échangeurs peuvent étre recouvertes de biofilm produit par des bactéries marines. La
désinfection permet de limiter ce développement de macro et micro-fouling, afin

d’assurer le bon rendement de ces échangeurs (Jenner et al. 1996).



Cette pratique est également largement répandue pour traiter les eaux de ballast et ainsi
limiter les risques de contamination inter-océan liés aux trafics maritimes. De nombreux
organismes marins transitent via ces navires d’océan en océan, tels que des microalgues,
du plancton, des mollusques ou des bactéries (Hwang et al. 2018; Hess-Erga et al. 2019).
Depuis le 8 septembre 2017, l‘organisation maritime internationale (OMI) a imposé le
nettoyage des eaux de ballast via une convention signée par pres de cinquante-deux
pays (Debrincat 2017). La désinfection des eaux de ballast est le moyen le plus rapide et
efficace pour pallier I'invasion des espéces indigénes, la disparition de la diversité
endémique et plus globalement le risque de déséquilibre des écosystémes marins
(Hernandez et al. 2017). La vidange des eaux de ballast libere de grandes quantités d’eau
traitée dans le milieu marin. La désinfection de I'eau de mer intéresse aussi d’autres
activités telles que l'aquaculture ou le traitement tertiaire des stations d’épuration,
lesquelles contribuent, bien que dans une moindre mesure, a cette pollution (Krasner et

al. 2009; Hladik et al. 2014).

Plusieurs moyens existent pour désinfecter I'eau de mer comme 1’électro chloration, la
chloration, l'ozonation. Cependant l'utilisation du chlore gazeux reste la technique
d’oxydation la plus utilisée par les industriels, car moins cofliteuse et d’'une mise en
ceuvre facile (Rajagopal et al. 2012). Ces procédés aboutissent a la formation de sous-

produits de chloration appelés DBPs (disinfection by-products).

La concentration de molécule active ajoutée au milieu ainsi que les parametres physico-
chimiques du milieu, tels que la salinité, le pH, la température, la concentration en
matiere organique, influencent le niveau de diversité des DBPs formés. Par conséquent,
la nature et 'abondance des DBPs produits varient en fonction des modalités de
chloration et des environnements. Cependant, les DBPs observés dans le milieu ne sont
pas uniquement le résultat de I'activité humaine, une partie est naturellement produite.
Plus de 5 000 composés organohalogénés ont été décrits comme issus d’organismes
marins (Gribble 2010). La compétition entre les organismes marins pour la ressource a
entrainé I'émergence de plusieurs molécules de défense contenant des halogenes. Ce
mécanisme est mis en place notamment par les algues pour lutter contre les
microorganismes pathogenes, ou les prédateurs. Ainsi, le bromoforme est le DBP le plus
abondamment retrouvé dans I’environnement marin, avec une production naturelle
mondiale estimée a 105 tonnes par an (Quack et al. 2004; Warwick et al. 2006; Butler et

al. 2007; Stemmler et al. 2015). Pour autant, la source principale de bromoforme reste



anthropique. Quack et al. (2004) estiment la quantité mondiale de DBPs dans les océans
a plus de 100 millions de tonnes, I'essentiel provenant des sites industriels (env. 98%),
le reste étant issus des eaux de ballasts. Les teneurs environnementales moyennes sont
comprises entre 10 et 50 pg/L dans les sites pollués correspondant a environ 1 000 fois

la concentration naturelle (Quack et al. 2004).

La durée de vie des oxydants chimiques pendant les processus de désinfection dépend
principalement des réactions avec la matiere organique dissoute (DOM - dissolved
organic matter), naturellement présente dans toutes les eaux. Typiquement, plus de
99% de la dose d'oxydant appliquée réagit avec la DOM et forme ainsi des sous-produits
de chloration spécifiques de 1'oxydant (DBPs). En outre, les réactions des oxydants
chimiques avec les bromures et/ou les iodures naturels ou d’origine anthropique
peuvent conduire a une spéciation différente des DBPs formés. Apres les premiéres
découvertes de Rook et al. (1974) sur les DBPs, des recherches ont été menées pour
comprendre les processus de formation, et définir des méthodologies appliquées a
I'identification et la quantification. Jusqu'a présent, plus de 600 DBPs ont été identifiés

dans I'’eau potable (Richardson et al. 2007).
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Figure 1 : Diagramme potentiel-pH du brome

La chimie des oxydants dans I'’eau de mer est largement contrélée par la forte teneur en
ions halogénures (CI- : 19 g/L, Br- : 65 mg/L, I- : 0,05 mg/L). Le bromure est de loin le

principal partenaire de réaction pour les oxydants, en raison de sa constante de vitesse



du second ordre pour ses réactions avec les oxydants chimiques de I'ordre de 10> M-1.s'L.
Lors de la désinfection de I'’eau de mer par I'’hypochlorite de sodium, le bromure est
oxydé en en acide hypobromeux/hypobromite (HOBr/OBr) comme on peut le voir sur

la Figure 1 (Von Gunten et al. 1996).

Selon Von Gunten et al. (1996), méme si différents oxydants primaires peuvent étre
utilisés, dans les eaux salines, le principal oxydant actif est I'acide hypobromeux HOBr

(Figure 1). L’'occurrence et I'impact des DBPs sont tres peu étudiés dans le milieu marin.

Le Laboratoire Chimie de 'Environnement (LCE) de I'université de Marseille et I'Institut
Ecocitoyen de Fos sont a l'origine du projet FOSSEA, visant a étudier l'occurrence,
I'impact et le devenir des rejets chlorés dans le golfe de Fos, financé par I'agence
nationale de recherche (ANR). Cette these qui représente une partie de ce projet,
s’articule de la maniére suivante, le chapitre 1, sera une synthese bibliographique des
connaissances sur les sous-produits de chloration notamment dans I'environnement.
Dans le chapitre 2, nous aborderons la diversité et la concentration de ces composés
dans le golfe de Fos. L'impact de cette pollution sur la faune du golfe fera 'objet du
chapitre 3. Et enfin pour cl6turer cette these, dans le chapitre 4 nous avons commencé a
caractériser la résistance des oursins du golfe. Le schéma suivi pour tenter de

caractériser le stress infligé par les sous-produits est imagé par la Figure 2.

Exposition >{Toxicocinétique | < Toxicodynamique
biotope
2
. 5 - )
Milieu [—— 8 > Individus _— \,‘,9’ — —
= >
2 &
@
Approche phyfsico»chimique Approche biologique Approche écologique
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Chimie analytique

Pertinence écologique
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Figure 2 : Plan d’attaque pour caractériser le stress



CHAPITRE 1 : Synthese bibliographique -
Les sous-produits de chloration dans le
monde

La désinfection des eaux au chlore est une pratique courante et ancienne, qui s’est
progressivement accompagnée, depuis les années 1970 et les premiéres publications de
Bellar et al. (1974); et Rook et al. (1974), d’'une meilleure connaissance de la chimie du
chlore en solution, de la nature des sous-produits et des conséquences pour la santé
publique. Ce chapitre dresse un portrait des sous-produits de chloration. J'y aborderai
leurs multiples sources, les niveaux retrouvés dans l'environnement, leur toxicité

connue et la réglementation existante.



1. Source, nature et niveau des contaminations aux DBPs

1.1. Différentes sources possibles

Les organismes marins sont capables de produire des DBPs via leur métabolisme, et

ainsi contribuer a leur présence dans I’environnement.

1.1.1. La production dite « naturelle » par les organismes marins

La plupart des composés naturels identifiés sont des molécules aromatiques complexes
et uniques a certains organismes, donc peu répandus dans l'environnement (Gribble
2010). Certaines de ces structures sont analogues a des composés anthropiques et
méme des phénols bromés complexes, des dioxines et des dibenzofurannes peuvent se
former naturellement. Plusieurs bromophénols, qui se forment également pendant la
désinfection de 1'eau de mer, ont été trouvés en quantité massive dans les vers de mais
et dans de nombreuses algues (Whitfield et al. 1999; Reineke et al. 2006). Les
précurseurs des composés phénoliques chlorés, bromés et iodés peuvent également étre
des substances humiques complexes. Les macroalgues benthiques brunes, vertes et
rouges et les microalgues pélagiques sont dotées d'une enzyme, la bromoperoxydase qui
leur permet de produire et libérer des composés organohalogénés en présence de
bromure et de peroxyde d’hydrogéne (Neidleman and Geigert 1986; Moore et al. 1996;
Whitfield et al. 1999). Dans le milieu marin riche en bromures, le peroxyde d’hydrogéne
est le facteur limitant leur formation. Ce dernier peut étre toxique pour les cellules
d’algues, ainsi la formation d’halométabolites peut étre une réponse au stress oxydatif
(Pedersen et al. 1996). Certains auteurs ont lié la survie de certaines algues a la présence
d’halométabolites, utilisés comme moyens de défense contre les infections bactériennes
et fongiques (Reichelt and Borowitzka 1984; Hornsey and Hide 1985), et comme moyen
de dissuasion des brouteurs (Moore et al. 1996; Gibson et al. 2008). Deux cents
composés organohalogénés différents ont également été identifiés dans une espece de
cyanobactéries (McConnell and Fenical 1977; Cabrita et al. 2010). Alors que les
microalgues produisent essentiellement un mélange d’halométhanes, dont les
proportions varient d'une étude a l'autre, le tribromométhane (bromoforme) est
toujours le composé dominant (Quack et al. 2004). De plus, le bromoforme est le produit
de dégradation le plus abondant de molécules plus complexes (Gribble 2010; Paul and
Pohnert 2011; Manasfi 2016). En général, les espéces des régions polaires produisent le

moins de composés bromés, alors que les especes subtropicales et tropicales semblent



étre des producteurs plus efficaces (Quack and Wallace 2003). On estime que les
macroalgues produisent 220 000 tonnes de bromoforme par an, les algues brunes
produisant 60 % de cette quantité (Carpenter and Liss 2000; Yokouchi et al. 2005;
Warwick et al. 2006; Butler et al. 2007; Palmer and Reason 2009; Liang et al. 2010;
Stemmler et al. 2015).

Une autre source naturelle de composés organohalogénés dans le milieu marin résulte
de réactions photochimiques (induites par les radiations solaires) qui se produisent
dans la zone euphotique, sur des composés tel que le phénol, et qui conduisent a la
formation de nombreux sous-produits, dont des composés chlorés et bromés (Calza et

al. 2005, 2008).

Ces substances sont souvent biologiquement actives et possédent des propriétés
antifongiques, antimicrobiennes et antioxydantes (Ochi et al. 1998; Ovenden and Capon
1999). Ces derniers aspects, ainsi que leur tendance a s'accumuler dans les sédiments et
le biote marins justifient leur classification comme polluants environnementaux

potentiels.
1.1.2. Les sources anthropiques des sous-produits de chloration dans le milieu marin

Les sources de DBPs retrouvés dans le milieu marin ont des origines anthropiques
multiples. Elles sont pour I'essentiel associées a des procédés industriels impliquant des
échanges thermiques (industries sidérurgiques, pétrochimiques, nucléaires, terminaux
meéthaniers, etc.), le dessalage de I'’eau de mer ou encore la désinfection des eaux de
ballasts. Les industries sont souvent regroupées sur une méme zone d’activités et de ce

fait engendrent un contexte de multi-pollutions.

e Le long de la cOte ou les ressources en eau sont considérées illimitées, et ou 23%
des centrales électriques sont situées, des milliards de m3 d'eau de mer sont utilisés,

principalement pour le refroidissement des centrales électriques et le dessalement.

La demande en eau de refroidissement dépend du type de centrale, de la puissance et de
la situation géographique. Les grandes centrales électriques sont situées dans des zones
trés peuplées et dans de grandes zones industrielles. C’est en Europe, en Amérique du
Nord et en Asie du Sud-Est que I'on retrouve les plus grands volumes d'eau de mer
traitée et de DBPs rejetés dans I'environnement (Figure 3). Les eaux de surface chaudes

des tropiques sont elles aussi susceptibles d'étre utilisées dans les systemes de



refroidissement a passage unique. C'est au niveau de 1'équateur que les demandes en

eau sont les plus fortes et les usines de dessalement les plus utilisées.

Figure 3 : Cartographie des centrales électriques dans le monde
(https://resourcewatch.org)

La croissance démographique rapide et les fréquentes sécheresses ont accéléré la
demande en eau douce dans le monde. Depuis des décennies, les opérations de
dessalement ont lieu dans de nombreux pays du Moyen-Orient, du bassin méditerranéen
et d'’Amérique du Sud, ainsi qu'en Australie, au Japon et aux Etats-Unis afin de fournir de
I'eau potable a leur population. La capacité mondiale de production d'eau par
dessalement a été estimée a environ 100 millions de m3/j en 2015 (Latteman 2010)
mais la capacité et la production devraient encore augmenter (Hanasaki et al. 2016). Le
plus grand nombre d'usines de dessalement se trouve dans le golfe Persique. Environ
60% de la capacité mondiale de dessalement traite I'eau de mer ; le reste traite 1'eau
saumatre (21%) et l'eau moins salée (Bennett 2013). Le procédé de traitement peut
reposer soit sur le dessalement thermique, soit sur des techniques de dessalement a
membrane (osmose inverse, par exemple). Au total, les techniques d'osmose inverse et
de distillation représentent respectivement 63% et 31% de la capacité mondiale de
traitement (Gude 2016). D’autres industries utilisent 'eau de mer comme échangeur

thermique pour réchauffer ou refroidir leurs conduites en fonction de leurs applications.

Le développement excessif de macro- et micro-fouling tels que les biofilms sur les

membranes d‘osmose inverse des usines de dessalement ou dans les conduites
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industrielles entraine une réduction du rendement d’échange thermique et une
augmentation de la corrosion (Jenner et al. 1997). Pour prévenir l'encrassement
biologique, de nombreuses techniques ont été mises au point (Jenner et al. 1998). Les
systemes de nettoyage mécanique des tubes de condenseur réduisent la croissance des
biofilms. L'utilisation de peintures et de revétements toxiques ou non toxiques réduit la
fixation des macro-encrassements. Des traitements physiques (UV) ou chimiques a base
de composés toxiques ont été appliqués a certains systémes de refroidissement marins.
Tous ces procédés n'ont pas éliminé I'utilisation de produits oxydants, particulierement
l'utilisation de la chloration. En raison de sa technologie éprouvée, de ses utilisations
industrielles a long terme dans le monde entier et de son colit raisonnable, le chlore
reste le traitement antifouling le plus courant dans les systemes de dessalement et d'eau
de refroidissement industriels (Rajagopal et al. 2012) (Figure 4). L'avantage de la
chloration est aussi la disparition rapide des oxydants responsables de la toxicité aigué
dans les panaches de rejets d'eau chlorée. Cependant, les réactions chimiques des
oxydants avec les matiéres organiques présentes dans l'eau de mer et les biofilms

entrainent la formation de sous-produits essentiellement non oxydants mais persistants.

Pour contrdler efficacement la formation du biofouling, le procédé de chloration a faible
niveau nécessite de maintenir une concentration résiduelle d'oxydant équivalente a
environ 0,2 mg/l (exprimée en Cl2) (Khalanski and Jenner 2012). La dose de chlore
appliquée dépend de la demande en oxydant de I'eau et des circuits, elle est de I'ordre de
0,5-1,5 mg/l. En général, la croissance des biofilms est plus prononcée dans les eaux
chaudes, alors qu'en hiver, lorsque le taux de croissance est extrémement faible, un
traitement oxydant n'est pas nécessaire (Newsome et al. 2011). Dans les centrales
cotieres francaises, la chloration est appliquée tant que la température de 1'eau dépasse

10°C (Hartmann et al. 2011).
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Figure 4: Principe de chloration dans les échangeurs thermiques industriels

Le volume total d'eau utilisé pour le dessalement des eaux est estimé a 200 milliards de
m3 par an, soit environ le dixieme des volumes utilisés pour le refroidissement (Kim et

al. 2015).

Bien que la chloration soit utilisée dans le monde entier, seules quelques études sur la
production de DBPs lors de la chloration de I'’eau de mer sont disponibles. L'étude la
plus complete sur les DBPs dans des rejets d'eau de refroidissement des centrales
électriques a été publiée par Jenner et al. (1997); ils couvrent 90 analyses d'eaux de
refroidissement dans 10 centrales électriques cotieres différentes au Royaume-Uni, en
France et aux Pays-Bas. Depuis, des données supplémentaires sur cette étude ont été
présentées par Taylor (2006), et mettent en évidence le pouvoir bioaccumulatif du
bromoforme dans le foie de poissons comme le bar, mais aucun effet indésirable notable
malgré des débits d’eau de refroidissement moyen de 50m3/s et un delta de
température de + ou — 10°C. Des analyses complémentaires ont été réalisées sur les
centrales francaises par Allonier et al. (1999) et ont montré une pollution en DBPs de
I'ordre du pg/L, pour une concentration initiale en oxydant de I'ordre de 1 mg/L. De
plus, des études sur les eaux de refroidissement d'une centrale coréenne et d'une
centrale indienne ont été publiées (Yang 2001; Padhi et al. 2012) ainsi que des études

sur les rejets de terminaux méthaniers en France (Boudjellaba et al. 2016; Manasfi et al.
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2018). Ces dernieres études ont montré que le bromoforme est le sous-produit de
chloration le plus abondant et ont trouvé les mémes ordres de grandeurs en DBPs que

Allonier et al. (1999).

Une empreinte environnementale des DBPs provenant de 1'eau de refroidissement en
Europe est clairement visible (Jenner et al. 1997; Boudjellaba et al. 2016; Manasfi et al.
2018). Tous les secteurs industriels ne cessent de prendre de l'ampleur avec

I'augmentation de la demande due a la croissance économique et démographique.

e Les eaux de ballast sont utilisées par les navires pour se stabiliser. Cependant
afin d’éviter toutes catastrophes écologiques, économiques et sanitaires, liées au
transport d’especes endémiques d'un endroit a un autre, ces eaux sont

désinfectées.

Les effets des invasions d'espéces dans de nombreuses régions du monde ont été
dévastateurs et causent d'énormes dommages a la biodiversité et aux ressources. Les
données quantitatives montrent que le taux de bio-invasions continue d'augmenter a un
rythme alarmant et que de nouvelles zones sont constamment envahies (OMI, 2018). Les
dommages causés a l'environnement sont généralement irréversibles, I'organisation
maritime internationale (OMI) estime a 7000 le nombre d’especes différentes
transportées chaque jour dans le monde (OMI 2018). Comme le commerce et le volume
du trafic n'ont cessé d'augmenter au cours des dernieres décennies, le probléme n'a
peut-étre pas encore atteint son apogée. A l'échelle mondiale, cela représente dix

milliards de m3 d’eau qui se déplacent d'un continent a 'autre. Pour la France seule, c’est

un volume de 22 millions de m3 (Chauveau 2017).

Pour faire face a la propagation des espéces invasives provoquée par les eaux de ballast
des navires, I'OMI a adopté en 2004 la Convention Internationale pour le Controle et la
Gestion des Eaux de Ballast et Sédiments des navires (Convention BWM), entrée en
vigueur le 8 septembre 2017. Les 52 états ayant adhéré a la convention représentent
35% du tonnage brut de la flotte mondiale des navires de commerce. La Convention
exige que tous les navires en trafic international appliquent des procédures de gestion
des eaux de ballast afin d'atteindre une norme de rejet qui peut impliquer 1'installation
de systéemes de traitement des eaux de ballast. Les microorganismes réglementés sont

par exemple Escherichia coli (< 250 unités/100mL) ou les entérocoques intestinaux
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(<100 unités/100mL). Le plancton dont la taille est comprise entre 10 et 50 pum est

limité a moins de 10 organismes viables/mL (OMI 2019).

e Ladésinfection des eaux usées avant leur rejet dans I'environnement est réalisée
pour préserver la salubrité du milieu cotier, tout particulierement dans les zones

récréatives ou d’aquacultures (Abarnou and Miossec 1992; Krasner et al. 2009).

Pour se conformer a la directive 91/271/CE relative au traitement des eaux urbaines
résiduaires, a la directive-cadre relative a la stratégie pour le milieu marin, a la directive
79/923/CEE relative aux mollusques et crustacés et a la directive 2006/7/CE relative
aux eaux de baignade, les Etats membres européens ont recommandé des traitements
appropriés pour prévenir la propagation des micro-organismes pathogenes provenant
des effluents d'eaux usées dans les milieux aquatiques (Monarca et al. 2000). Le choix
des traitements est laissé aux autorités compétentes de chaque Etat membre. La
désinfection, en tant que traitement quaternaire, est largement utilisée dans le monde,
et en Europe. Dans un rapport international de Jacangelo and Trussell (2002), les modes
de désinfection les plus utilisés pour le traitement des eaux usées ont été identifiés a
partir de données provenant de 22 pays : il s’agit du chlore gazeux, des rayonnements
UV, de I'hypochlorite de sodium, de 1'0zone et des membranes. Dans les 22 pays, on

retrouve 16 pays européens, 4 pays asiatiques, les Etats Unis et I’Afrique du sud.

1.2. Nature et niveaux des concentrations environnementales

Les données disponibles sur les occurrences de DBPs sont tres limitées et propres a
chaque procédé. Environ 600 especes de DBPs ont été identifiées appartenant a
différentes classes de molécules, parmi lesquelles les trihalométhanes (THM) et les
acides haloacétiques (HAA) représentent environ 50% des composés organohalogénés
totaux (TOX). Une grande fraction des DBPs reste cependant encore inconnue (Heller-

Grossman et al. 2001).

1.2.1. Milieux aquatiques

Quatre grands groupes de DBPs ont été identifiés en termes de fréquence et de quantité
de détection dans les milieux aquatiques (Manasfi et al. 2018). Leurs propriétés physico-

chimiques sont résumées dans le Tableau 1.
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e Les trihalométhanes (THM) incluant le chloroforme (CHCI3), le
bromodichlorométhane (CHBrClz), le chlorodibromométhane (CHBrzCl) et le
bromoforme (CHBr3). Ce sont les DBPs les plus volatils (constante de henry > 10-
4). Les THM représentent 46 a 65 % du total des DBPs (identifiés a ce jour) et le
bromoforme 95% des THMs.

e Les acides haloacétiques (HAA) incluant l'acide monobromoacétique
(BrCH2COOH), I'acide dibromoacétique (Br2.CHCOOH) et 'acide tribromoacétique
(BrsCCOOH). IIs sont en partie formés par hydrolyse d'haloacétonitriles et sont
non volatils. L’acide di- et tri-bromoacétique représentent 25% a 45%
respectivement de la pollution en DBPs.

e Les haloacétonitriles (HAN) sont formés par oxydation des acides aminés. Ils sont
semi-volatils et les plus hydrophiles. Le dibromoacétonitrile (Br2.CHCN) est le
plus communément trouvé et occupe la troisieme place avec 6% a 9% du total.

e Les halophénols (HP) incluant le 2,4,6 tribromophénol (CsH3Br30) qui est le plus
communément rencontré, bien que le dibromophénol soit parfois signalé. Ils ne
sont pas volatils. Le 2-4-6 tribromophénol demeure inférieur a 1 %, mais en
raison de son Log Kow élevé (4.13) et sa faible solubilité, c’est le composé a priori
le plus bioaccumulable (Almqvist 2011; Covaci et al. 2011).

Les concentrations environnementales dépendent essentiellement de la concentration
en principe désinfectant ajouté et de la qualité du milieu, mais elles sont en moyenne de
I'ordre du microgramme par litre avec des valeurs hautes pouvant atteindre 150 pg/L,

rapportées pour le bromoforme en Corée par Yang (2001).

Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques de quelques représentants des principales familles de DBPs

log P (octanol-eau) Solubilité dans I'eau Constante de Hen
Substances Structure N°CAS J (mew ) v
logKow (g/L)a25°C (atm.m-3/mole) a 25°C
Trihalométhane
Bromoforme Halogéne 75-25-2 24 31 5,35E-04
Chlorodibromomethane . ) A 124-48-1 2,16 2,7 7,83E-04
Halogéne Halogéne
\Acide haloacétique
L. OH
Acide bromoacétique o 79-08-3 0,41 93,8 6,31E-08
\__~Halogéne
Acide tribromoacétique Halogéne™ \ 75-96-7 1,7 200 3,30E-09
Halogéne
Haloacétonitrile
Halogéne
Halogéne —{
Dibromoacétonitrile TEETN 3252-43-5 0,47 9600 4,06E-07
;‘-N
Halophénol
OH
Halogéne . Halogéne
2,4,6 tribromophénol ) I 118-79-6 4,13 0,06 4,70E-08
Halogéne
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1.2.2. Réseau trophique

Les travaux qui ont permis de déterminer les concentrations en DBPs dans le réseau
trophique sont tres limités. A ma connaissance, uniquement des études portant sur les
halophénols (HP) existent (Whitfield et al. 1998; Chung et al. 2003; Nomiyama et al.
2011; Boudjellaba et al. 2016). Ces composés sont responsables d'un parfum
« océanique » qui rehaussent l'intensité de la saveur existante des fruits de mer, a des
concentrations appropriées (Boyle et al. 1992, 2006). Ces études ont mesuré la
concentration en halophénols, dans différents poissons des coOtes australiennes
(Whitfield et al. 1998), dans les produits de la mer d’Asie destinés a la consommation
humaine tels que les huitres, les coques, les crevettes, les crabes (Chung et al. 2003).
Nomiyama et al. (2011) ont déterminé la dose d’HP dans les cétacés des cotes
japonaises. Et enfin en 2016, Boudjellaba et al. ont étudié les congres d'un golfe
industrialisé des cotes Francaises, le golfe de Fos. Dans toutes ces publications les
teneurs en 2,4,6 tribromophénol sont de 'ordre du ng/g de matiére seche. Comme nous
I'avons vu plus haut, les phénols sont aussi naturellement produits par certains
organismes marins et notamment les algues (Adb el baky et al. 2009; Xu et al. 2009; Liu
et al. 2011; Freile-Pelegrin and Robledo 2014). La distribution et les variations
saisonnieres de la teneur en bromophénols de la faune marine coincident avec le cycle
de croissance saisonnier des algues, ce qui suggere, pour une contamination de 'ordre
du ng/g, que la source principale de contamination en HP est I'alimentation (Chung et al.

2003).

2. L’actualité des DBPs

2.1. Risques associés aux DBPs en santé publique

La chloration de I'eau potable est largement répandue dans le monde pour limiter et
prévenir les risques infectieux véhiculés par I'’eau de consommation. Selon un rapport de
I'agence régionale de santé (ARS 2017), plus de 95% de la population francaise était

alimentée par une eau désinfectée.

