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SIGLES & ABREVIATIONS 
 
 

11KT : 11-Kétotestostérone  

17,20βP : 17α, 20β-dihydroxy-4- pregnen-3-
one 

-A- 
ADN : Acide désoxyribonucléique 

ADNc : ADN complémentaire 

Ag : Argent 

AgCl : Chlorure d’argent 

AR : récepteur d’androgène 

ARN : Acide ribonucléique 

Arom a : Aromatase a 

Arom b : Aromatase b 

-B- 
BEt : Bromure d'éthidium 

-C- 
CAPTE : Chimie Analytique et Processus de 
Transfert dans l'Environnement 

Cd : Cadmium 

Chg : Choriogénine 

-D- 
dNTP : désoxyribo Nucléotide Tri Phosphate 

DO : Densité optique 

dpf : days post-fertilization 

DTT : Dithiothréitol 

DJT : Dose journalière tolérable 

DHT : Dose hebdomadaire tolérable 

-E- 
E : l’efficacité de la PCR, elle est comprise 
entre 0 et 1  

E2 : 17β-œstradiol 

EB2M : Equipe de Biologie Moléculaire 
Marine 

EE2 : éthinylœstradiol 

ER : récepteur d’œstrogène 

-F- 
FSH : Hormone folliculo-stimulante 

-G- 
GnRH : Hormone de libération des 
gonadotrophines hypophysaires 

Gpα : Glycoprotéine  α 

GSI : Indice gonado-somatique 

-H- 
HDPE : Polyéthylène haute densité 

HHG : Hypothalamo-hypophyso-gonadique 

HHGH : Hypothalamo-hypophyso-gonado-
hépatique 

HNO3 : Acide nitrique 

HO : Hème Oxygénase 

HSP : Heat Shock Protein 

-I- 
Ifremer : Institut Français de Recherche pour 
l'Exploitation de la Mer 
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-K- 
KCl : Chlorure de potassium 

-L- 
LH : Hormone lutéinisante  

-M- 
MFO : Mixed Function Oxydase  

MgCl2 : Chlorure de magnésium 

MIHs : maturation-inducing hormones  

MT : Métallothionéines 

-N- 
n : nombre de cycles de la PCR 

N : quantité finale d’ADN 

N0 : quantité initiale d’ADN  

NOEC : Concentration maximale  pour 
laquelle aucun effett n’est observable 

NO2 : Nitrites 

NO3 : Nitrates 

NP : Nonylphénol 

-P- 
pb : paire de bases 

Pb : Plomb 

PCB : Polychlorobiphényles  

PE : Perturbateurs endocriniens 

pH : Potentiel hydrogène 

ppm : partie par million 

PTFE : Polytétrafluoréthylène 

-Q- 
qsp : quantité suffisante pour 

-R- 
RT-PCR : Reverse Transcription – 
Polymerase Chain Reaction 

-S- 
S : Stéroïdes 

SBP : Protéinesliant lesstéroïdes 

StAR : Protéine de régulation 
aigüestéroïdogénique  

-T- 

T : Testostérone 

TBE : Tris Borate EDTA 

Tm : Température d'hybridation 

TPH : tryptophane hydroxylase 

-U- 
U : Unité 

-V- 
Vol : Volume 

Vtg : Vitellogénine 

-W- 
Wap 65 : Warm temperature Acclimatation-
related 65kDa Protein 
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Le changement global que connaît notre planète aujourd’hui est sans équivoque. En 
effet, face à la multitude des changements climatiques et environnementaux, souvent 
d’origine anthropique, les scientifiques admettent qu’une sixième vague d’extinction est en 
cours. Ces changements affectent de façon pérenne les écosystèmes terrestres et marins et la 
biodiversité des populations. Souvent résumé aux changements climatiques et 
environnementaux, le changement global inclut pourtant également la surexploitation des 
ressources naturelles (Gillis 2011). Les écosystèmes marins constituent une cible majeure de 
ces changements globaux dont les effets peuvent aller de la perturbation de l’équilibre des 
écosystèmes à l’extinction de certaines espèces. 

Aujourd’hui, une des priorités de l’écotoxicologie est de mieux comprendre la manière 
dont ces changements affectent les écosystèmes marins, afin de les prédire et d’en limiter les 
conséquences. La présente étude est directement liée à ces préoccupations. Nous nous 
sommes intéressés essentiellement à deux de ces changements environnementaux susceptibles 
de menacer les écosystèmes marins : le réchauffement climatique et la pollution des milieux 
marins spécifiquement par les perturbateurs endocriniens (PE), qui, mis à part leur toxicité 
directe sur les organismes marins, pourraient altérer leurs fonctions reproductives et 
expliquer, avec la surexploitation des ressources piscicoles, l’effondrement des stocks de 
pêche. 

La présentation de ces travaux s’articule en quatre parties : 

Une première partie est dédiée à la synthèse bibliographique. Elle porte sur les dangers qui 
menacent le milieu marin qu’ils soient dûs aux changements de la température, à la pollution 
ou encore à la surpêche. Dans cette partie nous présentons également l’axe hypothalamo-
hypophyso-gonado hépatique (HHGH) chez les poissons ainsi que les perturbateurs 
endocriniens et les impacts qu’ils peuvent avoir sur les écosystèmes marins. Nous terminons 
cette partie par un descriptif du modèle animal « Dicentrarchus labrax »sur lequel nous avons 
choisi de travailler. 

Une deuxième partie, consacrée à la présentation des différentes techniques de zootechnie, de 
biologie moléculaire, de biochimie et d’histologie mises en œuvre durant ce travail. 

Une troisième partie qui regroupe la présentation et l’évaluation de l’ensemble des résultats 
concernant la réponse de Dicentrarchus labrax au stress thermique induit par l’exposition à 
une température égale à 30°C et l’impact des PE sur l’axe HHGH chez ce poisson. 

Une dernière partie consacrée à une conclusion générale qui récapitulera les faits marquants 
de ce travail, aux limites de notre étude ainsi qu’aux perspectives qui ouvrent de nouvelles 
voies pour la recherche dans ce domaine. 
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I. La mer en danger 

1. Le changement de températures 

Le changement climatique constaté pendant ces dernières décennies serait, selon 
certains auteurs, principalement d’origine anthropique (Gillis 2011). La tendance linéaire au 
réchauffement a été estimée dans le bilan de 2007 des changements climatiques à 0,6°C entre 
1901 et 2000 et a augmenté à 0,74°C pour la période entre 1906 et 2005 (Pachauri 2007) 
(Figure 1). 

 
D’après le site de la NASA, de 1880 à 2012, l’anomalie de la température globale a 

atteint son maximum en 2010 avec une valeur de 0,66°C (National Aeronautics and Space 
Administration (NASA)). 
Face à ce réchauffement climatique et au déclin mondial des stocks de pêche, un grand intérêt 
a été accordé aux études visant à élucider les effets de l'augmentation de la température sur les 
réponses physiologiques et biochimiques chez les poissons d’une part (Enes et al. 2006; 
Pierre et al. 2010; Pierre et al. 2011) et les mécanismes intervenant dans la tolérance des 
organismes à l’élévation de la température d’autre part. 
 

 

Figure 1 : Variation de la température moyenne à l’échelle du globe d'après 
Pachauri 2007. 

La température représente un des facteurs environnementaux ayant le plus d’impacts 
sur la vie des organismes marins (Peck, Webb, et Bailey 2004). Son impact serait même plus 
important que celui de la salinité sur la croissance des poissons (Rombough 1996). Des études 
comparatives effectuées sur les organismes ectothermes marins, indiquent que les processus et 
les limites de la tolérance aux variations de la température sont liés aux ajustements des 
capacités aérobiques chez les organismes qui constituent une étape clef dans le processus de 
l’adaptation. Effectivement, à des températures élevées, une demande excessive en oxygène 
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se traduit par des taux insuffisants d’oxygène dans les fluides à l’intérieur des organismes 
(Pörtner 2002). 
 
 Parmi les effets observés, les chercheurs décrivent un changement dans le moment de 
la reproduction ainsi que des échecs de la reproduction, des perturbations de la croissance, des 
changements dans la mortalité au sein des espèces et aussi un changement de leur distribution 
géographique (Pörtner 2002). 
La température joue également un rôle primordial dans la détermination du sexe ratio chez les 
espèces de poissons identifiées comme TSD (Temperature-dependent sex determination) ou 
également GSD+TE (Genetic sex determination with thermal effect) (Figure 2). L’effet de la 
température sur le sexe ratio pourrait suivre 3 modèles différents : 1, plus de mâles à haute 
température ; 2, plus de mâles à faible température et 3, plus de mâles avec les températures 
extrêmes (Ospina-Álvarez et Piferrer 2008). 
 

 

 
 Une température dépassant les seuils de tolérance chez les poissons peut perturber la 
croissance et la reproduction ainsi que le développement larvaire (l’efficacité et l’utilisation 
des protéines de réserve, l’alimentation, le métabolisme…) (Person-Le Ruyet, Mahé, et al. 
2004; Ye et al. 2011) et constitue un véritable stresspour les organismes. En effet une 
augmentation de la température de 4 à 8°C par rapport à la température de croissance normale 
chez une espèce de poissons est capable d'induire la synthèse de protéines de stress (De Maio 
1995). Classiquement nommées protéines de choc thermique (HSP), leur synthèse a été mise 
en évidence en réponse à un grand nombre de facteurs de stress autre que la température et 
non physiologiques comme les métaux lourds, les produits chimiques toxiques, les rayons 
UV, etc… (Rössner, Binková, et Šrám 2003). Ces protéines, parmi d’autres, sont synthétisées 
pour protéger les organismes des facteurs de stress environnementaux afin de maintenir 

Figure 2 : Variation du sexe ratio avec la température chez différentes espèces de 
poissons. 

1, Mendia menidia ; 2, Odontesthes bonariensis ; 3, Hoplosternum littorale ; 4, Poeciliopsis 
lucida ; 5, moyenne de 33 espèces Apistogramma ; 6, Limia melanogaster ; 7, Menidia 

peninsulae ; 8, Odontesthes argentinensis. D’après Ospina-Álvarez et Piferrer 2008. 
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l'homéostasie et assurer la survie des cellules. Il a été pourtant rapporté un certain niveau 
basique de synthèse dans les conditions normales en dehors de toute situation de stress. Ce 
mécanisme, appelé communément adaptation au stress ou tolérance, est censé réduire la 
réponse de l'organisme à des expositions ultérieures au même stimulus. L’expression des 
gènes codant pour les HSP représentent un biomarqueur précoce de l'exposition à des facteurs 
de stress en écotoxicologie. Les HSP sont généralement classées selon leur masse moléculaire 
HSP25, HSP32, HSP60, HSP70, etc…(Rössner, Binková, et Šrám 2003; Wheeler et Wong 
2007). 

 L'hème oxygénase-1 (HO-1), également appelée protéine de choc thermique (HSP32) 
est l'une des trois isoformes (en plus de HO-2 et HO-3) de l’hème oxygénase (HO) 
responsable de la dégradation de l’hème en biliverdine (un antioxydant cytoprotecteur), en 
monoxyde de carbone (un gaz de signalisation) et en fer. La biliverdine et ses dérivés 
préviennent les dommages oxydatifs au sein des cellules (Immenshuh et Ramadori 2000; Raju 
et Maines 2002; Wheeler et Wong 2007). Toutefois, des recherches plus approfondies ont 
montré que l’induction de HO-1 peut à la fois avoir une activité oxydante et pro-oxydante liée 
à la libération du fer (Ryter et Tyrrell 2000). Des propriétés immunomodulatrices, anti-
inflammatoires et anti-apoptotique sont également été attribuées à HO-1 (Correa, Amano, et 
Câmara 2012; Costa et al. 2009). En outre, HO-1 joue un rôle important dans la 
cytoprotection cellulaire (Wheeler et Wong 2007). 

Contrairement aux isoformes HO-2 et HO-3 qui sont constitutivement exprimées dans les 
cellules dans les conditions normales, l’induction de HO-1 constitue une défense cellulaire 
adaptative contre les divers agents de stress (Rössner, Binková, et Šrám 2003), tels que le 
choc thermique, les rayonnements UV (Tyrrell et Reeve 2006), le peroxyde d'hydrogène (Min 
et al. 2008; Jian et al. 2011), l'arsénite de sodium (Kenyon et al. 2005), les métaux lourds, 
etc… Ces facteurs de stress sont connus pour induire HO-1. 

 

2. La pollution marine 

a) Les principales sources de pollution marine 

D’après le Commissariat général au développement durable Service de l’observation 
et des statistiques 2011, 80% des pollutions marines proviennent de la terre par les flux de 
polluants rejetés à la mer par les fleuves et les cours d’eau, le drainage des territoires littoraux, 
les rejets directs dans la mer ou encore l’air. Ces rejets regroupent les rejets des stations 
d’épuration et les rejets industriels dont la liste continue de se prolonger avec le 
développement industriel. Pourtant, et malgré l’intérêt accordé à l’étude de ces composés, 
seulement moins de 5% des composés chimiques industriels disposent de données sur leur 
toxicité aquatique, leur bioaccumulation et de leur temps de demi-vie (Strempel et al. 2012). 

Les rejets d’hydrocarbures et d’autres composés chimiques liés aux activités en mer 
contribuent à la hauteur d’environ 20% à la pollution marine. Il peut s’agir de rejets 
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volontaires liés au fonctionnement des navires ou accidentels. Outre leurs effets immédiats 
sur les oiseaux et les mammifères marins, comme on a pu l’observer lors de la marée noire en 
Lousiane en 2010 ayant laissé échapper 4,4 millions de barils de pétrole brut, ils peuvent 
avoir des conséquences écotoxicologiques très graves. 

b) Les polluants 

Il peut s’agir de polluants physiques (radiations), biologiques (virus, bactéries et 
parasites pathogènes) ou chimiques. Ces derniers peuvent être classés selon leur origine, leur 
nature ou encore leur impact sur l’environnement. Nous retenons la classification adoptée par 
le commissariat général du développement durable dans le bilan de présence des 
micropolluants dans les milieux aquatiques continentaux pour la période 2007-2009.  

On distingue principalement : 

• Les hydrocarbures : carburants, huiles lubrifiantes, peintures… 

• Les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) : ils sont le résultat de 
combustion, peuvent être d’origine anthropique (incinération des déchets) ou naturelle 
(feu de forêt, éruptions volcaniques…) 

• Les polychlorobiphényles (PCB) : très répandus dans les installations électriques, les 
lubrifiants de pompes et les peintures. Ils ont été interdits depuis 1987, mais ils sont 
très persistants dans l’environnement. 

• Les polybromodiphényléthers (PBDE) : regroupent 209 composés chimiques 
différents. Ils ont été largement utilisés dans la fabrication de plastique et textile, mais 
depuis qu’ils ont été reconnus comme perturbateurs endocriniens leur utilisation est 
réduite. 

• Les organométalliques : sont des composés synthétiques, ex : le tributylétain TBT. 

• Les composés organiques halogénés volatils (COHV) : principalement d’origine 
anthropique. Leur utilisation est répandue dans le dégraissage métallique et le 
nettoyage des textiles. Ex : le dichlorométhane, le trichloroéthylène… 

• Le benzène et ses dérivés : il s’agit de composés organiques volatils (COV), ils sont 
utilisés dans la fabrication des caoutchoucs, colle, pesticides, essence automobile… 

• Les dioxines et fluranes : sont des polluants organiques persistants (POP) produits 
suite à l’incinération de déchets ou d’éruption volcanique. 

• Lefluor et les cyanures : utilisés comme insecticides et raticides. Bien qu’ils puissent 
se trouver naturellement dans l’eau, leur origine reste essentiellement anthropique. 
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• Les composés phénoliques : largement utilisés dans la fabrication du plastique, de 
PVC, de peinture, de papier et de pâte à papier, etc… Ex : le bisphénol A, les 
nonylphénols reconnus comme PE. 

• Les phtalates : sont utilisés dans la fabrication du plastique, les peintures, les 
cosmétiques. Sont aussi considérés comme des PE. 

• Les pesticides : ex : atrazine, atrazine-déséthyl, chlordécone… 

• Les métaux lourds : le caractère perturbateur endocrinien a été démontré pour 
plusieurs métaux lourds (voir paragraphe 4. Cas des métaux lourds en tant que PE). 

 

On retrouve la même classification dans le « Bilan de présence des micropolluants 
dans les eaux littorales » (Ministère de l'écologie, du développement durable, des transports 
et du logement 2011). Ce bilan est réalisé sur la base des données collectées dans le cadre des 
réseaux de surveillance de la contamination chimique opérés par l’Ifremer et des 
programmes de surveillance liés à la mise en oeuvre de la Directive Cadre Eau (DCE) par 
les différentes agences de l’eau. Ce rapport souligne l’importance de contamination dans un 
site par rapport au reste du litoral en donnant les concentrations des divers micropolluants en 
fonction des différentes zones géographiques. Il indique également les dépassements de 
normes de qualité environnementales utilisées dans le cadre de la Directive Cadre Eau 
(Ministère de l'écologie, du développement durable, des transports et du logement 2011). 

Les écosystèmes sont le plus souvent exposés à un mélange de plusieurs composés en 
même temps. Certains de ces polluants sont plus dangereux quand ils sont associés à d’autres 
même si leurs concentrations individuelles sont considérées non nocives. Cependant l’étude 
de mélange de plusieurs composés est souvent limitée pour des raisons pratiques et continue à 
être un défi pour les scientifiques (EU 2012; Sarigiannis et Hansen 2012). 

 

3. Etat des ressources piscicoles : surexploitation et 
pollution 

 

L’exploitation des ressources naturelles de poissons et la pêche remontent à l’origine 
de l’homme. Les ressources marines côtières permettaient aux premières populations de 
survivre quand les conditions de vie étaient extrêmes. Mais depuis et avec l’industrialisation 
du domaine de la pêche durant les 150 dernières années, l’homme a largement impacté les 
écosystèmes marins avec son exploitation excessive des ressources,ne leur laissant pas 
souvent le temps de se restaurer (Watson et Pauly 2013). En effet, en 2009, 85% des stocks de 
poissons étaient surexploités ou entièrement exploités (Figure 3) (United Nations 2013). Il est 
d’une grande importance de préserver les populations de poissons, parce que non seulement 
elles offrent à l'homme une source de nourriture indispensable, mais aussi parce qu'elles 
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constituent une composante importante des écosystèmes dont elles assurent un 
fonctionnement équilibré. 

Malgré le développement sans précédent que connaît actuellement le domaine de 
l’aquaculture, surtout en Chine, celui-ci ne compense pas le niveau de capture de poissons qui 
est resté stable depuis 1992 (à environ 90 millions T par an) (Figure 4) (United Nations 2013). 
En Europe, la plupart des espèces élevées sont carnivores, et il est nécessaire de pêcher des 
quantités non négligeables de poissons pour nourrir l’élevage, cela expliquerait en partie la 
non diminution de la capture de poissons sauvages. 
 

 

 
 

Cependant la surpêche avec son impact reconnu sur les écosystèmes marins, n’explique 
pas, à elle seule, l’effondrement des stocks. En effet, des troubles du développement et de la 
reproduction observés chez les espèces sauvages ont clairement été liés à l’exposition des 
écosystèmes marins aux perturbateurs endocriniens (WHO,World Health Organization 2002; 
Edwards, Moore, et Guillette 2006). Il semble donc judicieux d’étudier les interactions qui 
pourraient y avoir entre le système endocrinien principalement contrôlé par l’axe 
hypothalamo-hypophyso-gonado-hépatique (HHGH) et ces composés. 
 

Figure 3 : Exploitation des stocks de poissons de 
1992 à 2009. D’après United Nations 2013. 

Figure 4 : Capture de poissons et production en 
aquaculture pendant la période 1992-2010. 

D’après United Nations 2013. 
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II. L’axe Hypothalamo-Hypophyso-Gonado-
Hépatique chez les poissons 

 

Comme chez les mammifères, la reproduction chez les poissons est contrôlée par l’axe 
hypothalamo-hypophyso-gonadique (HHG). Des signaux du cerveau contrôlent la sécrétion 
par l’hypothalamus de la GnRH (hormone de libération des gonadotrophines hypophysaires). 

 
 

 

Figure 5: Présentation de l'axe hypothalamo-hypophyso-gonado-hépatique chez les poissons mâles 
et femelles (Hachfi et al. 2012). 

Abbreviations: Chg = Choriogénine, E2 = 17β-oestradiol, FSH = hormone folliculo-stimulante, LH = hormone 
lutéinisante, MFO = Mixed Function Oxydase, MT = Métallothionéines, S = Stéroïdes, SBP = Steroid binding 

Proteins, T = Testostérone, VTG = Vitellogénine, 11KT = 11-Kétotestostérone, 17,20βP = 
17αhydroxy,20βdihydroxy-Progestérone 
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Chez les perciformes, comme chez tous les vertébrés, il existe trois isoformes de GnRH 
(González-Martínez et al. 2001) : 
- L’isoforme sbGnRH (GnRH de daurade) qui constitue la principale hormone 

hypothalamique et dont le gène est essentiellement exprimé dans les cellules de l’aire 
préoptique de l’hypothalamus. 

- L’isoforme sGnRH (GnRH de saumon) dont le gène est majoritairement exprimé dans les 
bulbes olfactifs et qui a un effet direct sur les cellules gonadotropes pour la régulation de la 
sécrétion des GtH. 

- L’isoforme cGnRH (GnRH de poulet) dont le gène est exprimé dans le tegmentum 
mésencéphalique. Elle assure diverses fonctions mais ne joue pas de rôle direct dans la 
régulation de l’axe hypophyso-gonadique. 

La GnRH stimule l’adénohypophyse pour la libération des gonadotrophines : la LH 
(hormone lutéinisante) et la FSH (hormone folliculo-stimulante) appelées aussi chez les 
poissons GtH-I and GtH-II respectivement. 

 
Chez les femelles, il existe au niveau des ovaires, sur les cellules de la granulosa des 

récepteurs spécifiques à la FSH (FSHR). Les récepteurs spécifiques à la LH (LHR) sont 
localisés au niveau des cellules de la thèque. La fixation de la LH sur ces  récepteurs induit la 
production d’androgène et ultérieurement l’ovulation (Figure 5). Le rôle principal de cette 
hormone consiste à stimuler la maturation folliculaire et la conversion des androgènes en 
œstrogènes par aromatisation. 

 
Chez les mâles, les FSHR sont localisés au niveau des testicules sur les cellules de 

Sertoli. La FSH stimulerait la prolifération des cellules de Sertoli par action paracrine ainsi 
que la spermatogénèse, mais son rôle exact n’est pas complètement élucidé. Les LHR se 
trouvent sur les cellules de Leydig. La formation du complexe LH-LHR stimule et régule la 
synthèse d’androgènes (Themmen et Huhtaniemi 2000). 

 
Les gonadotrophines stimulent le développement des gonades et la production  des 

hormones stéroïdiennes : le 17β-œstradiol (E2) chez les femelles, la testostérone (T) et 
principalement la 11-kétotestostérone (11KT) chez les mâles ainsi que les MIHs (maturation-
inducing hormones) chez les deux sexes. Effectivement, le principal androgène chez les 
poissons mâles est la 11KT et la principale hormone œstrogénique chez les femelles est 
l’œstradiol. Ce dernier agit différemment par rapportaux mammifères. La différence réside 
essentiellement dans la stimulation du foie, son organe cible, pour produire une protéine 
précurseur du vitellus, la vitellogénine qui sera incorporée dans les ovocytes sous l’effet de la 
FSH (Nagahama et Yamashita 2008). Cette protéine sert de réserve de nutriments aux 
embryons et aux larves. 

  
Les rôles précis de la FSH et la LH restent mal connus chez les poissons. Les FSHR 

sont présents sur les cellules de Sertoli (Petersen et Söder 2006), cependant, d’autres études 
ont démontré que des FSHR existent également sur les cellules de Leydig chez l’anguille du 
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Japon (Anguilla japonica, Temminck & Schlegel, 1846) et le poisson chat (Clarias 
gariepinus, Burchell, 1822) (Ohta et al. 2007; García-López et al. 2009). Dans la littérature, 
le rôle des gonadotrophines a été le mieux élucidé chez les salmonidés. Chez cette famille, la 
FSH serait impliquée dans l’initiation de la gamétogénèse et les premiers stades de la 
vitellogenèse et la spermatogénèse via la production d’E2 et de 11KT, respectivement. La LH, 
elle, serait plutôt impliquée dans les étapes finales de la maturation des gamètes, dans la 
spermiation et l’ovulation et cela par la production des hormones induisant la maturation 
(MIHs), du 17α,20β-dihydroxy-4-pregnen-3-one (17,20βP) et du 17α,20β,21-trihydroxy-4-
pregnen-3-one (20βS) (Nagahama 1994). Chez certains téléostéens, comme c’est le cas chez 
Dicentrarchus labrax, bien qu’ayant un mode de développement gonadique différent des 
salmonidés, ces deux hormones semblent également être impliquées dans les mêmes stades de 
développement que chez cette famille (Rocha et al. 2009). 

 
En plus de leur rôle dans la maturation des gamètes, les hormones stéroïdiennes sont 

directement associées aux caractères sexuels secondaires etau comportement sexuel des 
poissons (Orlando et Guillette 2007; Munakata et Kobayashi 2010). Il existe deux types de 
régulation hormonale pour la synthèse des stéroïdes : une régulation aigue qui dépend du 
transport du cholestérol à l’intérieur des mitochondries par la protéine StAR (protéine de 
régulation aigüe stéroïdogénique) dont l’expression du gène est régulée par la FSH et la LH 
(Manna et Stocco 2005) et une régulation chronique qui fait appel à la transcription des 
gènes codant pour des enzymes stéroïdiennes directement impliquées dans la synthèse des 
stéroïdes à long terme. 

La synthèse des stéroïdes nécessite l’intervention de plusieurs enzymes oxydatives 
responsables de la conversion du cholestérol en stéroïdes (Sreenivasulu et al. 2009). Le 
cytochrome P450 aromatase figure parmi les principaux complexes enzymatiques impliqués 
dans la conversion de T en E2. 

Le taux des stéroïdes circulant est contrôlé par la biotransformation des stéroïdes par le foie 
grâce au cytochrome P450 (Kime 1999). 

 
La gamétogénèse est contrôlée par une interaction entre le système systémique et le 

système intragonadique. Chacun de ces systèmes est plus ou moins sollicité selon le stade de 
la gamétogenèse. La maturation des gonades dure en général plusieurs mois chez les deux 
sexes jusqu’à la production de gamètes viables. La sécrétion de l’E2 et de la 11KT est ensuite 
arrêtée et laisse la place à la biosynthèse de la progestérone, le 17,20βP chez la plupart des 
poissons, qui induit la maturation finale des ovocytes (reprise de la meiose arrêtée à la 1ère 
prophase) (Nagahama et Yamashita 2008). 

L’axe HHGH joue également un rôle primordial dans le maintien d’une reproduction 
normale et la synchronisation des cycles saisonniers de la reproduction (Okuzawa et al. 
2003). En effet, comme chez la plupart des mammifères, la majorité des poissons présentent 
un mode de reproduction cyclique durant lequel les taux de GnRH, de GtHs et des hormones 
stéroïdiennes varient selon la phase du cycle reproductif (E. M. Santos, Rand-Weaver, et 
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Tyler 2001; Kirubagaran et al. 2005). Chez les mammifères, un pic plasmatique d’E2, et des 
taux bas de progestérone précèdent le pic préovulatoire de LH (Looper, Lents, et Wettemann 
2003a; Looper et al. 2003b). Chez les poissons, des taux bas d’E2 et des taux élevés de 
17,20βP précèdent la ponte (Joy, Senthilkumaran, et Sudhakumari 1998; Nagahama et 
Yamashita 2008). 

En plus des facteurs hormonaux, d’autres signaux externes tels que la luminosité et la 
température de l’eau peuvent agir au niveau du cerveau pour contrôler le moment du 
développement des gonades et leur maturation (Sarkar et Upadhyay 2011). La moindre 
irrégularité dans les taux de la GnRH, de GtHs ou des stéroïdes sexuels à une étape 
particulière pourrait induire une altération des fonctions reproductives et la diminution de la 
fertilité ou même aboutir à la stérilité.  

Le système monoaminergique intervient lui aussi dans la régulation de l’axe HHG. Ses 
neuromédiateurs comme la dopamine peuvent inhiber la libération de la LH chez certains 
poissons (Zohar et al. 2010), alors que d’autres neurotransmetteurs telles que la 
norépinephrine ou la sérotonine stimulent sa libération par voie directe mais aussi par voie 
indirecte via l’axe HHG (Senthilkumaran et al. 2001). D’autres facteurs comme le 
changement de saison peuvent également provoquer des variations dans les taux des 
monoamines hypothalamiques et hypophysaires (Okuzawa et al. 2003; Swapna et 
Senthilkumaran 2009). 

 
Les stéroïdes sexuels peuvent exercer un rétrocontrôle négatif ou positif au niveau de 

l’hypothalamus et de l’hypophyse pour moduler la synthèse de la GnRH et les GtHs (Zohar et 
al. 2010).  

Le rétrocontrôle positif des stéroïdes a été mis en évidence par plusieurs études montrant 
que l’administration de stéroïdes à long terme aux poissons immatures augmente le contenu 
hypophysaire en LH et stimule sa libération. Elle induit également l’augmentation des taux 
des ARNm de lhß et de gpα au niveau de l’hypophyse. Chez les mammifères, il a été rapporté 
que l’action positive des stéroïdes s’effectue directement au niveau hypophysaire en agissant 
sur les gènes codant pour les GtHs. Chez le rat, l’œstradiol interagit avec le complexe 
œstrogène-récepteur mais il a également été mis en évidence la présence d’un élément de 
réponse aux œstrogènes ERE sur le gène de lhß. Chez les poissons, l’existence de EREs sur le 
gène lhß chez les salmonidés (Xiong et al. 1994) et par la suite sur le gène fshß chez le tilapia 
(Oreochromis niloticus) (Melamed et al. 1998) a également été démontrée. 

Le rétrocontrôle négatif a été mis en évidence par des études montrant que l’ablation des 
gonades était suivie d’une augmentation des concentrations plasmatiques de LH et de FSH et 
que cette augmentation était corrigée par l’administration de testostérone ou d’œstradiol 
(Antonopoulou et al. 1999; M. A. Kobayashi et al. 2000). L’action des stéroïdes ne 
s’exercerait pas directement sur les cellules sécrétant les GtHs. En effet le rétrocontrôle 
négatif est considéré relativement long étant donné qu’il nécessite des heures alors que la 
fixation des stéroïdes à leurs récepteurs et l’induction de la transcription des gènes codant 
pour les GtHs ne demande que 20-30 min. De plus, aucun effet inhibiteur des stéroïdes sur 
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l’expression de ces gènes n’a pu être démontré au niveau de l’hypophyse. Le rétrocontrôle 
négatif serait plutôt lié à un effet direct sur la GnRH ou indirect (sur d’autres voies 
neurologiques influençant la synthèse de la GnRH comme l’inhibition de la dopamine) au 
niveau de l’hypothalamus (Mateos et al. 2002). 

Les gonades exercent également un rétrocontrôle sur l’hypothalamus et l’hypophyse 
via des messagers autres que les stéroïdes telles que l’inhibine et l’activine sécrétées par les 
cellules de Sertoli (Kime 1999). 

Le foie est également impliqué dans le rétrocontrôle des concentrations d’œstrogènes 
par la vitellogénine. Cela a été démontré chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss, 
Walbaum, 1792), chez qui le traitement des femelles avec la vitellogénine réduit de manière 
réversible les niveaux d’oestradiol circulant (Reis-Henriques, Cruz, et Pereira 1997). 

La multitude des hormones intervenant dans le contrôle de l’axe HHGH et la 
complexité des mécanismes de sa régulation font de cet axe une véritable cible pour les PE. 
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III. Les perturbateurs endocriniens 

1. Définition et généralités  

Les PE sont des substances d’origine chimique ou naturelle susceptibles d’interférer 
avec le fonctionnement normal du système endocrinien. Ces dernières décennies, 
l’augmentation de la fréquence de certains troubles hormonaux et de maladies comme les 
malformations génitales, l’infertilité, certains cancers hormono-dépendants chez l’homme ont 
directement été liés à une exposition à des PE. Il en est de même pour une multitude de 
changements et d’anomalies observés au niveau de la faune (féminisation de poissons, 
phénomène d’imposex chez les poissons et gastéropodes marins, malformations génitales 
chez les cervidés, l’hermaphrodisme chez certains amphibiens…) (Roche 2011). 

 
Les écosystèmes marins sont la cible d’une large gamme de polluants provenant des 

effluents des eaux usées, des déchets industriels, de l'agrochimie, des pesticides, etc... 
Beaucoup de ces substances chimiques sont soupçonnées ou connues pour être capables 
d’interférer avec lesystème endocrinien des organismes aquatiques et peuvent induire une 
altération du métabolisme hormonal et des processus cellulaires régulés par les hormones 
(Porte et al. 2006; Scholz et Mayer 2008).  

Les PE ont, au début, été définis comme étant « des agents exogènes qui interfèrent 
avec la production, la diffusion, le transport, le métabolisme, la fixation, l'action ou 
l'élimination des hormones naturelles dans le corps chargé de la maintenance de l'homéostasie 
et de la régulation du processus de développement » (Kavlock et al. 1996). 
En 2002, l’OMS définit les PE comme « des substances chimiques d’origine naturelle ou 
artificielle étrangères à l’organisme qui peuvent interférer avec le fonctionnement du système 
endocrinien et induire ainsi des effets délétères sur cet organisme ou sur ses descendants. » 
(OMS 2002). 

La plupart des PE sont décrits comme des agents susceptibles de modifier le 
fonctionnement de l’axe hypothalamo-hypophyso-thyroïdien et/ou gonadique induisant des 
troubles de la reproduction ou du développement (USEPA 1998). 

Ils peuvent avoir de graves répercussions sur les populations de poissons, puisque les 
hormones contrôlent la plupart des processus physiologiques liésà la croissance et au 
développement, à la réponse au stress et à la reproduction. 

En effet, les poissons peuvent être affectés par les médicaments et les hormones 
utilisés dans les traitements thérapeutiques chez l’homme. Certains produits pharmaceutiques 
sont conçus pour être très actifs sur le plan hormonal afin d’accomplir leur fonction 
thérapeutique. Des effets similaires à ceux recherchés chez l’homme peuvent survenir chez les 
poissons exposés aux effluents des industries pharmaceutiques et aux eaux usées pouvant 
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contenir des niveaux élevés d'œstrogènes humains (pouvant dépasser les 40 ng/L) (Routledge 
et al. 1998). 

Ce type de xénobiotiques, est connu pour pouvoir affecter le développement des gamètes et 
leur viabilité soit par leur cytotoxicité directe soit par la modification de l'environnement 
hormonal qu’ils peuvent engendrer au cours du développement des gamètes. Ils peuvent 
également affecter la différenciation sexuelledes gonades, le moment de la maturation 
sexuelle, l'indice gonadosomatique ainsi que la morphologie de l'appareil reproducteur 
(Milnes et al. 2006). 

Les poissons sont parmi les principaux organismes concernés par les PE (Kime 1999). 
Non seulement ils sont directement exposés à une très grande variété de PE, mais ils 
présentent aussi une labilité de la détermination sexuelle qui a été démontrée dans plusieurs 
études. Celle-ci peut être perturbée, voire inversée par l'exposition aux hormones exogènes à 
des stades critiques du développement (Francis 1992; Delvin et Nagahama 2002). 

 
Même si l'affinité de la liaison entre la plupart des PEet les récepteurs d'œstrogènes et 

d’androgènes (ER/AR) est faible par rapport à l’affinité de ces récepteurs aux hormones 
stéroïdesendogènes, l'exposition, même à de faibles concentrations aux xénœstrogènes et/ou 
xénoandrogènes est capable de perturber le déroulement normal des processus de 
développement et de reproduction. Ceci a déjà été observé suite à l’exposition de poissons à 
des PE continuellement détectés dans le milieu même à de faibles concentrations. Parmi ces 
PE, figure l'éthinylœstradiol (EE2) utilisé dans les pilules contraceptives. L’EE2 se trouve 
dans l'eau des stations de traitement à des concentrations de l’ordre du ng/L (4,5 ng/L) dans 
les effluents des stations de traitement des eaux en Suède recevant principalement les eaux 
usées domestiques). Ces concentrations ont provoqué chez des truites arc-en-ciel juvéniles 
placées dans des cages en aval de la station d'épuration une synthèse anormale de 
vitellogénine (Larsson et al. 1999). 
En France, les niveaux de concentration de l’EE2 sont également de l’ordre du ng dans les 
eaux de surfaces. L’EE2 est retrouvé à des concentrations de l’ordre de quelques ng (2,7- 4,5) 
dans les effluants des stations d’épuration (Achères, Valenton, Colombes, Every) (Besse et 
Garric, 2007). 

En plus de leur capacité à se fixer aux ER et aux AR, les PE peuvent également agir 
par d’autres voies indépendantes du récepteur (Larkin, Knoebl, et Denslow 2003) comme 
l’altération de la synthèse des hormones ou de leur dégradation ou encorela liaison 
auxprotéines plasmatiques (Guillette et Crain 2000; NRC 1999). En effet, il a été rapporté que 
certains PE provoquent des effets concentrations dépendants et espèces dépendants via des 
changements des concentrations de stéroïdes circulants, de la stéroïdogenèse ou du 
métabolisme hépatique des stéroïdes (Milnes et al. 2006). 

Au cours des dernières années, des métaux lourds tels que le mercure, le cadmium, le plomb 
et le cuivre ont également été identifiés comme PE pouvant interférer avec la synthèse, le 
transport et/ou la dégradation des hormones endogènes (voir paragraphe 4.Cas des métaux 
lourds en tant que PE) (Sloman 2007). 
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La France s’est engagée, récemment, à élaborer une stratégie nationale sur les PE par 
laquelle elle contribuera activement dans l’élaboration de la stratégie de la commission 
européenne sur les PE. Dans ce cadre le ministère de l’écologie, du développement durable et 
de l’énergie et le ministère des affaires sociales et de la santé ont effectué cette année (2013) 
un rapport qui rassemble les propositions en vue de l’adoption d’une stratégie nationale. Cette 
dernière permettra, non seulement, d’améliorer les connaissances sur les PE, mais aussi de 
fixer un calendrier ambitieux et d’assurer la prise en compte des PE dans les grands plans de 
santé publique et de protection de la biodiversité (Ministère de l’écologie, du développement 
durable et de l’énergie et Ministère des affaires sociales et de la santé 2013). 

 

2. Classement des PE 
 

On classe les PE en quatre catégories (Scholz et Mayer 2008): 

a) Les composés œstrogéniques 
Une large gamme de composés d’origine anthropique et de structures très variées a été 

reconnue pour avoir des effets œstrogéniques (Jobling et al. 1995). Ces composés, d’origine 
exogène, miment l’action des œstrogènes par leur liaison aux ER et par l’activation de 
l’expression de certains gènes en réponse à cette fixation. Les effets observés 
peuventégalement être dûs à l’élévation des taux d’œstrogènes plasmatiques libres résultant 
de la liaison compétitive des composés œstrogéniques aux protéines liant les stéroïdes sexuels 
(SBP) (Tollefsen 2002).  
Parmi ces composés, on peut citer le 17ɑ-éthinylœstradiol, le 17β-œstradiol, le bisphénol A, le 
4-aminobenzoate, le benzophénone, le diéthylbestrol, le 4-nonylphénol…. 
D’autres composés comme l’atrazine, le benzo(a)pyrène, le butyl-benzyl-phtalate, le 
propylparabène sont classés comme des composés œstrogéniques potentielscar leur 
mécanisme d’action reste mal connu (Scholz et Mayer 2008). 
En milieu marin, il s’agit de produits chimiques synthétiques mais il peut aussi s’agir de 
phytoœstrogènes provenant naturellement des plantes et des champignons. 

b) Les composés anti-œstrogéniques 
Ils regroupent des composés tels que l’Equol (4',7-isoflavandiol), la génistéine, le 

tamoxifène, etc…Ils ont une faible ou aucune activité œstrogénique mais ils sont capables de 
se fixer sur les ER et d’avoir une liaison compétitive avec les œstrogènes (Scholz et Mayer 
2008). Autre que la fixation aux ER, certains composés utilisés en clinique (le fadrozole) et 
certains pesticides (comme le tributylétain) agissent en inhibant l’expression du gène et 
l’activité protéique de l’aromatase qui catalyse la dernière étape de la synthèse des 
œstrogènes. Il en résulte une diminution des taux plasmatiques du E2 et par la suite une 
réduction de la synthèse de la vitellogénine chez les femelles (Scholz et Mayer 2008). 
D’autres inhibiteurs de l’aromatase tel que le prochloraze (un fongicide) inhibent la synthèse 
des androgènes et se lient également aux récepteurs d’androgènes (AR). 



      

31 

      

Les inhibiteurs de l’aromatase peuvent également être classés avec les composés 
androgéniques du fait de l’effet masculinisant qu’ils peuvent induire (Kwon et al. 2000; 
Cheshenko et al. 2008). 

c) Les composés androgéniques 
Désignent les composés qui se lient directement sur les AR ou encore les composés qui 
peuvent provoquer une inhibition de la synthèse de l’œstradiol et une accumulation des 
androgènes endogènes. Dans cette classe on trouve donc les inhibiteurs de l’aromatase décrits 
dans le paragraphe précédent (Scholz et Mayer 2008).  
Ils possèdent un effet masculinisant. Plusieurs pesticides comme le linuron (herbicide), le 
fénitrothion (insecticide), le vinclozoline et le prochloraze (des fongicides) ont été identifiés 
comme composés androgéniques (Makynen et al. 2000; Katsiadaki et al. 2006; Vinggaard et 
al. 2006). 

d) Les composés anti-androgéniques 
Ce sont les composés qui ne possèdent pas d’activité androgénique et qui inhibent les 

effets des androgènes en se fixant sur leurs récepteurs spécifiques. La détection de l’effet anti-
androgénique de ces composés a longtemps été impossible. En effet, il n’existait pas de 
marqueurs génétiques connus régulés par les androgènes jusqu’à la détection et le clonage 
chez l’épinoche à trois épines (Gasterosteus aculeatus) du gène codant pour la spiggin. La 
spiggin est une protéine sécrétée au niveau des reins sous le contrôle des androgènes. Elle sert 
depuis de marqueur d’androgénicité (Jolly et al. 2006; Jones et al. 2001; Nagae et al. 2007). 
Un composé est identifié comme anti-androgénique s’il inhibe l’induction de la spiggin 
stimulée par les androgènes. Il est également possible d’évaluer indirectement l’effet anti-
androgénique des polluants par l’analyse de leurs effets sur l’expression génétique ou la 
synthèse protéique dela vitellogénine, la LH, la FSH, l’aromatase, les ER ou la testostérone… 

Le nombre d’études menées dans ce contexte reste réduit mais des composés comme 
le pesticide vinclozoline et l’anticancéreux flutamide ont été testés et ont montré une activité 
anti-androgénique (Scholz et Mayer 2008).  
 