En 1974, la découverte des DBPs dans les réseaux a déclenché de nombreuses études
afin de caractériser les propriétés toxicologiques et épidémiologiques de ces nouveaux
composés (Bellar et al. 1974; Rook et al. 1974). Un état des connaissances synthétisant

la toxicité de 85 DBPs a été réalisé en 2007 par Richardson et al. (2007), et une partie
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est résumée dans le Tableau 2. La majorité des composés présentés est génotoxique et
peut favoriser la formation de cancers. Les nombreux travaux qui ont contribué a la
réalisation de ce tableau, ont tous montré une toxicité supérieure des composés bromés
par rapport a leurs analogues chlorés quel que soit le modele utilisé : rat, cellules de
mammifére, microorganisme (Plewa et al. 2000, 2002, 2004, 2008; Kargalioglu et al.
2002; Kundu et al. 2004; Cemeli et al. 2006; Copete et al. 2011). En revanche, aucune
information concernant la carcinogénicité n'était disponible pour les iodo-THMs et
haloacétamides qui se sont révélés étre plus cytotoxiques et génotoxiques que les acides
haloacétiques actuellement réglementés pour l'eau potable (Richardson et al. 2010;

Plewa et al. 2010).

Tableau 2 : Tableau récapitulatif réalisé par Richardson et al 2007, sur les sous-produits de chloration
retrouvés dans les eaux destinées a la consommation humaine et leur toxicité associée.

DBPs Occurrence Génotoxicité Carcinogénicité
DBPs réglementés
Trihalométhanes THMs
Chloroforme A - +
Bromodichlorométhane ok + +
Chlorodibromométhane oAk + +
Bromoforme ok + +
Acides haloacétiques HAAs
Acide Chloroacétique oxk + -
Acide Bromoacétique o +
Acide Dichloroacétique B + +
Acide Dibromoacétique ok +
Acide Trichloroacétique B -
DBPs non réglementés
Halonitrométhanes
Chloronitrométhane *x +
Bromonitrométhane *x +
Dichloronitrométhane *x +
Dibromonitrométhane ook +
Bromochloronitrométhane *x +
Trichloronitrométhane ok +
Bromodichloronitrométhane oA +
Dibromochloronitrométhane A +
Tribromonitrométhane oA +
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HAAs

Bromochloroacétique B
Acide Bromodichloroacétique okkok
Acide Dibromochloroacétique il + +
Acide Tribromoacétique okkok
lodo-THMs et autres THMs
Dichloroiodométhane A
Bromochloroiodométhane oxk
Dibromoiodométhane A
Chlorodiiodométhane oxk
Bromodiiodométhane A
Iodoforme oxk +
Dichlorométhane A +
Bromochlorométhane ND +
Dibromométhane ND/** +
Haloacétamides HAAms
Chloroacetamide A +
Bromoacetamide A +
Iodoacetamide +
Dichloroacetamide A +
Bromochloroacetamide ok +
Dibromoacetamide A +
Bromoiodoacetamide oxk +
Trichloroacetamide oA +
Bromodichloracetamide ook +
Dibromochloroacetamide oA +
Tribromoacetamide oxk +
Diiodoacetamide +
Chloroiodoacetamide +
Haloacétonitriles HANs
Chloroacétonitrile oA +
Bromoacétonitrile oxk +
Iodoacétonitrile +
Dichloroacétonitrile oxk +
Bromochloroacétonitrile oA +
Dibromoacétonitrile ook +
Trichloroacétonitrile oA +
Bromodichloroacétonitrile A
Dibromochloroacétonitrile oA

K K K

Tribromoacétonitrile

ND : non détecté ; *: niveau trés faible ng/L; **: niveau intermédiaire ng/L - pg/L;
*£* : niveau faible pg/L; **** : niveau intermédiaire pg/L; ***** : niveau modéré pg/L;
FHIERE  niveau élevé pg/L.
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Les halophénols ont fait I'objet de différentes études de toxicité puisqu’on les retrouve
notamment dans le vin rouge. Copete et al. (2011) ont montré un effet cytotoxique des
chlorophénols. Selon l'organisation mondiale de la santé, le 2,4,6 trichlorophénol est
classé par I'lARC possible cancérigéne pour 'homme (2B), puisque des études ont mis

en évidence des cas de leucémie, et chez la souris des cancers du foie (WHO 1996).

2.2. Lareéglementation sanitaire des DBPs

Aujourd’hui, les réglementations des DBPs ne concernent que l'eau potable et se
durcissent peu a peu. La premiere réglementation a vu le jour au Canada en 1978 et
limitait la concentration totale en THMs a 350ug/L. Puis, en 1996, la limite a été abaissée
a 100 pg/L, pour s’établir a 80 pg/L en 2006 (Costet-Deiber). Enfin, en 2008, des
recommandations concernant spécifiquement les HAAs imposent que la somme des 5
principaux composés ne dépasse pas 80 pg/L (Santé Canada). En France, la
réglementation du Code de la santé publique, datant de 2003, ne considére que les THMs
totaux, limités a 100 pg/L. Alors que les réglementations se durcissent dans les pays
industrialisés (EU, Canada, Asie), on observe cependant une augmentation constante des
THMs dans les réseaux d’eau potable d'un facteur 2 a 6, liée a une sur-chloration des

réseaux (Mouly et al. 2009).

A 1'échelle mondiale, en 1993, 'OMS a établi des valeurs guides pour certains THM et
HAA. Les valeurs les plus restrictives concernent le bromodichlorométhane et 1'acide
dichloroacétique, 60 pg/L et 50 pg/L respectivement. Le chloroforme est limité a
200 pg/L, alors que le dibromochlorométhane et I'acide trichloracétique sont limités a

100 pg/L.
2.3. Réglementation environnementale

Sur la base de l'évaluation des risques réalisée par le Ballast Water Working Group
(BWWG), une limite a été fixée pour les résidus totaux oxydés (TRO) a 0,1 mg Clz/L dans
les eaux de ballast rejetées considérées comme «ne présentant aucun risque
inacceptable pour l'environnement » (GESAMP-BWWG 2018). Concernant les eaux de
refroidissement, la concentration en chlore libre injectée dans les conduites se situe
généralement autour de 0,5 mg/L. La valeur de la concentration maximale autorisée en

principe actif est établie par les autorités locales (arrété préfectoral).

19



Pourtant, malgré leur toxicité croissante avérée sur la plupart des systemes biologiques
étudiés, et les pratiques actuelles visant a rejeter des eaux chlorées dans
I'environnement, tres peu d’études ont porté sur I'impact des sous-produits bromés sur
I'environnement : faune, flore en milieu aquatique d’eau douce ou marin (Teixid6 et al.
2015). Ainsi, il n’existe aucune norme environnementale concernant les sous-produits

de chloration.

Dans toutes les applications environnementales, la législation tend a s’améliorer et a se
durcir en limitant la concentration en principe actif a la source. En revanche, aucune
recommandation n’existe pour les sous-produits. Or, dans I'’environnement, 100% du
désinfectant est transformé tres rapidement (i.e. quelques secondes) en composés non

réglementés. C’est bien la qu’est le paradoxe de la pollution chlorée (INERIS 2001).

3. Evaluation de la toxicité et des perturbations induites par les DBPs
dans I’environnement

3.1. Les biomarqueurs

L’utilisation croissante de la chloration souleve des questions sur I'impact direct ou
indirect des sous-produits sur les organismes vivants. Une facon de mettre en évidence
un impact significatif d’'une substance sur un organisme vivant est de suivre un
biomarqueur. Depledge et al. (1995) définissent un biomarqueur comme un changement
biochimique, cellulaire, physiologique ou comportemental, qui peut étre mesuré dans
différents compartiments de l'organisme, mettant en évidence I'exposition et/ou les
effets d’'un ou plusieurs xénobiotiques. Van der Oost et al. (2003) en distinguent trois

catégories :

o Les biomarqueurs d’exposition: ce sont des indicateurs de la présence d'un
polluant dans les systémes biologiques.

o Les biomarqueurs d’effet: ils témoignent de modifications biochimiques,
physiologiques, comportementales établies au sein d’'un organisme dont les
réponses peuvent étre associées a un trouble ou a une anomalie. Dans cette
catégorie on retrouve par exemple les malformations, les mesures de I'intégrité
de la structure de 'ADN (cassures, liaisons), les espéces réactives de 1'oxygene,
les mécanismes de défenses telles que les enzymes antioxydantes et les réactions

de peroxydation lipidique.
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o Les biomarqueurs de susceptibilité : ils indiquent une capacité inhérente ou
acquise d'un organisme a répondre a un stress, par exemple I'exposition a un

xénobiotique spécifique, qui est héritable.

Les biomarqueurs sont ainsi des outils qui permettent de détecter, idéalement de facon
précoce et spécifique, la nature et I'intensité d’'une perturbation du milieu, par exemple
une pollution chimique, impactante pour le vivant local.

L’idée sous-jacente est donc d’analyser des variations naturelles d’abondances et/ou
d’occurrence de biomarqueurs pertinents afin d’anticiper les effets néfastes et
potentiellement irréversibles des xénobiotiques. Un bon biomarqueur est sensible,
fiable, permet une analyse rapide et a moindre coft (Perrichon 2014).

En outre, de nombreux biomarqueurs sont considérés dans des bio-essais pour
caractériser, dans des conditions contrdlées, la toxicité d’une substance sur un modéle
biologique choisi. Ces tests permettent de déterminer les concentrations induisant ou
non un effet, comme les concentrations effectives 10-50 et 90 % ou les concentrations
n'induisant pas d’effet ou le premier effet (respectivement NOEC et LOEC), sur une
durée d’exposition donnée. Ces essais sont classés selon le type d’exposition, aigue ou

chronique, et selon les observations souhaitées.

3.1.1. Les variations phénotypiques

L’'impact d’un stress peut s’évaluer directement par observation visuelle, en analysant
généralement le développement larvaire. En effet, les mesures classiquement réalisées
concernent la survie, les anomalies de développement, les retards de croissances et tous
types de différences phénotypiques observables; elles sont simples a réaliser,
nécessitent peu de moyen et sont peu couteuses. C’est ainsi un outil pertinent pour les

études de biomonitoring (Carballeira et al. 2012; Gharred et al. 2016).

3.1.2. Les variations biochimiques

La vie cellulaire repose sur le maintien de ’homéostasie (i.e. le maintien des équilibres
physiologiques normaux). Lorsque qu'une cellule subit un stress, des systemes
biochimiques sont mis en place afin de maintenir et/ou rétablir 'homéostasie. Au cours
de I’évolution, de nombreuses protéines ont été sélectionnées pour leur capacité a
transformer et éliminer des molécules potentiellement toxiques, d’origine endogene

(especes radicalaires provenant par exemple de la respiration) ou exogene (polluants).
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Une partie de I'activité cellulaire consiste donc a éliminer les substances toxiques et/ou

étrangeres.

L’excrétion de molécules toxiques s’opere classiquement en plusieurs phases. Les
enzymes de phase I, comme les cytochromes P450, vont généralement oxyder le
xénobiotique. Au cours de la phase II, les enzymes de conjugaison, telles que la
glutathione-S-transférase et la UDP glucuronosyltransférases, vont modifier les
xénobiotiques en transférant, sur ces xénobiotiques, des molécules polaires. Ces
réactions de conjugaison augmentent ainsi ’hydrophilie de la molécule et facilitent son
transport a l'extérieur de la cellule. L’abondance de ces protéines est généralement
positivement corrélée avec le niveau de stress, si bien que le dosage de ces enzymes

constitue un marqueur de stress.

Les espéces réactives de 'oxygene (ROS) sont des molécules naturellement produites au
cours de la vie cellulaire et qui ont un role physiologique important en tant que
molécules de signalisation et régulation cellulaires (Migdal and Serres 2011). Elles ont
des temps de demi-vie trés courts, mais sont hautement réactives et peuvent induire de
nombreux dommages cellulaires et moléculaires. Ainsi, la cellule doit maintenir
I'abondance de ces ROS dans des limites physiologiques. Un arsenal d’enzymes, dites
antixoydantes (catalase, superoxyde dismutase, peroxydase) permet d’assurer
I’homéostasie vis-a-vis des ROS. Cependant, I'exposition a différents facteurs de stress,
physiques et/ou chimiques, peut induire une sur-production de ces especes réactives de
I'oxygene, et déclencher un stress oxydant, lié a une augmentation rapide et intense du
taux d’oxydation des macromolécules telles que I’ADN, les lipides et les protéines
(Figure 5), et engendrer des dégats cellulaires considérables, pouvant aboutir au
vieillissement prématuré, ou a la prolifération cellulaire incontrolée, évoluant souvent

en tumeur (Lazo-de-la-Vega-Monroy and Fernndez-Mej 2013).
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Figure 5 : Schéma des différentes formes de ROS

Il existe plusieurs biomarqueurs pour caractériser un stress oxydant, susceptible
d’aboutir a un stress génotoxique, allant des dosages qui mettent en avant le
déséquilibre dans le cycle de I'oxygene cellulaire, jusqu’au test des cometes qui va
révéler 'abondance des lésions de ’ADN. En effet, les principales molécules affectées par

les ROS sont :

o L’ADN, dont I'un ou les deux brins peuvent étre 1ésés en plusieurs endroits de la
molécule. On parlera de 1ésions simples ou doubles brins (SSB et DSB pour Single
Strand Breaks et Double Strand Breaks, respectivement). D’autres modifications
peuvent apparaitre, par exemple la modification de la base purique guanine en 8-
0x0-dG, dont I'exces peut provoquer 'apparition de cancers (Haleng et al. 2007).

o Les lipides membranaires, qui peuvent étre peroxydés altérant leur
fonctionnalité. Des défauts de régulation de la peroxydation lipidique sont
associés a la senescence cellulaire (Figure 6)(Cillard and Cillard 2006).

o Les protéines, de la méme facon que les lipides, peuvent aussi étre oxydées par
les ROS. L’exces de protéines oxydées et agrégées est délétere pour un organisme,
chez 'homme il est souvent associé a des maladies dégénératives (Haleng et al.

2007).
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Figure 6 : Schéma des différentes étapes de la peroxydation lipidique

Au cours de I'évolution, les organismes aérobies ont développé des mécanismes de
défense antioxydants, dont la principale fonction est de bloquer et de désactiver les ROS.
L’ampleur des dommages oxydatifs est directement liée a l'efficacité des systemes
antioxydants cellulaires. Parmi les systemes antioxydants enzymatiques, la superoxyde
dismutase (SOD) correspond a une famille de métallo-enzyme (contenant Cu, Zn, Fe, ou
Mn), connue pour convertir 'anion superoxyde en peroxyde d’hydrogene (H202). Le
peroxyde d’hydrogene peut étre a son tour éliminé par deux autres enzymes, la catalase
(CAT) qui est une hémoprotéine active dans les peroxysomes et la glutathione
peroxydase qui est une sélénoprotéine. Ces enzymes agissent en décomposant le H202
en H20 et Oo.

De facon plus générale, I'évaluation des défenses anti-oxydantes constitue un
biomarqueur des effets néfastes des xénobiotiques (Valavanidis et al. 2006). Dans des
conditions de stress, l'activité des enzymes de défense antioxydant peut étre induite ou
inhibée. Habituellement, l'induction est interprétée comme une adaptation des
organismes, alors que l'inhibition reflete I'effet toxique des polluants et indique les

dommages cellulaires (Vasseur and Cossu-Leguille 2003).
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3.1.3. Dommages de 'ADN

Le pouvoir génotoxique d'un polluant lui permet d’interagir avec I'ADN et de
compromettre son intégrité. L'exposition a des composés génotoxiques peut avoir un
impact sur le développement, la reproduction et la survie des individus (Hagger et al.
2005; Pereira et al. 2011; Lee et al. 2012). Cette capacité est donc importante a prendre
en compte dans I'évaluation de la toxicité d'un xénobiotique, et est devenue une
préoccupation majeure (Wirgler and Kramers 1992; Jha 1998; Liyan et al. 2005). La
détection et la quantification des altérations de 'ADN sont souvent utilisées comme
biomarqueur de génotoxicité, dans des conditions d’expositions aigiies ou chroniques.
L’action génotoxique varie en fonction des polluants. Ils peuvent entrainer des lésions
primaires structurales se traduisant par des adduits a I’ADN, des pontages ADN-
protéines, des pontages intra- et inter-brins, des mutations dans la séquence des génes,
ou des mutations de type réarrangements génomiques (translocation, micro-noyau)
(Ammar 2018).

Afin de déterminer les cassures simple/double brins de 'ADN, le test des cometes est la
technique la plus répandue, de par sa rapidité, sa simplicité et sa sensibilité (Tice et al.
2000; Akcha et al. 2003; Kilemade et al. 2004; Frenzilli et al. 2009). Ce test renseigne sur
I'intensité du pouvoir génotoxique d'un xénobiotique sur un systéme biologique
d’'intérét (Devaux et al. 1997). En outre, le test des cometes permet de révéler les lésions
de I’ADN caractéristiques des cellules apoptotiques (Frenzilli et al. 2009). La méthode
est basée sur la migration électrophorétique au travers d’un gel d’agarose, de ’ADN
endommagé a partir du noyau. Apres coloration, le profil de migration prend la forme
caractéristique d’'une comete, dont la téte correspond au noyau de la cellule contenant
de 'ADN intact, tandis que la queue de comete est formée par les brins d’ADN cassés

(Figure 7).
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Figure 7 : Structure d'une comeéte

3.1.4. Expression de genes

On désigne par le terme « expression de génes » le processus métabolique qui consiste a
exprimer la séquence ADN des génes en protéines fonctionnelles. L’expression de genes
est finement régulée, depuis I'étape de la transcription de 'ADN en ARN jusqu’aux
modifications post-traductionnelles des protéines (Figure 8).

Le profil d’expression du génome (i.e. I'expression de tous les génes « actifs » d'une
cellule) varie généralement avec les conditions environnementales, a priori dans le sens
du maintien de ’homéostasie cellulaire. Le type de réponse transcriptomique peut étre
corrélé au type de pollution, ce qui en fait un bioindicateur pertinent couramment
utilisé. La comparaison des réponses entre les populations naturelles présentes en sites
pollués et non pollués (i.e. de référence) peut, de plus, étre particulierement pertinente
pour détecter I'évolution récente des systemes contaminés (Whitehead et al. 2011;

Bozinovic et al. 2014).
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Figure 8 : Principe de I'’expression génique (cas d’'un géne codant pour une protéine)

3.2. Les organismes modeles

Les espéces bioindicatrices sont des organismes vivants, qui fournissent des
informations sur la qualité de I'environnement, des écosystemes marins profonds aux
habitats terrestres de haute altitude (Miller et al. 2007; Holt and Miller 2010). Leur
utilisation repose sur I'hypothése que les effets cumulatifs des changements
environnementaux sont qualifiables/quantifiables par I'état ou les tendances actuelles
de la diversité, de I'abondance ou de I'accumulation des polluants chez une ou plusieurs
especes vivant dans cet environnement (Bartell 2006; Burger 2006; Zukal et al. 2015;
Bonanno and Orlando-Bonaca 2018). Ces especes sont des outils importants pour

détecter les changements dans l'environnement et ont le potentiel d'évaluer la « santé
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des écosystemes » avant que leur fonctionnalité ne soit compromise, en fournissant des
réponses biologiques qui peuvent guider les gestionnaires environnementaux (Khatri
and Tyagi 2015; Bonanno and Orlando-Bonaca 2018). L'utilisation des bioindicateurs
comme sentinelles de la santé de l'environnement est aujourd'hui une approche
pertinente qui renseigne sur l'effet d'un milieu sur le vivant (Bonanno and Pavone 2015;
Siddig et al. 2016). Tout bon bioindicateur, quelle que soit sa place dans le réseau
trophique, doit posséder certaines propriétés, dont la présence naturelle, I'abondance, la
facilité d'identification et d'échantillonnage, une tolérance modérée aux perturbations et
aux stress, et une large distribution géographique de sorte que l'on puisse identifier
plusieurs populations exposées a différentes concentrations de polluants ou de facteurs

de stress (Hellawell 1986; Mathes and Pfetsch 1991; Carignan and Villard 2002).

Le milieu marin est de plus en plus exposé a des pollutions diverses et variées, qui
menacent l'intégrité de nombreux habitats et du biote associé, des milieux cotiers aux
milieux pélagiques et des écosystémes benthiques aux écosystemes de surface (Urban-
Malinga et al. 2018; Nagarajan et al. 2018; Bonsignore et al. 2018). Pour des raisons
écologiques et économiques, la nécessité de surveiller 1'état du milieu marin s'est
considérablement accrue au cours des dernieres décennies (Ofiara and Seneca 2006;
Avila et al. 2018; Fox-Kemper et al. 2019). En conséquence, l'utilisation d'espéces
bioindicatrices de la pollution marine est devenue une pratique établie pour évaluer les
effets de divers types de polluants sur les écosystemes marins (Rainbow 1995;
Ostapczuk et al. 1997; Leal et al. 1997; Muse et al. 1999). En effet, on évalue surtout
I'effet de multi-contamination en milieu naturel ou l'effet de polluants choisis en
laboratoire. A ce jour, de nombreuses especes de différents groupes taxonomiques ont

été utilisées comme bioindicateurs de divers polluants marins.

Les algues, utilisées pour des bio-essais par Allen et Telson en 1919 pour la premiére
fois, se sont révélées étre un modele pour les tests écotoxicologiques (Coillie et al. 1983).
En effet, leur place de premier maillon de la chaine alimentaire ainsi que les avantages
que procure leur culture (sensibilité, petits volumes, représentativité) les rendent
particulierement intéressantes. Les tests avec des algues sont basés soit sur des mesures
de croissance soit sur des mesures de parametres biochimiques telle que la
fluorescence. Yamamuro et al. (2003); Alquezar et al. (2013); Delunardo et al. (2015)
ont notamment utilisé des macroalgues comme bioindicateur d'une variation en

nutriments. Garcia-Seoane et al. (2018); Bonanno and Raccuia (2018) ont, quant a eux,
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utilisé les algues comme indicateur d’une pollution aux métaux lourds.

Les organismes bivalves telles que les moules et les huitres ont fait I'objet de nombreux
travaux de suivis de qualité des eaux estuariennes et littorales de part leur importance
écologie et économique. Leur capacité a bioaccumuler les polluants a largement été
démontrée. De plus, le développement embryonnaire est rapide et trés sensible a la
qualité du milieu. Les bivalves ont servi de bioindicateur pour des pollutions aux métaux
lourds (Dirrigl et al. 2018), aux produits pharmaceutiques (Cunha et al. 2017) mais

également a divers polluants organiques (Liichmann et al. 2015; Vifias et al. 2018).

Les oursins sont également de bons candidats car ils jouent un réle central dans la
structuration des communautés benthiques marines, a la fois comme herbivores et
comme proies (Pearse 2006). Leur fonction de brouteur benthique les expose au risque
de bioamplification. De plus, le développement embryonnaire de I'oursin est devenu
intéressant pour la communauté scientifique, notamment en biologie, biochimie et
génétique et les plus anciennes études datent du 19ieme siecle (Morgan 1894;
Kobayashi et al. 1972; Dinnel et al. 1987). Les larves d’échinodermes sont en effet faciles
a produire en abondance et leur croissance est relativement rapide. Les oursins, tel que
'oursin violet Paracentrotus lividus, présentent une forte plasticité phénotypique leur
permettant de s’adapter a une large gamme de conditions environnementales comme la
température, '’hydrodynamisme, la qualité de 'eau ainsi que la qualité et la quantité de
nourriture disponible. P.lividus peut supporter des températures allant de 4 °C a 30 °C,
et peut survivre en milieu lagunaire a des salinités comprises entre 15 et 40 ppm
(Boudouresque and Verlaque 2007). Parmi les études qui ont utilisé les oursins comme
bioindicateur, on retrouve Pinsino et al. (2008); Gharred et al. (2016) et Bonaventura et
al. (2018) pour une pollution métallique. Savriama et al. (2015); Amri et al. (2017) et
Rocha et al. (2018) pour I'étude de pollution organique.

Les poissons, notamment de fond tels que les congres ou les anguilles, sont également
utilisés pour les suivis de bioaccumulation et bioamplification. Ces especes prédatrices
situées au sommet de la pyramide écologique, sont susceptibles de concentrer des
polluants par rapport aux concentrations environnementales. Cacador et al. (2012) ont
étudié la pertinence d’une vingtaine de poissons comme bioindicateur d'une pollution
métallique. Smalling et al. (2016) ont utilisé le poisson Pomatomus saltatrix comme

indicateur d’'une pollution organique.
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Les portes d’entrée et de sortie des polluants varient selon la nature du composé et les
capacités de I'organisme. Le polluant peut étre stocké, excrété ou transformé. La toxicité
y est directement liée. Dans I'organisme, le polluant peut se lier a d’autres molécules et
ainsi interférer dans les voies métaboliques par exemple. Les organismes marins
exposés de maniere chronique a des environnements multi-pollués sont capables de
s’adapter, d’évoluer afin de limiter leur intoxication. Nous le verrons par la suite a I'aide

des biomarqueurs décrits précédemment.

4. Le site d’étude : le golfe de Fos

Sur la c6te méditerranéenne francaise, au Nord-Ouest de Marseille se trouve I'un des
plus grands ports de commerce de France ainsi qu'une zone industrielle conséquente, le
golfe de Fos (Figure 9). Le podle industriel de Fos présente la 2éme concentration en sites
Seveso apres l'estuaire de la Seine en France. Il comprend des industries de pétrochimie,
de raffinerie, des centrales thermiques a gaz naturel, des terminaux méthaniers,
pétroliers et minéraliers. Ce golfe semi-fermé de 147 km? favorise le confinement de
I'eau et recoit les panaches du deuxiéme plus grand fleuve méditerranéen, le Rhone,

entre autres apports d'eau douce (Arfi 1984; Ulses et al. 2005).
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Figure 9 : Cartographie du golfe de Fos.
En vert des rejets industriels chlorés froids et en orange les rejets chauds.
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Avec une telle diversité industrielle, le golfe est soumis a un panel de pollutions
différentes entralnant une multi-contamination du site: métaux, hydrocarbures, et

autres polluants organiques.