Chez le vairon tête de boule (Pimephales promelas), le flutamide induit une induction de la 
VTG et des ER chez les mâles (Filby et al. 2007), ainsi qu’une altération de la fécondité 
(Jensen et al. 2004) et de la ponte (OECD, 2006). Chez le poisson zèbre (Danio rerio), des 
anomalies histologiques ont été observées au niveau des cellules  interstitielles et des 
spermatogonies ainsi qu’une baisse du taux de fertilisation, du nombre d’œufs et du sexe ratio 
(OECD, 2006). Chez l'épinoche (Gasterosteus aculeatus) on observe une réduction de la 
spiggin chez les femelles co-exposées à la méthyltestostérone (Jolly, 2007). 
 
En ce qui concerne le vinclozoline, il altère la différenciation sexuelle et induit une 
augmentation des taux d’E2 (Makynen et al. 2000), de la LH et de la FSH (Villeneuve et al. 
2007) chez le vairon tête de boule. Chez le medaka (Oryzias latipes), il provoque une 
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altération de la structure des gonades (Kiparisis et al. 2003). Chez l'épinoche, on observe une 
réduction de la spiggin chez les femelles co-exposées à la méthyltestostérone (Jolly, 2007). 

 

3. L’impact des PE 
 

La quasi-totalité des hormones pourrait être la cible de produits chimiques 
environnementaux : les hormones de la reproduction, les hormones thyroïdiennes, les 
corticostéroïdes, l'hormone de croissance, etc… Comme nous l'avons décrit dans le chapitre 
précédent, l'axe HHGH intervient à différents niveaux pour contrôler le développement et la 
reproduction au sein des populations de poissons et joue par conséquent un rôle crucial dans 
la viabilité des espèces. Un grand nombred’études s’est intéressé aux interférences que 
peuvent avoir les PE avec les hormones de la reproduction en particulier, très impliquées dans 
les stades critiques précoces de développement embryonnaire et de la différenciation sexuelle.  

Dans ce contexte, plusieurs biomarqueurs ont été développés et utilisés comme outils 
de surveillance et d’évaluation de l’impact des PE sur les organismes marins. Plusieurs 
définitions sont proposées pour définir les biomarqueurs. Nous retenons celle de Peakall 
(1994) qui les définit comme « les changements dans la réponse biologique qui peuvent être 
mesurés et qui sont liés à l'exposition ou l'effet toxique d’un ou de plusieurs produits 
chimiques d’origine environnementale ». 
Ils comprennent les mesures de paramètres au niveau du sang et des organes, les réponses 
physiologiques de l’organisme, ainsi que les changements dans la structure histologique des 
cellules. Les biomarqueurs sont classés en 3 catégories : les biomarqueurs d’exposition, les 
biomarqueurs d’effet et les biomarqueurs de sensibilité (Peakall 1999). 

L’axe HHGH représente une cible majeure pour les PE. De ce fait, plusieurs études se 
sont focalisées sur les biomarqueurs le long de cet axe. 

 
a) L’impact des PE sur le système endocrinien 

 

i. Sur la synthèse hormonale 

 

La gamétogenèse, les caractères sexuels secondaires ainsi que les cycles de 
reproduction sont contrôlés par les signaux émis par le système neuroendocrinien. Ce dernier 
transforme des signaux endogènes et exogènesen signaux hormonaux qui contrôlent les 
différentes voies de la reproduction. Un changement, même minime, dans les taux des 
stéroïdes circulants peut perturber le fonctionnement normal du système neuroendocrinien. 
Ces perturbations sont soit liées directement aux effets agonistes/antagonistes des PE, soit 
elles sont liées aux signaux de rétrocontrôle le long de l’axe HHGH (Milnes et al. 2006; 
Jalabert et al. 2000). 

De nombreux contaminants pharmaceutiques, agricoles et industriels affectent la 
stéroïdogenèse. L'exposition à certains PE peut entraîner une diminution de la production 
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desandrogènes (démasculinisation) ou l'augmentation de la production d'œstrogènes 
(féminisation) chez les mâles. Une chute des taux d’androgènes plasmatiques et/ou une 
élévation des taux de l’E2 sont souvent caractéristiques d’une exposition à des anti-
androgènes ou à des xénobiotiques œstrogéniques. 

Dans ce qui suit, nous citons quelques effets qui ont été observés chez des poissons 
suite à des contaminations aux PE en milieux naturel ou expérimental : 

• Contamination environnementale : 

Orlando et al. 1999 ont réalisé une étude chez l’achigan à grande bouche mâle 
(Micropterus salmoides, Lacépède, 1802) prélevé de la rivière Escambia en Floride (exposée 
à une centrale électrique au charbon et à une usine chimique). Les poissons mâles ont présenté 
des taux plasmatiques de testostérone bas en comparaison avec les mâles témoins prélevés 
d’un site non contaminé. 

Des études ont été menées chez le poisson rouge (Carassiusauratus, Linnaeus, 1758) 
exposé au sulfite blanchi utilisé dans la pâte à papier provenant des effluents d'usines au 
Canada. Il a été constaté une réduction de la taille des gonades ou une altération de la 
fécondité. Ces poissons ont montré au niveau des testicules une réduction de 90% de la 
synthèse de la testostérone et de la 11KT par rapport aux témoins (Parrot et al. 1999). 

• Contamination expérimentale : 

Dans une étude réalisée chez la carpe commune (Cyprinus carpio) par Thibaut et Porte 
2004, il a été démontré que plusieurs polluants interagissaient avec l’activité d’enzymes clefs 
impliquées dans la synthèse et le métabolisme des stéroïdes sexuels. Le fénarimol, le 
triphenylétin (androgéniques) et le nonylphénol (œstrogénique) inhibent la glucuronidation de 
la testostérone et de l'œstradiol à des concentrations aussi faibles que 10, 50 et 100 nM, 
respectivement. Le triphénylétain, le tributylétain (androgénique) et le nonylphénol inhibent 
la sulfatation de l’œstradiol avec une Cl50 de 17, 18 et 41 µM respectivement. 

 
Une étude réalisée chez le tambour brésilien mâle (Micropogonias undulatus, 

Linnaeus, 1766) en période de développement gonadique, et qui consiste à exposer par voie 
alimentaire les poissons pendant 30 jours à un mélange de polychlorobiphényles (PCB), 
l’Arochlore 1254 (1 mg/kg), a montré une diminution des concentrations de la sérotonine au 
niveau de l’hypothalamus et une altération de la libération de la LH au niveau hypophysaire. 
Il a été démontré que l’Arochlore 1254 inhibe l’activité de la tryptophane hydroxylase (TPH) 
(enzyme clef dans la biosynthèse de la sérotonine) sans pour autant modifier celui de la 
monoamine oxydase (MAO) (hormone catabolique). L’altération de la croissance gonadique 
observée dans cette étude, serait ainsi liée à la perturbation de la synthèse de la sérotonine qui 
à son tour induit une altération de la voie de la sérotonine-GnRH qui contrôle la sécrétion de 
la LH (Khan et Thomas 2000; Khan et Thomas 2001). 
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 Chez le tambour brésilien mâle exposé à l’Aloclor 1254 en période de maturation 
testiculaire, Khan et al. 2001 ont également montré que le contenu de l’aire préoptique en 
GnRH était du même ordre que chez des poissons en période précoce de développement. Il en 
est de même pour le nombre de récepteurs de la GnRH au niveau de l’hypophyse et la 
sécrétion de LH. Les PCB semblent altérer le système GnRH-LH par la diminution de la 
synthèse de la GnRH et de ses récepteurs ainsi que les neurotransmetteurs comme la 
sérotonine. 
 

Le traitement du cardeau (Paralichthys dentatus, Linnaeus, 1766) avec des composés 
œstrogéniques, l’o,p'-DDT (testé à 30, 60 et 120 mg/kg) et l’octylphénol (testé à 2, 20 et 200 
mg/kg) pendant 4, 6 et 8 semaines a engendré une diminution de la testostérone plasmatique 
avec le o,p′-DDT à 60 mg/kg à 4 et 8 semaines de traitement et à 120 mg/kg avec toutes les 
durées de traitement. Une diminution de la concentration plasmatique de la testostérone a 
également été observée avec 200 mg/kg d’octylphénol uniquement à 4 semaines. Les poissons 
traités avec l’octylphénol ont aussi présenté une élévation de la concentration plasmatique de 
l’E2 à 4 semaines avec toutes les concentrations étudiées (Mills et al. 2001). 

 L. Zhang, Khan, et Foran 2002 ont testé chez medaka (Oryziaslatipes, Temminck & 
Schlegel, 1846), différentes doses de génistéine, un phytoœstrogène 75, 750 et 30 000 
ng/poisson par injection dans l’artère péritonéale. Il en a résulté une augmentation de la 
production de l’E2 par les ovaires chez les femelles avec 750 et 30 000 ng de génistéine et 
une diminution de la production de la testostérone par les testicules ainsi que la concentration 
plasmatique de la testostérone chez les mâles. 
 

ii. Sur le foie 
 

Le foie joue un rôle primordial dans la biotransformation des stéroïdes, des 
médicaments et des xénobiotiques chez tous les vertébrés et par conséquent dans la protection 
de l’organisme des agressions extérieures.  

La biotransformation des stéroïdes par le foie est même utilisée pour évaluer l’impact 
de certains PE sur l’organisme. Les enzymes hépatiques sont connues pour avoir un large 
spectre de substrats et donc un grand nombre de xénobiotiques auxquels elles peuvent se 
fixeret assurer la détoxification (Milnes et al. 2006).  
La biotransformation hépatique des stéroïdes est normalement régulée par les taux de 
stéroïdes sexuels endogènes, mais elle peut également être perturbée par les PE (Guillette et 
Gunderson 2001; Gunderson, LeBlanc, et Guillette 2001). Cela se traduit par des 
changements dans les taux plasmatiques normaux d’E2 et de testostérone provoquant à leur 
tour une altération du système reproductif chez les poissons.  
Il est donc pertinent d’inclure le foie dans l'axe HHG et de tenir compte de ses fonctionnalités 
lors de l'analyse de l'axe HHGH et de l'évaluation de l’impact des PE (Figure 5). 
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� LE CYTOCHROMEP450 

 

Le cytochrome P450 est l’un des complexes enzymatiques les plus impliqués dans le 
métabolisme hépatique. Il constitue une superfamille qui regroupe 57 gènes codant pour des 
enzymes impliquées dans la biotransformation des xénobiotiques et les substances endogènes 
comme les stéroïdes (Figure 7). Il joue ainsi un rôle central dans la protection des organismes 
des agressions extérieures (Figure 6) et dans la détermination des concentrations plasmatiques 
finales des stéroïdes qui dépendent d’une part de leur niveau de synthèse et d’autre part de 
leur niveau de dégradation par le foie (Kime 1999). 

 
Le cytochrome P450 catalyse l’oxydation des molécules hydrophobes et les 

transforme en métabolites hydrophiles (phaseІ). Ils seront ensuite conjugués (phaseІІ) puis 
excrétés (phasesІІІ) (Aminard et Amiard-Triquet 2008). 
 

Certains PE tels que le phénobarbital, le 3-méthylcolanthrine et le β-naphtholflavone 
sont connus pour faire intervenir le complexe cytochrome P450, mais les familles des 
enzymes impliquées sont différentes d’un modèle d’étude à un autre (Cyp1 ou Cyp2) (Milnes 
et al. 2006). 

Le cytochrome P450 aromatase est le complexe enzymatique responsable de la 
synthèse des œstrogènes par l’aromatisation des androgènes. Le cytochrome P450 aromatase 
est codé par le gène cyp19. La convertion des androgènes en œstrogènes est irréversible.  

Il joue ainsi un rôle crucial dans la différenciation du sexe chez les poissons. Quand le 
niveau d’expression de cyp19 est élevé, le sexe est orienté vers le sexe féminin, alors qu’il 
sera orienté vers le sexe masculin dans le cas contraire (Blázquez 2008). L’expression de 
cyp19 a été démontrée au niveau du cerveau, des gonades et aussi dans le foie et d’autres 
tissus. Chez les poissons il existe deux isoformes de P450arom différentes sur le plan 
structurel et fonctionnel et communément appelés P450arom a (préférentiellement exprimé au 
niveau des gonades) et P450arom b (préférentiellement exprimé au niveau du cerveau) 
(Blázquez et Piferrer 2004). 

 
Chez le loup, la P450arom b est détectée dès les stades larvaires, cependant son rôle 

dans la différenciation sexuelle n’est toujours pas clair. La forme gonadique augmente 100 
jours après éclosion avant la différenciation sexuelle chez les femelles, alors que chez les 
mâles son taux reste au niveau initial (Piferrer  2005). 

 
Plusieurs composés d’origine anthropiques, comme par exemple les hydrocarbures 

aromatiques polycycliques, induisent l’activité du cytochrome P450 chez les poissons dans les 
zones de déversement (Jewett et al. 2002; M. M. Santos et al. 2010; Della Torre et al. 2012). 
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Figure 6 : Systèmes enzymatiques impliqués dans la biotransformation des xénobiotiques 
et des stéroïdes (inserm 2011). 

 
 

 

Figure 7 : Fonctions métaboliques du cytochrome P450 (Guéguen et al. 2006).    
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� LA VITELLOGENINE 
 

La vitellogenèse représente un évènement très important dans la reproduction chez les 
vertébrés ovipares. Parmi les lipoprotéines du vitellus, la vitellogénine (Vtg) une lipoprotéine 
précurseur, est la plus importante voire la seule incorporée par les ovocytes. Il s’agit d’une 
lipoglycophosphoprotéine, synthétisée dans le foie de la femelle. Elle est ensuite véhiculée, 
par le sang, vers les ovaires, où elle est séquestrée par les ovocytes en voie de développement 
et clivée en composés peptidiques (la lipovitelline, la phosvitine et les phosvettes). Ces 
derniers constituent des réserves nutritives pour l’embryon et la jeune larve.  
La Vtg est une protéine spécifique aux femelles en période d’ovogénèse chez les quelles elle 
est sécrétée à des taux élevés. Le gène vtg codant pour la Vtg est présent chez les juvéniles et 
les adultes mâles, mais n’est que marginalement exprimé (Matozzo et al. 2008). 

 
La synthèse de la Vtg est un processus hormono-dépendant ; elle se fait sous le 

contrôle de l’E2 qui se lie aux ER au niveau du foie. Il n’est donc pas surprenant que les 
xénœstrogènes soient capables d’interférer avec les processus œstrogène-dépendants 
(Soverchia 2005). 
La synthèse de la vitellogénine est un des biomarqueurs les plus couramment utilisés pour la 
détection d’une exposition aux xénœstrogènes in vivo et in vitro (Swanson, Dickey, et 
Campbell 2003). 

 
Une induction très importante de la Vtg a été observée chez un grand nombre 

d’espadons (Xiphias gladius) en méditerranée. Les valeurs retrouvées étaient du même ordre 
ou encore plus élevées que celles retrouvées chez des femelles en stade de reproduction. Les 
résultats laissent supposer que l’espèce est exposée en méditerranée à des quantités 
importantes de xénœstrogènes et représentent un risque potentiel pour la fonction 
reproductrice chez les poissons (Fossi et al. 2001; Fossi et al. 2002). 

 
Outre les xénœstrogènes, l'effet des PE androgéniques ou anti-œstrogéniques sur les 

niveaux de synthèse de la Vtg n’est pas suffisamment étudié (Zerulla et al. 2002). 
La méthyltestostérone (un androgène) a été étudiée pour voir si une réponse de la Vtg peut 
également être instaurée après l'exposition à des composés autres que les œstrogènes (Panter 
et al. 2002). Pour cela des vairons à têtes de boules juvéniles ont été exposés à la 
méthyltestostérone, au fadrozole (un inhibiteur de l'aromatase), et à la combinaison des deux 
composés. Chez les poissons exposés à la méthyltestostérone seule, il y a eu synthèse de novo 
de l’ARNm de la Vtg et une féminisation partielle des poissons. Cependant les poissons 
exposés au fadrozole seul ou combiné à la méthyltestostérone ont présenté des caractères 
sexuels secondaires mâles (nageoire dorsale pigmentée, tubercules, défense agressive du 
territoire). 
Ce résultat met en évidence que les composés androgéniques comme la méthyltestostérone 
peuvent aussi induire l’expression de vtg par la conversion de la méthyltestostérone 
enœstrogène (le méthylœstradiol) par une aromatase endogène.  
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� LES METALLOTHIONEINES 
 

Le foie joue un rôle clef dans la détoxification de l’organisme des métaux lourds par la 
synthèse des métallothionéines. Ce sont des protéines à faible poids moléculaire (entre 6 et 10 
kDa) et très riches en résidus cystéine (SH) leur conférant une haute affinité pour les ions 
métalliques divalents. Vašák en 1991 avait établi une échelle d’affinité des métaux aux MT : 
Hg2+>Cu+, Ag+, Bi 3+>>Cd2+>Pb2+>Zn2+>Co2+>Fe2+.  

 
Les MT sont subdivisées essentiellement en 3 classes selon leurs caractéristiques 

structurales (Amiard  2006) : 

• Classe I : comprend tous les polypeptides ayant leur positionnement de 
cystéine très proche de celuides mammifères. Certains mollusques et crustacés 
appartiennent à cette classe. 

• Classe II : comprend les polypeptides qui n'ont pas cette similitude avec les 
MT des mammifères. 

• Classe III : se compose des phytochélatines.  
 
Les MT jouent un rôle primordial dans le contrôle de la biodisponibilité des métaux 

lourds essentiels en modulant la toxicité des métaux lourds non essentiels comme le plomb, le 
cadmium et le mercure et jouent donc un rôle important dans la régulation de la concentration 
intracellulaire des métaux (Capdevila et al. 2012). Les MT maintiennent l’équilibre du zinc, 
indispensable pour le développement des gamètes. Les métaux lourds régulent la synthèse des 
MT et peuvent ainsi provoquer de graves altérations au niveau de l'homéostasie du zinc 
(Figure 8) et par la suite de la gamétogenèse (Kime 1999). 

 
L’induction des MT par les métaux est spécifique et est métal-dépendante. La 

présence d’éléments de régulation métallique (ERM) sur les séquences en amont des gènes 
codant pour les MT, témoigne de cette spécificité (Thiele 1992). 

 
Chez les vertébrés et particulièrement chez les poissons, le processus de détoxification 

des métaux traces dépend essentiellement de la liaison du métal aux MT. Par conséquent, il 
est plus facile de démontrer la relation entre l’induction des MT et l’exposition aux métaux 
chez les poissons que chez les invertébrés. En effet, chez les poissons il y a peu, ou aucune, 
interférence avec le processus de biominéralisation qui est commun à la détoxification des 
métaux chez les invertébrés (Mason et Jenkins 1995). 
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Il est important de noter que d’autres facteurs de stress comme le changement de la 
température ou une grande densité d’élevage sont aussi capables d’augmenter l’expression des 
gènes codant pour les MT indiquant qu’il ne s’agit pas d’un marqueur spécifique et qu’ils 
peuvent représenter un bon outil pour évaluer en général les conditions de stress chez les 
poissons (Van Cleef-Toedt, Kaplan, et Crivello 2001; Rosalba et al. 2004). 
Les MT présentent, tout de même, un grand intérêt en tant que biomarqueurs s’ils sont utilisés 
avec précaution dans le cadre d’un programme d’échantillonnage bien conçu (choix de 
l’organisme, de l’organe et de la méthode d’analyse). En effet, l’induction des MT est une 
réponse biochimique à la présence de taux élevés de métaux dans l’environnement, ce qui 
correspond à la définition même d’un biomarqueur (Amiard et al. 2006). 
 

 
b) L’impact des PE sur le développement sexuel des poissons 

 

Les PE interagissent avec le système endocrinien des organismes et peuvent perturber 
les différents stades du développement des gonades des poissons. Une modification du sexe 
ratio au sein d’une population exposée à un ou plusieurs PE peut ainsi être observée. Cela 
dépend non seulement de la nature et de la concentration du PE mais aussi du moment et de la 
durée de l’exposition. En effet, selon le stade de développement, l’impact du PE peut être plus 
ou moins grave. Tous les stades de développement semblent être concernés par les PE. Les 
poissons juvéniles en voie de développement sont généralement plus vulnérables que les 
poissons adultes (Bahamonde, Munkittrick, et Martyniuk 2013). Chez des populations de 
poissons exposées à des œstrogènes ou à des anti-androgènes, qu’il s’agisse d’embryons, de 

Figure 8 : Induction des métallothionéines et compétition métallique avec le zinc. 
Exemple du Cd. MT : métallothionéine ; ERM : élément de régulation métallique ; FTM : facteur de 
transcription métallique ; ITM : inhibiteur de la transcription métallique. D’après (Roesijadi 1996). 
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poissons juvéniles en période de différenciation sexuelle ou de poissons matures, le sexe ratio 
est biaisé en faveur des femelles. L’exposition d’œufs ou de larves à des PE est à l’origine 
d’effets plus délétères que ceux observés chez des poissons exposés à des PE à des stades de 
développement plus avancés (Figure 9). 