En effet, selon Benon et al. (1978), le golfe de Fos est une des zones les plus polluées
d’Europe en éléments traces métallique (ETM) (Figure 10). Les teneurs retrouvées sont
7, 20 et 30 fois supérieures pour le Cu, Cd, et Zn respectivement que celles de Chester
and Stoner (1974) pour les eaux océaniques considérées comme référence. Par ailleurs,
parmi les eaux cotieres étudiées de telles concentrations sont rarement retrouvées, on
compte parmi les sites les plus pollués, les eaux de Hong-Kong (Chan et al. 1974), les
eaux de Oslofjord (Andersen et al. 1973), la baie de Cardigan et le chenal de Bristol
(Abdullah et al. 1972). Les études de Fukai and Huynh-Ngoc (1976) sur les eaux cétieres
et hauturieres méditerranéennes ont mis en évidence le role exceptionnel du golfe de
Fos sur la pollution aux métaux lourds. Un rapport plus récent a été réalisé a la demande
du centre de traitement multi-filieres de déchets ménagers de Fos en 2009, et a mis en
avant une pollution au plomb conséquente dans l'eau, les sédiments et les poissons

(Golder Expertise 2009).
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Figure 10 : Concentration en zinc dans le golfe de Fos selon Benon et al. 1978
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Plusieurs études visant a mesurer la pollution en hydrocarbures dans le golfe de Fos ont
été menées (Siron and Giusti 1990; Mille et al. 2007). Les niveaux d'hydrocarbures
variaient de 10 a 260 mg par kg de poids sec de sédiment, et sont semblables aux
concentrations cotieres méditerranéennes. Les principales origines des hydrocarbures
sont les émissions industrielles, principalement sidérurgiques ainsi que le trafic

maritime et routier.

L’étude la plus récente est celle de Boudjellaba et al. (2016), qui rapporte les
concentrations en sous-produits de chloration retrouvées dans le golfe de Fos. De
nombreux sites industriels autour du golfe utilisent des volumes d’eau importants pour
le refroidissement de leurs installations: centrales électriques (Combigolfe, Cycofos,
EDF), sidérurgie (ArcelorMittal), raffineries (Lavera). Le golfe est aussi caractérisé par la
présence de deux terminaux méthaniers d’envergure (Fos-Cavaou et Fos-Tonkin), qui
emploient des systemes de réchauffement afin de re-gazéifier le gaz naturel importé
sous forme liquéfiée (GNL). Pour le terminal de Fos-Cavaou, cela représente un débit de
10 000 a 30 000 m3/h d’eau de mer prélevée puis rejetée en continu. Ces échanges
thermiques peuvent provoquer des écarts de température de + 5°C. Une contamination
généralisée du golfe de Fos a été identifiée par Boudjellaba et al. (2016), avec des
niveaux de bromoforme allant de 0,6 a 2,2 pg/L et de dibromoacétonitrile allant de 0,9 a

1,0 ug/L en hiver.
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CHAPITRE 2 : |dentification du niveau de
pollution dans le golfe de Fos

La question d’étude d'impact ne peut étre abordée sans une réelle connaissance de I'état
du milieu. L’objectif ici est de qualifier et quantifier le niveau de pollution en DBPs du
golfe, de la colonne d’eau a la faune endémique. Ce chapitre présente, les nombreuses
techniques analytiques mises en jeu ainsi qu’'un apercu des niveaux de pollution dans

différents compartiments du golfe.
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1. Les sous-produits de chloration dans le milieu marin, méthodes
d’analyses
Aujourd’hui il est difficile de connaitre la réelle influence des rejets chlorés sur
I'environnement. En effet, trés peu d’études portent sur 'occurrence des DBPs dans les
différents compartiments naturels (Chung et al. 2003; Boudjellaba et al. 2016; Manasfi et
al. 2018). En milieu marin une grande partie de la recherche concerne les installations
de dessalement de l'eau et les centrales thermiques ou nucléaires (Taylor 2006; Agus
and Sedlak 2009; Khalanski and Jenner 2012). Ces études se limitent a quelques
composés et a un seul point de rejet en haute mer. Les données sur la réactivité de
certaines classes de DBP, sur leur comportement dans le milieu naturel, comme les
bromophénols (Sim et al. 2009), sont particuliérement rares et couvrent rarement
toutes les conditions physico-chimiques potentielles de salinité, température, courant.
Pourtant les baies industrialisées souffrent généralement de nombreux rejets dans une
zone étroite, ce qui entraine probablement un stress des écosystémes marins.
Caractériser la pollution globale est une étape importante, pour en associer les risques
potentiels et pour pouvoir ensuite modéliser et envisager des solutions avec les acteurs

locaux.

Le golfe de Fos qui est ici étudié, recoit les eaux chlorées de 7 industries différentes. De
plus il abrite une large biodiversité ainsi qu'un grand parc a moules destinées a la
consommation. Il y a donc, a plus large échelle, des enjeux, économiques, sanitaires et
sociétaux. Dans le but de caractériser cette pollution le plus précisément possible, six
campagnes de prélevement d’eau ont été mises en place, couvrant ainsi un large spectre
de conditions climatiques, une campagne de prélevement de sédiments et plusieurs

péches d’oursins ont eu lieu.

2. Matériels et méthodes

2.1. Ledéroulement des campagnes

2.1.1. Lescampagnes « eau »

Six campagnes d'échantillonnage ont été réalisées (Tableau 3), couvrant les 4 saisons
annuelles. Les stations d'échantillonnage quadrillent 1I'ensemble du golfe de Fos en
incluant les 7 principaux débouchés industriels (Figure 12). A propos des noms des

stations, les « X » représentent des exutoires, les points « m » représentent des points en
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mer, les points « ¢ » représentent les points dans le canal de navigation du Rhone et le
Rhone, et les «p» pour les points situés dans le port. Pour chaque station, des
échantillons d’eau ont été récupérés a l'aide d’une bouteille Niskin™ de 5L (General
Oceanics, USA) en surface et en profondeur (en moyenne 7m). Deux litres ont été
récupérés pour I'analyse des DBPs, I'un est acidifié avec 5 mL d’acide ascorbique a 120
g/L, afin de stopper toute réaction avec le chlore résiduel. L’autre est conservé avec du
chlorure d’ammonium a 10g/L afin de pouvoir analyser les DBPs azotés. Enfin, 250mL
sont prévus pour 'analyse des parametres globaux. Tous les échantillons sont conservés

a4 °Cetal’obscurité jusqu’a I'analyse.

Les différentes conditions de courant pour chaque campagne ont été cartographiées et

sont résumeées sur la Figure 11.

Tableau 3: Récapitulatif des conditions météorologiques de chaque campagne

Campagne Print.emps 24 stations Re]:et Rhéne,= 600 m3/s SE 40 km/h

1 (Avril 2017) Rejets chlorés ~ 105000 m3/h
Camgagne ?55553?: 2017) 24 stations ﬁgiifc}iﬁgfézs 551001;0363 mi/p | NO20km/h
Camgagne ?IJZ\eliler 2018) #4stations EZ}ztsRchhfigsé:s 1680700?5423 /h | NNESkm/h
Camzagne ](é]';éin 2018) 24 stations EE}E:SRC};SE:; isgoooor(])n(:/rrsl $/h Brise thermique
Camlgagne ?I\LIIE(\)/{:mnEre 2018) 12 stations EZ:ZESRchh(?Efézs i910105£)n(:(/) Sm3 /h Brise thermique
Camp6)agne F]glenkfszr]lﬁlsn 2019) 24 stations EZ;:Z“ESRchh(?Efézs i710005£)n(:(/) Sm3 /h Brise thermique
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Figure 12 : Cartographie des points de prélévement dans le golfe de Fos sur Mer.

En rouge les points aux exutoires, en jaune les points dans le port, en noir les points en mer et en bleu les deux points
dans les canaux. Les points en verts, représentent les points de prélevement pour I'analyse des sédiments, pour
I'analyse de I'eau tous les points ont été prélevés. Les exutoires. 8x : Tonkin, 9x : Combigolfe, 10x : ArcelorMittal, 11x:
Cycofos, 12x : Elengy, 13x : Lavera, 24x : EDF.
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La température, le pH, la salinité et la chlorophylle a ont été déterminés in situ pendant
I'échantillonnage de I'eau a I'aide d'une sonde multi-parametres de type CTD (MS5, OTT
Hydrolab, Allemagne), dans toute la colonne d'eau. Le courant a également été mesuré
avec un courantometre de type ADCP (Accoustic Doppler Current Profiler, NORTEK
modele Aquadopp Profiler 600kHz).

2.1.2. La campagne « sédiment »

Le prélevement des sédiments du golfe de Fos a été réalisé une seule fois, au printemps
2017, en parallele avec la campagne d’eau n°1. Les sédiments ont été recueillis a l'aide
d'une benne Ekman au niveau de 10 stations d'échantillonnage (8p, 11x, 12x, 13x, 14m,
15m, 17m, 19m, 22m, 24m) (Tableau 4, Figure 12). Les sédiments ont été stockés a 4 °C

al'abri de la lumiére du soleil jusqu’a analyse.

Tableau 4 : Liste des échantillons prélevés pour I'analyse des sédiments

Prélevements Profondeur (m)
8p 7.4
11 6.5
12x 4.7
13x 8
14m 7.18
15m 11.5
17m 5.1
19m 24.5
22m 17.8
24m 6.2

2.1.3. Les campagnes de prélévement d’oursin

Les péches d’oursins ont eu lieu en hiver 2017, sur 1 semaine. Environ 50 oursins ont
été péchés en apnée sur 6 sites différents, plus ou moins proches des rejets industriels

(Figure 13).
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Figure 13 : Six différents points de préléevement d’oursins

2.2. Méthodes analytiques

Tous les standards analytiques ont été obtenus aupres de Supelco/Sigma Aldrich (EU).
Le tribromoacétaldéhyde (97 %) (Aldrich, Royaume-Uni) a été utilisé pour générer sa
forme hydratée d'hydrate de bromal (BH) dans I'eau ultrapure (Millipore, résistivité >18
MQ cm). Le 2-bromo-4-chlorophénol (98 %) et le 2,6-dibromophénol (99 %) ont été
fournis par Alfa Aesar (Allemagne) et le 2,4-dibromophénol (95 %) et le 2,4,6-
tribromophénol (99 %) par Sigma-Aldrich (Etats-Unis). Une solution mére étalon de
chaque composé a été préparée dans de 1I'éther méthyl-tert-butylique (MTBE, pureté
99,8 % - Merck, Allemagne). L'acide ascorbique cristallin a été fourni par Sigma (Chine).
L'acide sulfurique, réactif de qualité analytique, a été fourni par Fisher Scientific
(Royaume-Uni). Pour tracer les courbes d'étalonnage, I'eau de mer artificielle a été
enrichie avec les solutions meres de sels a différentes concentrations. L'eau de mer

artificielle (ASW) a été préparée conformément a la norme ASTM D1141-98 (2013).
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2.2.1. Extraction des composés a partir de la matrice d’eau

A partir de nos échantillons de 1L conservés dans l'acide ascorbique, 50mL sont
nécessaires pour réaliser les extractions des trihalométhanes, des haloacétonitriles et de
I’hydrate de bromal. L’étalon interne utilisé est le 1,2,3 trichloropropane conformément
a la norme U.S.EPA 551 .1 (Munch et al. 1995). Le pH a été ajusté entre 4,5 et 5,5 par
addition d'acide sulfurique si nécessaire. Les échantillons ont été ensuite extraits par
extraction liquide-liquide (LLE) en ajoutant 5mL de MTBE et en agitant manuellement
pendant 4 minutes. Ensuite, la phase organique a été collectée pour analyse. L’extraction
est la méme pour 'analyse des halonitrométhanes, cependant les échantillons utilisés
sont ceux conservés avec du chlorure d’'ammonium (Liew et al. 2012). Les sous-produits
de chloration azotés sont tres instables dans I'acide ascorbique, c’est pour cela qu’'un
autre agent de conservation : le chlorure d’ammonium suggéré par I'étude de (Liew et al.
2012) a été utilisé. Le chlorure d’ammonium ne peut étre étendu a I'ensemble des
analyses, car il ne stoppe pas 'action du chlore résiduel et I’échantillon d’eau ne cesse

donc pas d’évoluer entre le moment du prélevement et I'extraction.

Pour I'analyse des acides haloacétiques, la méthode 552.3 de 1'US-EPA (Domino et al.
2004) a été utilisée avec de légéres modifications. En résumé, des aliquots d'échantillons
conservés dans l'acide ascorbique (40 mL) ont été acidifiées a un pH < 1 par addition
d'acide sulfurique concentré et extrait avec 4mL de MTBE. L'acide 2,3-
dibromopropionique a été ajouté aux extraits comme étalon. Apres 'extraction liquide-
liquide, la phase organique contenant les HAAs a été recueillie et transférée dans des
flacons de 65 mL auxquels 7 mL de méthanol acidifié a 10% ont été ajoutés et placés
dans un bain-marie a 50 °C pendant 2 h pour dériver les molécules (méthylation). La
méthylation consiste a transformer un acide (-COOH) en ester méthylique (-COOCH3).
Un ester est nettement moins polaire que 'acide et donc plus volatil, par conséquent
cette étape d’estérification améliore la qualité des résultats analytiques obtenus lors de
leur séparation par chromatographie gazeuse. Apres la dérivation, 4 mL de solution
saturée de bicarbonate de sodium sont ajoutés a chaque échantillon avant de recueillir

la phase organique contenant les esters d’"HAAs.

Pour I'analyse des halophénols (HPs), la dérivation (acétylation) et I'extraction liquide-
liquide (LLE) ont été effectuées en suivant la technique décrite par Allonier et al. (1999)
avec quelques modifications. Des échantillons de 50 mL conservés dans l'acide

ascorbique ont été mélangés manuellement pendant 4 minutes avec 10 g de carbonate

39



de sodium, 5 mL d’anhydride acétique et 20 uL de 2,4,6 trichlorophénol (étalon interne),
pour dériver les HP. Les halophénols doivent étre dérivés avant leur analyse en
chromatographie gazeuse en raison de leur polarité élevée, qui peut induire une
mauvaise résolution (pics larges) et diminuer la limite de détection. Le procédé de
dérivation le plus efficace, le plus simple et le plus rapide est 1'acétylation aqueuse, avec
ajout de CH3CO (Pizarro et al. 2010). 2,5mL de MTBE sont ensuite ajoutés aux

échantillons, apres 2 minutes d’homogénéisation les phases organiques sont récupérées.

Pour le dosage des fractions de composés organohalogénés totaux, un analyseur
TOX300 Mitsubitshi a été utilisé. L’extraction est similaire a celle des THMs, avec un
facteur de concentration plus important. Cent millilitres d’échantillon sont extraits avec
2,5mL de MTBE et 20 g de sulfate de sodium. Aprés 4 minutes d’agitation, la phase

organique est récupérée.

Les phases organiques ont été conservées a -20 °C jusqu’a I'analyse. Les analytes ont été
quantifiés a l'aide d'un étalonnage standard. Les étalonnages ont été effectués a des
concentrations allant de 50 ng/L a 50 pg/L. Pour chaque gamme de concentration, des
étalonnages externes ont été effectués a l'aide d'un ensemble de 7 solutions étalons. Les
solutions ont été préparées en ajoutant I'étalon dans de 1'eau de mer artificielle et en
effectuant ensuite le méme traitement que celui des échantillons. Des blancs de réactifs
d'eau de mer et d'eau purifiée ont été inclus dans chaque séquence. L'analyse des
échantillons a été effectuée en duplicat. Les limites de détection (LD), de quantification
(LQ), les coefficients de linéarité et les taux de recouvrement pour chaque composé

étudié sont présentés dans le Tableau 6.

2.2.2. Préparation des échantillons de sédiment

Les sédiments ont été ramenés a température ambiante et ont été homogénéisés dans
des flacons pré-nettoyés en remuant vigoureusement avec des spatules en acier
inoxydable. Les poids secs ont été déterminés en placant des aliquotes d'échantillon
dans un four a 105 °C et pesés a intervalles de 24 heures jusqu'a ce que les différences
de poids successives deviennent inférieures a 4 %. Pour 1'analyse des halophénols dans
les sédiments, la méthode s'inspire de Lampi et al. (1992) avec quelques modifications.
Vingt grammes de sédiments humides ont été pesés, 50 mL de solution de NaOH 1M et
50 pL d'étalon interne 2,4,6 trichlorophénol a 1 mg/L, ont été ajoutés. Ensuite, 50 mL

d'hexane ont été ajoutés a I'échantillon et le tout a été exposé pendant 10 minutes aux
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ultrasons. La phase hexane a ensuite été éliminée, la phase aqueuse a été récupérée et
introduite dans des flacons de verre de 65 mL qui ont été centrifugés a 2000 tr/min
pendant 10 minutes. 40 mL du surnageant résultant ont ensuite été prélevés et traités
selon les protocoles utilisés pour I'analyse des HP dans les échantillons d'eau décrits ci-

dessus.

2.2.3. Extraction des phénols pour les oursins

Un total de 287 oursins a été récolté, avec des tailles comprises entre 5 et 7 cm. Par site,
les gonades ont été regroupées dans 4 flacons de 250 mL, chacun contenant entre 10 et
15 individus. Aprés congélation a -55 °C, lyophilisation puis broyage (Restch MM400 :
25 Hz), les poudres destinées a I'analyse des DBPs, pesant entre 1 a 5 g ont été
conservées a -45 °C jusqu'a I'extraction. Toutes les poudres ont été dopées avec 50 pL
d’une solution standard a 10 mg/L de 2,4,5 trichlorophénol, puis diluées dans 5mL de
MTBE. Le mélange est soumis a 30 minutes d’ultrasons avant d’étre filtré sur PTFE 0,45
uM. Le filtrat est ensuite concentré sous azote jusqu’a un volume final de 0,5mL
(TurboVap II). Pour augmenter l'affinité de 'analyte avec la phase stationnaire de la
colonne SPE Florisil de purification, ce dernier est repris dans 5 mL d’hexane. Les
phénols sont élués grace a un mélange de solvant hexane/acétone (75 :25) et concentrés
une derniére fois sous azote jusqu'a un volume final de 500 pL. Aprés une dilution au
dixieme dans du MTBE, les extraits sont conserveés a -20 °C jusqu’a 'analyse (Mas et al.

2019).

2.2.4. Meéthodes analytiques

Les oxydants résiduels libres et les oxydants résiduels totaux ont été mesurés par la
méthode colorimétrique DPD en utilisant un spectrophotometre portable (AQUALYTIC-
AL 800, Allemagne). Les niveaux de bromure dans l'eau ont été mesurés par un systéeme
de chromatographie ionique ICS-3000 Dionex utilisant un éluant NaOH 30 mM avec un
débit de 1,5 mL/min a 30 °C. Le carbone organique total (COT) et I'azote total (NT) ont
été mesurés par oxydation catalytique a haute température (Multi N/C 2100, Analytik
Jena, Allemagne). Des échantillons prétraités ont été injectés (50 ul) dans le four rempli
d'un catalyseur préconditionné. La combustion a été réalisée a 800 °C et les produits de
combustion ont été transportés par de l'oxygene de haute pureté (Linde Gas)
permettant la détection du CO2 par infrarouge non dispersif et la détection du NO par

chimiluminescence.
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Les extraits organiques contenant les DBPs ont été analysés a l'aide d'un
chromatographe en phase gazeuse couplé a un détecteur a capture d'électrons 63Ni
(modele GC-ECD Clarus 580, Perkin Elmer, Norwalk, CT, USA). La chromatographie
gazeuse couplée a un détecteur a capture d’électron est tres répandue pour I'analyse des
composes hautement électronégatifs tels que les composés halogénés (Hodgeson et al.
1990; Tominaga and Midio 2003; Chinn et al. 2007). Le principe de la détection repose
sur la circulation des molécules a la sortie de la colonne et de I'azote devant une source
radioactive émettant des particules (3. Les électrons générent un courant qui est mesuré.
Lors du passage d’'un composé dans le détecteur, des électrons vont étre capturés et le
courant est ainsi réduit. C'est cette variation de courant proportionnelle a la
concentration en composé qui est mesurée. Une colonne capillaire Elite 5MS a été
utilisée pour la séparation. L'hélium 5.0 a été utilisé comme gaz vecteur a 1 mL/min.
L'azote a été utilisé comme gaz d'appoint a 30 mL/min. Les programmes de détection

sont détaillés par famille dans le Tableau 5.

Tableau 5: Programmes de détection en GC-ECD en fonction des familles analysées

Programmes GC-ECD

EZE)?S;E?EEE‘;Z 35°C (maintenue 22 minutes) > 145°C a 10°C/min
Hydrate de bromal (maintenue 2 minutes) > 260°C a 15°C/min (maintenue 5
HZlonitrométhaneS minutes) = 280°C a 40°C/min (maintenue 5 minutes)

40°C - 65°C a 2,5°C/min (maintenue 2 minutes) = 85°C a
Acides haloacétiques 10°C/min (maintenue 2 minutes) - 2°5°C a 15°C/min
(maintenue 25 minutes)

65°C (maintenue 5 minutes) = 220°C a 7°C/min = 240°C a
Halophénols 15°C/min (maintenue 8 minutes) = 310°C a 40°C/min
(maintenue 20 minutes)

65°C 2 240°C a 2°C/min - 310°C a 40°C/min (maintenue 10

Halophénols oursins :
minutes)

Pour I'analyse des composés organohalogénés totaux, les échantillons ont été introduits
dans un tube de combustion sous flux d'argon et d'oxygene (200 mL/mn). La
combustion des composés organohalogénés extraits (EOX), suivie d'une étape de
pyrolyse (900 °C), conduit a la formation d'halogénures d'hydrogene (HX) qui sont
dosés, apreés déshydratation par coulométrie. L'introduction de vapeurs d'HX dans le

réacteur contenant de l'acide acétique a 85% provoque une baisse du potentiel qui est

42



compensée par la génération d'ions Ag* jusqu'au retour du potentiel initial. Selon la loi
de Faraday, la quantité d'halogene (ug Cl-) est directement proportionnelle a la quantité
d'ions Ag* produits. Seuls les fluors ne sont pas dosés. La gamme de mesure s'étend de
0,05pg/mL a 50 pg/mL. La fiabilité de la méthode a été vérifiée au moyen du dosage

d'une solution de concentration connue de 2,4,6-trichlorophenol diluée dans du MTBE.

Tableau 6: Parameétres de qualité analytique

Chemical (Unit) DL |QL |RSD (%) Recovery (%) | Range Linearity (r)
n=7 0,1 pg/L

Bromodichlorométhane (pg/L) 0,01 10,05 }3,9 130 0,03-1,00 |0,998

Dibromochlorométhane (pg/L) 0,01 10,03 }4,1 93 0,03-1,00 {0,999

0,02-1,00 0,997

Bromoform (pg/L) 0,01 10,04 |45 99 1,00-20,00 | 0.991

Tribromonitrométhane (TBNM) (ng/L) 0,01 10,07 }1,2 111 0,1-5 0,997

Dibromoiodométhane (DBIM) (ug/L) 0,07 10,1 10 157 0,05-5 0,99
n=7 _ 0,05 pg/L

Hydrate de bromal (BH) (ug/L) 0,01 0,04 |5,3 I 149 0,03-1,00 0,999
n=10 0,1 pg/L

Monobromoactétonitrile (BAN) (ug/L) 0,02 {0,07 |12 117 0,01-5 0,991

Dichloroacétonitrilee (DCAN) (ug/L) 0,01 10,02 |2,7 93 0,02-2,00 0,998

Trichloroacétonitrilee (TCAN) (ug/L) 0,04 {0,16 11,2 87 0,10-1,00 {0,993

Bromochloroacétonitrilee (BCAN) (pg/L) 0,01 10,02 |3,6 75 0,02-2,00 0,999

Dibromoacétonitrilee (DBAN) (ng/L) 0,01 0,02 |3 85 0,02-2,00 0,999
n=8 0,05 pg/L

2-Bromo 4-chlorophénol (2B4CP) (pg/L) [0,01 0,02 |6 95 0,01-1,00 0,999

2,6 Dibromophénol (2,6 DBP) (ng/L) 0,01 10,03 |6 104 0,03-0,60 0,995

2,4 Dibromophénol (2,4 DBP) (ng/L) 0,01 0,02 |4 107 0,02-1,00 0,999

2,4,6 Tribromophénol (2,4,6 TBP) (ug/L) |0 0,01 1,6 138 0,03-1,00 0,992
n=8 0,5 pg/L

Monobromoacétique acide (MBAA) (ug/L) |0,9 2,7 |15 84 3,0-10 0,991

Dichloroacétique acide (DCAA) (],Lg/L)- 0,08 10,28 |6,1 91 0,3-2,0 0,994

Trichloroacétique acide (TCAA) (ug/L) 0,12 10,43 ]9,2 92 0,3-2,0 0,996

Bromochloroacétique acide (BCAA) (ng/L) 10,11 10,38 16,8 111 0,3-5,0 0,999

Dibromoacétique acide (DBAA) (ug/L) 0,1 03 16,9 91 0,3-2,0 0,996

Bromodichloroacétique acide (BDCAA) (ng{ 0,09 10,31 |10,7 116 0,3-2,0 0,992

Chlorodibromoacétique acide (CDBAA) (pg{0,12 0,44 16,9 128 0,5-5,0 0,994

Tribromoacétique acide (TBAA) (ug/L) 0,14 045 |7,9 113 0,5-5,0 0,994
n=7 _0,1 mg/L

Chlore résiduel libre (mg/L) 0,03 |0,1 |36 102 0,1-1,0 0,993

Chlore total (mg/L) 0,03 0,1 |36 102 0,1-1,0 0,993
n=7 1 mg/L

Carbone organique total (TOC) (mg C/L) 0,11 10,33 |24 144 0,3-3,0 0,99
n=7 _ 1 mg/L

Azote total (TN) (mg N/L) 0,17 10,51 |9,7 270 0,2-2,0 0,99
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2.3.  Analyses statistiques

Afin de pouvoir comparer tous les parametres mesurés dans la colonne d’eau, nous
avons exprimé toutes les concentrations en pg/L équivalent brome. Les statistiques ont
été réalisées avec le logiciel R (version 3.6.1, 2019). Pour décrire les corrélations ainsi
que les relations entre pollution-environnement, des tests de Pearson ont été réalisés et
des analyses en composantes principales, avec le package FactoMiner également. Une
classification descendante hiérarchique a été utilisée pour différencier des groupes
ayant le méme comportement avec ce méme package.

Le test Kruskal-Wallis a été utilisé pour déterminer les différences statistiquement
significatives entre nos différents groupes: la pollution, les parametres physico-

chimiques de I’eau et les nutriments. Le seuil de signification retenu a été fixé a 5%.

3. Résultats et discussion

Dans une premiere étape nous verrons les niveaux de pollution dans I'eau, avant de
s'intéresser d'un point de vue plus statistique, aux différentes interactions
environnement-pollution. Ensuite les niveaux de pollution des autres compartiments

étudiés seront exposés et discutés a leur tour.
3.1. Distribution des sous-produits de chloration dans I’'eau

3.1.1. Diversité des sous-produits de chloration

Les concentrations en THMs mesurées lors des 6 campagnes varient entre 10 ng/L et 30
pg/L toutes stations confondues. Le bromoforme est le composé largement majoritaire
de cette famille de DBPs, représentant 90% des THM totaux. On le retrouve jusqu’aux
stations d’échantillonnage les plus éloignées des exutoires a des concentrations de
I'ordre d’'une dizaine de nanogrammes par litre. On ne retrouve pas de corrélation
significative entre le taux de THM et le carbone organique dissous. Dans cette étude leur
formation dépend prioritairement de la quantité d’eau chlorée rejetée dans le golfe

(R2=0,992 et une valeur de p = 10-11).

Les acides di- et tri-bromoacétiques représentent 99% des HAAs totaux formés.
L’équilibre entre ces deux formes dépend principalement des parametres physico-
chimiques. Lors de la campagne n°5 et n°6 le pH est significativement plus faible que

pour les autres campagnes, le di-HAA est sensiblement plus abondant.
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Les concentrations maximales mesurées en HAAs totaux sont élevées autour de 10 pg/L.
Les acides haloacétiques sont des composés non volatils, polaires et trés stables dans
'eau, ils peuvent ainsi s’accumuler (Lagiere et al. 2017). De plus les HAA sont les sous-

produits de dégradation ultimes de la famille des DBPs azotés (Lagiere et al. 2017).

Les concentrations en bromoacétonitriles sont comprises entre 40 ng/L et 1,5 pg/L. Le
dibromoacétonitrile est le composé retrouvé majoritairement lors des campagnes sur le
golfe de Fos sur mer, représentant 90% des HAN totaux. Les haloacétonitriles ne sont
pas des sous-produits tres stables en milieux aqueux, et une partie significative des
HANs peut étre hydrolysée (Lagiere et al. 2017). L’hydrolyse a pH alcalin conduit a la
formation d’haloacétamides puis d’acides haloacétiques comme sous-produits ultimes
(Krasner et al. 2006). Leur concentration est corrélée a la concentration en azote total

de I'eau, p=0,021.

Les concentrations en halophénols sont rarement au-dessus de la limite de détection
lors des 6 campagnes. Quelques points toutefois ressortent. La concentration maximale
retrouvée en bromophénols est de 0,4 pg/L. Le 2,4,6 tribromophénol est le seul composé
qui a été dosé en GC-ECD. D’autres formes de phénols sont certainement présentes mais
nécessiteraient une étape de pré-concentration nettement plus importante. D’autres
études en parallele de ce projet auraient détecté a I'aide de capteurs passifs la présence
de mono- et dibromo- phénols (Données non encore publiées). La présence
d’halophénols n’est pas corrélée avec le COT, et n’est méme pas toujours corrélée avec
les exutoires ou les courants (Figure 11). En effet, des concentrations parfois plus
élevées ont été retrouvées au niveau des points « port ». La cinétique de formation des
halophénols entre brome et substances humiques est encore mal connue. Cette
observation témoigne soit d’'un temps de réaction plus important pour la formation des
halophénols, soit d’'un autre facteur de formation, indépendant des rejets chlorés
industriels. En effet dans le golfe de Fos, une multi-pollution a largement été établie et la
présence de PCB, PBDE peut influencer la formation des phénols (Harju et al. 2009; Fisk
et al. 2010; Covaci et al. 2011).

Dans l'ensemble, les concentrations de DBPs détectées dans le golfe de Fos sont du
méme ordre que les pollutions déja décrites. Dans une étude menée dans des centrales
électriques cotiéres, au point de rejet, les concentrations de bromoforme variaient entre

3,1 pg/L et 29,20 pg/L et les concentrations de HAN variaient de 0,10 a 11,39 pg/L

45



(Jenner et al. 1997; Allonier et al. 1999; Khalanski and Jenner 2012; Boudjellaba et al.
2016).

Concernant les concentrations en EOX, donc en composés organohalogénés totaux, il
n’existe aucune corrélation avec les différentes familles de DBPs. Lorsque I'on regarde la
distribution sur la Figure 14 des concentrations en fonction des sites « mer », « port »,
« exutoire » et « canal », on voit trés clairement que pour les composés mesurés en GC-
ECD, les concentrations les plus élevées sont retrouvées proches des exutoires, alors que
pour I'EOX, aucun site n’est significativement plus élevé qu’'un autre. Ceci peut
s’expliquer, soit par une pollution halogénée (PCB, PBDE) dans le golfe tres importante
qui « masque » la pollution aux DBPs, soit par une contamination systématique lors de
I'extraction par un peu de chlorure qui passerait en phase organique et influencerait

notre signal. Ces valeurs-la ne sont donc pas fiables et ont été écartées des analyses

statistiques.
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Figure 14: Distribution de la pollution en sous-produits de chloration (A) et en composés organohalogénés
totaux (B) en fonction des sites de prélevement pour les 6 campagnes.
La différence statistique entre les conditions est sous forme de lettre, selon le test Dunn.

Sur 6 points de préléevement lors de la premiére campagne uniquement, des analyses
effectuées par un partenaire du projet de recherche FOS-SEA, nous ont permis d’obtenir

les valeurs de composés organohalogénés totaux pour ces échantillons. Il s’agit des
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points, 4p, 8p, 9%, 10x, 11x et 13x. Ces valeurs nous permettent d’obtenir une
contribution ponctuelle moyenne des grandes classes de sous-produits de chloration
dosées en GC-ECD. La contribution moyenne des THM au parametre EOX est de I'ordre
de 3,5% uniquement, avec un minimum de 0,2%. Les acides haloacétiques contribuent
en moyenne de la méme facon que les THM sur les 6 points analysés, avec un minimum
de 0 puisque sur un point, aucun HAA n’a été détecté. Les haloacétonitriles eux
contribuent moindrement, avec une moyenne de 0,8%. Ces observations confirment
I’hypothese que la majorité des halogénés mesurée en EOX, soit en moyenne 94%, n’ont
pas été mesurés lors de la 1ér¢ campagne. Les rejets chlorés industriels pourraient
représenter qu'une petite partie du total halogénés du golfe ou alors la grande majorité

des DBPs ne sont pas encore connus (Tableau 7).

Tableau 7 : Proportions des différentes familles de DBPs par rapport aux composés organohalogénés totaux
mesurés

Unité Moyenne n Min Max
AOX ugBr 40 6 22 94
Trihalométhanes % 3,5 6 0,2 8
Haloacétonitriles % 0,8 6 0 3
Acides haloacétiques % 3,3 6 0 7
Total % 6 6 0,2 17

Globalement sur les 6 campagnes, les concentrations en DBPs les plus importantes ont

été retrouvées lors de la derniere campagne, n°6 (Figure 15).

La campagne n°3 est caractérisée par un taux trés faible de DBPs, c’est la seule
campagne qui s’est déroulée en plein hiver, avec une eau dans le golfe avoisinant les 8°C.
A ces températures, les industriels n'ont pas besoin de chlorer. Cette observation

confirme une fois de plus l'origine anthropique des sous-produits mesurés dans le golfe.
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Figure 15 : Niveau de pollution aux DBPs en fonction des campagnes.
Toutes les données pour chaque campagne ont été exprimées en ug/L équivalent Br, et ont contribué aux boxplots. n =

48, sauf pour la campagne 5, n= 24.

Les performances analytiques n’ont fait que s’améliorer avec le temps et donc avec les
campagnes, c’est pour cette raison que pour montrer la diversité des produits
susceptibles de se former au niveau des exutoires suite a la chloration de l'eau, nous

nous focaliserons sur la sixieme campagne.

Au maximum, nous avons dosé 15 DBPs différents au niveau d’'une seule et méme
source. Les composés qui n’ont jamais été identifiés jusqu’alors dans le milieu marin, en
sortie de rejet chlorés, sont le tribromonitrométhane et le dibromoiodométhane. On les
retrouve dans les 4 rejets en activités sur les 7, Tonkin, Arcelor, Cycofos et Elengy. En
effet, leur non-détection au niveau des différents points du golfe s’explique par la limite

de détection trop élevée pour pallier I'effet de dilution du golfe.
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Figure 16 : Liste des DBPs formés aux exutoires

La Figure 16 montre que la distribution en DBPs est semblable pour les rejets chauds ou
froids, en activité. L'exutoire « Combigolfe » est situé tres proche de « Arcelor Mittal » et
« Cyclofos », on peut voir dans les proportions relatives, que le composé qui a disparu
est 'hydrate de bromal, or c’est le moins stable et le plus volatile des DBPs étudiés. Il se
dégrade trés rapidement en bromoforme ou alors est volatilisé (Manasfi 2016). On peut
également constater qu’entre ces rejets, qui sont séparés d’'un kilometre, on a déja un

facteur 6 de dilution.

Lorsqu’on s’intéresse au rejet « Lavera », site pétrochimique, I'acide trichloroacétique a
été retrouvé. Dans le milieu marin la formation de DBPs chlorés est rare. Cet acide
rentre dans la fabrication d’herbicides et d’agents décalcifiants, on peut donc
naturellement suspecter une légeére pollution ponctuelle industrielle. Concernant le rejet
« EDF », les concentrations sont tres faibles, ne dépassant pas 1 pg/L en DBPs totaux, ce
jour-13, la chloration n’était pas en activité, on peut donc supposer que les traces que I'on

détecte sont des bruits de fond, anthropiques ou naturels de la zone.

Maintenant, analysons l'influence des parameétres extérieurs sur la formation de ces

sous-produits.
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3.1.2. Influence des paramétres environnementaux sur la formation des DBPs

Tout d’abord, concernant les parametres physico-chimiques des campagnes, on peut
voir sur la Figure 17, que chaque campagne possede ses propres caractéristiques. La

formation de DBPs en découle directement.
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Figure 17: Parameétres physico-chimiques en fonction des campagnes
Résultats pour tous les points de prélévements surface-profondeur. n = 48, sauf pour la campagne 5, n= 24

Il a été démontré que le pH est un facteur qui affecte la spéciation des DBPs (Cimetiere
et al. 2010). Hansen et al. (2012) ont démontré qu'avec la diminution du pH, la
formation de THM et de tri-HAA diminuait, la formation de HAN augmentait alors que
cela n’aurait pas d'impact sur les di-HAA. Ce sont des propriétés chimiques que 1'on ne
peut pas vérifier avec nos analyses, car en milieu naturel d’autres facteurs influencent
davantage la formation des DBPs que la faible variation de pH enregistrée notamment
lors de la campagne 6. En effet, si on regarde la Figure 18, qui détaille les concentrations
retrouvées en fonction des familles de DBPs et des campagnes, on voit bien que lors de
la campagne 6, aucune diminution en THM et aucune augmentation en HAN ne sont
clairement visibles. Les volumes d’eaux industrielles chlorées rejetés masquent les

variations liées aux parametres physico-chimiques.
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Figure 18 : Niveaux de pollution pour les différentes familles de DBPs, THM, HAA et HAN en fonction des
campagnes et des sites de prélévement.

La température a un réle important dans la dispersion des DBPs et donc sur leur
dilution. Lorsque que les températures diminuent, la volatilisation diminue. De plus si
I'air est plus froid que 'eau de mer cela entraine un refroidissement des eaux de surface
qui vont étre plus denses et plonger. Parallelement, lorsque les températures sont trop
froides (inférieures a 10 °C), la chloration de 'eau de mer n’est plus nécessaire. C’est
d’ailleurs le cas de la campagne 3, ou la température dans les darses était inférieure a
10 °C, la chloration n’a pas eu lieu pour tous les exutoires, les teneurs en DBPs sont trées
faibles (Figure 15). Lors de la campagne 4, les valeurs de température sont constantes

dans le golfe, aucun point n’est considéré comme cas particulier.

L’oxygene dissous affecte également nos résultats, car cela régule directement la vie
aquatique. En effet, une forte concentration en oxygene est souvent liée a la présence de
chlorophylle. Or on sait que la formation de DBPs dépend de la matiere organique et que
certains sont naturellement produits, notamment par les algues. La campagne la plus
riche en oxygene dissous est la premiére (automne), toutefois ce n’est pas la campagne
la plus riche en DBPs. Cependant lorsqu’'on regarde le taux de DBPs azotés, les
haloacétonitriles, la campagne 1 semble étre sensiblement la plus riche par rapport a la
campagne 2 et nettement par rapport aux autres campagnes. On ne peut pas vraiment
conclure sur la réelle influence de 'oxygene, car selon I'analyse du carbone organique

total et de I'azote total, la campagne 1 ne se différencie pas des autres campagnes.

La salinité va également jouer un role important dans la dispersion des polluants étant
donné que les variations de salinité génerent des masses d’eaux non homogenes,

concentrant ainsi les composés a la surface ou en profondeur en fonction de I’halocline.
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De plus une diminution de la salinité peut étre induite par une entrée d’eau douce du
Rhone conséquente et donc riche en matiére organique ou en polluants susceptibles
d’'influencer la formation de DBPs. Lors de la campagne 5, la salinité est
significativement plus faible, en effet cette campagne a eu lieu juste aprés un phénomene
météorologique important, caractérisé par une pluviométrie de 37 mm la semaine
précédant les prélevements, sans brise enregistrée, les masses d’eau n’ont pas eu le
temps de se mélanger. Ce mois de novembre 2018 est d’ailleurs caractérisé par une
augmentation de + 177 % de précipitations par rapport aux moyennes enregistrées
entre 1981 et 2010. Ce phénomene est d’ailleurs confirmé par le modéle météorologique
de Prévis mer, illustré en Figure 19, sur lequel la couleur violette témoigne d'une salinité

de l'ordre de 11 mg/L visible dans les darses du golfe.

/ Salinité a la surface de la mer
Le 07/11/2018 01:00

29 £ ot =

Ifremer

Figure 19 : Modéle de salinité en Méditerranée le 7 novembre 2018, jour de la campagne n°5
(https://marc.ifremer.fr/resultats/temperature_et_salinite)

Pour évaluer I'impact de ces facteurs, une premiere analyse en composante principale
(ACP) regroupant '’ensemble des parametres mesurés pour chaque campagne, nous
permet de séparer 3 groupes de variables qui vont influencer la distribution de nos
différents points de prélevement (Figure 20 A). En effet, on retrouve un groupe de
variables projeté sur 'axe 1 qui inclut tous les sous-produits de chloration mesurés. Il

est a noter que toutes les familles de polluants suivent le méme axe donc varient de la
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méme maniere en fonction des points de prélevement. Cet axe explique 33% des
variations. Le deuxiéme groupe de variables plutot projeté le long de I'axe 2, est divisé
en deux sous-groupes qui s’opposent le long de cet axe. Il s’agit des parameétres physico-
chimiques et des nutriments. Ce second groupe explique 23% de la variabilité. Il n'y a
donc pas de corrélation entre ces deux groupes et 'augmentation des DBPs sur cette
ACP globale. Sur la Figure 20B, ce sont les différents points de prélévement qui sont
regroupés en fonction de trois variables qualitatives. On voit que lorsqu’on projette
'intégralité des parameétres, les exutoires se différencient, largement projetés sur I'axe 1,
donc expliqués par les fortes concentrations en DBPs. On voit également que lorsque
'on sépare les points par campagne, les campagnes ne sont pas projetées sur les axes de
la méme facon. La campagne 5 est davantage projetée sur I'axe 2 : axe caractérisé par le
groupe des parametres physico-chimiques qui s’opposent a celui des nutriments. Il est
important de rappeler que lors de la campagne 5, seulement 12 points ont été prélevés,
tous proches des exutoires et aucun en mer. En revanche, lorsque l'on teste la
différenciation des points selon la surface ou la profondeur, il n'y a pas différence

significative, par la suite ils seront donc confondus.

A : = : B

& | Campagne | Profongew
a
\ TEMP

Figure 20 : Analyse en composante principale sur I'ensemble des données des campagnes

A : projection des variables B : projection des individus en les différenciant selon 3 criteres : le site de prélevement, la
campagne et la profondeur.
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A partir des variables entrant dans I’ACP, la classification descendante hiérarchique, a
permis de distinguer 3 groupes ou cluster (Figure 21). Le cluster 1 est corrélé a 'azote,
le carbone organique et la température. Le cluster 2 qui est corrélé au pH, la salinité et
I’'ammonium. Le cluster 3 est corrélé aux données obtenues en GC-ECD. Dans le cluster 3,
on retrouve uniquement des points correspondant aux exutoires. Une analyse avec
uniquement les points aux exutoires ne met pas en évidence un effet campagne ou un

effet profondeur.

Factor map
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Figure 21 : Classification descendante hiérarchique sur I'ensemble
des données des campagnes

by

Il est a noter que malgré les conditions météorologiques différentes selon les
campagnes, les variations aux exutoires ne sont pas campagnes-dépendantes. Si on
regarde cette fois la Figure 22, qui représente la distribution de la pollution en DBPs,
selon les campagnes et selon les sites de prélevement, on peut remarquer que la
pollution est tres marquée aux exutoires, se dilue nettement dans les « ports » et en mer
la pollution est moindre, puisqu’elle est similaire a celle retrouvée dans le Rhone qui ne

subit pas d’intrants provenant des rejets industriels chlorés.
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Figure 22 : Boxplot des concentrations en DBPs trouvées selon les sites et les campagnes

De plus, si on effectue un zoom sur les résultats des prélevements aux exutoires Figure
22 on s’apercoit que le niveau de pollution selon les campagnes n’est que tres
légerement différent, sauf pour la campagne 3 qui est statistiquement plus faible (p =
0.003). Il en ressort donc que malgré des conditions météorologiques variables, la
pollution en sous-produits de chloration ne dépasse pas les nanogrammes par litre en
sortie du golfe. Les concentrations en DBPs dépendent prioritairement de l'activité
industrielle, puisque la seule saison qui se détache nettement est I'hiver ou l'eau est
suffisamment froide pour limiter les développements bactériens, la chloration est

moindre. La pollution du golfe est interpolée (krigeage) en Figure 23.
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Figure 23: Interpolation spatiale de la distribution de la pollution en DBPs a la surface du golfe lors des 6
campagnes

La Figure 23 montre que méme si les concentrations en mer sont semblables, campagne
aprés campagne, lors de la seconde, sous un vent de mistral important qui a induit un
courant marqué du nord au sud, la pollution rentre largement dans I'anse de Carteau,
qui abrite le parc a moules du golfe. Il semblerait donc que pour les volumes d’eau
chlorée équivalents, le facteur important a prendre en compte serait les conditions
météorologiques, qui en fonction des courants peut concentrer la pollution dans les
zones non désirées du golfe. Cela a également été montré par Ulses et al. (2005) qui ont

étudié la courantologie du golfe de Fos.

3.2. Niveau de pollution dans les sédiments du golfe

Les halophénols sont les composés issus de la chloration de I'eau de mer les plus
lipophiles (Kow = 4,13). C’est donc cette famille de composés qui est recherchée dans les
matrices solides. En effet, sur les 10 stations échantillonnées pour l'analyse des
sédiments, deux halophénols ont été quantifiés, pour les stations 22m et 13x. A la station
d'échantillonnage 22m, du 2-chloro-4-bromophénol et du 2,4,6-tribromophénol ont été
détectés a 1,8 et 2,1 ng/g poids sec, respectivement. Et pour la station d'échantillonnage

13x, les deux HP ont été détectés a 0,3 et 1,5 ng/g de poids sec, respectivement. Les
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données sur les concentrations d'halophénols dans les sédiments marins des zones
exposées aux effluents chlorés sont trés rares. Dans une étude précédente, Sim et al.
(2009) ont étudié la présence et la distribution de phénols halogénés dans les sédiments
obtenus dans un environnement marin pres d'une centrale nucléaire en Corée du Sud.
Selon les résultats de cette derniere étude, les bromophénols ont été trouvés a des
concentrations plus élevées que les chlorophénols. La concentration moyenne rapportée

de 2,4,6 tribromophénol a atteint 3,78 ng/g de poids sec au printemps.

Les points de prélevement concernés par des sédiments contaminés en halophénols ne
sont pas les plus proches des exutoires. En effet, le point 13x est I'’exutoire industriel le
plus excentré du golfe, dans aucune campagne les teneurs en DBPs ont dépassé la
centaine de ng/L. A cet endroit du golfe, la concentration en HP dans I'’eau a toujours été
inférieure a la limite de détection. On peut penser que la présence chronique de DBPs
dans le golfe et le potentiel de sorption et d'accumulation des halophénols dans les
sédiments, peut conduire a des niveaux détectables et quantifiables. Cependant, la
source de contamination en bromophénols ne peut pas étre connue de fagon certaine,
étant donné qu’elle peut aussi étre d’origine naturelle (OMS 2005) et que les points
contaminés sont éloignés des exutoires. L’origine du 2,4,6-tribromophénol dans le
milieu marin reste un sujet de controverse. Et pourtant, des effets nocifs importants sur

les populations de poissons ont déja été montrés (Deng et al. 2010).

3.3. Niveau de pollution des oursins du golfe

Les concentrations en 2,4,6-tribromophénol mesurées dans les gonades d’oursins sont
comprises entre 62,11 et 205,31 pg/kg de poids sec (Tableau 8). Ces valeurs sont
nettement supérieures a celles retrouvées dans la littérature, et notamment dans une
étude précédente sur le golfe de Fos ou les concentrations dans des muscles de congres
étaient comprises entre 2,8 et 10,4 ug/kg (Boudjellaba et al. 2016). Les gonades d’oursin
sont riches en matiére grasse, +15% par rapport aux muscles de congres, ce qui favorise
I'accumulation des polluants organiques. Aucune étude a ce jour n’a reporté un niveau
de pollution en DBPs dans les gonades d’oursin. Chung et al. (2003), a étudié le niveau
du tribromophénol dans des fruits de mer tels que des moules, des crevettes, des crabes
et Whitfield et al. (1998), dans les muscles de mérous. Ces données sont résumées par

Koch and Sures (2018). A I'exception des crabes ou des concentrations en TBP peuvent
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atteindre 2360 pg/kg de poids sec, toutes les autres especes sont nettement moins
riches que les oursins. Toutefois, de grandes variations existent au sein d’'une méme
espece et entre individu prélevés dans un méme site géographique. Il est donc peu
pertinent de comparer les niveaux retrouvés avec des études antérieures datant des

années 2000.

Tableau 8 : Valeurs moyennes et écarts-types en pg/Kkg des concentrations dans les oursins pour chaque zone
d'étude

Moyennes des concentrations en  Ecarts-types des concentrations

2,4,6-TBP (ug/kg) en 2,4,6-TBP (ug/kg)
Gloria 149,24 38,77
Eolienne 75,65 6,83
Cavaou 94,71 15,00
Fos-sur-Mer 104,41 18,05
Port-de-Bouc 36,98 20,79
Ponteau 106,81 20,91

Toujours est-il que lorsqu’on s’intéresse aux niveaux de pollution retrouvés dans les
oursins en fonction de la zone de péche (Figure 24), on ne distingue pas de corrélation
liée a la zone géographique. En effet, les sites avec les niveaux de pollution les plus
éleves sont Gloria suivi de Port de Bouc et Ponteau. Ce sont des sites latéralement
opposés et a 'exception de Ponteau, ce ne sont pas des sites ou des rejets chlorés sont
observés. A Ponteau, qui correspond au point de préléevement 13x, des concentrations
trées faibles en DBPs ont été mesurées lors des 6 campagnes, en revanche du

tribromophénol a déja été retrouvé dans les sédiments.
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Figure 24 : Concentrations (ug/kg de poids sec) dans les oursins selon leur localisation dans le Golfe de Fos

Le site Gloria est proche du parc a moules du golfe, cette contamination maximale dans
les gonades est trés certainement liée a une production naturelle de tribromophénol,
par les micro et macro-organismes abondants et concentrés dans cette zone du golfe.
Comme nous l'avons vu lors de la campagne 2 et comme I'ont montré Ulses et al. (2005)
la courantologie du golfe peut concentrer la pollution dans 'anse de Carteau lorsqu’un
vent de nord souffle. Les péches ont été réalisées en hiver 2017, avec une eau dans le
golfe avoisinant les 9°C, on peut naturellement penser que le niveau de pollution sur
cette période se rapproche de la campagne 3, c’est-a- dire peu d’influence industrielle
dans la colonne d’eau du fait des faibles températures. Pour vérifier ces hypotheses, il
faudrait analyser des gonades d’oursins issues de sites non soumis aux rejets chlorés, et
dans l'idéal tester différentes saisons afin de vérifier une potentielle corrélation

pollution des gonades/débit industriel /courantologie.
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4. Conclusion

L’objectif de ce chapitre est d’établir un bilan de la contamination en sous-produits de
chloration dans différents compartiments du golfe de Fos. Le compartiment le plus
étudié est la colonne d’eau. A l'issue de 6 campagnes couvrant a chaque fois des
conditions météorologiques différentes, la pollution en DBPs totaux du golfe ne dépasse
pas la vingtaine de pg/L, et atteint la sortie du golfe a des concentrations inférieures a
quelques ng/L. Il existe une large diversité de composés dosables malgré I'effet de
dilution conséquent. Jusqu'a 15 composés différents ont été détectés au niveau des
rejets chlorés en activité. Les niveaux de DBPs dans le golfe de Fos sont principalement

dépendants des besoins en eau des industriels.

Les principales familles de DBPs retrouvées sont les trihalométhanes, les acides
haloacétiques et haloacétamides. Deux nouveaux composés ont été mesurés pour la

premiere fois dans le milieu marin, le tribromonitrométhane et le dibromoiodométhane.

Nos analyses ont montré qu'’il n’existait pas de différence significative entre les résultats
obtenus en surface et en profondeur. En effet, il y a trés peu de fond dans les darses,
permettant une homogénéisation suffisante pour que la pollution soit semblable malgré

des rejets industriels variés (débit, température).

Lors de l'analyse des sédiments, deux halophénols ont été détectés, le 2,4,6
tribromophénol et le 2-chloro-4-bromophénol, dans deux sites sur les 10 analysés. Les
teneurs en HP retrouvés dans ces deux sites ne sont pas corrélées avec celles mesurées
dans la colonne d’eau, milieu le plus riche en DBPs. Les cinétiques de formation des
phénols encore mal comprises et les multiples sources possibles rendent I'interprétation

des résultats délicate.