 
 

 

 

i. La détermination et la différenciation sexuelles 
 

La détermination sexuelle chez le poisson est définie par les processus génétiques 
(chromosomes sexuels ou systèmes polygéniques) et/ou environnementaux (stéroïdes 
exogènes, température, pollution…) qui établissent le sexe alors que la différenciation 
sexuelle est le processus par lequel des gonades indifférenciées se transforment en ovaires ou 
en testicules (Penman et Piferrer 2008). 

Les variations génétiques sont rarement prises en compte dans les études qui portent 
sur l’exposition aux produits chimiques. Il est pourtant confirmé que l’exposition à de tels 
composés peut induire des réponses comme l’altération de la régulation de gènes ou encore 
des lésions de l’ADN (Rempel et Schlenk 2008). Il a également été démontré que les produits 
chimiques peuvent engendrer des mutations et des altérations de l’épissage dans les cellules 
germinales qui peuvent être liées au sexe (Anway et al. 2005; Swales et Spears 2005). 

La période de différenciation sexuelle est très sensible aux PE du fait de la grande 
sensibilité de l’axe HHGH aux stéroïdes durant cette période. Une étude menée chez le 
poisson zèbre, où l’activité transcriptionnelle des ER a été mesurée grâce à l’utilisation du 
gène rapporteur luciférase, a montré que l’activité des ER était la plus importante pendant la 

Figure 9 : Impacts des perturbateurs endocriniens chez les poissons à différents stades de 
développement. 
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différenciation sexuelle ce qui expliquerait la raison pour laquelle la période de la 
différenciation sexuelle est particulièrement sensible aux perturbations causées par les 
composés œstrogéniques (Legler et al. 2000).  

 
Il est possible d’induire artificiellement l’inversion du sexe chez les poissons par un 

traitement à l’œstradiol ou à la testostérone. Depuis la fin des années 1930, l’inversion 
sexuelle a largement été utilisée pour le contrôle du sexe dans les populations de poissons 
dans le domaine de l’aquaculture (Schreck 1974; Yamazaki 1983). La taille des femelles étant 
généralement plus importanteque celle des mâles. Les œstrogènes et leurs analogues sont 
utilisés pour générer des femelles alors que la testostérone et les analogues des androgènes 
ainsi que les inhibiteurs de l’aromatase sont utilisés pour générer des poissons mâles (Kwon et 
al. 2000; T. Kobayashi, Kajiura-Kobayashi, et Nagahama 2003; Nagahama 2005; Raghuveer 
et Senthilkumaran 2009). En effet, comme on l’a précédemment signalé, l’aromatase 
cytochrome P450 convertit les androgènes en œstrogènes de manière irréversible et son rôle 
est crucial dans la différenciation sexuelle chez les poissons (Figure 10).  
 

ii. La maturation sexuelle 
 

Les mécanismes à l’origine de l’installation de la puberté et de la maturité sont sous le 
contrôle de l’axe HHG par le biais de la synthèse de la GnRH et la stimulation de la synthèse 
et la libération des GtHs (Zanuy et al. 2001). Il est donc normal que la maturation sexuelle 
soit affectée par les PE. Des changements du moment de la maturation sexuelle en accélérant 
ou en retardant cette dernière ont été observés. Ces changements peuvent affecter 
sérieusement le processus de la reproduction, en particulier si la maturation est complètement 
retardée. Dans ce contexte, Blázquez, Zanuy, et al. 1998 ont montré que les œstrogènes 
pouvaient provoquer un retard de la maturation sexuelle et la réduction de la production de 
sperme chez le loup bien que l'exposition aux œstrogènes ait eu lieu après la détermination du 
sexe et la différenciation des gonades. 

 
L’exposition aux PE à tous les stades de développement cités ci-dessus peut ainsi être 

suivie par des altérations très sérieuses pouvant aller de l’intersexe à l’inversion sexuelle : 
 

���� L’INTERSEXE ou ‘IMPOSEX’ : 
 

Il résulte de la perturbation de la différenciation sexuelle et se traduit par la présence 
simultanée au niveau d’une même gonade de tissu ovarien et de tissu testiculaire. L’intersexe 
a été observé chez le medaka suite à l’exposition à l'organochloré γ-HCH et le nonylphénol 
(Wester et Kim 1986; Gray et Metcalfe 1997) et chez le gardon exposé aux eaux usées 
contaminées par l'œstradiol (Routledge et al. 1998; Jobling et al. 1998). Chez le gardon 
intersexué, un certain nombre de malformations des conduits de l’appareil reproducteur 
associant des conduits femelles et des conduits spermatiques dans une même gonade ont été 
observés (Jobling et al. 2002b; Nolan et al. 2001; Rodgers-Gray et al. 2001). 



      

42 

      

D’autres polluants comme le 4-tert-pentylphénol, un pseudo-œstrogène, ont également 
été reconnus comme capables d’induire l’intersexe chez les populations de carpes (Cyprinus 
carpio, Linnaeus, 1758) monosexes mâles pour des concentrations supérieures à 36 µg/l 
(Gimeno et al. 1998a; Gimeno et al. 1998b). 

D’après Balch, Mackenzie, et Metcalfe 2004, des medaka traités au 17alpha-
éthinylœstradiol et présentant un intersexe étaient capables de se reproduire normalement 
alors que Nash et al. 2004 ont montré que l’intersexe provoquait un échec de la reproduction 
chez les individus concernés. 

Le nombre d’études utilisant l’intersexe comme indicateur d’une exposition aux PE ne 
cesse de croître. En revanche la prévalence non négligeable de l’intersexe chez les 
populations naturelles n’est souvent pas prise en compte dans les études toxicologiques. Cela 
constitue une véritable limite quant à l’utilisation de l’intersexe comme biomarqueur de 
l’exposition aux PE (Bahamonde, Munkittrick, et Martyniuk 2013). 

Nous faisons la distinction entre l’apparition anormale d’intersexe suite à l’exposition 
à un PE et l’existence normale d’intersexe chez certaines espèces hermaphrodites de poissons. 

 
 

���� FEMINISATION : 
 

L’exposition à l’E2 durant la différenciation sexuelle augmente la fréquence des 
femelles chez la lompe (Cyclopterus lumpus, Linnaeus, 1758) (Martinrobichaud et al. 1994), 
le pejerrey-flèche d'argent d’Argentine (Odontesthes bonariensis, Valenciennes, 1835) 
(Strussmann, Takashima, et Toda 1996), le poisson chat (Silurus asotus, Linnaeus, 1958) 
(Kim et al. 2001), la carpe (Cyprinus carpio, Linnaeus, 1758) (Gimeno et al. 1998a; Gimeno 
et al. 1998b), le mené tête de mouton (Cyprinodon variegatus, Lacépède, 1803) (Zillioux et 
al. 2001). Le medaka japonais exposé à un stade précoce de développement (du stade d’œufs 
fertilisés à 60 jours après l’éclosion) au bisphénol A (355, et 1 820 µg/l) (Yokota et al. 2000) 
a également présenté un sexe ratio en faveur des femelles. Des effets similaires ont été 
rapportés chez les guppies juvéniles suite à une exposition à des composés anti-androgéniques 
(Bayley, Junge, et Baatrup 2002). 
On a aussi observé une féminisation chez la truite arc-en-ciel mâle (Oncorhynchus mykiss, 
Walbaum, 1792) exposé aux eaux usées (Harries et al. 1999; Jobling et Sumpter 1993; 
Purdom et al. 1994). 
Les métaux lourds ont été décrits comme des PE pouvant altérer le sexe ratio au sein des 
populations de poissons. Dans ce contexte, des cas de féminisation ont été observés sous 
l’effet du méthylmercure (Matta et al. 2001). 
 

 
���� MASCULINISATION : 
 

Les effluents des usines de pâtes à papier ont été reconnus pour avoir un effet 
masculinisant chez des gambusies (Gambusia affinis) femelles de l’Amérique du Nord et de 
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la nouvelle Zélande (Howell, Black, et Bortone 1980; Parks et al. 2001; Ellis et al. 2001). 
L’effet masculinisant des PE est soit direct, lié à une activité agoniste aux récepteurs 
androgéniques (Parks et al. 2001) soit indirect, lié à un effet inhibiteur du gène cyp19a étant 
donné que le complexe enzymatique Cyp 450 assure la conversion des androgènes en 
œstrogènes et que son inhibition engendre une accumulation des androgènes endogènes 
(Figure 10) (Navarro-Martín, Blázquez, et Piferrer 2009). 

 
 

 

 
 

c) L’impact des PE sur la production de gamètes et la 
fertilité 

 

La mesure de l’indice gonado-somatique(GSI) (poids des gonades divisé par le poids 
total) constitue un moyen simple pour évaluer un dysfonctionnement des gonades. Une chute 
du GSI est indicatrice d’une diminution de l’activité hypothalamique, hypophysaire et 
gonadique. Le GSI est typiquement diminué après une exposition aux composés 
œstrogéniques ou anti-androgéniques, ce qui est souvent lié à une inhibition du 
développement des gonades. Une telle inhibition a été démontrée chez le vairon tête de boule 
(Pimephales promelas, Rafinesque, 1820) traité à l’EE2 (Palace et al. 2002) et au bisphénol A 
(Sohoni et al. 2001), et aussi chez le loup (Dicentrarchus labrax, Linneaus 1758) exposé aux 
œstrogènes au cours de la différenciation gonadique (Blázquez, Bosma, et al. 1998). Van den 
Belt et al. 2002 ont également observé chez le poisson zèbre traité par 10 ng/l d’EE2 une 

Figure 10 : Rôle de l’aromatase dans la différentiation sexuelle. 
 La voie A montre une masculinisation due à un effet androgénique direct. La voie B montre 

une masculinisation par inhibition du cyp19a. Abréviations : ar/AR : gène des récepteurs 
d’androgènes/ récepteurs d’androgènes, AI : inhibiteurs d’aromatase, ER : récepteurs 

d’œstrogène, AA : anti-androgène, AE : anti-œstrogène, ARE : élement de réponse aux 
androgènes. D’après Navarro-Martín, Blázquez, et Piferrer 2009. 
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réduction du GSI survenue après 24 jours de traitement chez les mâles et seulement 6 jours 
chez les femelles. 

Un examen histologique des gonades peut montrer un blocage dans le développement 
et la maturation des spermatogonies ou des ovocytes (Kime 1999; Ansari et Ansari 2011). Il 
est donc intéressant de compléter la mesure du GSI par un examen histologique des gonades 
afin d’identifier les stades de maturation des cellules germinales concernés par l’altération due 
au PE et pour mieux comprendre le mécanisme d’action des polluants. 
Chez le vairon tête de boule (Pimephales promelas) mature,exposé pendant 42 jours à deux 
concentrations différentes de 4-nonylphénol (1,1 ou 3,4 µg/l), on a pu observer chez les mâles 
des lésions traduisant une altération des cellules de Sertoli et des cellules germinales en 
nombre et en taille. Les mêmes concentrations de 4-nonylphénol n’ont pas provoqué d’effets 
notables chez les femelles (Miles-Richardson et al. 1999b). 

En revanche des femelles traitées par 1000 ; 100 ; 10 ; 2 ; 1 ; 0,5 ; 0,25 ; 0,125 ; 0,1 ou 
0,0625 nM d’E2 pendant 14 jours ont présenté à l’intérieur des ovaires, une présence plus 
importante des follicules immatures (avec 10 ; 2 et 0,1 nM d’E2). On décrit un blocage des 
follicules au premier stage de développement et une chute du nombre des follicules 
secondaires (avec 2 et 0,0625 nM d’E2) et de De Graaf (avec 10 ; 2 et 0,1 nM d’E2). 
Chez les mâles, on a noté des altérations morphologiques des tubes séminifères, une 
hypertrophie des cellules de Sertoli ainsi qu’une perte des cellules germinales avec les 
concentrations 1000 ; 100 ; 10 ; 2 ; 1 et 0,5 nM d’E2 (les lésions étaient significativement plus 
importantes avec 1000 ; 100 ; 1 et 0,5 nM d’E2). Ces lésions étaient réversibles chez les 
mâles après l’arrêt de l’exposition à l’E2 (Miles-Richardson et al. 1999a). 

Chez le xypho porte épée (Xiphophorus helleri, Heckel,1848) traité avec le 
nonylphénol, le bisphénol A et leur mélange, une augmentation du nombre des cellules 
apoptotiques ainsi qu’une nécrose des tissus interstitiels à l’intérieur des testicules et des 
tubules séminifères ont été rapportés (Kwak et al. 2001). 

L’altération de la spermatogenèse peut se traduire par un changement dans les 
proportions des cellules sexuelles dans les testicules, un blocage de la spermatogénèse à un 
stade précoce, une altération de la qualité du sperme ainsi qu’une diminution du nombre des 
cellules germinales (Milnes et al. 2006). 
La qualité du sperme est la mesure de la capacité de ce dernier de fertiliser un ovule avec 
succès. Tout paramètre directement corrélé à la capacité de fertilisation du sperme peut 
potentiellement être utilisé en tant que mesure de la qualité du sperme. Certains PE peuvent 
provoquer chez des poissons mâles une détérioration de la qualité du sperme. Malgré le 
nombre réduit des études montrant la liaison entre la survenue de l’intersexe et ce paramètre 
(Marchand, Pieterse, et Barnhoorn 2010), il a été rapporté que chez les poissons présentant un 
stade sévère d’intersexe, la quantité et la densité du sperme produit étaient moins importantes 
et les spermatozoïdes montraient une mobilité réduite en comparaison avec les poissons mâles 
non contaminés (Jobling et al. 2002b). 
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L’altération de la spermatogénèse et du sperme a été observée chez plusieurs espèces : 

� Le medaka adulte exposé au 4-tert-octylphenol (de 20 à 230 ppb pendant 21 jours) 
(Gronen et al. 1999). 

� Le poisson rouge traité pendant 10 semaines à 50 ng d’E2/l (Schoenfuss et al. 2002).  

� Le flet commun (Platichthys flesus, Linnaeus, 1758) provenant de rivières exposées 
aux effluents d'eaux usées et chez qui on a observé une forte perturbation de la 
spermatogenèse et une absence d’émission de laitance qui pourrait être due à une 
occlusion ou un dysfonctionnement des canaux spermatiques (Lye et al. 1997; Lye, 
Frid, et Gill 1998).  

� Les gambusies mâles (Gambusia affinis, Baird et Girard, 1853) prélevés d’un lac en 
Floride (contaminé par plusieurs produits chimiques parmi lesquels certains sont 
reconnus comme PE) et présentant moins de spermatozoïdes par rapport aux poissons 
provenant de lacs avoisinants moins contaminés (Toft et al. 2003). 

� Les vairons tête de boule exposés à 16 µg/l de bisphénol A. Des changements dans 
les proportions des cellules germinales dans les gonades ont été observés, témoignant 
une inhibition de la spermatogénèse (Sohoni et al. 2001). 

� Des guppies (Poecilia reticulata, Peters, 1859) adultes et juvéniles exposés pendant 
30 jours aux anti-androgéniques, le fongicide vinclozoline et le p,p0-DDE (principal 
métabolite du DDT) à des concentrations entre 0,1 et 100 µg/l, avec une réduction 
significative du nombre de cellules germinales dans le sperme (Baatrup et Junge 2001; 
Bayley, Junge, et Baatrup 2002). 

 

Dans une étude portant sur l’effet d’une exposition à l’EE2 sur la physiologie 
reproductive chez le poisson zèbre, Van den Belt et al. 2002 ont rapporté que la réduction du 
GSI et les changements gonadiques observés chez les mâles et les femelles étaient réversibles 
une fois que le poisson placé dans un milieu non contaminé. Mais ce n’est pas toujours le cas 
pour un grand nombre de PE qui engendreraient des altérations irréversibles. 

 
 
 

d) L’impact des PE sur l’expression génique 
 

Les études sur les effets des PE sur l’organisme se sont longtemps limitées aux 
mécanismes faisant appel aux récepteurs hormonaux, essentiellement les récepteurs des 
hormones stéroïdes. Plus récemment, les études ont accordé de plus en plus d’intérêt aux 
autres mécanismes pouvant être impliqués dans l’interaction entre les PE et le système 
endocrinien. Parmi ces mécanismes figure l’impact des PE sur la stéroïdogenèse qui peut se 
traduire par une altération des concentrations des hormones produites par l’organisme ou 
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encore une altération de l’expression des gènes codant pour les hormones impliquées dans la 
stéroïdogenèse. 

 
Les PE peuvent altérer l'expression normale des gènes par voie directe (voie des 

récepteurs d’hormones stéroïdes) mais aussi par voie indirecte à travers des mécanismes 
compensatoires (de rétrocontrôle) du fait du caractère complexe du système endocrinien. 
D’où l’intérêt des études qui tiennent en compte simultanément de la réponse de plusieurs 
gènes dans différents tissus. (X. Zhang et al. 2008). 
 

Le gène vtg codant pour la vitellogénine représente une cible pour les PE. La synthèse 
de cette protéine par le foie est hormono-dépendante et se fait par le biais de l’interaction 
entre l’œstradiol et les ER. 

 
Chez les mâles, l'activation des gènes sensibles aux œstrogènes est induite par de 

nombreux PE qui peuvent interférer avec la libération des gonadotrophines, la stéroïdogenèse 
et la liaison aux ER (Safe 2000; Murphy, Rose, et Thomas 2005). Normalement, la Vtg n’est 
sécrétée à des taux élevés que chez les femelles en période d’ovogénèse. Le gène vtg est 
présent, mais marginalement exprimé chez les mâles ou les juvéniles (Tyler et al. 1999). 
Toute fois, l'expression de vtg peut être induite chez les mâles suite à l'exposition à l’E2 ou les 
agonistes des œstrogènes. Chez les mâles et les juvéniles, des changements anormaux dans la 
synthèse de la Vtg gène représentent un bioindicateur d'une contamination œstrogénique 
(Sole´ et al. 2003; Scott et al. 2006). 

 
Autre que l’altération de l'expression de vtg et de la liaison aux ER, les composés 

œstrogéniques induisent des modifications dans l’expression d’une large gamme de gènes le 
long de l’axe HHGH, certains par effet direct par liaison aux ER et d'autres gènes par voies 
alternatives compensatoires (faisant intervenir les systèmes de rétrocontrôle négatif et positif). 
La cascade de gènes concernés est spécifique d’un tissu. 

 
Tout au long de l’axe HHGH, de très nombreux gènes, comme le gène codant pour les 

récepteurs de la GnRH au niveau du cerveau ou le gène arom a au niveau des gonades, 
peuvent être affectés par les PE. Un même xénobiotique pourrait induire la sur-expression de 
certains gènes et la sous-expression d’autres.  

 X. Zhang et al. 2008 avaient établi chez des medaka japonais mâles, traités pendant 7 
jours par trois concentrations différentes d’EE2 (5, 50 et 500 ng/l) un profil de réponses 
concentration-dépendantes des gènes le long de l’axe HHGH. La carte réalisée apporte des 
renseignements intéressants quant aux gènes sollicités à chaque niveau de l’axe HHGH et 
leurs degrés de réponse à l’EE2 (Figure 11). 

 Depuis quelques années, des études plus approfondies utilisant le séquençage d’ARN 
ont apporté beaucoup d’informations quant à l’expression de gènes en réponse au stress lié 
aux pollutions marines. Parmi ces études, celle de Garcia et al. 2012 réalisée chez le killi du 
golf (Fundulus grandis, Baird & Girard, 1853) de la côte nord du golfe du Mexique touchée 
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par le mélange complexe de polluants résultant de l’explosion de la plateforme pétrolière 
Deepwater Horizon. Les gènes étudiés étaient répartis en 5 groupes, des gènes impliqués dans 
mécanismes du CYP/AHR, d’autres dans la réponse à l’hypoxie, la réponse immunitaire, les 
gènes des protéines ribisomiques et les gènes de la choriogénine. Les résultats montrent des 
changements importants dans les niveaux d’expression des gènes et une réponse très 
complexe face à cette exposition aux hydrocarbures aromatiques polycycliques ; 1070 gènes 
ont été sous-exprimés et 1251 ont été sur-exprimés suite à l’exposition. 

Grâce aux avancées technologiques apportées par le développement du criblage 
automatisé, la chemogénomique, une discipline dont le but est d’étudier la réponse du génome 
à un composé chimique, est aujourd’hui en pleine émergence. Le criblage permet d’identifier 
parmi plusieurs molécules des composés bioactifs agissant sur une protéine, une cellule ou un 
organisme entier. Lam et al. 2008 ont pu démontrer que la chemogénomique chez le poisson 
zèbre (sur organisme entier adulte), exposé aux hydrocarbures aromatiques polycycliques 
halogénés et à des composés œstrogéniques était pratique et efficace pour la prévention et la 
recherche en biologie et en chimie à grande échelle. Ils ont pu générer des modèles de 
prévision et identifier des gènes biomarqueurs dans de nombreux tissus cibles. 
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Figure 11 : Réponses concentration-dépendantes des gènes de l’axe HHGH chez le medaka 
(Oryziaslatipes, Temminck & Schlegel, 1846) suite à une exposition à l’EE2. 