Au niveau de la faune et de l'influence de la zone géographique, il n'y a pas de tendance
clairement établie. Malgré une homogénéité des teneurs en 2,4,6-TBP dans les gonades
d’oursin selon leur site de préléevement, la présence des concentrations élevées
éloignées des exutoires reste a préciser. Selon la littérature, les oursins semblent avoir
des teneurs importantes en 2,4,6 TBP par rapport a celles mesurées dans les muscles de
poissons, ou dans les moules. Ces derniers sont des organismes filtreurs qui

bioaccumulent les polluants (Wu et al. 2012; Jimeno-Romero et al. 2019).

Dans le chapitre suivant nous nous sommes intéressés a I'impact de cette pollution.
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CHAPITRE 3 : Impact des sous-produits de
chloration

Ce chapitre vise a caractériser I'impact de la pollution aux DBPs retrouvés dans le golfe
de Fos. Deux modeles biologiques différents sont étudiés, le phytoplancton et les
oursins. La répartition en fonction des sites du golfe de différents groupes de
phytoplancton est étudiée afin de voir si une pression exercée par les exutoires chlorés
est qualifiable. C’est donc un impact direct in-vivo qui est recherché. Parallelement une
étude d’'impact a été réalisée sur des larves d’oursin issues du golfe, cette fois ci in-vitro
afin d’étudier et caractériser les différents parametres fondamentaux de toxicité, comme
la concentration maximale n’induisant pas d’effet (NOEC), la concentration effective

induisant 50% d’effet (ECso) et 90% d’effet (ECo0).
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1. Introduction

Une fois 'occurrence dans le golfe connue, cette partie se consacre a la caractérisation
de Vlimpact des principaux sous-produits de chloration. Le bromoforme
(trihalométhane) et l'acide tribromoacétique (acide haloacétique) sont parmi les
molécules les plus répandues dans le golfe; le 2,4,6 tribromophénol (halophénol) est
quant a lui la seule molécule retrouvée dans les sédiments et les organismes marins. La
plupart des DBPs testés jusqu'a présent se sont révélés toxiques et génotoxiques pour
divers organismes modeles, comme des bactéries, des cellules de mammiferes ou les
embryons de poissons zebres (Antonelli et al. 2009; Wagner and Plewa 2017; Hanigan et
al. 2017; Dominguez Henao et al. 2018). De plus, les DBPs bromés sont plus toxiques que
leurs analogues chlorés (Richardson et al. 2007, 2010; Yang and Zhang 2013; Hanigan et
al. 2017). 1l est a noter que les effets néfastes visibles ont toujours été observés apres
une exposition (jusqu'a 3 jours) a des concentrations élevées de DBPs (mg/L), ce qui
suggere que les risques toxiques et génotoxiques sont limités dans I’environnement
(Teixid6 et al. 2015). Néanmoins, des recherches épidémiologiques récentes ont suggéré
que l'exposition a vie aux DBPs, principalement par ingestion, augmenterait
considérablement le risque de cancer de la vessie chez 'Homme (Villanueva et al. 2004,

2006).

Les études qui évaluent cette toxicité chez les animaux aquatiques demeurent rares et, a
notre connaissance, seulement deux études ont été réalisées ces derniéres années a
I'aide du modele embryonnaire de poisson zeébre (Teixid6 et al. 2015; Hanigan et al.
2017). Ces deux études ont porté sur un total de 11 DBPs bromés, dont le bromoforme
(BMF) et 'acide tribromoacétique (TBAA). La plupart des DBPs bromés se sont révélés
toxiques pour le développement larvaire, mais seulement a des concentrations élevées
(c.-a-d. > 100 puM). De plus, I'exposition a court terme aux eaux usées chlorées n'a pas eu
d'effet toxique significatif. Enfin, un effet génotoxique a été détecté qu'avec le
chlorodibromométhane et le borate de sodium a leurs niveaux ECso, 160 pM et 0,049 uM,

respectivement, basés sur des anomalies de croissance.

Dans cette partie, nous voulions mieux comprendre l'impact toxicologique des DBPs sur
les organismes marins coétiers en utilisant la diversité planctonique du golfe et les
premiers stades larvaires de l'oursin Paracentrotus lividus. L'oursin est un organisme
modele pertinent pour évaluer l'effet de molécules potentiellement nocives en

laboratoire. La reproduction s'effectue facilement in vitro, et permet d’obtenir un
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nombre élevé de larves translucides, bien visibles en microscopie photonique. Les larves
d'oursins ont été largement utilisées pour évaluer la toxicité embryonnaire et la
génotoxicité des molécules (Hose 1985; McGibbon and Moldan 1986; Morroni et al.
2016; Gharred et al. 2016). Concernant le phytoplancton, il constitue cette part invisible
mais si dense des océans. Le picoplancton représente la majeure partie de la biomasse et
de la productivité primaire du plancton marin (Grossman et al. 2010; Buitenhuis et al.

2012; Liang et al. 2017).

Le picoplancton regroupant les organismes d’une taille comprise entre 0,2 pm et 2 um,
utilise comme ressources la lumiere et les minérauy, il est responsable de plus de 45%
de la production primaire a I'échelle mondiale (Field et al. 1998). Ce groupe est constitué
essentiellement d’organismes unicellulaires procaryotes ou eucaryotes qui sont la base,
de toute la chaine alimentaire, des cycles biogéochimiques et de la richesse génétique
des océans (Whitfield et al. 1998). Leur diversité et la composition des communautés
reposent sur un équilibre fragile pouvant étre perturbé par le moindre changement de
leur environnement, climatique, ou par une pollution anthropique. Quelques études ont
montré l'impact de polluants organiques (Gonzalez et al. 2009; Kottuparambil and
Agusti 2018) ou métalliques (Caroppo et al. 2006; Coclet et al. 2018) sur les
communautés naturelles et ont montré que, quel que soit le site pollué, la structuration

des communautés planctoniques est toujours affectée.

Dans cette étude, notre premier objectif est d’évaluer l'influence des rejets constatés
dans le golfe sur la distribution et la structure planctonique et de générer pour un
organisme marin modéle des données supplémentaires sur l'influence toxique de trois
contaminants bromés majeurs présents dans I'eau de mer cétiere qui est soumise a des

perturbations anthropiques massives.
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2. Mise en pratique

2.1.  Prélevement et quantification des communautés planctoniques

Les échantillons d’eau ont été prélevés lors des six campagnes « eau », a chaque station
décrite dans le Chapitre 2. Pour éliminer les particules susceptibles de perturber
I'analyse chaque prélevement a été filtré a 40 pum, et conservé dans 0,25% de
glutaraldéhyde a -20°C jusqu'a analyse afin de préserver l'intégrité cellulaire et les
pigments de chaque organisme. Ils ont ensuite été analysés a I'aide d’'un cytomeétre en
flux Accuri C6 (BD Biosciences). Un volume de 250 pL a 500 pL a été analysé pour

dénombrer les différents organismes phytoplanctoniques de I'échantillon.

La cytométrie est une technique permettant de différencier et de dénombrer les
organismes en suspension dans un liquide en fonction de la taille et la complexité de
leur cellule ainsi que de leur fluorescence (Sieracki et al. 2019). La diffusion aux grands
angles (ou Side Scatter, SSC) et aux petits angles (ou Forward Scatter, FSC) est
respectivement proportionnelle a la complexité des particules et a leur taille. Le laser
standard pour la mesure de ces parameétres est de longueur d'onde bleue (488 nm). Des
capteurs de fluorescence verte, orange et rouge sont ensuite utilisés pour différencier et
regrouper les cellules sur la base de leur fluorescence naturelle ou induite par ajout d’'un
fluorochrome. Dans le picoplancton on retrouve principalement des procaryotes
hétérotrophes, des picoeucaryotes photosynthétiques et des cyanobactéries, ils
représentent a eux seuls 80 a 90% de la biomasse marine. Synechococcus est le genre de
cyanobactérie dominant en zone cotiere et a été identifié grace a sa fluorescence forte en
orange et faible en rouge ainsi que par sa petite taille et sa faible complexité. Les
picoeucaryotes ont été caractérisés grace a leur forte fluorescence en rouge et faible en
orange, ainsi qu’a leur plus grande taille et complexité. Pour 'analyse des procaryotes
hétérotrophes, qui sont des organismes non fluorescents naturellement, les échantillons
ont été dilués au demi ou au tiers (selon la concentration en microorganismes dans les
échantillons) avec une solution autoclavée et filtrée sur 0,2 pum de NaCl 38 g/L. Ils ont
ensuite été incubés 10 min a I'obscurité avec du Sybergreen 1X (concentration finale),
puis un volume de 50 pL a été analysé. Ils ont été identifiés grace a leur fluorescence

verte, leur petite taille et leur faible complexité.
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L’abondance des procaryotes hétérotrophes ainsi obtenue a été convertie en biomasse
carbonée a l'aide de facteurs de conversion issus de la littérature (valeur moyenne de 20
fg de carbone par cellule, (Pedler et al. 2014)). De méme "abondance des Synechococcus
a été convertie en biomasse carbonée sur la base d’'un facteur de conversion moyen
(Lagaria et al. 2017). Concernant les eucaryotes photosynthétiques, la taille moyenne
des cellules a été utilisée pour calculer un biovolume en considérant leur forme
géométrique sphérique, puis une masse moyenne de carbone par unité de volume
précédemment publiée (Lagaria et al. 2017) a été utilisée pour calculer la biomasse
carbonée de ce groupe. Les différentes biomasses carbonées ainsi obtenues ont été
normalisées (division par la moyenne) afin de s’affranchir des différences d’ordre de

grandeur entre groupes.

2.2.  Production de larves d’oursin et conception expérimentale

Pour le second axe de ce chapitre, nous avons utilisé des embryons d'oursins pour
évaluer la toxicité et le potentiel génotoxique du bromoforme, de l'acide
tribromoacétique et du tribromophénol, testés seuls ou en cocktail, sur deux
populations de P. lividus, exposées de facon chronique (ceux du golfe de Fos, site pollué
PS) ou non exposées (oursins venant d’un site non pollué aux organohalogénés de la

cote Varoise, site non pollué, NPS).

Les premiers stades de développement, embryonnaires et larvaires de I'oursin sont tres
souvent utilisés pour analyser les effets d'une grande diversité de composés chimiques,
comme des substances inorganiques, des matieres organiques et des mélanges
complexes, comme des effluents industriels. Le modele oursin a ainsi permis de mieux
comprendre les mécanismes de toxicité de nombreuses substances (par exemple les

xénobiotiques).

Plusieurs parametres caractérisant un effet toxique peuvent étre suivis, comme le succes
de fécondation, le taux d’anomalie du développement, I'équilibre redox, les dommages a
I’ADN, l'expression de genes (Stumpp et al. 2011; Evans and Watson-Wynn 2014;
Migliaccio et al. 2015; Pagano et al. 2017). Ainsi, ces expériences peuvent fournir des
informations variées sur la capacité d'un xénobiotique a interférer avec les phases clés

des premiers stades de la vie des embryons et larves, comme la division et la
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différenciation cellulaire, la fertilisation et le stress oxydatif (Korkina et al. 2000; Pagano

et al. 2001; Romano et al. 2011; Migliaccio et al. 2014).

Pour ce faire, des oursins adultes Paracentrotus lividus ont été récoltés en apnée,
pendant la période légale de récolte, le matin de chaque expérience, dans un site témoin
prés de la baie de Toulon (Var, France) (Baie de Garonne, coordonnées : 43.098503N-
6.018430E), ou aucune pollution chlorée n'a été détectable, et dans le golfe de Fos. La
ponte des adultes a été induite par de légeres secousses. Les spermatozoides ont été
prélevés a l'aide d'une micropipette et conservés dans un tube stérile, sur la glace. Les
ovocytes ont été collectés dans 100 ml d'eau de mer filtrée et observés au microscope
pour vérifier leur maturité. Les ovocytes et les spermatozoides d'un couple ont été
mélangés dans 50 ml d’eau de mer et incubés a 20°C, sous agitation pendant 45 minutes,
puis les taux de fécondation ont été évalués. Pour chaque test de toxicité, dix
expériences indépendantes (couple différent) ont été menées en triplicat, sur des

populations larvaires que I'on a supposées non apparentées.

2.2.1. Produits chimiques

Des solutions meéres de bromoforme (CAS 75-25-2, Sigma-Aldrich) et d'acide
tribromoacétique (CAS 75-96-7, Sigma-Aldrich) ont été préparées par dissolution
directe dans I'’eau de mer. Le tribromophénol (CAS 118-79-16, Sigma-Aldrich) a d'abord
été dissous dans du diméthylsulfoxyde (DMSO) pour compenser sa tres faible solubilité

dans I'eau, puis dilué dans I'eau de mer, avec une concentration finale de DMSO de 0,1%.

2.2.2. Evaluations toxicologiques

Dans des microplaques de 24 puits, des suspensions d’environ 500 ceufs fécondés dans 2
mL de FSW ont été exposées pendant 48 heures a 7 concentrations de chaque produit
chimique. A la fin du temps d'exposition, les larves ont été fixées par addition d'éthanol a
15% en concentration finale et maintenues a 4 °C jusqu'a ce que des observations
microscopiques soient effectuées. Les larves Pluteus ont été comptées selon deux
criteres : « normales » et «anormales» (c.-a-d. croissance retardée, anomalies du
développement, mort). Nous avons ensuite déterminé les courbes dose-réponse a l'aide
du package « drc» du logiciel R et déduit la concentration induisant 50% d’effet, ECso,
considérée ici comme la concentration de la substance chimique a laquelle nous ne
pouvions observer que 50% de larves normales et viables. Les concentrations efficaces

les plus faibles et nulles observées (respectivement NOEC = no observed effect
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concentration et LOEC = lowest observed effect concentration) ont été déduites des
concentrations chimiques utilisées dans les expériences. Nous avons ensuite évalué la
toxicité de nos trois molécules en cocktail. Les mélanges contenaient chaque produit

chimique soit a leur NOEC respective, soit a leur LOEC respective.

2.2.3. Détermination du stress oxydant

Dans les cellules, il existe toujours des especes moléculaires oxydantes, en particulier
des espéces réactives de l'oxygeénes (ROS), certaines étant radicalaires. Ce sont des
molécules trés réactives, avec un potentiel oxydant élevé, qui ont la propriété d’attaquer
et altérer les composants moléculaires de la cellule. Cette réactivité s’explique grace a
leur structure électronique. En effet, ces molécules possédent sur leur couche externe un
ou plusieurs électrons et pour devenir plus stables vont devoir compléter leur couche en
arrachant des électrons a d’autres molécules adjacentes. La présence de ROS est
normale, liée a la respiration cellulaire, et certaines especes radicalaires sont méme
impliquées dans certaines voies de signalisation cellulaire (par exemple NO°). Les ROS
peuvent aussi étre générés suite a 'exposition des cellules a des composés chimiques,
tels que des métaux lourds ou certaines molécules organiques xénobiotiques qui vont
activer les voies de détoxification cellulaires induisant de facon indirecte la production
de ROS. Un exceés de ROS dans une cellule est délétere, car ils induisent des cassures
moléculaires importantes, impactant l'intégrité des membranes, des protéines et de
I’ADN. Aussi, I’évolution a sélectionné des systemes antioxydants principalement des
enzymes, qui permettent aux cellules de maintenir les ROS a des concentrations
physiologiques. Le stress oxydant correspond a un déséquilibre des voies de

signalisation et de contrdle du statut redox de la cellule.

Les radicaux libres, du fait de leur bréve durée de vie mais aussi de leur haute réactivité,
sont difficiles a mettre en évidence. Généralement, ce sont les marqueurs de l'agression
radicalaire au niveau de 1'ADN, des protéines et surtout des lipides, qui permettent, de

facon indirecte, d'évaluer le stress oxydant.
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Figure 25 : Cascade de production des principales espéces réactives de I'oxygéne, selon Favier (1997)

Ainsi, afin de caractériser le type et le niveau de stress oxydant induit par les DBPs
testés, nous avons choisi de mesurer les concentrations d’oxyde nitrique, de caractériser

la peroxydation lipidique et d’évaluer la capacité antioxydante.

e L’oxyde nitrique (NO)
L’oxyde nitrique est un gaz qui, par conséquent, diffuse a travers les membranes
biologiques. Il est synthétisé par I'oxyde nitrique synthase (NOS), a partir de 'oxygene et
d’'un acide aminé, la L-Arginine. Mandelker (2008), assure qu’il n’est néfaste pour
I'organisme qu’a de fortes concentrations car il génere alors trop de peroxynitrite NO3-
(Figure 25). L’oxyde nitrique notamment intervient comme médiateur dans les
événements apoptotiques. A de plus faibles concentrations, 1'oxyde nitrique contribue a
'activation de l'expression du gene hsp70, protégeant ainsi les embryons contre les

effets toxiques de cet aldéhyde (Romano et al. 2011).

Les niveaux endogenes de NO ont été mesurés en surveillant la formation de nitrites par
réaction de Griess (Migliaccio et al. 2014). Le systeme de réactifs Griess est basé sur la
réaction chimique illustrée a la Figure 26, qui utilise de la sulfanilamide et du
chlorhydrate de N-1-naphtyléthylenediamine (NED) sous conditions acides (acide
phosphorique).
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Figure 26 : Réactions chimiques impliquées dans la mesure du NO>- a I'aide du systéme de réactifs de Griess

Des larves d'oursins en développement (environ 15 000) ont été collectées au stade
Pluteus apres 48 heures d’exposition aux différentes LOECs, par centrifugation a 1800 g
pendant 10 minutes dans un rotor pivotant, a 4 °C. Les culots ont été lavés avec du PBS a
4 °C, puis congelés dans de 1'azote liquide et conservés a -80 °C jusqu'a leur utilisation.
Les échantillons ont été repris dans du PBS (1:2 p/v), centrifugés (12 000 g pendant 30
minutes a 4 °C) et les teneurs en peroxynitrite des surnageants ont été déterminées

(Migliaccio et al. 2014).

e Péroxydation lipidique
L’oxydation des lipides comprend deux étapes, la premiere correspond a la perte d’'un
atome d’hydrogeéne causée par un radical hydroxyle et la seconde a la liaison avec une
molécule d’oxygene (McMichael 2007; Powers and Jackson 2008). Le dialdéhyde
malonique (MDA) est issu de l'action des ROS sur les acides gras polyinsaturés. Il
constitue donc un marqueur du phénomene de lipopéroxydation. En outre, il peut
former des adduits a 'ADN mutageénes en réagissant avec la désoxyadénosine et la

désoxyguanosine.

Actuellement, beaucoup de méthodes in vivo et in vitro, sont exploitées pour déterminer
la quantité de MDA formée par peroxydation lipidique. La plus courante reste celle
basée sur les mesures spectrophotométriques ou spectrofluorimétriques du complexe

MDA-acide thiobarbiturique (MDA-TBA).

Environ 15000 embryons d’oursin en développement ont été collectés au stade Pluteus
apres 48 heures d’exposition aux différentes LOECs, par centrifugation a 1800g pendant
10 minutes a 4°C. Les culots ont été homogénéisés dans du Tris-HCI contenant 0,1 mM
d'EDTA et 0,2 % de triton X-100 (1:2 W/ V) et centrifugés (a 14 000g pendant 30

minutes, 4 °C). Le surnageant (200 pl) a été ajouté a 1 ml du tampon de réaction
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contenant 15% d'acide trichloroacétique (TCA), 0,375% de TBA et 0,1% de
butylhydroxytoluéne (BHT). Le tampon a été préparé en ajoutant du TBA
(préalablement dissous dans 1-2 ml de HCI 12 M) a la solution de TCA en agitant sur une
plaque chauffante. Aprés incubation a 95 °C pendant 15 minutes, le mélange réactionnel
a été centrifugé et son absorbance a été mesurée. Une courbe standard pour le MDA a
été préparée a l'aide de 1,3-tétraéthoxypropane tel que rapporté par (Esterbauer et al.
1991). Deux molécules d'acide thiobarbiturique (TBA) se combinent, en milieu
trichloroacétique et a chaud (100°C) au MDA, pour former un complexe dissous coloré
rose. L'intensité du complexe coloré est mesurée au spectrophotometre a 532 nm

(Ohkawa et al. 1979).

e Les antioxydants
Le suivi de I'évolution de la concentration en antioxydants permet de suivre
I'installation d’un stress oxydant, consommateur de réserves antioxydantes et activateur
des défenses de nature enzymatique (McMichael 2007). Les antioxydants que 'on peut
doser sont nombreux ; les plus couramment dosés sont I'a-tocophérol, I'ascorbate et les
enzymes SOD, GPX, et CAT. Les fluctuations mesurées d’'un seul antioxydant sont
délicates a interpréter dans la mesure ou les antioxydants interagissent dans leur mode
d’action. Une méthode de dosage plus globale a été mise au point et prend en compte les
antioxydants totaux, aussi appelé TAC (Total Antoxidant Capacity). Le but n’est plus de
doser un seul antioxydant, mais de fournir une indication sur la protection antioxydante
globale (Prior and Cao 1999). Pour cela, diverses techniques existent (Prior and Cao
1999), mais le principe reste toujours le méme (Urso and Clarkson 2003): on expose
I'organisme a une ROS qui va réagir avec les défenses antioxydantes de 'organisme, ce
qui permet de déduire les concentrations initiales par comparaison avec un témoin non

exposé aux ROS.

En réagissant avec le persulfate de potassium (K25208), 'ABTS (acide 2,2'-azino-
bis(3éthylbenz-thiazoline-6-sulfonique)) forme le radical ABTS+*, de couleur bleue a
verte. L'ajout d’antioxydants va réduire ce radical et provoquer la décoloration du
meélange. La décoloration du radical mesurée par spectrophotométrie a 490nm est
proportionnelle a la concentration en antioxydants. Nous avons utilisé le kit OxiSelect

Trolox Equivalent Antioxidant Capacity (TEAC).
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2.2.4. Test de génotoxicité

La génotoxicité du cocktail de molécules a été évaluée avec le test des cometes, selon la
meéthode de (Tice et al. 2000b). Environ 5000 larves agées de 48 heures ont été exposées
comme décrit ci-dessus (page 65), pendant 1 heure. Apres exposition, les larves ont été
collectées par centrifugation a 1500g pendant 10 minutes, a 4°C. Le culot a été remis en
suspension dans 1 mL d’eau de mer filtrée, puis mélangé délicatement avec 1 mL de
glycine 1M et incubé sur la glace pendant 5 minutes, pour permettre la dissociation
complete des cellules. Environ 50 000 cellules ont ensuite été collectées et placées dans
1mL de PBS 1X et centrifugées a 3000g pendant 5 minutes, a 4 °C. Les cellules ont
ensuite été prélevées et délicatement mélangées a 50 pL d'agarose liquide a bas point de

fusion (37 °C), puis étalées sur une lame de microscope (Tice et al. 2000).
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Figure 27: Principe du traitement des lames pour le test des cometes

Une fois préparées, les lames ont été immergées dans un tampon de lyse (2,5M NaCl,
100mM Naz2EDTA,2H20, 10mM Tris pH10, 10g N-Lauroylsarcosine, 10% DMSO et 1%
Triton X100) pendant 90 minutes a 4 °C. Les lames ont ensuite été placées dans une cuve

d'électrophorese contenant une solution alcaline (200 mM Na2EDTA 2H20, 10N NaOH)
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pendant 20 minutes a température ambiante, pour permettre la dénaturation de 1'ADN,
puis I'électrophorese a été réalisée pendant 20 minutes a 25V et 350mA. Par la suite, les
lames ont été plongées dans un tampon de neutralisation (0,4M Tris-HCl pH 7,5)
pendant 20 minutes (Figure 27). Enfin, les lames ont été fixées avec du méthanol a 100
% et séchées a température ambiante pendant la nuit. L'ADN a été coloré avec une
solution de SyberGreen (Sigma-Aldrich) déposée sur chaque lame et laissé au repos
pendant 20 minutes dans le noir. Les lames ont ensuite été lues a I'aide d'un microscope
a épifluorescence équipé d'une caméra numérique et d'un logiciel d’acquisition
d’images. Des cellules entieres et des comeétes observées dans plusieurs champs
microscopiques choisis au hasard ont été capturées, indépendamment de la longueur et
de la forme de la comete (Gyori et al. 2014). Les images ont ensuite été analysées a I'aide
de l'application Open Comet v1.3.1 (cometbio.org) implémenté dans le programme

Image] (SciJava) (Gyori et al. 2014).

Les dommages a I'ADN ont été évalués par la détermination du moment de la queue
(Tail moment) décrit par Olive et al. 1993 (OTM), qui tient compte a la fois de la
longueur et de la distribution de 1'ADN dans la queue de la comeéte (Olive et al

1991)(Figure 28) ainsi que par le % d’ADN dans la queue.

100 x Tail DNA Intensity
Cell DNA Intensity

lail DNA% =

Tail Moment peut étre mesuré de 2
facons:

(a) Olive Tail Moment =Tail DNA% x
Tail Moment Length

Tail Moment Length (b) Extent Tail Moment = Tail DNA% x
Length of Tail

Figure 28: Principe d'évaluation de la comete

L'expérience témoin consistait a exposer des larves de 48h a de I'’eau oxygénée (700uM).

Cette concentration a été choisie apres une expérience préliminaire au cours de laquelle

72



nous avons testé la génotoxicité de H202 pour une gamme de concentrations (R =

0,9983), comme décrit précédemment (Nahon et al. 2008).

2.3.  Analyses statistiques

Les statistiques ont été réalisées avec le logiciel R (version 3.6.1, 2019) et XLSTAT
(Addinsoft, 2017). Pour étudier les relations entre les communautés planctoniques et les
parametres environnementaux diverses, une analyse de redondance (RDA) du package
vegan a été entreprise. Des corrélations entre chaque parametre biologique et chaque
variable abiotique ont été réalisées par des tests de Spearman.

Des courbes dose-réponse ont été produites a 1'aide de modeéles de régression. Les
concentrations efficaces (c.-a-d. ECi0, ECso et ECo0) ont été générées a l'aide de
«'estimation des doses efficaces » (ED.drc) du package R. Avant le test Kruskal-Wallis,
qui permet la comparaison d'échantillons indépendants, les données écotoxicologiques
et les données d'essai des comeétes ont été testées pour vérifier leur normalité. Le test de
Mann-Whitney a été réalisé pour comparer les données du site non pollué (NPS) au site
pollué (le golfe de Fos). Les différences entre chaque condition étaient considérées
comme significatives lorsque la valeur p < 0,05. Les données sont exprimées en

moyenne * S.E.M.

3. Résultats

3.1. Evaluation de l'impact in vivo des rejets chlorés industriels sur les

communautés picoplanctoniques locales.