Les données sur l’expression des gènes sont obtenues chez medaka traité par 5, 50 et 500 ng d’EE2/l. La 
légende en haut et à droite du graphique décrit l’ordre des concentrations de l’EE2 et les 8 couleurs différentes 

représentent le degré de sur-expression ou de sous-expression des gènes. D’après X. Zhang et al. 2008. 
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4. Cas des métaux lourds en tant que PE 

Ce sont des éléments-traces métalliques dont la densité est supérieure à 4 comme le 
plomb, le cadmium, le mercure, le zinc, le cuivre, le nickel… Certains métaux lourds comme 
le zinc, le cuivre ou le fer sont dits essentiels ; leur présence dans l’organisme, à des taux bien 
déterminés, est indispensable pour le bon déroulement de certains processus biologiques, 
d’autres sont dits non essentiels comme le plomb et le cadmium et n’ont aucun rôle connu 
dans les systèmes biologiques. Comme c’est le cas pour le plomb, certains métaux lourds 
peuvent être très toxiques même à de très faibles doses et leur toxicité est souvent liée à leur 
bioaccumulation dans les tissus. 

La pollution des écosystèmes marins par les métaux lourds est un processus 
dynamique. Ils parviennent principalement en mer par l’air, les flux provenant de la terre et 
les rejets industriels. En France, très peu de sites disposent de données sur les flux et les rejets 
des métaux lourds. D’après le Commisariat général au développement durable Service de 
l’observation et des statistiques 2011, la Côte d’Azur totalise, elle seule, 43,8% du total de 
tous les rejets de métaux lourds dans les zones côtières. 

Depuis 2008, la surveillance environnementale de la contamination chimique des eaux 
par le suivi du Réseau d’Observation de la Contamination Chimique (ROCCH) du littoral 
réalisée par Ifremer ne porte plus que sur le cadmium, le plomb et le mercure, les trois métaux 
réglementés au titre de la surveillance sanitaire (Ifremer 2012). 

 
Dans ce travail, nous avons sélectionné deux de ces métaux pour mener nos études : le 

cadmium et le plomb. Notre choix s’est porté sur ces deux métaux car ils font partie de la liste 
des 32 substances prioritaires dans le domaine de l’eau, le cadmium y est considéré comme 
substance prioritaire dangereuse (Arrêté du 8 juillet 2010 établissant la liste des substances 
prioritaires et fixant les modalités et délais de réduction progressive et d’élimination des 
déversements, écoulements, rejets directs ou indirects respectivement des substances 
prioritaires et des substances dangereuses visées à l’article R. 212-9 du code de 
l’environnement 2013). Ils sont également, avec le mercure, les seuls métaux lourds surveillés 
par le Programme Environnemental des nations Unies (UNEP) et qui font l’objet d’actions 
prioritaires afin d’en réduire l’utilisation et les répercussions environnementales. Il s’agit 
également de métaux dont l’effet perturbateur endocrinien a déjà été démontré mais dont les 
mécanismes d’action et les effets ne sont toujours pas complètement élucidés. 
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Tableau 1 : Liste des substances prioritaires dans le domaine de l’eau 

Au titre de l’article R. 212-9 du code de l’environnement 

N° 
UE 

 
NUMERO 

CAS (1) 

 
NUMERO 

UE (2) 

 
NOM DE LA SUBSTANCE 

prioritaire (3) 

 
SUBSTANCE 

DANGEREUSE 
prioritaire (X) 

 
DATE 

D'INSCRIPTION 
dans la liste 

des substances 
prioritaires, 

par décision du Conseil 
et du Parlement 

européen 
 

1 
 

15972-60-8 
 

240-110-8 
 

Alachlore. 
 
  

 
20 novembre 2001 

 
2 

 
120-12-7 

 
204-371-1 

 
Anthracène. 

 
X 

 
20 novembre 2001 en tant 
que substance prioritaire 

16 décembre 2008 en tant 
que substance prioritaire 

dangereuse 
 

3 
 

1912-24-9 
 

217-617-8 
 

Atrazine. 
 
  

 
20 novembre 2001 

 
4 

 
71-43-2 

 
200-753-7 

 
Benzène. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
  

5 
  

 
Sans objet 

 
Sans objet 

 
Diphényléthers bromés (4).  

 
X (5) 

 
20 novembre 2001 en tant 
que substance prioritaire 

16 décembre 2008 en tant 
que substance prioritaire 

dangereuse 

 
32534-81-9 

 
sans objet 

 
Pentabromodiphényléther (numéros 
de congénères 28, 47, 99, 100, 153 

et 154). 

 
  

 
16 décembre 2008 

 
6 

 
7440-43-9 

 
231-152-8 

 
Cadmium et ses composés. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
7 

 
85535-84-8 

 
287-476-5 

 
Chloroalcanes, C10-13 (6).  

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
8 

 
470-90-6 

 
207-432-0 

 
Chlorfenvinphos. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
9 

 
2921-88-2 

 
220-864-4 

 
Chlorpyrifos. 

Ethylchlorpyriphos. 

 
  

 
20 novembre 2001  

 
(1) CAS : Chemical Abstracts Service. 
(2) Numéro UE : inventaire européen des produits chimiques commercialisés (EINECS) ou liste européenne des substances 
chimiques notifiées (ELINCS). 
(3) Lorsqu'un groupe de substances est retenu, un représentant typique de ce groupe est mentionné à titre de paramètre 
indicatif (entre parenthèses et sans numéro). Pour ces groupes de substances, le paramètre indicatif doit être défini en 
recourant à la méthode analytique. 
(4) Ces groupes de substances englobent généralement un très grand nombre de composés. Pour le moment, il n'est pas 
possible de fournir des paramètres indicatifs appropriés. 
(5) Uniquement pentabromodiphényléther (numéro CAS 32534-81-9). 
(6) Ces groupes de substances englobent généralement un très grand nombre de composés. Pour le moment, il n'est pas 
possible de fournir des paramètres indicatifs appropriés. 
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N° 
UE 

 
NUMERO 

CAS (7) 

 
NUMERO 

UE (8) 

 
NOM DE LA 
SUBSTANCE 
prioritaire (9) 

 
SUBSTANCE 

DANGEREUSE 
prioritaire (X) 

 
DATE D'INSCRIPTION 

dans la liste 
au niveau 

communautaire 
 

10 
 

107-06-2 
 

203-458-1 
 

1,2-dichloroéthane. 
 
  

 
20 novembre 2001 

 
11 

 
75-09-2 

 
200-838-9 

 
Dichlorométhane. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
12 

 
117-81-7 

 
204-211-0 

 
Di(2-éthylhexyl)phtalate 

(DEHP). 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
13 

 
330-54-1 

 
206-354-4 

 
Diuron. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
14 

 
115-29-7 

 
204-079-4 

 
Endosulfan. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

16 décembre 2008 en tant que 
substance prioritaire 

dangereuse 

 
15 

 
206-44-0  

 
205-912-4 

 
Fluoranthène (10).  

 
  

 
20 novembre 2001 

 
16 

 
118-74-1  

 
204-273-9 

 
Hexachlorobenzène. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
17 

 
87-68-3  

 
201-765-5 

 
Hexachlorobutadiène. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
18 

 
608-73-1  

 
210-158-9 

 
Hexachlorocyclohexane. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
19 

 
34123-59-6  

 
251-835-4 

 
Isoproturon. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
20 

 
7439-92-1 

 
231-100-4 

 
Plomb et ses composés. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
21 

 
7439-97-6  

 
231-106-7 

 
Mercure et ses composés. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
22 

 
91-20-3  

 
202-049-5 

 
Naphthalène. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
23 

 
7440-02-0  

 
231-111-4 

 
Nickel et ses composés. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
 

24 
 

 
25154-52-3  

 
246-672-0 

 
Nonylphénol. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
104-40-5  

 
203-199-4 

 
(4-nonylphénol). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
  

25 
 

 
1806-26-4  

 
217-302-5 

 
Octylphénol. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
140-66-9 

 
sans objet 

 
(4-(1,1',3,3'-tetraméthylbutyl)-

phénol). 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
26 

 
608-93-5 

 
210-172-5 

 
Pentachlorobenzène. 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
27 

 
87-86-5 

 
201-778-6 

 
Pentachlorophénol. 

 
  

 
20 novembre 2001 

28  
Sans objet  

 
Sans objet 

 
Hydrocarbures aromatiques 

 
X 

 
20 novembre 2001 
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polycycliques. 

 
50-32-8  

 
200-028-5 

 
(Benzo[a]pyrène). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
205-99-2  

 
205-911-9 

 
(Benzo[b]fluoranthène). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
191-24-2 

 
205-883-8 

 
(Benzo[g,h,i]perylène). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
207-08-9  

 
205-916-6 

 
(Benzo[k]fluoranthène). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
193-39-5  

 
205-893-2 

 
(Indeno[1,2,3-cd]pyrène). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
 
 

29 

 
 

 
122-34-9  

 
204-535-2 

 
Simazine. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
688-73-3  

 
211-704-4 

 
Composés du tributylétain. 

 
X 

 
20 novembre 200130 

 
36643-28-4  

 
Sans objet 

 
(Tributylétin-cation). 

 
X 

 
20 novembre 2001 

 
31 

 
12002-48-1  

 
234-413-4 

 
Trichlorobenzène. 

 
  

 
20 novembre 2001 

 
32 

 
67-66-3  

 
200-663-8 

 
Trichlorométhane 

(chloroforme). 

 
  

 
20 novembre 2001  

 
(7) CAS : Chemical Abstracts Service. 
(8) Numéro UE : inventaire européen des produits chimiques commercialisés (EINECS) ou liste européenne des substances 
chimiques notifiées (ELINCS). 
(9) Lorsqu'un groupe de substances est retenu, un représentant typique de ce groupe est mentionné à titre de paramètre 
indicatif (entre parenthèses et sans numéro). Pour ces groupes de substances, le paramètre indicatif doit être défini en 
recourant à la méthode analytique. 
(10) Le fluoranthène figure sur la liste en tant qu'indicateur d'autres hydrocarbures aromatiques polycycliques plus 
dangereux. 
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a) Le cadmium  

 

i. Généralités 
 

Le cadmium est un élément trace métallique ubiquitaire qui n’existe pas à l’état libre. 
Ses principaux composés sont le chlorure de cadmium (CdCl2), l’oxyde de cadmium (CdO), 
le  sulfate de cadmium (CdSO4) et le sulfure de cadmium (CdS). Il est obtenu comme produit 
de raffinage du zinc, du plomb et du cuivre (INERIS 2011). 
Il est principalement utilisé pour la fabrication des batteries, le traitement de surface 
(cadmiage) et la production de pigments colorés et notamment utilisés dans la fabrication du 
plastique. Il est très utilisé pour ses propriétés de malléabilité et sa résistance à la corrosion 
dans les revêtements des métaux ferreux. En 2006, son utilisation a été prohibée par la 
réglementation européenne dans l’industrie électrique et électronique, la coloration et la 
stabilisation de certains produits ainsi que dans le traitement de surface de produits 
métalliques destinés pour certaines applications (Renaut 2011). 

Chez l’homme la toxicité du Cd sur le système respiratoire est reconnue depuis plus 
d’une soixantaine d’année. Une intoxication aigue peut être responsable degastro-entérites, de 
crampes épigastriques, de vomissements, de diarrhées et de myalgies. Elle peut être létale à 
des concentrations égales à 5 g d’iodure de Cd (par ingestion). L’exposition chronique au Cd 
cible principalement les reins et peut provoquer des lésions rénales graves. Elle peut 
également induire une altération du système pulmonaire, des atteintes osseuses et même des 
neuropathies périphériques. Certaines études ont montré un lien entre l’exposition au Cd et 
l’apparition de certains cancers (INERIS 2011). 
 

Le cadmium élémentaire, le chlorure de cadmium et le sulfate de cadmium sont 
classés comme « Substance devant-être assimilée à des substances altérant la fertilité dans 
l’espèce humaine ou causant des effets toxiques sur le développement dans l’espèce 
humaine » par l’Union Européenne. L’oxyde de cadmium et le sulfure de cadmium sont 
classés en tant que « Substances préoccupantes pour la fertilité dans l’espèce humaineou pour 
l’homme en raison d’effets toxiques possibles sur le développement ». Le Cd est également 
classé comme composé pouvant induire des mutations génétiques (JOCE 2004). 

 
La dose journalière tolérable (DJT) chez l’homme est de 1 µg.kg-1.j-1. Ainsi la 

concentration de Cd dans les produits destinés à la consommation humaine a été reglementée. 
La concentration maximale de cadmium tolérée dans la chair de poissonsest de 0,05 ppm pour 
la plupart des espèces, à l’exception de l’anguille (0,10 ppm) et de l’espadon (0,30 ppm) 
(Renaut 2011). 

 
Après absorption, le Cd est véhiculé par la transferrine, l’albumine (De Smet, Blust, 

and Moens 2001) et les MT (protéines de transport et de stockage du Cd) vers le foie et les 
reins (50-70%) principalement. Mais il est également transporté vers le pancréas, la glande 
thyroïde, les testicules et les glandes salivaires. Dans les tissus, le Cd est lié aux MT et le 
complexe Cd-MT est stocké dans les organes et c’est la fraction libre du Cd qui est 
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responsable des effets toxicologiques observés après contamination. La demi-vie du Cd dans 
les reins est de 20 à 30 ans et de 30 jours dans le sang (INERIS 2011).  
 

ii. Ecotoxicologie 

L’introduction du Cd dans le milieu marin peut résulter de l'érosion naturelle, du 
lessivage des sols, des rejets industriels, du traitement des effluents industriels ainsi que de 
l’activité minière. A l’état métallique, le Cd n’est pas soluble dans l’eau, mais ses sels le sont 
et leur solubilité dépend du pH et du contre ion (INERIS 2011). En mer, le cadmium est 
fortement bioaccumulé dans le phytoplancton, zooplancton et les bivalves filtreurs (Pierre 
2009), d’ailleurs les moules et les huîtres sont utilisées comme bioindicateurs de 
contamination par le Cd et d’autres métaux lourds. Chez les poissons plusieurs valeurs de 
NOEC (No Observed Effect Concentration), qui correspond à la concentration maximale pour 
laquelle aucun effet n’est observable, ont été reportées chez plusieurs espèces (Tableau 2). 

La toxicité du Cd pour les espèces aquatiques dépend de la spéciation.La 
concentration de l'ion libre Cd2+ est proportionnelle à la biodisponibilité du métal. La toxicité 
est réduite par la complexation de Cd2+ avec les anions inorganiques et organiques et par les 
interactions compétitives entre Ca2+ et Cd2+ pour les sites d'absorption. La toxicité aiguë par le 
Cd2+ implique une perturbation de l'homéostasie ionique, en particulier celle du Ca2+, mais 
aussi de Na2+ et Mg2+. L'exposition chronique implique des perturbations et des interruptions 
de la croissance, de la reproduction, du système immunitaire, du système endocrinien et du 
développement. Le cadmium s'accumule principalement dans le foie et les reins (McGeer, 
Niyogi, et Scott Smith 2011). 

Chez les poissons, le cadmium est bioaccumulé également à l’intérieur des œufs (Rani 2000). 
Une mort embryonnaire, des déformations au cours du développement suite à l’exposition au 
Cd ont été rapportées dans la littérature (Cheng et al. 2000). 
La toxicité du Cd est principalement liée à la perturbation de l’équilibre du cuivre et d’autres 
métaux essentiels à l’intérieur de l’organisme.  
Le Cd est capable de perturberle fonctionnement normal du système endocrinien en altérant 
l'axe HHGH à différents niveaux chez les mâles comme chez les femelles (Thomas 1990). En 
effet, il a été démontré qu’il peut altérer la synthèse, la libération et la dégradation des 
hormones.  

Le Cd possède des effets œstrogéniques et ce à travers différents mécanismes 
moléculaires et cellulaires. Il peut agir au niveau de l’hypophyse altérant indirectement la 
stéroïdogenèse, mais il peut aussiagir directement sur les gonades ou le foie. Le Cd modifie 
également l'homéostasie du calcium et perturbe la transduction des signaux responsables de la 
sécrétion d'hormones gonadiques et hypophysaires (Thomas 1999). D'autres études ont 
montré que le Cd est capable d’inhiber directement les enzymes impliquées dans la 
stéroïdogenèse gonadique et le métabolisme hépatique des hormones (Pandya et al. 2012). 
Plusieurs études menées chez les mammifères et les poissons montrent que le Cd possède une 
forte affinité pour les ER (Safe 2003; Henson et Chedrese 2004). Des sites de liaison pour le 
Cd au niveau des ER ont même été identifiés (Nesatyy et al. 2005). 



      

55 

      

En revanche, d’autres études ont montré qu’en plus de l’activation des ER, le Cd est 
également capable de se fixer de manière compétitive aux AR empêchant la fixation des 
androgènes à leurs récepteurs (Sellin et Kolok 2006). 

 
Des perturbations endocriniennes avec des modes d’action moins traditionnels comme 

l’altération des signaux de transduction et les processus liés aux ER impliquant des cations 
divalents comme le Ca2+ and Zn2+ ont été décrites par Thomas 1999. Cela peut altérer les 
signaux le long de l’axe HHGH ainsi que la synthèse de protéines directement liées aux ER 
comme la Vtg. 

Cependant, quelques études ont montré un effet négatif du Cd sur les concentrations 
plasmatiques de l’œstradiol ou de la Vtg. Dans une étude sur l’effet du Cd sur l’axe HHGH 
chez des medaka japonais adultes mâles et femelles, et dans laquelle différentes 
concentrations de Cd ont été testées (0–10 µg/l) pendant 7 jours, les poissons ont présenté une 
diminution de la libération des stéroïdes par les gonades avec toutes les concentrations testées 
et les taux plasmatiques d’œstradiol ont significativement diminué chez les femelles avec les 
concentrations supérieures à 5 µg/l. Il n’y avait pourtant pas d’effets notables sur la synthèse 
de la Vtg ou les ER au niveau hépatique ainsi que sur le GSI. Ces résultats suggèrent que les 
réponses hormonales le long de l'axe HPG étaient plus sensibles à l'exposition au Cd que les 
éléments de la reproduction et de développement (GSI et Vtg), qui, eux, n'ont pas été affectés 
dans cette étude (Tilton, Foran, et Benson 2003). Cela pourrait être lié à la courte durée du 
traitement (7 jours) ne laissant pas le temps à l’installation de lésions plus sévères à ce niveau. 

En revanche, l’implication du Cd dans l’induction d’altérations du développement de 
la reproduction a été établie depuis longtemps. Chez le poisson d’eau douce Labeo bata, 
Hamilton, 1822, l’exposition à 4mg/l de Cd a diminué de façon significative le GSI des 
ovaires et des testicules. L’analyse histologique a montré une altération des testicules avec des 
ruptures au niveau de l’épithélium germinal et des changements délétères dans les cellules 
germinales postméiotiques (absence de spermatides et de spermatozoïdes dans les testicules 
des mâles exposés au Cd). Chez les femelles, le développement folliculaire a été 
majoritairement arrêté aux premiers stades ovocytaires. Une atrésie ovarienne et un 
effondrement du nombre d’ovocytes plus matures ont également été notés. Des concentrations 
de Cd supérieures à 10 mg/l étaient létales pour les poissons (Das 1988). Une diminution du 
GSI ainsi qu’une diminution de la concentration plasmatique de la Vtg a également été 
rapportée chez la plie rouge (Pseudopleuronectes americanus, Walbaum, 1792) avec 25 µg/l 
de Cd pendant 71 jours (Pereira et al. 1993).  

Une réduction de la synthèse de la Vtg liée à une inhibition de l’activité 
transcriptionnelle des ER par le Cd a été observée chez la truite arc-en-ciel (Le Guével et al. 
2000). 
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Tableau 2 : Valeurs de NOEC disponibles pour les composés du cadmium reportées chez 
différentes espèces de poissons. D’après (INERIS 2011). 

Espèce Composé Critère d’effet Concentration 
(µg/l) 

Référence 

Salmo salar CdCl2 NOEC (46j) 0,47 (Rombough et Garside 
1982) 

Brachydanio rerio CdCl2 NOEC (36j) 1 (Bresch 1982) 

Catostomus 
commersoni 

CdCl2 NOEC (10-30j) 4,2 

(Eaton, McKim, et 
Holcombe 1978) 

Esox lucius CdCl2 NOEC (7-28j) 1,3 

Oncorhynchus 
kisutch 

CdCl2 NOEC (20-27) 4,1 

Salvelinus 
namaycush 

CdCl2 NOEC (10-31j) 4,4 

Salvelinus fontinalis CdCl2 NOEC (24-126j) 1,1 

Salmo trutta CdCl2 NOEC (50-60j) 3,8 

Salvelinus fontinalis CdCl2 NOEC (3ans) 0,9 (Benoit et al. 1976) 

Jordanella floridae CdCl2 NOEC (100 j) 4,1 (Spehar 1976) 

Salmo gairdneri CdSO4 NOEC (50j) 4 (Dave et al. 1981) 

Salmo gairdneri CdCl2 NOEC (84j) 12 (Lowe-Jinde et Niimi 
1984) 

Pimephallus 
promelas 

CdSO4 NOEC (60j) 13 (Pickering et Gast 2011) 
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b) Le plomb  
 

i. Généralités 
 

Le Pb est un élément chimique de la famille des cristallogènes utilisé depuis 
l’antiquité pour sa malléabilité et sa résistance à la corrosion ainsi que la facilité de son 
extraction. La première source du Pb est la galène (PbS). Il est également présent dans 
d’autres minéraux comme la cérusite (PbCO3) et l’anglésite (PbSO4). Les principaux 
composés du Pb sont l’acétate de plomb (Pb(C2H3O2)2), le carbonate de plomb (PbCO3), 
l’oxyde de plomb (PbO), le dioxyde de plomb (PbO2), le sulfure de plomb (PbS) et le sulfate 
de plomb (PbSO4) (INERIS 2003). 

Le Pb a largement été utilisé pour la réalisation des conduits d’eau potable mais 
aujourd’hui il est principalement utilisé dans les batteries électriques (65-70% de l’utilisation 
du Pb dans le monde occidental), les alliages, les peintures, les cosmétiques, les câbles 
électriques… Depuis 1982, son utilisation a considérablement diminué, du fait qu’il ne soit 
plus utilisé comme additif aux essences de voiture en Amérique du nord et en Europe ce qui a 
nettement réduit la pollution atmosphérique par le Pb. 
La production du Pb à partir des minerais a, elle aussi, beaucoup diminué pour laisser la place 
à la récupération du Pb par le recyclage des déchets ce qui représente en Europe et en France 
environ 60 % de l’utilisation globale du plomb (ILZSG 2004). 

Chez l’homme, les sources de contamination par le Pb sont essentiellement 
environnementales ou professionnelles. La voie digestive est la principale voie d’absorption 
du Pb à l’intérieur de l’organisme, la deuxième étant l’absorption pulmonaire. Une absorption 
cutanée est également possible pour certaines formes liposolubles du Pb (le Pb organique) 
mais elle reste négligeable (INERIS 2003). Une fois à l’intérieur de l’organisme, la majorité 
de la fraction absorbée du Pb (95%) est fixée aux hématies (Mrugesh, Dipa, et Manishika 
2011). Le reste représente la forme plasmatique libre diffusable qui sera stockée dans les 
tissus où éliminée par voie rénale qui constitue la principale voie d’excrétion du Pb (environ 
75% du Pb absorbé). L’autre partie du Pb plasmatique est éliminé par voie gastro-intestinale, 
par la voie sudoripare, la voie salivaire ou encore dans les cheveux et les ongles. La demi-vie 
du Pb (dans le sang et certains tissus à échange rapide) est de 20 à 30 jours chez l’adulte 
(Bonnard et al. 2006) et va jusqu’à 10 mois chez les enfants à haut risque d’exposition au Pb. 
Le Pb se fixe préférentiellement au niveau de l’os où il est stocké et où il entre en compétition 
avec le Ca2+ (80-90% du Pb total absorbé). Le reste est réparti dans des tissus mous comme le 
foie, la rate et le cerveau et également dans d’autres tissus comme les ongles, les dents et les 
cheveux (INERIS 2003). 

Chez l’adulte, une intoxication aigue au Pb peut s’accompagner de troubles digestifs 
s’accompagnant de coliques, de douleurs et crampes abdominales et de vomissements pour 
des valeurs de plombémies comprises entre 1000 et 2000 µg/l. Une atteinte rénale, pouvant 
être très grave, et des lésions au niveau du système nerveux central ont également été 
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rapportées. L’exposition chronique au Pb entraîne principalement des lésions graves au 
niveau des systèmes nerveux central et périphérique, des anémies plus ou moins sévères, des 
lésions rénales pour les intoxications sévères au Pb… Le Pb est également reconnu pour être 
responsable de troubles de la reproduction et du développement. Une plombémie supérieure à 
400 µg/l suite à une intoxication chronique au Pb s’étalant sur 6-10 ans s’accompagne d’une 
réduction du nombre de spermatozoïdes et d’un risque plus important d’infertilité (INERIS 
2003; Bonnard et al. 2006). 
D’après l’OMS, la DHT pour le Pb est fixée à 25 µg/l soit une DJT fixée à 3,5 µg/l (OMS 
1993). Comme pour le Cd la teneur en Pb des denrées alimentaires est réglementée par 
l’union européenne qui fixe les concentrations maximales tolérables en plomb à 0,30 µg.g-

1dans la chair des poissons. 
 

ii. Ecotoxicologie 

Les concentrations du Pb varient de 1 à 10 µg/l dans les eaux douces de surface. Elles 
sont inférieures à 50 ng/l dans les eaux de mer et à 3 µg/l dans les eaux de pluie (INERIS 
2003). Les rejets aquatiques du Pb proviennent essentiellement des rejets industriels et plus 
précicément du domaine de la sidérurgie. 

Dans l'eau de mer, le Pb se trouve principalement sous forme de carbonates PbCO3 (40 
à 80 %), de chlorures PbCl2 (1 à 40 %) ou de PbCl+ (2 à 19 %). La majorité des composés 
organiques du Pb ne sont pas très solubles dans l’eau alors que les acétates de Pb et les 
composés halogénés du Pb représentent des formes plus solubles. 

 
La biodisponibilité du Pb pour les organismes aquatiques dépend en grande partie du 

pH, de la dureté et de la teneur en matière organique naturelle des eaux. Chez les poissons, la 
toxicité aiguë par le Pb est due à l'asphyxie respiratoire en présence de concentrations 
extrêmes et la perturbation de l'homéostasie. Les effets chroniques sont semblables à ceux 
observés chez l’homme, impliquant principalement un dysfonctionnement hématologique et 
neurologique. Le plomb absorbé agit en substituant au calcium et éventuellement d'autres 
cations divalents essentiels, tels que le fer et le zinc. Par conséquent, le Pb se retrouve 
principalement dans les tissus calcifiés du squelette et des écailles, mais également dans le 
sang, les branchies et les reins. Bien que de grands progrès ont été accomplis dans la 
caractérisation de l’absorption, l'accumulation et la toxicité du plomb chez le poisson , il reste 
beaucoup à apprendre sur les voies spécifiques de transport et de distribution du Pb, ainsi que 
les mécanismes d’excrétion (Mager 2011). 

Le nombre d’études sur l’effet perturbateur endocrinien du Pb chez les poissons reste 
relativement réduit par rapport à d’autres PE. Cependant ses effets délétères sur la 
reproduction et le développement des gamètes par l’altération du système endocrinien et 
l’inhibition de la production d’hormones ont déjà été démontré. Plusieurs valeurs de NOEC 
ont été établies chez plusieurs espèces de poissons (Tableau 3) (INERIS 2003). 
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Dans une étude (in vitro) menée sur des femelles de poissons chats post-
vitellogéniques traitées avec différentes doses de nitrate de plomb (PbNO3)2 (0 ; 0,01 ; 0,1 ; 1 ; 
3 et 10 µg/ml) pendant 12 ou 24h, l’effet sur les taux d’E2 et de testostérone était biphasique : 
un effet stimulateur à de faibles concentrations et un effet inhibiteur avec les concentrations 
les plus élevées. Par contre les taux de progestérone, de 17-hydroxyprogestérone, de 17,20β-
dihydroxyprogestérone étaient inhibés de manière dose-dépendante ce qui présente le Pb 
comme perturbateur endocrinien potentiel de la stéroïdogenèse folliculaire. D’après cette 
étude, et contrairement à ce qui est connu sur le plomb, ce dernier aurait un effet bénéfique 
quand il est présent en quantité « traces » (le rôle de l’E2 dans la protection cellulaire étant 
connu), et les effets délétères n’apparaissent qu’à des concentrations élevées (Chaube, Mishra, 
et Singh 2010). 

L’effet inhibiteur du Pb sur les stéroïdes a été largement étudié dans la littérature. 
Chez le Tambour Brésilien (Micropogonias undulatus), l’intoxication de femelles, en période 
de développement gonadique, par le Pb pendant un mois est suivie d’une diminution des 
concentrations plasmatiques des stéroïdes associée à une altération du développement des 
ovaires (Thomas 1999). Une diminution des concentrations de l’œstradiolet de progestérone 
chez les femelles et de la testostérone chez les mâles a également été rapportée chez des 
poissons (Cyprinus carpio et Capoeta s.) prélevés d’un site très contaminé par le Pb 
(Ebrahimi et Taherianfard 2009). 

Plusieurs mécanismes par lesquels le Pb exerce son effet toxique sont proposés. 
L’effet inhibiteur du Pb pourrait être lié à son interaction avec les canaux Ca2+. En effet il a 
été démontré que le Pb pénètre à l’intérieur des cellules et bloque les canaux Ca2+ perturbant 
ainsi l’homéostasie du Ca2+ (Liu et al. 2001). Il a également été démontré que, chez l’homme, 
l’exposition des cellules de la granulosa au Pb induisait une réduction des niveaux 
transcriptionnels de l’aromatase et de l’activité de l’aromatase (Taupeau et al. 2003). Le Pb a 
un effet inhibiteur sur des enzymes comme P450scc (qui catalyse le clivage de la chaîne 
latérale du cholestérol) et P450c17 (enzyme clé dans la synthèse des androgènes). Cette 
inhibition pourrait être liée au fait que le Pb soit connu pour pouvoir inhiber la synthèse de 
l’hème et que ces hormones sont des hémoprotéines (Thoreux-Manlay et al. 1995). Le Pb 
possède une grande affinité aux protéines thiols et aux enzymes impliquées dans la synthèse 
des stéroïdes et peut ainsi perturber leur fonctionnement normal (Persson, Krook, et Jörnvall 
1991).  

Le Pb peut avoir un effet sur le développement des gonades. Ainsi il a été constaté, 
dans une étude réalisée sur le poisson chat (Pangasianodon hypophthalmus) par Yamaguchi 
et al. 2007, qu’il existe une corrélation négative entre les concentrations de Pb mesurées dans 
le foie des poissons et le GSI. Des coupes histologiques des testicules des poissons à faible 
GSI ont montré une nécrose des spermatogonies avec absence de cellules germinales à 
d’autres stades de développement ainsi que des cellules de Sertoli hypertrophiées (Figure 12). 



      

60 

      

 

 
Figure 12 : Corrélation négative entre le GSI et la 

concentration du Pb au niveau du foie. 
P<0,05 et r = -0,816. D’après Yamaguchi et al. 2007 
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Tableau 3 : Valeurs de NOEC disponibles pour les composés du plomb reportées chez différentes 
espèces de poissons. D’après (INERIS 2011). 

Espèce Composé Critère 
d’effet 

Concentration 
(µg/l) 

Référence 

Brachydanio rerio  Pb(CH3COO)2 NOEC (16j) 120 (Dave et Xiu 1991) 

Catostomus 
commersoni  

Pb(NO3)2 NOEC (60j)  120 (Sauter et al. 1976) 

Esox lucius  Pb(NO3)2 NOEC (60j)  250 (Sauter et al. 1976) 

Ictalurus punctuatus  Pb(NO3)2 NOEC (60 j)  75 (Sauter et al. 1976) 

Lepomis macrochirus  Pb(NO3)2 NOEC (60 j)  70 (Sauter et al. 1976) 

Pimephales promelas  Pb(NO3)2 NOEg (32 j)  170 (Sauter et al. 1976) 

Salmo gairdneri  

Pb(NO3)2 NOEC (19m) 41,2 (Sauter et al. 1976) 

Pb(NO3)2 NOEC (19m)  13,2 (Sauter et al. 1976) 

Pb(NO3)2 NOEC (19m)  7,2 (Davies et al. 1976) 

Pb(NO3)2 NOEC (6 j)  71 (Sauter et al. 1976) 

Salmo gairdneri   NOEC 23 Moyenne géométrique 

Salmo salar  Pb(NO3)2 NOEC (90j) 20 (Grande et Andersen 
1983) 

Salvelinus fontinalis Pb(NO3)2 NOEC (3a)  58 (Holcombe et al. 1976) 

Salvelinus 
namaycush  

Pb(NO3)2 NOEC (60j)  48 (Sauter et al. 1976) 

Stizostedion vitreum  Pb(NO3)2 NOEC (30j)  240 (Sauter et al. 1976) 
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IV. Modèle animal : Dicentrarchus labrax L. 
 

1. Pourquoi le loup ? 
 

Le choix du loup en tant que modèle animal reposait en priorité sur : 

o Toutes les connaissances biologiques et physiologiques disponibles dans la 
littérature sur cette espèce et ayant fait de lui un modèle d’étude connu et 
relativement simple. 

o Le fait qu’il soit un modèle d’étude depuis plusieurs années dans notre 
laboratoire, un modèle dont on maîtrise la manipulation et l’entretien et qui 
convient parfaitement pour des expérimentations menées dans notre laboratoire 
de zootechnie. 

o Sa large distribution géographique faisant de lui un modèle représentatif des 
poissons sauvages. 

o Le grand intérêt porté pour cette espèce qu’il soit en pêcherie ou en 
aquaculture. 

o La vulnérabilité potentielle de cette espèce dont la pêche n’est toujours pas 
soumise à un quota et dont la taille minimale de capture ne semble pas pouvoir 
préserver l’espèce à long terme. 

 
2. Classification et répartition 

 

 Dicentrarchus labrax (Linneaus 1758) communément appelé bar, bar européen ou 
encore loup est un téléostéen de la classe des Actinoptérygiens, de l’ordre des Perciformes 
et de la famille des Moronidés. Il vit principalement en eau de mer. On le trouve à l’Est de 
l’océan Atlantique (de la Norvège au Maroc, les îles Canaries et le Sénégal), en Méditerranée 
et en mer Noire. Il habite dans les zones côtières et peut même se trouver à environ 100 m de 
profondeur et dans des eaux moins profondes (FishBase 2013). 
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Figure 13 : Dicentrarchus labrax L. 

source : (Hillewaert 2005) 
 

3. Biologie 
 

La croissance et le métabolisme dépendent strictement de la température de l’eau chez 
Dicentrarchus labrax L. (Person-Le Ruyet, Mahe, et al. 2004; Enes et al. 2006). La 
température optimale de sa croissance est entre 22 et 25°C. Sa croissance est favorisée l’été 
entre mai et octobre alors qu’elle semble être arrêtée pour des températures comprises entre 
11 et 15°C. Il s’agit d’une espèce eurytherme, capable de supporter de grands écarts de 
températures (2°C-32C°), 32°C étant la limite supérieure létale (Barnabé 1990). La 
température interagit non seulement avec les facteurs biologiques chez les poissons mais aussi 
avec les facteurs environnementaux comme la disponibilité de l’oxygène ou encore la salinité 
du milieu (Person-Le Ruyet, Mahe, et al. 2004).  

Le loup est également une espèce euryhaline capable de supporter de grandes 
variations de la salinité pouvant aller de 0,5 ‰ à 40 ‰. Durant l’année, le loup effectue des 
migrations saisonnières de la mer vers les estuaires et les lagunes. 

Le loup habite les eaux agitées et les zones côtières rocheuses très mouvementées par 
les vagues ce qui semble correspondre à la recherche d’eaux riches en oxygène (Pierre 2009). 
Cependant, on peut le trouver dans des endroits moins oxygénés comme les estuaires. C’est 
un prédateur qui se nourrit de crustacés et de petits poissons. Il vit jusqu’à une quinzaine 
d’années. 
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4. Reproduction 
 

Dicentrarchus labrax L. est une espèce gonochorique différenciée, sans caractères 
sexuels secondaires morphologiques permettant de distinguer les mâles des femelles. Comme 
chez beaucoup de poissons, il n’existe pas chez le loup d’hétérochromosomes ou de 
marqueurs liés au sexe pouvant aider à différencier les mâles et les femelles. Cependant, il a 
été constaté que la croissance des individus est liée au sexe et que les femelles grandissaient 
plus rapidement et atteignaient des tailles plus importantes en comparaison avec les mâles 
(Piferrer et al. 2005). Certains ont évoqué la possibilité de différentier les mâles et les 
femelles simplement avec la longueur de la tête et de la pré-dorsale, qui seraient légèrement 
supérieures chez la femelle (Barnabé 1976). Mais avec un pourcentage d’erreur égal à 20% 
cette méthode n’est pas considérée fiable (Fritsch 2005). La présence fréquente d’ovocytes 
intratesticulaires chez les mâles juvéniles fait penser à une certaine labilité sexuelle chez cette 
espèce. 

a) La différenciation sexuelle 

La différenciation sexuelle commence quand les poissons atteignent 8-9 cm et se fait 
plus tôt chez les femelles. Elle semble dépendre plus de la taille que de l’âge (Piferrer et al. 
2005). On parle de dimorphisme de croissance lié au sexe. La plupart des poissons se 
différencient à 8 mois et seuls quelques poissons atteignent 9 cm sans s’être différenciés. La 
différenciation des ovaires commence à 168 dpf (days post-fertilization) (8,3 cm) et se 
termine vers 419 dpf (12,3-18,5 cm). Chez les mâles la chronologie de la différenciation des 
gonades est plus variable. Chez certains la différenciation est précoce et se produit à 168 dpf 
(8,3-9,5 cm) alors que d’autres restent indifférenciés jusqu’à 250 dpf (11,8 cm) (Saillant et al. 
2003). 

 
Il a été démontré que la différenciation chez le loup est polyfactorielle avec un sexe 

ratio résultant de l’interaction entre les facteurs génétiques et environnementaux (Navarro-
Martín, Blázquez, et Piferrer 2009).  
Parmi ces facteurs qui influencent la différenciation sexuelle, la température vient en première 
place. Il a été démontré que des températures élevées favorisent un développement des 
gonades vers le sexe mâle. Cela serait même à l’origine des grandes proportions de mâles 
observés chez les poissons élevés en aquaculture. En effet les larves et les juvéniles sont 
élevés à des températures comprises entre 19 et 22°C, plus élevées que la température de l’eau 
lors de la ponte (14°C en général) ce qui se traduit par un sexe ratio en faveur des mâles avec 
un sexe ratio (mâles : femelles) de 3:1 et qui peut même atteindre 1:0 dans certains cas. Il a 
été proposé que la température agisse en inhibant l’activité de l’aromatase qui jouerait un rôle 
primordial dans la différenciation des gonades vers le sexe féminin. Cela pose un vrai 
problème pour les aquaculteurs puisque les mâles grandissent moins rapidement que les 
femelles et atteignent donc la taille commercialisable recommandée plus tard leur induisant 
ainsi des coûts supplémentaires (Piferrer et al. 2005). 
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Malgré cet effet confirmé de la température sur la différenciation sexuelle chez le 
loup, cette espèce n’est pas TDS même si elle est parfois attribuée à cette classe de poissons. 
En effet, la température agirait sur la différenciation sexuelle plutôt par les effets qu’elle 
induit sur la croissance des poissons (Ospina-Álvarez et Piferrer 2008). 

b) L’installation de la puberté et maturation 

La puberté inclut la période de l’installation de la production des cellules germinales et 
les changements qui précèdent la première reproduction. Elle est caractérisée par un 
développement rapide des tissus gonadiques.  

 
En Méditerranée, les loups femelles ont une taille plus importante que les mâles et 

atteignent leur puberté à l’âge de 3 ans, ce qui correspond au premier cycle vitellogénique. 
Les mâles, eux, deviennent pubères à 2 ans (ce qui coïncide normalement avec l’âge de leur 
commercialisation en aquaculture) et cette puberté est accompagnée d’un retard de croissance 
(Zanuy et al. 2001). Il est important de signaler que l’âge de la maturité chez cette espèce 
varie d’une région à une autre. Il peut se prolonger jusqu’à 5-8 ans pour les femelles et 4-7 
ans pour les mâles dans les îles Britanniques par exemple (Pierre 2009). 

 
Pendant cette période le GSI connaît des variations importantes. Chez des loups mâles 

et femelles, durant leur 1ère période de maturation, les valeurs du GSI sont basses (inférieures 
à 0,1%) durant l’été et le début de l’automne (Juillet-Octobre). Chez les mâles, le GSI 
commence à augmenter au mois de novembre pour atteindre des valeurs élevées (~1,25-
1,75%) en décembre et est maintenu ainsi durant la spermatogenèse et la spermiation. Chez 
les femelles, le GSI augmente rapidement après novembre pour atteindre un pic en février 
(~15 %) ce qui correspond au stade de maturation-ovulation. Une diminution progressive du 
GSI est ensuite observée chez les mâles et les femelles à partir du mois de mars (Rocha  
2009). 

 
Des changements importants dans les taux des hormones plasmatiques accompagnent 
également cette phase. La concentration plasmatique de la 11-KT chez les mâles commence à 
augmenter en milieude la spermatogenèse et atteint son pic au dernier stade de 
spermatogenèse (~10 ng/ml). Ces concentrations ont considérablement chuté lors de la 
spermiation complète et sont maintenues ainsi après la ponte (~0,5 ng/ml). Les concentrations 
plasmatiques de LH augmentent significativement en fin de spermatogenèse (~3 ng/ml) et 
sont maintenues ainsi jusqu’à la fin du cycle. 
 
Chez les femelles, les taux d’E2 augmentent progressivement au début de la vitellogenèse. Ils 
atteignent des valeurs maximales en fin de la vitellogenèse et après la vitellogenèse (~4 
ng/ml) puis diminuent légèrement durant la maturation/ovulation. Avant et au début de la 
vitellogenèse, les concentrations plasmatiques de LH restent basses (< 0,5 ng/ml) et 
commencent à augmenter à la fin et après la vitellogenèse. Elles atteignent leur pic durant la 
maturation/ovulation (~2,75 ng/ml) et restent élevées durant l’atrésie des ovaires (Rocha 
2009). 
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 Les mécanismes à l’origine de l’installation de la puberté font intervenir l’axe HHG 

qui contrôle la maturation des gonades grâce à la GnRH par la stimulation de la synthèse et la 
libération des GtHs (Zanuy et al. 2001).  
Une fois matures, les loups se reproduisent tous les ans. Il existe chez les loups des pontes 
« successives », il s’agit d’une espèce à pontes fractionnées ; deux à quatre lots d’ovocytes 
(Ovocyte II, métaphaseII) sont émis successivement par les femelles durant la période de 
reproduction (Fritsch 2005). La ponte a lieu entre décembre et mars en Méditerranée. Les 
gamètes mâles sont émis simultanément dans l’eau et la fécondation est externe. 
 