L’analyse de redondance permet de regrouper différents groupes de variables

explicatives, ici 3, qui influencent la répartition biologique.

e Les «nutriments »: azote total, nitrate, phosphate, ammonium et carbone
organique dissous (COD)
e Les parametres « physico-chimiques » de la sonde CTD : salinité, température, pH
et oxygene dissous
e Les « DBPs »: composés organohalogénés totaux mesurés en GC-ECD
Pour chaque groupe, une ou plusieurs variables représentatives ont été choisies afin

d’éliminer les colinéarités et augmenter la significativité du modele. Ainsi 5 variables ont
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été retenues, la salinité (SAL), la température (TEMP), le carbone organique dissous
(COD), le phosphate (PO4) et les composés organohalogénés (somme des concentrations

mesurées en GC-ECD ramenées en pg/L équivalent Br, appelés « Halogénes »).

Les résultats issus de l'analyse de redondance ont été représentés graphiquement
(Figure 29). Sur cette figure, I'axe 1 explique 46,9% des variations biologiques et est
majoritairement représenté par les parametres physico-chimiques. Le carbone
organique dissous représente la plus forte contribution a I'axe 2 et explique 34,9% des
variations biologiques. Aucun axe n’est expliqué significativement par les composés
organohalogénés. En moyenne, avec tous les parametres pris en compte, la RDA

explique 50% de la variation biologique.
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Figure 29: Représentation graphique de I'analyse de redondance des variables abiotiques expliquant la
distribution des données biologiques.
Les campagnes sont différenciées par couleur et les variables les plus significatives pour le modele sont représentées

(pvalue < 0,05 ***).
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La variation biologique des campagnes 1-3 et 4 semble principalement s’expliquer par la
température et le carbone organique dissous. En revanche, la campagne 2 a une
signature différente, elle semble davantage liée aux parametres physico-chimiques et a

la pollution. La contribution des DBPs a I’axe 1 reste cependant minime (Figure 29).

Le diagramme de Venn représenté sur la Figure 30, permet de voir la contribution de
chaque groupe. Les données de la sonde CTD expliquent principalement les variations

inter-campagnes.

Toutes campagnes confondues

Nutriments ——

y O\ DBPs
.'flf" \'.
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Figure 30 : Contribution de chaque groupe a la variabilité
biologique, toutes campagnes confondues.

Avec en bleu les nutriments : PO4, NO3, NT, COD ; en rose les DBPs:
composés organohalogénés totaux; et en jaune les parameétres
physico-chimiques : température, salinité, oxygene dissous, pH

La Figure 31 détaille les RDA obtenues pour chaque campagne individuellement.
Brievement, lors des campagnes 1, 3 et 4 il n'y a pas de réponse différente selon les sites,
en effet tous les points sont mélangés. Il n’y a que lors de la deuxiéme campagne qu’on
voit une sensible distinction. Les points en rouge, représentant les points proches des
exutoires semblent étre davantage corrélés aux DBPs mais aussi aux variations physico-
chimiques. Si on se rapporte au diagramme de Venn de cette campagne, 35% des

variations sont expliqués par la sonde CTD, et moins de 10% par les polluants
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chimiques. Cependant, parmi ces groupes, on ne peut discriminer le parametre le plus

influent sur la variation biologique.
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Figure 31 : Représentation des analyses de redondance pour chaque campagne, différenciant les sites de
prélévement.
A : campagne n°1; B : campagne n°2 ; C: campagne n°3 ; D : campagne n°4.

La distribution des groupes picoplanctoniques du Golfe de Fos est majoritairement
expliquée par les ressources et les parametres physico-chimiques du milieu.

En effet, les industries peuvent rejeter de I'eau de mer chlorée avec un delta de
température par rapport a '’eau initialement pompée de +5°C. C'est tres certainement ce
delta qui influence prioritairement 1’équilibre des communautés planctoniques. Pour
toutes les autres campagnes, les DBPs ont trés peu d'influence sur la variabilité

biologique. On voit bien lors de la campagne 3, en hiver que les parametres principaux
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sont le pH, la salinité et la température. Lors des campagnes 1 et 4, les nutriments
s’ajoutent aux parametres physico-chimiques.

La température est une variable environnementale importante qui détermine,
directement ou indirectement, la biomasse, la productivité et la composition cellulaire
de tous les groupes phytoplanctoniques (Eppley 1972; Sarmiento et al. 2004; Zinser et
al. 2007). En particulier, la température affecte directement les processus
physiologiques qui régulent les taux de croissance (Eppley 1972; Raven and Geider
1988). Sur le terrain, la température influence également la dynamique physique de la
colonne d'eau et la disponibilité des nutriments et de la lumiere (Eppley 1972; Johnson
et al. 2006; Behrenfeld et al. 2006), ce qui rend difficile I'isolement des effets spécifiques
de chaque parametre individuel. Le lien entre la variabilité biologique et la température
peut donc potentiellement n’étre dii qu’a l'interaction des facteurs abiotiques, les
communautés répondant au milieu non pas directement a la température.

La salinité notamment semble avoir une influence particuliere. Une salinité plus faible
correspond a des apports d’eaux douces du Rhone. Il a été démontré que les apports
d’eau douce constituaient d'importantes sources en nutriments (Ludwig et al. 2009)
avec le Rhone et le P6 comme étant les deux plus grands fleuves d’alimentation,
représentant environ un tiers de l'apport total d'eau douce en mer Méditerranée
(Ludwig et al. 2010). Les bactéries sont familieres aux substrats apportés par I'eau
douce, et souvent sont dominantes dans ces environnements la, ce qui correspond a une
distribution classique observée dans le panache du Rhone (Kirchman et al. 1989; Pujo-
Pay et al. 2006). A 'opposé, les cyanobactéries sont retrouvées lorsque les ressources
sont moins concentrées. Des distributions similaires des communautés
picophytoplanctoniques ont déja été décrites ou le gradient de salinité a été identifié
comme un facteur important de la structure de ces communautés (Bonato et al. 2015,
2016).

L’analyse de redondance et des corrélations permettent de mettre en évidence ces liens
forts entre les données biologiques et ces variables. Ainsi, la distribution des
communautés planctoniques semble largement plus influencée par 'apport d’eau douce
du Rhéne dans le Golfe de Fos que par la pollution des exutoires. Cependant, ces
résultats ne permettent pas non plus d’affirmer I'absence d’effet des sous-produits de
chloration sur la structure des communautés picoplanctoniques présentes dans le Golfe
de Fos. En effet, I'influence des autres variables abiotiques et le contexte de multi

pollution du golfe pourraient masquer leur I'impact lors des analyses in vivo.
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3.2. Evaluation de la toxicité in-vitro du BMF, du TBAA et du TBP sur le

développement embryonnaire d’oursin

Dans cette étude, les embryons ont été exposés a une gamme de concentrations de
bromoforme (BMF), d'acide tribromoacétique (TBAA) et de tribromophénol (TBP)
pendant 48 heures, de la fertilisation au stade Pluteus (48 hpf). Le controle avec 0,1 % de
DMSO n'était pas toxique pour les larves et nous avons trouvé des courbes dose-réponse
typiques, a partir desquelles les ECso et ECoo ont été extrapolées (Figure 32, Tableau

9)(Lebaron et al. 2019).
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Figure 32 : Courbe dose-réponse pour les trois molécules testées

Le TBP est de loin la molécule la plus toxique, comparativement au BMF et au TBAA
(Tableau 9). Le BMF s'est révélé plus toxique que le TBAA. Cet ordre de toxicité a été
régulierement signalé chez plusieurs organismes aquatiques vivant en eau douce ou
marine (Yoshioka et al. 1985; Yang and Zhang 2013; Liu and Zhang 2014; Teixid6 et al.
2015; Hanigan et al. 2017).

Comme d'autres organismes aquatiques (Yoshioka et al. 1985; Delacroix et al. 2013; Liu
and Zhang 2014; Teixid6 et al. 2015; Hanigan et al. 2017), les embryons de P. lividus
étaient sensibles aux concentrations relativement élevées des molécules testées. La ECso
était de 14,5uM pour le TBP, de 526,31uM pour le BMF et de 923,5uM pour le TBAA, et
la LOEC la plus faible était de 3uM avec le TBP (Tableau 9). Mis a part pour le
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bromoforme, P. lividus semble plus sensible au TBP et au TBAA que les embryons du
polychete marin Platynereis dumerilii (Yang and Zhang 2013) ou les algues vertes
phytoplanctoniques Tetraselmis marina (Liu and Zhang 2014). En effet, selon 3 études
précédentes, la ECso du bromoforme pour P.lividus est comprise entre la ECso chez le
poisson zébre (200uM, (Teixid6 et al. 2015)) et la ECso chez les embryons polychetes
(730uM, (Yang and Zhang 2013)). En ce qui concerne le TBP et le TBAA, notre modele
semble 4 a 14 fois plus sensible au TBP et 4 a 6 fois plus sensible au TBAA que les autres

systémes biologiques (Yang and Zhang 2013; Liu and Zhang 2014; Teixido et al. 2015).

Tableau 9 : Les différentes valeurs de toxicité pour les trois DBPs étudiés

Bromoforme Tribromophénol 2'(;1)(::)moacé tque
NOEC pM 3,9601 1,51E00 1,6902
LOEC uM 1,98E02 3,02E00 3,37E02
EC;, uM 5,26E02 1,45E01 9,23E02
ECy, pM 1,05503 3,14501 1,78E03

Le premier effet observable (LOEC) des trois produits chimiques de notre modele a été
le développement anormal des larves. Chez les Pluteus exposés a des concentrations
plus élevées, nous avons observé un développement anormal et retardé, principalement
entre les stades morula et gastrula, dans des proportions relatives différentes selon la
molécule et la concentration. Parmi les anomalies de développement provoquées par les
trois produits chimiques, nous avons surtout observé des spicules croisés, qui comptent
parmi les malformations les plus régulierement signalées chez les larves d'oursin
(Gharred et al. 2016). Il est intéressant de noter que la mortalité induite par le TBAA a
été détectée tot, car nous avons observé une majorité d'ceufs précocement morts, de

couleur noire.

L'exposition pendant 48 heures a un mélange des trois molécules a réduit de facon
critique la proportion de larves Pluteus normales, a 63 % + 2 et 18 % * 1 pour la NOEC et
la LOEC respectivement, alors qu'aucune n'a survécu a l'exposition a la ECso, ce qui

démontre |'effet combiné de ces substances. Cependant, chez les embryons du poisson
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zebre, l'influence de 1'eau chlorée n'a pas eu d'impact phénotypique détectable apres 5
jours d'exposition, ce qui suggere qu'un environnement aquatique complexe, contenant
une grande diversité de DBPs a des concentrations beaucoup plus faibles que celles
testées, peut ne pas étre délétére pour la population (Hanigan et al. 2017). Néanmoins,
'exposition chronique des poissons adultes a 0,9 nM de TBP pourrait potentiellement
avoir un effet significatif sur un certain nombre de générations, sur la survie, le

développement larvaire et le taux de malformation (Deng et al. 2010).

Nous avons également testé l'impact de l'exposition contrdlée de polluants sur des
embryons issus d’adultes chroniquement exposés au golfe de Fos. Ces embryons du
golfe ont été exposés au TBP, au BMF et au TBAA a leurs LOEC, ECso et EC9o respectives,
et au cocktail de LOECs. Ils se sont révélés légerement moins sensibles au TBP et au
TBAA que les embryons du site non pollué, tout en étant tres résistants au BMF, qui est
la molécule la plus répandue dans le golfe (Figure 33)(Manasfi et al. 2018). De plus,
I'exposition a un mélange de LOECs a réduit la proportion de larves Pluteus normales de
40 % au lieu de 80 % pour les embryons NPS. Cette résistance accrue des embryons du
golfe pourrait s'expliquer soit par une sélection larvaire naturelle, avec une meilleure

adaptation au site pollué, soit par un effet parental (Ross et al. 2016).
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Figure 33 : Effet du bromoforme (rose), tribromophénol (bleu) et de I'acide tribromoacétique (orange) seul et
en cocktail de LOECs (gris), sur le pourcentage de larves Pluteus bien développées issus d’adultes péchés dans
le golfe de Fos (site pollué, PS) et d'un site non pollué (NPS), aprés 48 heures d’exposition

***p < 0.05 (Dunnet’s test)
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3.3.  Evaluation du stress oxydant associé aux DBPs

Les résultats des dosages antioxydants-oxydants sont résumés sur la Figure 34. Nos
pools de larves contiennent entre 5000 et 15000 larves en fonction des dosages, afin de
normaliser les résultats entre chaque condition, tous les résultats sont exprimés en

fonction de la concentration en protéines totale mesurée par pool.
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Figure 34 : Evolution des espéces antioxydantes des larves Pluteus a la suite d'une exposition de 48 heures
aux LOECs des différents DBPs (a gauche) et I’évolution de deux oxydants (a droite).

Aucune différence significative n’a été observée, quels que soient les conditions ou les
parametres mesurés. Il semblerait que les DBPs testés n’entrainent pas de stress
oxydant sur les jeunes stades larvaires de P.lividus. Dans 1'étude de Llana-Belloch et al.
(2016), une méme conclusion a éte tirée sur des baigneurs. En effet, bien que des
problemes respiratoires aient été reportés, aucun résultat n'a été statistiquement

différent pour mettre en évidence un potentiel stress oxydant sur les cellules sanguines.

Les especes réactives de 'oxygene ont pourtant été définies comme intermédiaire de la
toxicité du chloroforme et de divers halométhanes en 1985 par (Tomasi et al. 1985).
Plusieurs études ont montré que les DBPs pouvaient entrainer un stress oxydant
(Beddowes et al. 2003; Yuan et al. 2006; Sapone et al. 2007; Abdel-Naim et al. 2009). La
différence principale avec ces études est la conception expérimentale. En effet, les temps
d’exposition varient de quelques minutes a 48 heures dans nos protocoles d’exposition.
De plus ce sont souvent des souris qui sont utilisées et I'exposition est orale. Il
semblerait que pour nos conditions d’exposition et notre espéece d’étude il n'y a pas

d’impact par ces concentrations de DBPs a ce stade de développement.
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De plus en conditions d'exposition prolongée, il est possible que 1’équilibre redox dans
les cellules ait eu le temps de s’ajuster. Dans nos conditions expérimentales, on ne voit
pas de différence aux niveaux d’exposition LOEC par rapport aux témoins. Il semble
donc que le stress oxydant ne soit pas a lui seul responsable de la toxicité en condition
cocktail. Des résultats similaires ont déja été rapportés, apres 30 minutes d’exposition

les dommages a I’ADN ont été réparés (Kreja et al. 2003).

3.4. Evaluation de la génotoxicité du mélange

Le test des cometes a été largement utilisé pour tester les effets génotoxiques potentiels
des polluants environnementaux, dans plusieurs organismes modeéles tels que les
embryons animaux et les racines végétales, car il s'agit d'une méthode efficace pour
détecter les ruptures d'ADN simple et double brin (Yildiz et al. 2009; Liman et al. 2011).
Les résultats obtenus a partir de l'analyse des comeétes sont résumés par la Figure 35.
Nous avons testé si une exposition d'une heure a des mélanges de TBP, BMF et TBAA, a
leurs NOEC, LOEC et deux fois leur LOEC respective, pouvait induire une rupture des
brins d'ADN chez les larves Pluteus. Il est probable qu'étant donné I'exposition a court
terme, nous ayons observé le potentiel de nos mélanges d'induire des ruptures de brins
d'ADN, avant toute activation des mécanismes de réparation. Le niveau de génotoxicité a
été évalué chez les témoins positifs et négatifs et les groupes exposés en fonction de
I'0OTM et du pourcentage d'ADN (% ADN) mesuré dans la queue de la comeéte. De plus,
nous avons évalué la proportion de cellules au sein de chaque groupe ayant dépassé une
valeur seuil, correspondant au 95e percentile du groupe témoin pour I'OTM et le %
d’ADN. Dans des conditions controlées, les 95e percentiles pour I'0TM et le % d’ADN
étaient de 2,6 % et 16,5 %, respectivement. Pour les deux parametres considérés, nous
avons trouvé des distributions de données normales dans le groupe témoin négatif
(Shapiro-Wilk, p=0,1) mais pas dans les groupes testés ni dans le groupe témoin positif
(Shapiro-Wilk, p<0,0001). Le test n'a pas révélé d'influence significative du niveau
d'exposition basé sur '0TM mais a démontré que le groupe exposé au mélange a deux
fois la LOEC (LOEC_X2), avait significativement plus d'ADN dans la queue de la comete,
comparé a tous les autres groupes (Kruskal-Wallis, p<0.033). Ce résultat suggere
qu'uniquement cette derniere condition a eu un effet génotoxique. Cependant, 1'écart
entre les résultats des groupes témoins et ceux des groupes testés quant a la normalité

de la distribution des données indique que l'exposition a eu une influence sur une
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fraction des cellules de chaque groupe, tel que rapporté précédemment (Taban et al.
2004). En effet, la proportion de cellules avec un OTM supérieur a 2,6 augmente
régulierement avec la concentration et donne des valeurs OTM plus élevées que celles
observées dans le groupe témoin négatif (Figure 35a). Cette augmentation de la
proportion de cellules a également été observée pour le parametre % d’ADN, bien
qu'elle soit clairement perceptible a I'état LOEC_X2 (Figure 35b). Par conséquent, dans
I'ensemble, nos résultats suggerent une relation dose-effet lorsqu'on tient compte a la
fois de l'effet sur 'ADN et de l'occurrence des cellules qui répondent. Des résultats
similaires ont déja été rapportés dans des expériences d'exposition a court terme, telles
que celles réalisées sur des cellules CHO (ovaires de hamster chinois) exposées au TBA

pendant 4 h (Plewa et al. 2008).

Il est intéressant de noter qu'a la condition LOEC_X2, nous avons constaté que 7 % des
cellules étaient réparties avec plus de 90 % de leur ADN dans la queue de la comete.
Parmi celles-ci, quelques cellules affichaient également une valeur OTM élevée, qui se
rapporte a la longueur de la comete. Un résultat similaire a également été obtenu avec
certaines cellules du groupe témoin positif (Figure 35b). Cela pourrait indiquer un début
d'apoptose (Rios et al. 2003). D'autres études en ont déja apporté la preuve. Il a en effet
été démontré que le peroxyde d'hydrogene pouvait induire I'apoptose, causant la mort
cellulaire en moins de deux heures dans les cellules exposées a plus de 400uM de H202
(Xiang et al. 2016). Une étude récente a également suggéré que les DBPS pourraient
déclencher l'apoptose a des concentrations élevées (Rios et al. 2003). Ainsi, dans notre
étude, le cocktail de DBPs pourrait avoir le potentiel de déclencher également I'apoptose

dans une fraction des cellules larvaires.
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Figure 35 : Distribution de '0TM (a) et du % d'ADN dans la queue de la cométe (b) en fonction du niveau
d'exposition des larves de Pluteus au mélange chimique.

Les boxplots regroupent les ler et 3éme quartiles. La médiane est représentée par la ligne noire a l'intérieur du
boxplot. La ligne rouge indique le percentile a 95 % de la condition de contrdle utilisée comme référence, et les
chiffres en rouge indiquent la proportion de cometes présentant une valeur supérieure a la référence.
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4. Conclusion

Finalement, ce que I'on peut retenir pour la suite, concernant I'effet sur site des rejets
industriels sur les communautés picoplanctoniques, il semblerait que les parametres
physico-chimiques ainsi que les nutriments soient les facteurs les plus contraignants.
L’'impact des DBPs sur le premier maillon de la chaine alimentaire est noyé par un effet
de dilution trop important et un contexte de site multi-pollué, soumis a des entrées
d’eau douce riche en nutriments. Cette hypothése se confirme par la suite puisque les
premiers effets néfastes observés des DBPs pour la survie de cette communauté

picoplanctonique se manifestent a une concentration avoisinant les mg/L.

Les tests in-vitro sur les larves d’oursins ont permis d'approfondir nos connaissances
sur l'impact du bromoforme, du tribromophénol et de I'acide tribromoacétique, testés
seuls ou en combinaison, sur leur développement. Nous avons vu que les trois molécules
pouvaient altérer le développement embryonnaire. Le tribromophénol étant la molécule
la plus toxique jusqu'a 10 a 30 fois plus que les deux autres molécules, et 'acide
tribromoacétique la moins toxique. Le mélange des trois DBPs a également
considérablement entravé le développement, passant de 20% d’effet néfaste cumulé
théorique a 80% d’effet néfaste en pratique, un sensible effet synergique entre nos 3
molécules semble exister. En revanche, lorsque ces expériences ont été réalisées sur les
jeunes stades larvaires d’oursins péchés dans le golfe de Fos, une tolérance significative
au bromoforme s’est révélée. Cette réponse s’est retranscrite lors de l'exposition au

cocktail de molécules également avec seulement 30% d’effet néfaste mesuré.

Le passage de la concentration du mélange de NOEC a LOEC augmente significativement
la cytotoxicité, ainsi que le niveau de dommage de 1'ADN et la proportionf de cellules
affectées. Nous n’avons cependant pas montré de stress oxydant significatif lors d’'une

exposition aux LOECs de 48 heures.

Dans ce chapitre, nous avons mis en évidence un potentiel d'interaction génome-

environnement pour les larves de Fos, en particulier en ce qui concerne le bromoforme.

Mais d’ou vient cette résistance, quelle est I'influence parentale ?
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CHAPITRE 4 : Adaptation locale des
oursins issus du golfe de Fos

Dans le chapitre précédent, nous avons montré une sensibilité différente des larves
issues d’adultes du Golfe de Fos comparativement aux larves provenant d’adultes non

exposés, suggérant une possible adaptation locale.

Cette partie présente les travaux réalisés pour tester I’hypothese que I'environnement
du golfe de Fos exerce effectivement une pression de sélection sur les populations

d’oursins, avec des approches transcriptomiques et génomiques.

Dans 'approche transcriptomique, nous avons caractérisé les patrons d’expression d'un
panel de 20 génes d’intérét. Dans I'approche génomique, nous avons cherché des régions
du génome sous sélection, en comparant les génomes d’individus adultes vivant dans le

golfe de Fos, a ceux d’individus adultes vivant en zone non exposée.
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1. Introduction

Un stress est un facteur intrinseque ou extrinseque obligeant un organisme a ajuster son
comportement ou sa physiologie pour y faire face (Yousef 1985; Barton and Iwama
1991; Barton 2002). Autrement dit, les organismes ont le « choix » entre la migration
vers un site plus propice ou bien 'acclimatation aux stress par la mise en place d’une
réponse moléculaire adaptée, ou inévitablement la mort. En fonction de la biologie

propre a chaque espece, les stratégies de réponse aux stress et les conséquences a

’échelle des populations et des communautés sont différentes.

Sous l'effet d’un stress telle qu’'une exposition a une substance toxique, les organismes
doivent mettre en place des réponses physiologiques (détoxification ou élimination des
substances toxiques) leur permettant de retourner a un état compatible avec leur survie
(Barton 2002). Ces nombreuses voies métaboliques mises en ceuvre pour éliminer une

substance toxique constituent le « défensome » (Goldstone et al. 2006).

L’adaptation locale correspond a I'aptitude des individus d’'une population, exposée a un
stress, de répondre de maniére plus efficace que des individus d’autres populations non

exposées a ce stress. Des exemples d’adaptation locale ont été observés chez des

organismes terrestres et marins (Brennan et al. 2016; Lopez et al. 2019).

Trois grandes hypothéses peuvent étre proposées pour expliquer I'adaptation locale :
'effet maternel, la sélection des larves a un moment donné de leur développement et la
régulation épigénétique (Kawecki and Ebert 2004; Villemereuil 2016), qui permet de
fixer, dans le long terme les modalités d’expression du génome en réponse a des

perturbations. Les trois effets pouvant agir simultanément.

o L’effet maternel résulte de la présence de molécules propices a la résistance au
stress local, qui s’accumule dans les ovocytes au cours de l'ovogénése. Ces
molécules peuvent tout aussi bien étre des ARNm maternels qui seront traduits
en protéines ou d’autres molécules permettant la résistance. Dans cette
hypothese, on peut imaginer, lors d'une exposition chronique, que cet effet

s’estompe au cours du développement (Wong et al. 2019).

e D’autre part, la sélection peut agir comme un filtre sur une population larvaire
accédant au milieu stressant, dans lequel elles vont se fixer, métamorphoser,

grandir et se reproduire. Dans ce cas, les individus les mieux adaptés ont
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possiblement des patrimoines génétiques adaptés a la réponse au stress du
milieu (Kristensen et al. 2018). Il est possible que la sélection agisse sur les
populations a différents stades de vie des organismes (embryonnaires, larvaires,
juvéniles, adultes) (Kristensen et al. 2018). Cependant il est trés probable que
'effet du milieu soit le plus fort sur les premiers stades de vie, embryonnaires et
larvaires (Gosselin and Qian 1997; Kurihara 2008; Dupont and Thorndyke 2009;
Byrne 2011).

Enfin, la régulation épigénétique de l'expression du génome consiste en une
modification chimique de la chromatine, soit au niveau des cytosines
(méthylation des cytosines dans les motifs CpG) soit au niveau des histones qui

reglent I'accessibilité des génes (Bird 2007).

> Génome
Génomique

ARNm  Transcriptome
“ Transcriptomique
Protéine s Protéome
Protéomique
Métabolisme —— s> Métabolome

Métabolomique

Figure 36 : Les différentes approches « -omics »

La recherche d’adaptation locale repose ainsi sur la comparaison de profils moléculaires

entre individus de populations différentes. ici provenant d’'un milieu pollué versus non

pollué (Bozinovic and Oleksiak 2011; Whitehead et al. 2011).

L’analyse transcriptomique permet d’évaluer une différence de profil
d’expression (Figure36). La cellule adapte sa physiologie en modulant
I'expression de son génome. Des différences de réponses transcriptomiques en
fonction de la population d’origine, pour un méme stress, seront interprétées

comme la signature probable d’'une adaptation locale.
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e La comparaison des génomes des individus de différentes populations
permettrait de mettre en évidence des régions du génome particulieres qui se
rencontreraient essentiellement (plus qu’attendues sous I'’hypothese de
neutralité) dans les populations adaptées. Ces régions particuliéres (par exemple
codantes pour des protéines ou des régions régulatrices), pourraient étre

propices a I'établissement de la résistance des oursins de du golfe de Fos.

2. Plan d’expérience

2.1.  Protocole opératoire

Les individus provenant du site pollué, ont été péchés dans le golfe de Fos, ceux
provenant du site controle (NPS), ont été péchés dans la réserve naturelle marine de

Calvi.

Pour Calvi comme pour Fos, des adultes ont été récupérés le matin méme du début de

I'expérience.