 

5. Exploitation de la ressource loup 
 

a) Pêche 
 

Fortement apprécié pour la qualité de sa chair et ses propriétés organoleptiques, le 
loup est exploité depuis des siècles. Sa forte valeur ajoutée, pouvant dépasser les vingt euros 
le kilogramme en Criée, fait de lui l’une des espèces les plus recherchées en pêcherie 
professionnelle. La ressource du loup est dite partagée car elle est exploitée par plusieurs pays 
de l’Europe parmi lesquels figure la France comme le principal pays européen dans ce 
domaine. Ce dernier vient en quatrième position après le thon, la sole et la baudroie sur la 
liste des espèces les plus commercialisées en France avec des parts en valeur estimées à 71 
millions d’euros (7,2%). Ses débarquements sont estimés à 4000 T environ par an.  

 
A côté des pêcheries professionnelles, sa pêche récréative est très appréciée et 

contribue de façon non négligeable à l’exploitation des ressources du loup. Elle peut même 
présenter un risque d’ouverture de filière illégale de commercialisation et concurrencer la 
pêche professionnelle (Ministère de l’agriculture et de la pêche 2007). A titre indicatif la 
pêche récréative française a été estimée en 2005 à plus de 2000 T de captures pour les trois 
façades maritimes Manche, Atlantique et Méditerranée. L’évaluation de la ressource du loup, 
estimant la diminution annuelle des stocks à -7% à -12% (incluant la mortalité annuelle), ne 
juge pas pour le moment l’espèce comme étant en danger bien qu’elle soit classée dans la liste 
rouge des espèces menacées selon l’Inventaire National du Patrimoine Naturel (INPN).  
Cependant l’absence de quota pour la pêche, la pression de pêche exercée sur le loup, la taille 
minimale de la capture du loup, fixée en 2013 à 30 cm en Méditerranée et qui ne permet pas à 
toutes les femelles d’atteindre leur maturité sexuelle (42 cm environ) pourraient rapidement 
aggraver la situation (Arrêté du 29 janvier 2013 déterminant la taille minimale ou le poids 
minimal de capture des poissons et autres organismes marins (pour une espèce donnée ou 
pour une zone géographique donnée) effectuée dans le cadre de la pêche maritime de loisir 
2013) (Fritsch 2005). 
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b) Aquaculture 
 

Face au grand intérêt commercial qui a depuis longtemps entouré le loup, les premiers 
essais de sa reproduction artificielle en aquaculture ont commencé dans les années 70. Durant 
plus d’une décennie, les recherches se sont accentuées afin de mieux comprendre et optimiser 
son élevage (Fritsch 2005) ; des recherches en biologie, en contrôle de reproduction, en 
gestion de stocks, en techniques d'élevage… qui ont permis un développement très important 
du secteur de l’aquaculture du loup et l’augmentation rapide de sa production. Il faut deux à 
trois ans avant d’atteindre la taille commercialisable recommandée. 
 
Les mâles atteignent leur puberté à 2 ans et présente, en comparaison avec les femelles, un 
retard de croissance. Cela constitue une limitation importante pour les aquaculteurs qui se 
trouvent obligés de les commercialiser à petite taille ou les garder plus longtemps que les 
femelles (Zanuy et al. 2001). 
 

L’élevage du loup est localisé essentiellement en Méditerranée. Sa production occupe 
la première place en France et est estimée à 4200 T par an pour une production totale de 
poissons de 8208 T (Ministère de l’agriculture et de la pêche 2007). 
 

 
 
 
L’objectif de ce travail consiste d’une part à étudier la réponse du gène ho-1 au stress 

thermique chez le loup, et d’autre part à étudier l’effet du stress chimique lié aux métaux (le 
Cd et le Pb) sur l’expression de gènes clefs de l’axe HHGH. 

Notre choix s’est porté sur le Cd et le Pb car notre situation géographique (la rade de Toulon) 
est directement concernée par les pollutions anthropiques : l’industrie (présence de port civil 
et militaire), la communauté d'agglomération Toulon Provence Méditerranée (TPM) (plus de 
400 milles habitants d’après le dernier recensement de 2009) et l’agriculture (particulièrement 
la viticulture). Ainsi, on trouve dans la rade différents types de polluants, notamment le Cd et 
le Pb. Ces deux métaux qui font partie de la liste des 32 substances prioritaires dans le 
domaine de l’eau, sont, avec mercure, les seuls métaux lourds surveillés par le Programme 
Environnemental des nations Unies (UNEP). 
Jouant un rôle primordial dans la cytoprotection, ho-1 a été selectionné car son induction 
constitue une défense cellulaire adaptative contre différents types de stress notamment le 
stress thermique et le stress induit par les métaux lourds. 

Les problématiques autour desquelles aété fondée cette recherche sont les suivantes :  

La première problématque porte sur la réponse de ho-1 au stress thermique ; la réponse 
de ce gène dépend-elle de la durée du stress, et est ce qu’elle diffère d’un organe à un autre ? 
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La deuxième problématique porte sur l’effet du stress chimique sur l’axe HHGH, ho-1 
répond-il à ce type de stress et quels sont les effets de ce type de stresssur l’expression de 
gènes clefs de l’axe : fshß, lhß, gpα et arom b dans le cerveau, arom a dans les gonades, mt et 
vtg dans le foie ? 
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MATERIEL ET METHODES 
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I. Zootechnie 

1. Installations et aquariums 

Nos expériences ont été menées dans notre laboratoire de zootechnie à la bouée 
océanographique Bora2 (Figure 14) où l’EB2M a mis en place une installation hydraulique et 
des aquariums qui permettent d’accueillir les poissons et de mener les différents projets de 
l’équipe (Figure 15). 

 

 

 Figure 14 : La bouée océanographique 
Bora2. 
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Le système se compose d’un circuit principal de récupération d’eau, l’eau est 

directement pompée dans la rade à proximité de la bouée à l’aide d’une pompe de débit 3,6 
m3/h. L’eau pompée est reçue dans un grand bac tampon (de capacité 1000 l) puis conduite 
dans un premier temps vers un filtre mécanique de granulométrie comprise entre 0,5 et 1 mm, 
ensuite vers un système UV qui permet la stérilisation de l’eau et la suppression de tous les 
germes pouvant y être présents sans pour autant changer la qualité chimique de l’eau. 
L’eau passe ensuite à travers un filtre biologique constitué de zéolite, matériau utilisé comme 
support de bactéries nitrifiantes. A sa sortie, l’eau passe par un système de microfiltration qui 
se compose de six cartouches de maillages différents allant de 0,5 µm à 10 µm. L’eau ainsi 
récupérée après ces différentes étapes de filtration est conduite, grâce à un système de 
pompage, à l’étage où se trouvent les aquariums (Figure 15 et Figure 16). 
 

 

 Figure 15 : Circuit principal d'eau et 
systèmes de filtration 
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Figure 16: Schéma de l’installation hydraulique et des aquariums 

 
 

 
 

Les aquariums sont répartis en quatre colonnes (5 aquariums par colonne : 4 
aquariums de 75 l et un aquarium de 150 l) (Figure 17). Tous les aquariums sont montés en 
série et chaque aquarium est doté d’un robinet qui permet de réguler le débit de remplissage 
par l’eau issue du bac tampon. Une fois mis en eau, les aquariums fonctionnent en circuit 
fermé, régulés par une pompe d’aquarium qui contribue également à un meilleur apport en 
oxygène et à la distribution de la nourriture aux poissons (par la création d’un courant d’eau). 
Dans le compartiment arrière de chaque aquarium, deux systèmes de filtration, le premier en 
mousse bleue filtrante maille large, le 2ème en ouate de filtration, ont été installés. 
L’installation des aquariums est également équipée par un circuit d’air ; chaque aquarium est 
doté d’un diffuseur qui règle le débit d’air grâce à une vanne. 
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Figure 17 : Colonnes des aquariums mises en eau 

 
L’équilibre de l’eau à l’intérieur des aquariums est maintenu grâce à un système de 

surverse installé dans les compartiments arrières des aquariums. Quant à l’eau contaminée, 
elle est recueillie dans des poches d’évaporation de volume de 250 l où elle va séjourner 
pendant environ 3 mois en plein air avant d’être adressée à une plateforme spécialisée pour 
être retraitée (Pierre 2009) (Figure 18). 
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2. Réception et entretien des poissons 

Quatre semaines avant la réception des poissons, les aquariums ont été mis en eau et 
chaque filtre a été ensemencé avec un mélange de bactéries nitrifiantes et dénitrifiantes 
(BioDigest, PRODIBIO).  
Les taux de nitrites et de nitrates ont été contrôlés de façon quotidienne grâce à des tests 
colorimétriques (Tetratest NO2

- et Tetratest NO3
-) afin de surveiller le passage des pics de 

nitrites et de nitrates. La température de l’eau des aquariums, le pH, la salinité et la 
concentration de l’oxygène dissout O2 ont également été surveillés. La température de l’eau 
dépendait de la température du laboratoire et variait de 8 à 12°C tout au long des 
expérimentations. Le pH était 7,9 ± 0,2, la salinité était de 30‰ ± 2 et l’O2 de 90% ± 1. 
 

Les poissons proviennent de la ferme Tamaris Sud Fish. Ils ont été pêchés le matin 
même à jeun et transportés dans un volume d’eau de mer d’environ 80 l dans l’obscurité totale 
(Figure 19 et Figure 20). L’oxygénation de l’eau a été assurée par un bulleur à piles fixé sur la 
paroi du conteneur. Le véhicule transportant le conteneur parcourt le trajet jusqu’à la bouée à 
très faible vitesse afin de réduire au plus le stress induit par le transport. 

 

Figure 18 : Poches d'évaporation contenant de 
l'eau contaminée par les métaux 
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Figure 19 : La pêche des loups, ferme 
Tamaris Sud fish 

 

 

Avant de répartir les poissons dans les aquariums, ces derniers sont plongés pendant 
10 min dans de l’eau contenant 0,1% de formol, connu pour être un antiseptique et un 
désinfectant à large spectre. Le but étant d’éliminer au maximum les germes et les bactéries 
qui pourraient être à la surface des poissons et qui pourraient déclencher des maladies une fois 
les poissons en circuit fermé. Les loups sont ensuite répartis dans les aquariums (3 individus 
par aquarium de 75 l et 6 par aquarium de 150 l). Les paramètres de l’eau (NO2

-, NO3
-, T°, 

Salinité, O2…) continuent à être surveillés et l’eau des aquariums est changée tous les jours la 
première semaine puis tous les 2 jours les quatre semaines suivantes. L’acclimatation des 
poissons dure 5 semaines, durant lesquelles les poissons sont restés au calme, à la température 
de la salle et sous photopériode naturelle (12 : 12), ils sont nourris ad libitum avec de la 
nourriture en granulés provenant de chez Le Gouessant (NeoStart2) à partir du huitième jour 
(à leur arrivée, ils sont stressés et ne s’alimentent pas) et sont habitués petit à petit à la 
présence d’une personne dans la salle. Ainsi les variations de l’expression des gènes étudiés 
seront dues uniquement au stress généré par les expérimentations et non aux stress liés aux 
conditions expérimentales. 

 

Figure 20 : Transport des loups 
depuis la ferme Tamaris Sud Fish 

jusqu'au quai 
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Figure 21 : Répartition des poissons dans les aquariums. 
(3 individus par aquarium de 75 l et 6 par aquarium de 150 l)
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II. Etude de l’effet de la température sur 
l’expression de ho-1 

 

L’étude de la température sur l’expression de ho-1 a été effectuée sur 18 loups 
juvéniles âgés d’un an (80-100g) qui ont été reçus et acclimatés comme décrit ci-dessus. Elle 
a été menée selon le protocole de Watabe, Kikuchi, et Aida 1993.  

Nous avons prélevé trois individus témoins (12°C), puis on a chauffé l’eau des 
aquariums d’un degré toutes les heures jusqu’à atteindre 30°C. Un groupe de trois individus a 
été prélevé dans chacune des conditions suivantes : à 1 heure à 30°C, une semaine, deux 
semaines, trois semaines et quatre semaines (Figure 22). Une fois les poissons échantillonnés, 
ils ont été anesthésiés au Phénoxyéthanol (500 ppm) puis sacrifiés. Huit organes on été 
prélevés : le cerveau, le cœur, les branchies, le foie, la rate, les intestins, les reins et le muscle 
et ont été placés dans des tubes eppendorf contenant 5 à 10 volumes de RNAlater® (Ambion, 
Applied Biosystems, France) puis conservés à -80° afin d’être analysés ultérieurement. 

 
 

 

 

 

Figure 22 : Les poissons au cours de l’application 
du stress thermique 
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III. Etude de l’impact des métaux lourds 

sur l’axe hypothalamo-hypophyso-

gonado-hépatique 

1. Etudes préliminaires 
 

Pour que les intoxications des poissons aux métaux soient réellement réalisées avec les 
concentrations souhaitées, il a été précédemment vérifié, en l’absence de poissons, que les 
métaux n‘interagissent pas avec le système et qu’il n’existe pas de phénomène d’adsorption 
(filtres, bactéries, parois des aquariums…). Ainsi, durant la période d’intoxication les 
concentrations des métaux dans l’eau des aquariums ne varient pas et restent stables durant 
toute la durée de l’expérimentation. Il a également été vérifié qu’il n’y a pas de pollution 
générée par le circuit par comparaison des concentrations des métaux dans l’eau de la rade de 
Toulon et l’eau à l’intérieur des aquariums.  

 

2. Détermination des concentrations d’intoxication des 
métaux 

Pour déterminer les différentes concentrations en cadmium et en plomb avec 
lesquelles nous effectuerons nos intoxications, nous nous sommes référés aux concentrations 
moyennes de ces métaux dans le milieu naturel et nous avons constaté que les taux de 
contamination par ces métaux varient significativement d’un milieu à un autre.  
Nous avons donc classé les milieux en non pollués, moyennement pollués et très pollués selon 
les concentrations de chaque métal : 

 

Tableau 4 : Classement des milieux de « non pollué » à «  très pollué » selon leur 
concentrations en cadmium et en plomb 

Métal Non pollué Moyennement pollué Très pollué 

Cadmium < 0,06 µg/l (0,5 nM) > 0,06 µg/l (0,5 nM) 

< 0,1 µg /l  (1 nM) 

> 0,1 µg /l  (1 nM) 

Plomb < 0,2 µg/l (1 nM) > 0,2 µg/l (1 nM) 

< 1 µg /l  (5 nM) 

> 1 µg /l (5 nM) 
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D’après des études préalables réalisées au sein du laboratoire (Pierre 2009), on a choisi 
de travailler sur deux concentrations différentes pour chaque métal. Une première 
concentration qui se rapproche des taux qu’on peut trouver dans le milieu naturel (non pollué) 
et légèrement supérieure à celles qui se trouvent dans les eaux des aquariums. La deuxième 
concentration est 100 fois plus élevée que la première et est largement supérieure aux 
concentrations pouvant exister dans le milieu naturel. Une telle concentration a été choisie 
justement pour provoquer une réponse optimale de l’organisme et une variation observable de 
l’expression des gènes. 
Pour le cadmium nous avons fixé la première concentration Cd1 à 0,5 µg/l et la deuxième 
Cd2 à 50 µg/l. Pour le plomb la première concentration de Pb1 a été fixée à 1 µg/l et la 
deuxième concentration Pb2 à 100 µg/l.  

Tableau 5 : Tableau récapitulatif des concentrations choisies. 

 
 Concentration 

 
 µg/l nM 

Cd 
Cd1 0,5 4,4 

Cd2 50 444,8 

Pb 
Pb1 1 4,8 

Pb2 100 482,6 

 
Pour les intoxications, nous avons utilisé des solutions mères de l’équipe CAPTE. La 
concentration de la solution de cadmium était de 1,99 g/l et celle du plomb de 2,01 g/l. Nous 
avons calculé les volumes des solutions des métaux qu’il fallait ajouter dans les aquariums 
pour obtenir les concentrations souhaitées. 
 

3. Intoxication aux métaux 

60 poissons, âgés de 15 mois et mesurant 20-28 cm ont été reçus, répartis dans les 
aquariums (3 individus par aquarium de 75 l et 6 par aquarium 150 l) et acclimatés comme 
décrit ci-dessus. Nous avons opté pour une méthode d’intoxication aigue qui s’étend sur 96 h 
comme c’est souvent décrit dans la littérature et nous avons choisi le mode d’intoxication qui 
se rapproche le plus de celui qui pourrait se trouver en milieu naturel et qui consiste à la 
contamination via l’eau. Les poissons ont été répartis comme suit : 2 aquariums 75 l et un 
aquarium 150 l pour chaque concentration des métaux (Cd1, Cd2, Pb1 et Pb2) et 4 aquariums 
75 l pour les poissons témoins où l’on ne rajoutera pas de métaux. Ce qui résulte à 12 
individus par condition. Nous avons effectué à T0 l’intoxication des poissons en rajoutant les 
volumes de métaux calculés ci-dessus. A partir du moment où l’eau est contaminée, on ne 
procèdera plus à aucun changement d’eau. Une observation stricte des poissons et des 
paramètres de l’eau des aquariums a été assurée tout au long de la durée de l’intoxication. 
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Durant cette période un faible taux de mortalité a été observé : 2 individus intoxiqués au Cd1 
au bout de 48h, et au bout de 96h, 1 individu intoxiqué au Pb2 au bout de 72h et deux 
individus intoxiqués au Pb1.  

Quand les 96 heures se sont écoulées, les poissons ont été anesthésiés au 
Phénoxyéthanol (500 ppm) puis pesés, mesurés et sacrifiés (Figure 23). Trois séries 
d’échantillonnage ont été réalisées, une série pour les analyses chimiques, une deuxième pour 
l’étude microscopique et une dernière pour la biologie moléculaire.  
 
 

 

Figure 23 : Mesure de la taille et pesée des poissons 

  
Pour les analyses chimiques des tissus, une partie du foie de tous les individus a été 

prélevée, pesée et stockée à -20° pour être analysée plus tard par l’équipe CAPTE. Des 
échantillons d’eau de chaque aquarium ont également été prélevés dans des bouteilles en 
HDPE (Nalgene) après acidification (pH < 2) par ajout d’HNO3 69% (J.T. Baker, Trace Metal 
Analysis) afin de vérifier la composition de l’eau et sa teneur en cadmium et en plomb. 

Pour l’étude microscopique, on a prélevé une petite partie des gonades qu’on a 
observée au microscope afin de déterminer le sexe de chaque individu (cette méthode sera 
décrite en détail ultérieurement). 

Pour l’étude de l’expression des gènes, nous avons procédé au prélèvement de trois 
organes : le cerveau (Figure 24), une partie du foie (Figure 25) et les gonades (Figure 26) 
(après étude microscopique) qu’on a stocké dans des tubes eppendorf contenant du 
RNAlater® (Ambion, Applied Biosystems, France) à -80°C en l’attente d’analyses 
ultérieures. 
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Figure 24 : Prélèvement du cerveau chez les loups 

 

Figure 25 : Prélèvement du foie chez les loups 

 

 

Figure 26 : Prélèvement des gonades chez les loups 
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IV. Analyses chimiques 

1. Dosage des métaux dans l’eau 

Le dosage des métaux dans l’eau a été réalisé grâce à une technique électrochimique 
appelée la Differential Pulse Anodic Stripping Voltammetry (DPASV). Les mesures ont été 
effectuées à l’aide d’un voltamètre AutolabIII (EcoChemie) contrôlé par un logiciel GPE 4,9 
(EchoChemie) connecté à un système à 3 électrodes (663 VA Stand, Metrohm) (Louis et al. 
2009) avec comme électrode de référence (Ag/AgCl/KCL 3 M), une électrode auxiliaire de 
platine et une électrode de travail à goutte de mercure statique (SMDE). Les paramètres de la 
DPASV ont été adaptés d’après Jean et al. 2012 et Oursel et al. 2013. 
 

La détermination des métaux a été réalisée en utilisant une méthode d'ajout d'étalon 
automatique utilisant des pompes seringues CavroXE1000 et les voltamogrammes obtenus 
sont été traités en utilisant le logiciel ECDSOFT (Omanović et al. 2006). Les écarts-types des 
concentrations de métaux mesurées sont en dessous de 5%. Les analyses ont été validées 
d’après la référence certifiée « Nearshore Seawater Reference Material for Trace Metals » – 
CASS5 (NRC CNRC). 

Les concentrations des métaux sur lesquelles nous avons choisi de travailler ont été 
vérifiées avec les concentrations de métaux retrouvées dans les eaux des aquariums par 
l’analyse chimique.  