Dix couples indépendants ont été utilisés pour la production des larves. Les ceufs
fécondés de chaque couple ont été mélangés dans un bac de 80L de telle sorte que
chaque couple a contribué équitablement au pool de larves (Figure 37). La densité par
bac est de 5 larves par mL. Les bassins sont alimentés en eau de mer naturelle, pompée
au large de la Corse et filtrée sur filtre a sable. Quarante pour cent de I'eau sont
renouvelés chaque jour. A partir de 72 heures apres la fécondation, les larves sont

nourries ad libitum avec du phytoplancton.
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Figure 37 : Photos des conditions d’aquaculture. A : ponte des oursins ; B : bassins de 80L

Nous avons disposé de quatre bassins de 80L pour notre expérience. Deux ont été
consacrés aux larves issues des adultes prélevés a Fos et deux consacrés a celles

produites par les adultes prélevés a Calvi.

Pour chaque population, un des deux bassins a accueilli des larves non imprégnées,
I'autre des larves imprégnées (Figure 38). En effet, nous avons exposé pendant 48h un
lot d’ceufs fécondés, aux concentrations environnementales de nos 3 DBPs (i.e. 20 pg/L
pour le bromoforme, 3 pg/L pour le tribromophénol, et 50 pg/L pour l'acide
tribromoacétique) afin de tester un effet « mémoire » de I'exposition précoce. Nous

appelons ce lot « larves imprégnées ».
La Figure 38 résume les modalités expérimentales de I'exposition des larves.

Pour chaque exposition, environ 20 000 larves sont prélevées des bacs de 80L, puis
exposées, pendant 48 heures, a différents polluants (Figure 38) ou a I’eau de mer propre

(Témoin négatif), dans une bouteille ambrée de 1L.

Les lots de larves ont été exposés a I'’eau réelle du golfe de Fos et au mélange de NOECs
des 3 DBPs étudiés. Nous avons également disposé de témoins positifs, en effet, les
mémes lots de larves ont été exposés a deux concentrations d'un mélange d’éléments
traces métalliques (Richir 2012) en paralléle de nos manipulations par Ouafa El Idrissi,
doctorante de l'Université de Corte (Tableau 10). Les lots de larves non exposées,

élevées avec I'eau de mer filtrée ont constitué les témoins négatifs expérimentaux.
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Les embryons ont été exposés 48 heures, de la fécondation jusqu’'au stade Pluteus

(48hpf) et du stade Pluteus jusqu’au stade 4 bras (96 hpf).

to t48 hpf t96 hpf
—- ®- bl "
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Figure 38 : Résumé du plan expérimental suivi. 3 expositions différentes ont été entreprises pour chaque site
géographique étudié.

Tableau 10 : Concentrations des différents ETM utilisées pour les expositions des témoins positifs
Chaque ETM ont été ajouté a partir d’'une solution mere a 1 g/L dans HNO3

Concentration moyenne ug/L. 0,1 16 07 01 01 02 03 11 04 06 111 04 01 1,7 15
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2.2.  Del'extraction des ARN totaux a la quantification des ARNm suivis

En fin d’exposition, les larves ont été collectées par filtration. Les filtres ont ensuite été
immergés dans une solution de Trizol puis conservés a -80°C jusqu’a l'extraction des
ARN totaux. Les ARN ont été purifiés a 'aide du mini kit RNeasy de QIAGEN. Les
concentrations ont été mesurées au Nanodrop puis normalisées a 50ng/puL. La pureté
des échantillons (absence d’ADN) a été évaluée en mesurant les rapports d’absorbance

260/280 nm et par évaluation sur gel d’agarose.

Cinq cents nanogrammes d’ARN totaux ont été rétrotranscrits a 'aide du kit Promega
Goscript™ reverse transcriptase system, en utilisant des amorces aléatoires (random
hexamer - Eurogentec), selon les recommandations du fournisseur. Les ADN

complémentaires (ADNc) obtenus ont été dilués 10 fois, puis conservés a -20°C.

L’abondance des transcrits analysés a été déterminée en qPCR. Les ADNc ont été
distribués en microplaques 384 puits, ce qui a permis d’analyser I'ensemble des
échantillons, c’est a dire les différents stades larvaires et toutes les conditions

d’exposition, pour 2 genes simultanément, en triplicat sur une méme plaque.

La qPCR a été réalisée avec le LightCycler®480 II, suivant le programme d’amplification

présenté ci-dessous (Tableau 11).

Tableau 11 : Programme du LightCycler 480

Etapes Tempf(l:'ature Durée Nor:yllll': de
Dénaturation 95 5 min 1
95 10 sec
Amplification 58 20 sec 45
72 20 sec
95 5 sec
Courbes de fusion 60 1 min 1
95 Continue*
Refroidissement 40 30 sec 1

(*) : la détection de la fluorescence est continue lors du changement de
température de 60°C a 95°C.

La qPCR permet d’obtenir une valeur caractéristique, le cycle seuil, appelé Cp, qui
représente le premier cycle d’amplification a partir duquel '’ADN amplifié est détectable.
Plus I'échantillon mis en jeu lors de la réaction contient d’ADNc cible, plus la valeur du

Cp est faible.
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Les résultats sont exprimés comme la moyenne des triplicats de Cp obtenus, normalisés
par la moyenne des Cp obtenus, pour la méme condition, d'un géne de référence, ici
gapdh (glycéraldéhyde-3-phosphate déshydrogénase). Les taux d’expression sont

ensuite lissés en fonction de la condition controle suivant la formule (formule 2AA):

2 ~(CPech ~ CP Garpn)

2 =(Cp Toep, = CP Gappn)

2.3. Les genes étudiés

Nous avons choisi un panel de geénes impliqués dans différentes fonctions
physiologiques: réponse au stress, croissance, détoxification, apoptose. Ils sont

présentés dans le Tableau 12.

Tableau 12 : Liste des génes étudiés et leur fonction

Nom des génes Fonction

L'ATP synthase est une enzyme qui crée la molécule de stockage d'énergie
ATP synthase adénosine triphosphate (ATP). L'ATP est la "monnaie énergétique" la plus
couramment utilisée par les cellules pour tous les organismes.

La pompe sodium/potassium aide a maintenir le potentiel de repos, affecte le

Na+/K+ :
transport et régule le volume cellulaire.

Glutathion S-transférase (GST) Métabolisation (phase II) des xénobiotiques.

MADDL Joue un réle régulateur important dans la mort physiologique des cellules.

BCL2 Régulateurs antiapoptotiques

Bax Régulateurs proapoptotiques

p38 Gene impliqué dans la différenciation cellulaire, I'apoptose et I'autophagie.
Facteur de transcription joue un rdle central dans 1'expression d'une grande classe

Hsf1l de protéines de choc thermique (HSP) de chaperons moléculaires qui protégent les
cellules des agressions cellulaires.

Hif Facteur de transcription permettant aux cellules de s'adapter a des conditions a
faible teneur en oxygeéne.

TL La télomérase remplace de courts fragments d'ADN appelés télomeres, qui sont

autrement raccourcis lorsqu'une cellule se divise par mitose.

Le p53 (« tumor protein 53 ») est un facteur de transcription régulant de multiples
p53 fonctions cellulaires importantes comme la régulation du cycle cellulaire,
I'autophagie ou I'apoptose.

L'enzyme ADN méthyltransférase 3 alpha produite, aide a ajouter des groupes
méthyles aux éléments constitutifs de 'ADN (nucléotides) appelés cytosines.
Protéines de choc thermique (heat shock Elles ont la fonction de chaperon moléculaire. Elles sont impliquées dans la

DNMT3A

protein) HSP 60, 70, 40 (DNA]) protection et la réparation des protéines.
Elles interviennent dans la détoxification des métaux essentiels revétant un
Métallothionéines (MT1, MT5, MT7) caractére toxique lorsqu'ils sont présents en et permettent également la
séquestration de métaux toxiques a caractére non-essentiel.
NRD1 Joue un réle dans la migration et la prolifération cellulaire.

Les SOD permettent d'éliminer les espéces réactives d'oxygéne mitochondrial
(ROS) et ainsi de protéger la mort cellulaire. La protéine formée joue un rdle anti-
apoptique face au stress oxydant, au rayonnement ionisant, aux cytokines
inflammatoires.

SOD Mn
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2.4.  Statistiques

Pour tenir compte de I'absence de réplicat biologique (i.e. un bac d’élevage par condition
testée), nous avons réalisé des analyses en composante principale (ACP), ce qui permet
de visualiser des différences de profil d’expression globale. Les statistiques ont été
réalisées avec le logiciel R (version 3.6.1, 2019), et le package FactoMineR. Les ACP ont
été réalisées en considérant l'ensemble des genes suivis, quelle que soit leur

contribution individuelle.

Compte-tenu de la normalisation des profils d’expressions par ceux des témoins, les
conditions « Témoins » sont centrées sur 'axe des ACPs, et n’ont pas été représentées

sur les graphiques.

A titre indicatif, le barycentre des variables qualitatives de la réponse transcriptomique
globale est représenté. Il donne une information sur les modalités générales de la
réponse d’'une population, indépendamment du stress expérimental testé et de 'dge des

larves.

3. Résultats et discussion

Pour tester 'hypothése que nos deux populations, Fos et Calvi, au trait d’histoire de vie
contrasté, présentaient des différences de réponse transcriptomique, lorsqu’elles étaient
soumises aux mémes stress, nous avons choisi une approche geéne candidats. Ainsi nous
avons fait I’hypothese que les genes considérés, en lien avec la gestion du stress, la

détoxification ou a la survie cellulaire, seraient a priori pertinents.

Les profils d’expression obtenus ont permis de mettre en évidence des différences entre
les deux populations, au niveau des témoins négatifs, en fonction des niveaux de

pollutions et de la nature du stress.
3.1. Le cas des témoins négatifs

Les évolutions des abondances des transcrits au cours du temps different d’une
population a l'autre (Tableau 13). L’abondance des transcrits reste globalement
constante entre 48h et 96h chez les larves de Fos. Seuls bcl2, bax et la pompe Na/K
ATPase diminuent de I'ordre d’un facteur deux a quatre. Au contraire, 10 des 17 genes
analysés sont moins abondants a 96h qu’a 48h, de 'ordre d’un facteur 3 a 7, chez les
larves de Calvi. Cependant, cette diminution d’abondance ne concerne pas les

métallothionéines, bcl2, les genes de stress hsf1 et hsp60 et gst.
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Tableau 13 : Fluctuations d’abondance des transcrits selon le stade de développement.

Temoins Fos | Temoins Fos (96 Temoins Calvi | Temoins Calvi
Rapport Rapport
(48 hpf) hpf) (48 hpf) (96 hpf)
MT1 9,01E+06 8,45E+06 1 1,01E+06 1,88E+06 1
MT5 2,40E+07 5,47E+07 0 5,56E+06 3,12E+06 2
MT7 2,99E+09 2,83E+09 1 1,43E+08 7,81E+08 0
ATPs 2,66E+07 4,44E+07 1 2,71E+07 7,01E+06 4
MADDL 2,46E+06 2,16E+06 1 3,40E+06 1,06E+06 3
NRD1 8,06E+05 1,09E+06 1 3,03E+06 4,41E+05 7
BCL2 1,97E+07 8,93E+06 2 1,35E+07 1,02E+07 1
NaK 3,50E+07 9,05E+06 3,87 2,28E+07 4,57E+06 4,99
Hsf1l 1,34E+07 9,34E+06 1 1,79E+07 1,40E+07 1
HSP60 1,94E+08 1,62E+08 1 1,22E+08 6,46E+07 2
Bax 1,26E+07 6,10E+06 2 1,46E+07 3,70E+06 4
p53 1,63E+07 1,33E+07 1 1,34E+07 4,39E+06 3
Hif 8,24E+05 9,45E+05 1 8,76E+05 2,79E+05 3
p38 1,47E+07 8,42E+06 2 1,54E+07 2,88E+06 5
DNAj 9,62E+06 9,21E+06 1 7,52E+06 2,86E+06 3
GST 4,66E+06 2,54E+06 2 1,27E+06 1,71E+06 1
SOD Mn 1,97E+06 1,14E+06 2 1,32E+06 4,54E+05 3

La comparaison des abondances de chacun des transcrits dans les témoins de Fos et de
Calvi, montre des profils d’abondances similaires a 48h. A ce stade de développement,
seules les métallothionéines 1, 4 et 7 et gst sont plus abondantes chez les larves de Fos,
d’'un facteur 4 a 21 (Tableau 13). Dans les conditions témoins, les larves de Fos
possedent donc des messagers qui leur confereraient probablement une aptitude a
répondre de facon plus efficace que les larves de Calvi a un stress chimique, notamment
métallique. Cette différence d’abondances pourrait s’expliquer par une surproduction
d’ARN messagers d’origine maternelle, suffisamment stables pour ne pas étre dégradés
depuis la fécondation jusqu’au moment de nos analyses. Cette hypothese devra étre
vérifiée. Cependant, l'influence maternelle sur le transcriptome larvaire s’estompe
significativement a la fin du stade blastula. Juste avant le stade Pluteus, soit 48 heures
post fécondation, les transcrits détectés sont principalement issus de la transcription du
génome du zygote et a 96h post fécondation, ils dérivent intégralement du génome
zygotique (Wong et al. 2019). Nos mesures, étant réalisées a 48h et 96h, sont ainsi tres
probablement le reflet de I'expression du génome des larves. Il serait tout a fait
envisageable que des facteurs de transcription spécifique des éléments régulateurs des
meétallothionéines et gst, d’origine maternelle, soient également présents et promeuvent
I'expression des genes zygotiques. Des expériences de retard sur gel permettront de

tester aussi cette hypothese.

A 96h, les abondances de transcrits restent inchangées chez les larves de Fos et celles de

Calvi diminuent sensiblement. Il apparait donc que les larves de Fos possedent

96



globalement plus de transcrits que celles de Calvi, d’'un facteur 3 a 18. Les transcrits
codants pour les métallothionéines sont, ici encore, plus abondants chez les larves de

Fos.

Ces résultats obtenus sur les témoins vont dans le sens d’une réponse population
spécifique, qui intéresserait donc ici, soit les régions génomiques régulatrices des
transcrits étudiés, soit des différences en composition et/ou d’abondance de facteur de

transcription (facteur TRANS).

Tableau 14 : Profil d'expression pour les larves témoins agées de 48h et de 96h.

Le rapport entre Calvi et Fos permet de mettre en évidence les différences de taux de transcrit. Les rapports
identiques en bleus indiquent un taux de transcrit similaire et en rouge des taux de transcrit de Fos au moins 3 fois
supérieurs a ceux de Calvi.

Temoins Fos Temoins Calvi Rapport Temoins Fos Temoins Calvi Rapport
(48 hpf) (48 hpf) FOS/CALVI (96 hpf) (96 hpf) FOS/CALVI
MT1 9,01E+06 1,01E+06 9 8,45E+06 1,88E+06 4
MT5 2,40E+07 5,56E+06 4 547E+07 3,12E+06 18
MT?7 2,99E+09 1,43E+08 21 2,83E+09 7,81E+08 4
ATPs 2,66E+07 2,71E+07 1 4,44E+07 7,01E+06 6
MADDL 2,46E+06 3,40E+06 1 2,16E+06 1,06E+06 2
NRD1 8,06E+05 3,03E+06 0 1,09E+06 441E+05 2
BCL2 1,97E+07 1,35E+07 1 8,93E+06 1,02E+07 1
NaK 3,50E+07 2,28E+07 2 9,05E+06 4,57E+06 2
Hsf1 1,34E+07 1,79E+07 1 9,34E+06 1,40E+07 1
HSP60 1,94E+08 1,22E+08 1 1,62E+08 6,46E+07 3
Bax 1,26E+07 1,46E+07 1 6,10E+06 3,70E+06 2
p53 1,63E+07 1,34E+07 1 1,33E+07 4,39E+06 3
Hif 8,24E+05 8,76E+05 1 9,45E+05 2,79E+05 3
p38 1,47E+07 1,54E+07 1 8,42E+06 2,88E+06 3
DNAj 9,62E+06 7,52E+06 1 9,21E+06 2,86E+06 3
GST 4,66E+06 1,27E+06 4 2,54E+06 1,71E+06 1
SOD Mn 1,97E+06 1,32E+06 1 1,14E+06 4,54E+05 3

3.2.  Zoom sur l'abondance des métallothionéines

Les métallothionéines sont des protéines non enzymatiques de faible poids moléculaire
(12-15 kDa), riches en cystéine. Les groupes thiol (-SH) des résidus cystéines sont
responsables de leur forte affinité pour les métaux lourds (Margoshes and Vallee 1957).
Les MTs ont été caractérisées dans de nombreux invertébrés aquatiques (Amiard et al.
2006) y compris les mollusques (Bebianno and Langston 1998; Amiard-Triquet et al.
1998; (Ng et al. 2008) et leurs larves (Damiens et al. 2006). Leur synthese est
principalement induite par les métaux tels que Cu, Zn, Cd, Hg et Ag, mais aussi dans un

moindre degré par des composés organiques tels que certains pesticides ou des
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antibiotiques. Elles sont impliquées dans 'homéostasie des métaux lourds essentiels tels
que le cuivre et le zinc, la détoxification des cations métalliques toxiques tels que le
cadmium et le mercure (Amiard et al. 2006) et la protection contre le stress oxydatif
(Ruttkay-Nedecky et al. 2013; Rios et al. 2018). Selon Bebianno and Machado (1997);
Linde et al. (2001); Baudrimont et al. (2003), la concentration en MTs chez les
organismes marins peut étre utilisée comme un biomarqueur d’exposition aux métaux

lourds.

Les transcrits codants pour les métallothionéines (1, 5 et 7) sont significativement sur-
représentés (p = 0,005) chez les larves de Fos par rapport a celle de Calvi (figure X).
Cette observation suggere que les larves de Fos ont une meilleure aptitude a prendre en
charge les contaminations métalliques, précocement au cours du développement. Outre
les DBPs, le golfe de Fos est aussi contaminé en éléments traces métalliques (Augier et
al. 1994). La surabondance de transcrits MT peut ainsi étre interprétée également

comme une adaptation au stress métallique.

MT1 MT5 MT7
1E+07 3E+07 3E+09
9E+06
8E+06 2E+07 3E+09
7E+06
6E+06
SE+06 2E+07 2E+09
4E+06
3E+06 1E+07 9E+08
2E+06
7E+05 S5E+06 1E+08
Temoins Fos Temoins Calvi Temoins Fos Temoins Calvi Temoins Fos Temoins Calvi
(48 hpf) (48 hpf) (48 hpf) (48 hpf) (48 hpf) (48 hpf)

Figure 39 : Zoom sur le taux de transcrit de 3 métallothionéines retrouvé dans les larves de Fos (gris) et les
larves de Calvi (rouge).

3.3. Lecas des larves challengées par différents niveaux de pollution

Compte-tenu des résultats précédents, nous avons choisi de comparer séparément les
deux stades de développement analysés. Les ACP permettent la comparaison des profils

d’expression des larves par rapport aux témoins.

Pour les larves de 48 heures, les deux axes de ’ACP permettent d’expliquer environ 95%
de la variation des profils d’expression (Figure 40). L’axe 1 qui en explique 58,8% est

construit par la moitié des génes étudiés (Cos2>0,7) (Tableau 15), ceux principalement
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impliqués dans la prolifération cellulaire et la régulation de I'apoptose (bcl2, tl, nrd1,
p53, p38), et dans la protection cellulaire (hsp40, hsf1). L’axe 2, qui explique 35,1% de la
variation, regroupe les genes impliqués dans la production d’énergie, la régulation pro-

apoptotique et la détoxification de xénobiotique (atp synthetase, dnmt3A, bax, gst...).

Les larves de Fos et de Calvi, lorsqu’elles sont exposées a 'eau réelle du golfe de Fos,
sont colocalisées dans I’ACP, ce qui traduit une similitude de profils d’expression.
Globalement les larves répriment I'expression de leurs genes, mais I'écart par rapport
aux témoins est faible. L’eau du golfe ne semble donc pas avoir d’effet notable sur la
réponse transcriptomique, ce qui pourrait indiquer que ces conditions ne provoquent
pas de stress notable sur les premiers stades du développement, quelle que soit I'origine

des larves selon les génes suivis.

Variables factor map (PCA) Individuals factor map (PCA)
o | ' H
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Figure 40 : Analyse en composantes principales du taux de transcrits des différents génes (variables) et la
répartition des individus en fonction de leur site géographique, aprés 48 h d’exposition a I'’eau réelle de Fos et
au cocktail de DBPs.

Lorsque les larves sont exposées au mélange de DBPs (i.e. NOEC, 10 mg/L 1 mg/L et
30 mg/L pour le bromoforme, le tribromophénol et I'acide tribromoacétique
respectivement), ’ACP montre que les populations de larves de Fos et Calvi ont des
profils d’expression sensiblement différents (Figure 40, Tableau 15). Les larves de Calvi
sont situées haut sur I'axe 2 et sont peu différentes du témoin sur I'axe 1 (Tableau 15).

Cette position dans ’ACP indique une demande en énergie accrue par rapport au témoin,
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et la mise en place des systemes de détoxification. Les larves de Calvi surexpriment aussi
dnmt3A, qui code pour une méthyltransférase. La surexpression de méthyltransférase
est souvent associée a I'expérience d’'un stress. L'une des fonctions de dnmt est en effet
de contenir la réactivation d’éléments mobiles « dormant » du génome, qui peuvent agir
comme agents mutagenes, le plus souvent déléteres (Campos et al. 2012; Takayama et
al. 2014; Dorts et al. 2016). Enfin, bax est sensiblement surexprimé, alors que bcl2 ne
'est pas, ce qui indique probablement une augmentation du nombre de cellules qui
s’engagent dans l'apoptose. Cette réponse semble cohérente avec les profils de cometes
qui laissaient penser que l'exposition aux DBPs pouvaient déclencher I'apoptose

(Boumela et al. 2011; Bonaventura et al. 2011; Galasso et al. 2019).

Les larves de Fos exposées au mélange de DBPs sont principalement positionnées a
droite de I'ACP, indiquant une réponse orientée vers la survie cellulaire et le
déclenchement d’'une réponse globale au stress, comme l'indique par exemple la
surexpression des facteurs de transcription hifl et hsfl. Ces facteurs de transcription
sont activés en réponse a un large éventail de stress chimiques et controlent a eux deux
I'expression de centaines de genes dont les protéines de choc thermique (Silva et al.

2017; Steurer et al. 2018).

On voit tres distinctement que les deux sites géographiques étudiés se différencient deés
les premiers stades de développement, mais uniquement lors d’une exposition a une eau
dopée en DBPs. Ces observations nécessitent une consolidation mais tendent a
confirmer les observations de toxicité du chapitre 3 entre les larves de Fos et du site de
référence apres 48 heures post fécondation (hpf). En revanche, une exposition aigue (48
heures) a des concentrations environnementales (eau réelle de Fos) ne semble pas avoir
d'impact. Les modalités de sélection du milieu semblent dépendre d’une exposition

chronique.
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Tableau 15 : Contribution des variables et des individus aux deux axes pour les expositions 48 hpf

Variables Dim1 cosZ ctr Dim2 ctr cos2  Individus Dim1 cos2 ctr Dim2 cosZ ctr
MT1 0.453 0190 1,69 0.892 11,9 0.796  Fos_Eaude Fos -3.738 0.784 31,25 -1495 0.125 8,36
MT5 0.931 0867 7,75 -0.359 1,93 0.129  Fos _NOEC 4.821 0.791 51,97 -2.478 0.209 22,97
MT7 0.909 0826 738 -0.198 0,58 0.039 Calvi_EaudeFos -2.400 0.665 12,88 -0.300 0.010 0,337
ATPs 0.419 0176 1,57 -0908 12,32 0.824  Calvi_ NOEC 1.318 0.086 3,88 4.273 0.907 68,32
MADDL 0.826 0682 610 -0.563 4,73 0.317

TL 0911 0830 742 -0412 254  0.170

NRD1 0.892 0795 7,11 -0445 2,96 0.198

BCI2 0.971 0944 844 0.140 0,29 0.020

NaK 0.297 0.088 0,79 0.718 7,72 0.516

Hsf1 0.868 0.754 6,74  -0493 3,64 0.243

HSP60 0.748 0559 500 -0.394 2,32 0.156

DNMT3A 0.493 0243 217 0.848 10,76  0.719

Bax 0.415 0172 1,54 0.887 11,78 0.787

p53 0.995 0989 885 -0.028 0,01 0.001

Hif 0.985 0970 867 -0.142 0,30 0.020

p38 0.933 0871 7,79 0.355 1,88 0.126

DNAj 0.884 0782 699 0439 2,88 0.193

GST 0.392 0153 1,37 0.873 11,40 0.762

SOD Mn 053 0287 257 0816 997 0666

Variables factor map (PCA) Individuals factor map (PCA)
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Figure 41 : Analyse en composantes principales du taux de transcrits des différents génes (variables) et la
répartition des individus en fonction de leur site géographique, apres 96 hpf d’exposition a I'’eau réelle de

Fos et au cocktail de DBPs
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Concernant le stade 4-bras (96 heures), les deux axes de I’ACP expliquent 66% de la
variabilité. L’axe 1, qui explique 38,5% de la variabilité, est lié a la métallothionéine 7,
aux facteurs de transcription hsfl et hif et a bax. L'axe 2, qui explique 27,6% de la
variabilité, regroupe les génes bcl2, Na/K atpase, hsp 60 et sod[Mn], impliqués
respectivement dans la régulation anti-apoptotique, 1’équilibre sodium/potassium, le

stress cellulaire et enfin la régulation des especes réactives de 'oxygene (Tableau 16).

Ainsi, comparativement aux résultats obtenus pour le stade Pluteus (48 heures), la
moitié seulement des génes testés contribuent a expliquer la variabilité des réponses
aux expositions chimiques. De plus, ces genes séparent peu les différentes conditions
d’exposition de leurs témoins (Figure 41). Les profils d’abondances des transcrits sont
donc peu différents entre les différentes conditions, ce qui peut étre interprété comme
une moindre sensibilité des différentes populations, vis a vis des stress chimiques testés,
a ce stade de développement. Cependant, lorsque l'on considere les populations
indépendamment de l'intensité du stress, les profils de transcriptions apparaissent
toutefois globalement opposés entre les deux populations, comme l'indiquent les deux

barycentres (Figure 41).

Tableau 16 : Contribution des variables et des individus aux deux axes pour les expositions 96 hpf

Variables Dim1 cos2 ctr Dim2 cos2 ctr Individus Dim1l cos2 ctr Dim2 cos2 ctr
MT1 0.704 0496 677 -0461 0212 4,04 Fos_Eaude Fos 0.214 0.002 006 0400 0.008 0,30
MTS 0728 0529 7,23 -0.500 0250 477 Fos_NOEC 4954 0908 335 -0.119 0.001 0,02
MT7 0.893 0797 10,8 -0.041 0.002 003 Fos_Témoinimp 2942 0182 11,8 6.092 0781 707
ATPs 0618 0382 521 -0360 0130 247 Fos_EaudeFosimp -3.448 0842 162 0495 0.017 049
MADDL 0419 0175 239 0117 0014 0,26  Fos_NOECimp -3.073 0669 129 0559 0.022 0,59
TL 0443 0196 2,68 -0.504 0.254 4,85  (alvi_Eaude Fos 2887 0281 11,3 -3.052 0314 17,7
LA2EL R O CARED 0 RO 00002 RCalvi ENORE 0.071 0001 0007 -1166 0245 2,59
BC12 0387 0150 205 0885 0783 149  (ali Témoinimp ~ 1168 0180 186 -0590 0.046 0,66
s 0.361 0130 177 0903 0815 155  (avi_ FaudeFosimp 2282 0437 7,11 -1585 0211 479
HEk RIS S T80 0058 0 oy NOECimp 1912 0312 499  -1.034 0.091 2,03
HSP60 0270  0.073 099 0893 0798 152

DNMT3A 0491 0241 329 -0594 0353 6,73

Bax 0913 0834 11,3 0109 0012 022

p53 0727 0528 7,22 -0443 0.196 3,74

Hif 0.893 0798 10,9 -0271 0.074 1,40

p38 0.747 0557 7,61 -0.087 0008 0,14

DNAj 0.666 0443 6,06 0676 0457 872

GST 0.187 0.035 047 0284 0081 1,53

SOD Mn 0.426 0.181 248 0864 0747 14.2
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L’effet de l'imprégnation n’est pas clairement visible dans notre expérience. L'effet
positif de I'imprégnation précoce a déja été rapporté par (Boyer 2006), chez des larves
de moustiques soumises aux mémes modalités d'imprégnation que nous. Ils ont constaté
une sélection des larves avec des aptitudes accrues de détoxification. Dans notre cas, les
larves témoins ayant subi une préexposition semblent sur-exprimer quelques genes de
gestion du stress. Notre résultat n’est que partiel et reste a valider, il se peut qu'une
exposition précoce soit bénéfique plus tard, lors de la métamorphose par exemple (Scott

1996; Stevens et al. 2000; Fisher et al. 2003; Boyer 2006).

3.4. Influence de la nature de la pollution

Ici, nous avons souhaité évaluer, en marge de notre étude sur les DBPs, la réponse aux
stress métallique. Les larves des deux populations ont été exposées a des mélanges
d’éléments traces métalliques dont la concentration était 5 et 10 fois plus importantes
que les concentrations méditerranéennes moyennes (Tableau 10) (Richir 2012). Les
résultats d’expression sont analysés par provenance des larves, avec les résultats
obtenus pour les DBPs, de maniere a révéler les différences de réponses vis a vis de la
nature du stress (Figure 42). Chacune des deux ACP réalisées permet d’expliquer
environ 70% de la variabilité d’expression observée, les génes qui contribuent

principalement a la constitution des axes sont présentés dans le tableau de la Figure 42.

L’ACP relative aux larves de Fos montre que les modalités de réponses
transcriptomiques différent peu selon la nature du stress, pour les concentrations les
plus faibles, mises en évidence par la zone de chevauchement des ellipses. Des
différences de réponses s’observent seulement lorsque le stress est de forte intensité
(Figure 42). Ce résultat suggere que la régulation de I'expression des genes étudiés n’est
que peu affectée par la nature du stress, une réponse n’apparaissant qu’a la suite d’une

exposition a un stress intense.

Au contraire, 'ACP réalisée avec les larves de Calvi montrent des profils de réponses
transcriptomiques plus spécifiques de la nature du stress, dés les faibles intensités

(ellipses tres peu chevauchantes).

Si la différence de profil d’expression est une conséquence de 'adaptation au golfe de
Fos, cela ne semble pas s’appliquer exclusivement aux DBPs. Dans l'ensemble, les

différences observées ont fourni une indication supplémentaire de l'existence de
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réactions d'adaptation locale chez les oursins de Fos. Pour les deux sites, on distingue

une dispersion des niveaux d’expression importante, ce qui est en cohérence avec la

forte plasticité phénotypique rapportée pour 'espece (Ebert 1996).

Confidence ellipses around the categories of pollution

Confidence ellipses around the categories of pollution
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Variables Dim1 cos2 Dim2 cos2 Dim1 cos2 Dim2 cos2
MT1 -0,015 0,000 0,785 0,616 0911 0,830 0,075 0,006
MTS5 0,873 0,793 -0,028 0,001 0,921 0,849 0,066 0,004
MT7 0,187 0,035 0,086 0,007 0,484 0,234 -0,180 0,032
HSP60 0,098 0,010 0,923 0,851 0914 0,836 -0,135 0,018
BCI2 0,352 0,124 0,371 0,138 0,712 0,508 0,687 0,472
Bax 0,707 0,500 0,480 0,230 -0,073 0,005 0,966 0,933
HIF 0,969 0,938 -0,069 0,005 0,315 0,100 -0,024 0,001
DNMT3A 0,928 0,862 -0,225 0,051 -0,049 0,002 0,946 0,896
pS3 0,939 0,881 -0,282 0,080 -0,380 0,145 0,747 0,558

Figure 42 : Analyse en composante principale pour chaque site géographique en fonction de la pollution, ainsi
que la contribution aux axes des variables
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4, Conclusion

La compréhension de la plasticité physiologique des organismes en réponse aux
différentes pressions anthropiques est devenue urgente a la lumiere des changements
globaux (Walther et al. 2002). Dans ce contexte, les organismes vivant dans des milieux
variables comme le golfe de Fos sont des modeles idéaux pour élucider les mécanismes
de la réponse cellulaire, car ils sont chroniquement exposés a un environnement
stressant (Tomanek and Somero 1999; Somero 2002, 2010). Afin de comprendre les
mécanismes d'adaptation a cet environnement, nous avons suivi ici la réponse
transcriptionnelle des genes codant pour les protéines clés impliquées dans la réponse

au stress cellulaire chez les échinodermes.

Nos résultats montrent des différences claires de réponses transcriptomiques entre les
deux populations, d’'une part selon lintensité de l'’exposition et selon la nature de
I'exposition. Il semble que les larves issues de Fos soient capables de répondre d’'une
maniere univoque a différentes natures de stress chimiques, lorsque les concentrations
sont environnementales. Il est possible que les larves aient été sélectionnées plus par le
caractere multi-pollué, que par les DBPs spécifiquement. On peut de méme s’interroger
sur la variable environnementale la plus prépondérante dans I'éventuelle sélection, ou

modifications des génomes.

Ces profils d’expressions peuvent résulter d’'une sélection des génomes les plus aptes,
par exemple a 'endroit de séquences régulatrices de I'expression des génes. Toutefois,
les différences de patron d’expression peuvent étre sous la dépendance de signaux
épigénétiques acquis a la suite de I'exposition a 'eau du golfe. Il s’agira, dans de futures
expériences, de confirmer nos premiéres observations, et de tester ’hypothese que la
sélection des larves par les métaux confere simultanément une meilleure résistance aux

DBPs, et réciproquement.

Enfin il faudra caractériser les changements génomiques et ou épigénétiques
(méthylation de I’ADN) potentiellement a l'origine des différents profils d’expression.
Ces travaux ont été initiés a la fin de ce travail de theése et n‘ont pu étre que

partiellement traités.
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CONCLUSION GENERALE ET
PERSPECTIVES

Ce travail de these a apporté des nouvelles connaissances concernant l'état de la
pollution océanique en sous-produits de chloration, et I'impact de I'exposition chronique

aux DBPs sur les organismes cotiers.

Le golfe de Fos nous a servi de modeéle d’étude pour évaluer I'impact de la pollution
chlorée en mer, dans un contexte de multi-pollution. Un niveau de sous-produits de
chloration de l'ordre de la dizaine de microgrammes par litre a été mesuré. Les points
les plus impactés, sans surprise, sont les plus proches des rejets industriels, I'effet de
dilution vers le large apparait suffisant pour qu’en sortie du golfe, la pollution ne
dépasse pas des concentrations de I'ordre du nanogramme par litre, quelles que soient
les conditions météorologiques testées. L'impact des rejets est donc essentiellement

cotier.

Sur le volet « chimie », notre travail a permis de révéler la similitude de composition,
pour les grandes familles de DBPs, entre eaux douces et eaux marines, avec une
composante bromée pour les eaux marines. On y retrouve les trihalométhanes, les
acides haloacétiques et les haloacétonitriles. La famille des halophénols est
problématique, car ce sont les composés les plus lipophiles qui peuvent donc rentrer
dans la chaine alimentaire. Seul le 2,4,6 tribromophénol a été retrouvé dans I'eau et dans
les sédiments, mais pas systématiquement au niveau des points de prélevement les plus
proches des rejets. Ces résultats laissent penser qu’il y ait soit une autre source,
naturelle ou anthropique, en halophénols, soit que le temps de formation des phénols
est globalement plus lent et c’est pour cette raison qu’il n’existe pas de corrélation entre
la pollution et les rejets chlorés. Ces hypotheses semblent confortées par les analyses in
vivo des halophénols dans les oursins, qui n’a pas non plus permis de corréler les
concentrations en halophénols dans les gonades avec la proximité géographique des

rejets.

Sur le volet «biologie », nous avons démontré que les trois principales molécules

bromées retrouvées dans les différentes matrices du golfe (i.e. le bromoforme, I'acide
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tribromoacétique et le 2,4,6 tribromophénol) étaient impactantes a des concentrations
de l'ordre du milligramme par litre, soit mille fois les concentrations retrouvées aux

exutoires, et un million de fois les concentrations retrouvées au large du golfe.

Alors que ces concentrations suggerent un impact limité de I'eau du golfe sur les
organismes vivants, nous avons toutefois démontré une tolérance au bromoforme chez
les larves issues d’oursins adultes prélevés dans le golfe de Fos, comparativement a des
larves issues d’adultes vivant en zone non polluée. Cela indique que les populations du
golfe de Fos se sont probablement adaptées pour contrer les effets de l'exposition
chronique a la multi-pollution du golfe, ce qui nuance clairement les résultats
d’écotoxicologie obtenus. Sans toutefois caractériser tout a fait la nature de la sélection
agissant sur les populations de Fos, nos travaux sur la régulation de l'expression de
genes indique des modalités de réponses populations spécifiques, vis-a-vis de la nature
et de I'intensité du stress chimique. L’environnement du golfe exerce donc une sélection

des individus, probablement précocement au cours de la phase larvaire pélagique.

Notre étude transcriptomique a de plus mis en lumiere que les genes les plus
discriminants parmi ceux choisis sont ceux codant pour les métallothionéines, impliqués
dans la détoxification métallique. Ainsi, il est donc possible que I'adaptation locale
résulte de la multi-contamination en métaux, en hydrocarbures (HAP) en composés
aromatique organochlorés (PCB) et que la résistance au bromoforme soit un effet
associé. Cette hypothese devra étre testée en utilisant d’autres cibles moléculaires
permettant de mieux évaluer les influences relatives des métaux entre autres et des
DBPs dans la résistance aux DBPs. Quoi qu’il en soit, nous observons dans les faits une

« multi-résistance » des individus de Fos.

En conclusion, les DBPs présents dans le golfe, liés aux rejets industriels, ne semblent
pas avoir d’effet toxique aigu, ni d’effet sur le fonctionnement de I’écosysteme global. La
distribution planctonique est en effet régie par les nutriments et les parameétres physico-
chimiques, et il existe une macrofaune locale abondante, sauvage et d’élevage sans
surmortalité rapportée. Si 'on fait un petit aparté sur quelques données de santé
publique, 'agence environnementale norvégienne indique que la concentration la plus
élevée en 2,4,6 tribromophénol qui n’induit pas encore d’effet délétere sur les cellules
humaines est de 1 mg/kg/j (Norwegian Environment Agency 2012). Si I'on considere
par exemple la consommation des gonades d’oursins, qui contiennent en moyenne

100pg/kg de TBP, il faudrait donc en consommer 10 kg pour atteindre cette valeur.
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Sachant que les gonades d’oursins représentent environ 10% du poids total, que les
oursins comestibles pesent environ 60g, 6g sont consommables pour un individu. Il
faudrait donc consommer environ 1600 oursins par jour pour atteindre un seuil a la
limite du danger. Bien sfir, ces calculs sont indicatifs, étant donné qu’ils ne prennent en
compte qu'une seule source et uniquement le tribromophénol et non le cocktail de
polluants présents dans le golfe, mais ils permettent de relativiser les concentrations

retrouvées en DBPs, pour la consommation humaine de fruits de mer.

En revanche, plusieurs indices clairs montrent que les oursins sont adaptés au
bromoforme, ce qui indique qu’il existe une pression de sélection du milieu sur le vivant.
Il reste encore a établir que cette résistance acquise au bromoforme résulte bien de
I'exposition aux DBPs. En premiere interprétation, nos résultats sont plus en faveur d’un
stress métallique, tout a fait compatible avec les activités industrielles du golfe, et

cohérent avec les concentrations en métaux observées dans le golfe.

Alissue de cette thése, des résultats novateurs ont donc été obtenus, et nécessiteront de

poursuivre les investigations.

D’une part, pour continuer a évaluer le niveau de contamination du golfe en composés
organohalogénées industriels il s’agira de développer des méthodes d’extraction
permettant de concentrer davantage les échantillons. L’utilisation de capteur passif est
actuellement en cours et permettra d’accéder a des flux et DBPs et non plus a des
concentrations ponctuelles. Cela permettra en GC-ECD de mesurer des nanogrammes
voire picogrammes de polluants et de détecter des molécules encore jamais mesurées
dans le milieu marin qui peuvent avoir un potentiel toxique différent. Mais également en
changeant de technique analytique, avec un FT-ICR-MS (Fourier-Transform Ion-
Cyclotron-Resonance Mass Spectrometry), il serait possible d’identifier des
organohalogénés de plus haut poids moléculaire. Ces derniers pourraient jouer un role
important dans le pourcentage des composés organohalogénés totaux mesurés par EDF

lors de la premiere campagne.

Egalement, il est important de doser la pollution en DBPs dans des gonades d’oursin
issus d'un site de référence. Ces analyses permettraient de comparer les valeurs

obtenues dans le golfe de Fos afin d’en conclure un niveau de pollution.

D’autre part, les résultats d’écotoxicologie et de biologie moléculaire devront étre

poursuivis pour mieux caractériser les modalités de réponses au stress, en particulier a
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I'eau réelle du golfe versus une eau d'un site non pollué. Dans cette optique la
comparaison de la réponse a I’échelle populationnelle a permis d’obtenir des résultats
intéressants, et il s’agira d’augmenter le panel de genes candidats, notamment des genes

impliqués dans la « prise en charge » des DBPs par les larves.

La prise en compte des variabilités de réponses individuelles intra-populations,
permettra de plus de visualiser les génes dont la régulation de 'expression est sous
'effet de la pression de I'environnement du golfe (Yamaguchi-Shinozaki and Shinozaki
1994; Picard and Schulte 2004; Pespeni et al. 2012). Selon cette hypothese, on devrait
observer une faible variabilité de niveau d’expression inter-individuelle et une forte
variabilité inter-population. La pression de sélection sur les séquences régulatrices
devra ensuite étre évaluée en comparant les séquences régulatrices obtenues de
différents individus exposés et non exposés. La comparaison des séquences et des
statuts de méthylation permettra de lever les incertitudes sur les modalités
d’adaptations ou d’acclimatation au milieu (mutation versus méthylation). Sur la base
des résultats déja obtenus, nous avons commencé a tester cette hypothese sur les
promoteurs des métallothionéines. Le génome étant séquencé mais non annoté, la
reconstitution des séquences promotrices est pour l'instant réalisée par bio-
informatique. La caractérisation de la région régulatrice permettra, au préalable a la
comparaison des séquences inter-individuelles, d’identifier les éléments régulateurs et

les éventuels sites de méthylation.

Sur le plan de I'expression, une approche transcriptome global pourrait étre envisagé ce
qui permettrait d’avoir une vision intégrée des processus impliqués dans
I'acclimatation/adaptation au stress de Fos. Cependant, les colits de séquencage
demeurent encore importants, compte-tenu du nombre d’échantillons qu’il faudrait

considérer.

Dans le cadre de cette thése, nous avons envisagé une approche génomique globale
(RADseq), pour tenter d’identifier d’éventuelles régions génomiques sous sélections, qui
pourraient valider I'hypothése d’adaptation locale (Manel et al. 2016). Dans cette
optique, 30 individus adultes de Fos, et 60 individus provenant d’autres sites non
pollués ont été séquencés. Les données brutes ont été récemment recgues. A ce jour les
fragments RAD ont été alignés sur un génome de référence (mis a disposition par le
laboratoire de biologie du développement de 1'Observatoire Océanologique de

Villefranche-sur-mer). L’analyse de ces marqueurs est actuellement en cours. Bien que
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cette approche soit prometteuse (Laporte et al. 2016; Catchen et al. 2017), la détection

des régions sous sélection n’est pas toujours possible (Pratlong et al. 2018).

Finalement, les modalités d’adaptation a I’environnement dépendent de mécanismes
complexes et largement interconnectés, ce qui rend la compréhension des phénomeénes
difficiles. L’essor des méthodes globales permet d’étudier ces différents angles
moléculaires: génomiques, transcriptomiques et épigénomiques, qui ensemble
devraient permettre de mieux comprendre la dynamique du maintien de diversité
génétique et de la plasticité phénotypiques des organismes (Bernatchez 2016), leur
permettant de coloniser toutes sortes d’habitats, dont on souhaite finalement qu'’ils leur

soient le plus favorable possible.
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Annexe 1 : Photos de larves d’oursin
Paracentrotus lividus

Photos de larves Pluteus

A : Larves de référence ; B : Larves ayant un retard de croissance; C: Larves
malformées ; D : Squelettes de larves mortes.
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ARTICLEINEFO ABSTRACT

Chlorination of seawater iz one of the most effective technologies for industrial biofouling control However,
chlorination leads to the formation of halogenated chlorination bypreducts (CBPz) assodated with potential risks
to environmental and human health. The present study investigated the occurrence and distribution of CBPs in
the Gulf of Fos, a semi-enclosed bay where chlorinated effluents of multiple industrial plants are discharged.
Seawater samples (surface and bottom) were collected at 24 sampling stations, with some near industrial outlets
and others dispersed throughout the bay. Sediment samples were also collected at 10 zampling stations.
Phyzicochemical pamameters including water temperature, pH, salinity, bromide content, and free and total
residual oxidant were determined. Several chemical classes of CBPs including trihalomethanes, haloacetic acids,
haloacetonitriles, trihaloacetaldehydes, and halophenols were analyzed. Bromaform was the most abundant CBP
in zeawater, and it was detected at most of the sampling stations of the bay with highest concentrations oc-
curring near the industrial effluent cutlets. Dibrom oacetic acid was the second most abundant CBP at most of the
sites followed by dibromoacetonitrile. Other detected CBPs incduded woibromoacetic acid, bromo-
chloroacetonitrile, and bromal hydrate. Toour knowledge, the concentration of the latter CBP was reported here
for the first ime in the context of industrial seawater chlorination. In sediments, two brominecontaining ha-
lophenols (2-chloro-4-bmomophenal and 24 6-ribromophenol]) were detected at two sampling stations.
Ecotowicological assays and risk assesament studies hased on the detected envimnmental concentrations are
warranted to ducidate the impacts of marine CBP contamination.

Keywords

Chlorimtion bypreaducts
Disinfection byproducts
Inchustrial chlorinated e fluents
Cooling water

Marine sediments

Seawater paollution

1. Intmduction at doses of 0.5-1.5 mg/L (expressed as Cl;) (Allonier et al., 1999a,b; Ma

et al., 2011; Khalansld and Jenner, 2012). In seawater, chlorine reacts

The use of seawater in industrial cooling or heating is a common
practice in many parts of the world, One of the primary operational
problems of using seawater in such processes is biofouling, which re-
sults from the growth of microorganisms (biofilms) and macro-organ-
isms (e.g., clams) on the surface or inside industrial equipment. Biofilms
tend to stick to heat-exchange surfaces, thereby significantly reducing
heat-transfer coefficients, while excessive development of macro-or-
ganisms can plug heat exchangers, There are several techniques for
preventing both types of biofouling. Chlorination of seawater is among
the most commonly used antibiofouling treatments (Khalanski and
Jenner, 2012). Chlorine is added into seawater either in the gaseous
form or in the agueous form of sodium hypochlorite solution, typically

with organic and inorganic compounds leading to the formation of
chlorination byproducts (CBPs) (or disinfection byproducts, DEPs)
(Heeb et al, 2014). Several factors including initial chlorine dose,
temperature, pH, constitution of seawater and presence of con-
taminants (natural or anthropogenic) can influence these reactions,
leading to differences in the nature and levels of the formed (BPs
(Allonier et al., 1999b; Heeb et al., 2014).

The release of chlorinated seawater into the environment con-
stitutes a concern from environmental and human health standpoints,
Chemical hazards associated with chlorination of seawater can be di-
vided into acute effects from the action of strong oxddants and long-
term effects caused by CBPs. While the employed oddants generally act
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Abstract

Water chlormation is the most widely used technique to avoid microbial contamination and biofouling Adding chlonne to
bromide-nich waters leads to the mapid oxdation of bromide ions and leads to the formation of brominated dismfectaon by-
products (bromo-DBPs) that exert adverse effects on various biological models. Bromo-DBPs are regularly encountered within
industrialized embayments, potentially impacting marine organisms. Of these, bromoform, tribromoacetic acid and
tnbromophenol are among the most prevalent. In the present study, we tested the potengial toxicity and genotoxicity of these
disinfection by-products, using sea urchin, Paracentrofus lividus, embryos. We highlighted that tnbromophenol showed higher
toxicity compared to bromoform and tnbromoeacetic acid. Furthermore, a synergistic effect was detected when tested m combi-
nation. Pluteus cells exposed for 1 h to mixtures of DBPs at several concentrations demonstrated significant DNA damage.
Fmally, when compared toa non-exposed population, sea urching iving in a bromo-DPB-polluted area produced more resistant
progenies, as if they were locally adapted. This hypothesis remains to be tested in order to better understand the obvious impact of
complex bromo-DBPs environments on marme wildhife.

Keywords Bromoform - Tribromoacetic acid - Trbromophenol - Disinfection by-products - Sea urchin - Paracentroms [ividus -
Ecotoxicology - Genotoxicity

Hig hllig hiis

+ Tribromophenol is 10 to 30 times more toxic than bromoform and
tribromoacetic acid

* Bromo-DEPs are genotoxic

» Effective concenirations are several onders of magnitude higher than
envimmmental ones

* Progenies of locally exposed adults are resistant o bromoform

+ Potential local adaptation to bromo-DBPs (bromoform)
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RESUME

La chloration est l'une des techniques les plus utilisées pour la désinfection de l'eau et est
également considérée comme 1'un des traitements les plus efficaces disponibles pour le contrdle
du biofouling. Cependant, le chlore est tres réactif vis-a-vis des matieres organiques naturelles,
de 'ammonium et du bromure présents dans l'eau de mer. Les réactions du chlore avec ces
especes conduisent a la formation de plusieurs sous-produits bromés appelés des sous-produits
de chloration (DBPs), dont la nature, les concentrations et les écotoxicités sont peu documentés
dans la littérature. Ce travail vise a évaluer 'occurrence et les impacts des rejets chlorés dans
une zone fortement industrialisée, située dans une baie semi-fermée du sud-est de la France.
Dans cette zone, la quantité totale des rejets quotidiens est estimée a 6 millions de metres cubes
d'eau chlorée. Six campagnes d'échantillonnage en mer ont été menées entre 2017 et 2019. Un
niveau total de sous-produits de chloration de I'ordre du microgramme par litre a été mesuré.
Les familles de DBPs principalement retrouvées sont les trihalométhanes (THM), les acides
haloacétiques (HAA), les haloacétonitriles (HAN) et les halophénols (HP). Parallélement, la
toxicité aigué et la génotoxicité ont été mesurées sur des larves de l'oursin Méditerranéen
Paracentrotus lividus. Les trois principales molécules bromées retrouvées dans les différentes
matrices du golfe commencent a étre toxique a des concentrations de I'ordre du milligramme
par litre. Cependant, une tolérance au bromoforme chez les larves issues d’oursins adultes
prélevés dans le golfe de Fos, comparativement a des larves issues d’adultes vivant en zones non
polluées a été démontrée. Cela indique que les populations du golfe de Fos sont probablement
adaptées pour contrer les effets de I’exposition chronique a la multi-pollution.

Mots clés : Sous-produits de chloration ¢ Occurrence ¢ Oursin ¢ Ecotoxicité e Adaptation ¢ Golfe
de Fos

ABSTRACT

Chlorination is one of the most widely used techniques for water disinfection and is also
considered as one of the most effective treatments available for the control of biological fouling.
However, chlorine reacts very well to natural organic matter, ammonium and bromide, all
present in seawater. The reactions of chlorine with these species lead to the formation of several
bromine by-products called disinfection by-products (DBPs), which nature, concentrations and
ecotoxicity of which are poorly documented. This study aims to assess the levels and impacts of
chlorinated discharges in a highly industrialized area located in a semi-enclosed bay in
Southeastern France. In this zone, the total quantity of daily releases is estimated to reach 6
million cubic meters of chlorinated water. Six sampling campaigns at sea were conducted
between 2017 and 2019. A total level of disinfection by-products of the order of micrograms per
liter was measured. The main families of DBP found were trihalomethanes (THMs), haloacetic
acids (HAA), haloacetonitriles (HAN) and halophenols (HP). At the same time, acute toxicity and
genotoxicity were measured on sea urchin larvae Paracentrotus lividus. The three main
brominated molecules, all present in the different matrices of the Fos, start to be toxic and
genotoxic, at concentrations close to milligram per liter. However, the higher tolerance to
bromoform, of larvae produced by adult sea urchins caught in the Gulf of Fos, compared to
larvae of adults living in unpolluted areas, has been demonstrated. This indicates that
populations living in Fos, are likely adapted to counteract the effects of a chronic exposure to
multiple pollution.

Key words : Disinfection by-products e Occurrence ¢ Urchin e Ecotoxicity  Adaptation ¢ Fos
embayment