 

2. Dosage des métaux dans le foie 

Les métaux lourds ont été mesurés après une digestion semi-totale optimisée (Aqua 
Regia extraction) sur des foies préalablement lyophilisés : pour cela 100-300 mg de tissu ont 
été rajoutés à 8 ml d’acide (HNO3:HCl 3 V:1 -V, Fisher Scientific® Trace Analysis grade, 
HNO3 70%-16 M, HCl 37%-12 M) dans des bombes Teflon (PTFE) 50 ml utilisant un four 
micro-ondes(ANTON PAAR Multiwave 3000) à pression et température contrôlées (Tessier 
et al. 2011). La suspension obtenue a ensuite été filtrée à travers un filtre (0.45 µm, Whatman) 
et diluée dans 50 mL d’eau ultrapure. Les éléments traces ont été quantifiés dans des solutions 
de foies miniralisés diluées 5 fois (avec 2% HNO3, Merck suprapur) en utilisant la 
spectrométrie de masse à plasmaà couplage inductif (ICP-MS Nexion 300X, Perkin Elmer), 
une technique qui permet la séparation et la quantification des éléments en fonction de leur 
masse. 

 
En plus des deux métaux utilisés lors de nos intoxications nous avons également 

effectués le dosage des teneurs d’autres métaux dans le foie afin d’étudier d’éventuelles 
interactions pouvant exister entre la concentration du Cd ou du Pb et les autres métaux. Ces 
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métaux dont la concentration a été mesurée sont : le cuivre (Cu), le zinc (Zn), l’arsenic (As), 
le fer (Fe), le cobalt (Co), le manganèse (Mg). 
 
Les limites de détection pour les différents éléments dosés est de 1 µg/g pour le Zn, 0,15 µg/g 
pour le Cu et 0,02 µg/g pour le reste des éléments. 
 

La présence de tous ces métaux dans le foie des poissons provenant de la ferme Tamaris 
Sud Fish, témoigne qu’ils ont été en contact avec ces métaux (y compris le Cd et le Pb) 
pendant leur période d’élevage dans la rade. Tout au long de notre analyse, les poissons 
intoxiqués aux Cd et au Pb seront comparés aux témoins provenant eux aussi de la même 
ferme et ayant été maintenus dans les mêmes conditions expérimentales que les poissons 
traités avec la seule différence l’intoxication par le Cd et le Pb.  
Il serait tout de même intéressant dans des études ultérieures de se référer également à un 
témoin négatif provenant d’un milieu « non pollué » ou de mener l’étude sur des poissons 
élevés dans un milieu contrôlé comme dans de l’eau de mer reconstituée. 
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V. Etudes macroscopique et microscopique 
Les gonades ont d’abord été pesées, examinées et les caractères morphologiques relevés 

: couleur, forme et présence ou non de laitance (Figure 27, Figure 28, Figure 29). En effet, les 
gonades femelles sont généralement orangers et leur forme est arrondie alors que les gonades 
mâles sont plutôt transparentes et leur forme est triangulaire. L’examen macroscopique à cet 
âge permettait, quand cela était possible, de déterminer le sexe phénotypique des poissons. 

 

 

Figure 27 : Examen macroscopique : gonade femelle 

 

Figure 28 : Examen macroscopique: gonade mâle 
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Figure 29 : Pesée des gonades 

Nous avons ensuite procédé à une observation microscopique des gonades en suivant 
le protocole de Guerrero et Shelton 1974 pour le sexage des poissons juvéniles. Pour cela, 
nous avons préalablement préparé une solution d’acéto-carmine en rajoutant 0,5g de carmine 
à 100 ml d’acide acétique 45%. Le mélange a été porté à ébullition pendant 2-4 min puis 
filtré, une fois refroidi, à l’aide de papier filtre. Une couche très fine de gonade est découpée, 
placée sur lame de microscope et couverte par 1-2 gouttes d’acéto-carmine. Le tout est 
recouvert ensuite d’une lamelle et observé avec un microscope optique (grossissement X50). 
L’observation microscopique viendra confirmer le sexe déterminé par l’examen 
macroscopique des gonades ou déterminer le sexe dans le cas où cela n’a pas été possible par 
ce dernier. 
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Figure 30 : Gonades mâles vues au microscope optique (grossissement X50). 

 

Figure 31 : Gonades femelles vues au microscope optique (grossissement X50). 
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VI. Biologie moléculaire 

1. Extraction des ARN totaux 
 

Tous les échantillons des différents tissus ont été prélevés et placés dans des tubes 
eppendorf contenant 5 à 10 volumes de RNAlater® (Ambion, Applied Biosystems, France) 
qui permettra la stabilisation et la conservation de l’ARN. Ensuite ils ont été stockés à -80°C 
pour les futures analyses. 
Les extractions ont été réalisées selon la méthode Eurobio de l’EXTRACT’ALL®  
 
Les ARN sont ensuite traités à la DNase (DNase I Amp Grade, Invitrogen) pour éliminer 
toute contamination à l’ADN. Pour 50 µl on a rajouté : 

- 12 µl de MgCl2 (Invitrogen, 50 mM) 
- 10 µl de DTT (Eurobio, 100 mM) 
- 10 µl de Tampon DNase (×10) 
- 1 µl RNase inhibitor (RNaseOUT, Invitrogen, 40 U/µl) 
- 1 µl DNAse (DNase I Amp Grade, Invitrogen, 1 U/µl) 
- 16 µl d’eau ultra-pure. 

La vérification de la pureté des ARN totaux ainsi que de la détermination des 
concentrations des échantillons ont été réalisées par spectrophotométrie sur NANODROP 
1000. Seuls les ARN totaux dont le rapport DO 260/280 est supérieur à 1,8 et le rapport DO 
260/230 est inférieur à 2,1 sont considérés de bonne qualité et retenus pour nos analyses.  

A la fin des extractions, on a procédé à une vérification de la non contamination des 
ARN totaux par de l’ADN. Pour cela on a réalisé une PCR sur 1 µl d’ARN totaux en utilisant 
des amorces d’un gène invariant, RPL17 et un témoin positif (PCR réalisée sur de l’ADNc de 
loup). L’absence de toute amplification après migration des produits de PCR sur gel d’agarose 
témoigne de la bonne qualité de l’ARN et de sa non contamination. 

 
2. Transcription inverse 

La synthèse de l’ADN complémentaire a été réalisée selon le protocole standard de la 
Superscript II RNase H Reverse Transcriptase (Invitrogen) avec une amorce avec une queue 
poly(dT) (PROLIGO, 100 µM) dont la séquence  

 
5’ CCA CGC GTC GAC TAG TAC AGC CAA TGA TTT TTT TTT TTT TTT TTT 
TTV 3’ 
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Pour cela on a ajouté 1 µl d’ARN au mix suivant : 
1er Mix RT/ V= 12 µl 

- 2µl de dNTP à 5 mM (Invitrogen, 100 mM) 
- 1 µl PolydTTVTail2  (PROLIGO, 100 µM) 
- qsp 12µl d’eau ultrapure 

65°C, 5 min 
 

Nous avons ensuite effectué un 2ème mix qu’on a ajouté au mix précédent après les 5 min 
d’incubation :  

2ème Mix RT/ Vfinal = 19µl 
- 4 µl de tampon RT 5X 
- 2 µl de DTT (100mM) 
- 1 µl de RNase Inhibitor (RnaseOUT, Invitrogen, 40 U/µl) 

42°C, 2 min 
 
Pour finir, on a rajouté au mélange le mix suivant : 

3ème Mix RT/ Vfinal = 20 µl 
- 1 µl de Superscript II reverse Transcriptase (200 U/µl, Invitrogen) 

42°C, 40 min 
70°C, 15 min 
 

3. Réaction de polymérisation en chaîne 

La PCR comporte : 

• Une phase exponentielle durant laquelle on double à chaque cycle la quantité 
d’ADN obtenu au cycle précédent et qui suit donc l’équation : N= N0(1+E)n 
(N0: quantité initiale d’ADN ; E : l’efficacité de la PCR, elle est comprise entre 
0 et 1 ; n : nombre de cycles). 

• Une phase « plateau » durant laquelle il n’y a plus d’amplification et la quantité 
d’ADN reste stable essentiellement à cause de la diminution de la quantité des 
réactifs. Parmi les facteurs qui interviennent dans cette phase on cite: la 
consommation des amorces et des dNTP, la dégradation de la Taq polymérase 
ou encore les amplifiats eux-mêmes… (Khiri et Torresani 1996). 

Nous avons opté pour la PCR semi-quantitative qui consiste à arrêter la réaction de la 
PCR avant d’atteindre cette phase plateau. On a ainsi réalisé les mises au point des PCR des 
gènes étudiés en choisissant un nombre de cycles où la réaction est encore dans sa phase 
exponentielle. La détermination de la température d’hybridation optimale a été réalisée en 
effectuant un gradient de températures. La normalisation de la PCR se fait par rapport à un 
standard interne, un gène invariant (RPL17 ou la ß actine selon la taille du fragment à 
amplifier). L’expression de ces gènes est présumée constante ; ils ont la propriété de 
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s’exprimer dans tous types de cellules et leur expression est indépendante de l’état 
physiologique des individus ou des conditions expérimentales. Cette technique permet ainsi 
d’éliminer les variations qui pourraient être dues aux problèmes de rendement de la PCR ou 
encore les variations dues aux manipulations voire la différence de température pouvant 
exister entre deux puits différents d’un même thermocycleur. 
 

Pour toutes les PCR, un témoin négatif (TN) a été réalisé en utilisant le même mix 
PCR et en remplaçant la quantité d’ADNc prévue par la même quantité en eau ultrapure afin 
de vérifier la contamination possible de nos réactifs. Toutes les PCR ont été réalisées sur 
thermocycleur Eppendorf (Master cycler gradient). 

Les PCR de ho-1, d’aroma, d’arom b ont été réalisées en ajoutant 1 µl d’ADNc au mix 
suivant : 

Mix PCR / V= 50 µl 
- 2 µl de dNTP à 5mM 
- 5 µl de tampon 10X de la Hot Master Taq 
- 0,2 µl de la Hot Master Taq polymérase (5U/µl, Eppendorf) 
- 1 µl d’amorce (gène) Dir à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce (gène) Rev à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce rpl17 Dir à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce rpl17Rev à 10pmoles/µl 
- qsp 50 µl d’eau ultrapure 

 

Les PCR de la gpα, de la fsh, de la lh ont été réalisées en ajoutant 1 µl d’ADNc au mix 
suivant : 

Mix PCR / V= 50 µl 
- 2 µl de dNTP à 5mM 
- 5 µl de tampon 10X de la Hot Master Taq 
- 0,2 µl de la Hot Master Taq polymérase (5U/µl, Eppendorf) 
- 2,5 µl d’amorce (gène) Dir à 10pmoles/µl 
- 2,5 µl d’amorce (gène) Rev à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce rpl17 Dir à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce rpl17 Rev à 10pmoles/µl 
- qsp 50 µl d’eau ultrapure 

 

Pour la vtg, on a ajouté 1 µl d’ADNc au mix suivant : 

Mix PCR / V= 50 µl 
- 2 µl de dNTP à 5mM 
- 5 µl de tampon 10X de la Hot Master Taq 
- 0,2 µl de la Hot Master Taq polymérase (5U/µl, Eppendorf) 
- 2 µl d’amorce vtg Dir à 10pmoles/µl 
- 2 µl d’amorce vtg Rev à 10pmoles/µl 
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- 1 µl d’amorce rpl17 Dir à 10pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce rpl17 Rev à 10pmoles/µl 
- qsp 50 µl d’eau ultrapure 

 

Pour mt, nous avons ajouté 1 µl d’ADNc à : 

Mix PCR / V= 25 µl 
- 1 µl de dNTP à 5mM 
- 2,5 µl de tampon 10X de la Hot Master Taq 
- 0,2 µl de la Hot Master Taq polymérase (5U/µl, Eppendorf) 
- 1 µl d’amorce mt Dir à 10 pmoles/µl 
- 1 µl d’amorce mt Rev à 10 pmoles/µl 
- 0,5 µl d’amorce actineß Dir à 10 pmoles/µl 
- 0,5 µl d’amorce actineß Rev à 10 pmoles/µl 
- qsp 25 µl d’eau ultrapure 

 

Le programme d’amplification utilisé à chaque fois est le suivant 

Programme 
1- 94°C 2 min 
2- 94°C 45 sec 

3- Tm°C 45 sec 
4- 72°C 2 min 

Goto 2 rep n 
5- 72°C 5 min 
6- Hold 14°C 

7- End 
 

 Nous avons jugé indispensable d’effectuer un « dropping » pour certaines de ces PCR. 
Cela consiste à rajouter le couple d’amorces de rpl17 à la réaction de la PCR plus tardivement 
que les amorces du gène en question. En effet, dans une étude de cycles de rpl17 que nous 
avons préalablement réalisée, le nombre de cycles optimal nécessaire pour la PCR de ce gène 
est de 30 cycles. Un « dropping » permet d’éviter que l’amplification de RPL17 entre dans la 
phase « plateau » à la fin de la PCR. Cela évite aussi la compétition entre les deux couples 
d’amorces qui se ferait au détriment des gènes en question peu exprimés par rapport à RPL17 
au début de la réaction. Pour la mise au point, plusieurs « dropping » ont été testés et 
l’efficacité de la PCR a été calculée afin de déterminer le nombre de cycles adéquat pour le 
« dropping ». 
Les séquences des amorces utilisées, les températures d’hybridation, le nombre de cycles, 
ainsi que le numéro de cycle correspondant au dropping sont résumés dans le Tableau 6. 

a) L’hème oxygénase 1 
L’expression de ho-1 chez le loup a fait le sujet d’études au sein de notre équipe 

pendant plusieurs années. En effet, l’ADNc de ho-1 a été cloné et séquencé en 2008 et la 
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séquence publiée sur le site de NCBI sous le numéro d’accès : EF139130. Le protocole de 
PCR a été mis au point et l’expression de ho-1 a été préalablement étudiée dans plusieurs 
tissus (Prévot-D’Alvise et al. 2008). 
L’expression de ho-1 est étudiée sur les huit tissus prélevés chez les poissons destinés à 
l’étude de l’effet de la température (le cerveau, le cœur, les branchies, le foie, la rate, les 
intestins, les reins et le muscle) ainsi que les trois tissus : cerveaux, foies et gonades prélevés 
des poissons intoxiqués par les métaux.  

b) L’aromatase a et l’aromatase b 
Les amorces de l’arom a et celles de l’arom b ont été choisies en suivant le protocole 

de Blázquez et Piferrer 2004. 
L’étude de l’expression de l’arom b et de l’arom a a été réalisée respectivement sur des tissus 
de cerveaux et de gonades prélevés chez les poissons contaminés aux métaux lourds. 

c) La glycoprotéine α, l’homone folliculo-stimulante, sous 
unité ß et l’hormone lutéinisante, sous unité ß  

Pour l’expression des gènes codant pour la FSH et la LH, nous nous sommes 
intéressés aux deux sous unités de chacune des hormones : la sous-unité commune aux deux 
hormones, la gpα et les deux sous-unités variables : fshß et lhß codant respectivement pour la 
FSH et la LH. 
L’étude de ces gènes a été menée sur de l’ARNm extraits de tissus de cerveaux prélevés des 
poissons intoxiqués aux métaux. 
Les amorces ont été choisies en se référant aux séquences d’amorces déjà dessinées et 
publiées par Felip et al. 2008. 

d) Vitellogénine 
La séquence du gène de la VTG chez le loup n’est pas connue. Afin d’étudier 

l’expression de ce gène suite aux intoxications par les métaux nous avons commencé par faire 
un alignement multiple de plusieurs séquences d’ARNm de vitellogénine de plusieurs 
poissons disponibles sur GenBank sur plus de 5607 pb (Figure 32):  

• Oreochromis aureus (GenBank : AF017250.1) 
• Morone saxatilis (GenBank : HQ846510.1) 
• Morone americana (GenBank : DQ020121.1) 
• Pagrus major (GenBank : AB181839.1) 
• Thunnus thynnus (GenBank : GU217572.1) 
• Mugil Cephalus (GenBank : AB288933.1) 
• Hippoglossus hippoglossus (GenBank : EF582607.1) 
• Verasper moseri (GenBank : AB181834.1) 
• Fundulus heteroclitus (GenBank : U07055.2) 
• Oryzias latipes (GenBank : AB074891.1) 
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Nous avons ensuite choisi une séquence « consensus », très conservée chez toutes les 
espèces et on a dessiné un couple d’amorces dégénérées : Vtg01 Dir et Vtg01 Rev (les 
séquences des amorces seront détaillées dans le (Tableau 6). Nous avons commencé par tester 
ces amorces sur de l’ADNc de foies de loups femelles adultes (1 µl) chez qui la vitellogénine 
est normalement exprimée.  
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Figure 32 : Alignement des séquences d’ARNm de la vitellogénine chez 10 espèces de poissons. 
Oreochromis aureus, Morone saxatili, Morone americana, Pagrus major, Thunnus thynnus, Mugil Cephalus, 

Hippoglossus hippoglossus, Verasper moseri, Fundulus heteroclitus, Oryzias latipes. Alignement réalisé sur plus 
de 5607 pb, seule la zone comportant le plus de séquences conservées est représentée. 
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� Détermination des amorces spécifiques : 

Nous avons réalisé une PCR sur de l’ADNc de foie de loup femelle adulte en utilisant 
le programme optimisé précédemment décrit. Le produit de PCR a été par la suite envoyé 
pour séquençage chez GATC BIOTECH. L’alignement entre la séquence vtg directe et la 
séquence vtg reverse  nous a permis de dessiner une partie de la séquence d’ARNm de la 
vitellogénine chez Dicentrarchus labrax.  

 
 

 

Figure 33 : Résultats du séquençage de l’ADNc de la vitellogénine à partir des amorces 
dégénérées chez le loup 

 
Nous avons par la suite dessiné de nouvelles amorces : Vtg Dir et Vtg Rev que nous 

avons testés en suivant le protocole optimisé sur 5 individus femelles matures ce qui nous a 
permis de valider ce nouveau couple d’amorces. Un deuxième séquençage des amplifiats a été 
réalisé chez GATC Biotech afin de confirmer la séquence de la vtg chez le loup. 
Nous avons ensuite utilisé ces amorces pour amplifier l’ADNc pour étudier l’expression de la 
vitellogénine dans le foie des poissons intoxiqués par les métaux. 
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e) Métallothionéine 

Le choix des amorces a été réalisé en se basant sur le travail de Rosalba et al. 2004. La 
mise au pointdu protocole d’amplification a été réalisée sur des foies d’individus qui ont été 
intoxiqués au Cd chez qui on s’attend à une induction de l’expression du gène mt.  

Tableau 6 : Liste des amorces utilisées dans les réactions de polymérisation en chaîne 

Gène Amorces Séquence (5’→3’) Taille Fragment 
(pb) 

Tm 
(°C) 

Nombre 
de cycles 

Cycle 
Dropping 

(rpl17) 

ho-1 ho-1 Dir 

ho-1 Rev 

CCC TGA ATT TCT AGT TGC CCA TGC 

TCC GTC AGC TCC ACG CTG TTC ATC 
201 63 30 _ 

arom a arom a Dir 

arom a Rev 

GGC AGA CTG TGC TGA TCA AA 

TTC GGT ACC CTG TAG CCA TC  
493 59 35 5 

arom b arom b Dir 

arom bRev 

GTC GTT TCT TCC AGC CCT TC  

TGA AGG TTG TGC TGT TCG AG  
230 59 35 5 

gpα gpα Dir 

gpα Rev 

TGG ACT TAT CAA ACA TGG G 

GTG GCA GTC TGT GTG GTT TC 
245 58 35 8 

fshß fshß Dir 

fshß Rev 

GTC ATC CCA CCA ACA TCA G 

TAT GTC TCC AGG AAA GCG 
275 60,2 35 5 

lhß lhß Dir 

lhß Rev 

GCT CAT CAA CCA GAC AGT G 

CAG GCT CTC GAA GGT TAC AG 
286 60 37 7 

vtg Vtg01 Dir 

Vtg01 Rev 

Vtg Dir 

Vtg Rev 

CGT TGA GCT CAT CCA GCT GCT G 

TTC TTG GTC ATG GCC TTC ATG TAA GAG 

AGC TGC TGC GTG TGG CCA G 

TGG CCT TCA TGT AAG AGT AGA C 

792 

 

768 

 

62 35 _ 

mt MT Dir 

MT Rev 

TTT TGT TTT CAA GGT GGA ACC  

AGA GGT TGG TGA ACT TTG TGG 
432 59 30 _ 

rpl 17 rpl17 Dir 

rpl17 Rev 

GGT GGT TCA TCT GGA GCC AAG TTC C 

TTA GAG GCT ATC CGG GGC C 
389 _ _ _ 

ßactine Actine Dir 

Actine Rev 

CAG AGC AAG AGA GAG GTA TCC TGA CC 

ATC CAC ATC TGC TGG AAG GTG GAC 
895 _ _ _ 
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4. Electrophorèse 
 

a) Sur gel d’agarose 
 

Les amplifiats sont séparés par électrophorèse sur gel d’agarose à 1,5% ou 2% (selon 
leurs poids moléculaires) à 120 Volts. La migration est effectuée dans un tampon TBE 1X 
(Tris Borate EDTA – Invitrogen) et dure environ 45 min. Elle est suivie d’une coloration du 
gel dans un bain de TBE contenant du bromure d’éthidium (BEt, Invitrogen) qui a la propriété 
de s’intercaler entre les paires de bases et d’émettre de la fluorescence sous rayonnements 
ultraviolets. La révélation du gel est réalisée grâce à un analyseur d’images (Photo Imageur, 
Vilber Lourmat). La semi-quantification de l’intensité des amplifiats est réalisée ensuite grâce 
au logiciel Image J (Rasband 1997). Une première étape consiste à éliminer une première fois 
le bruit de fond en supprimant les niveaux du gris du gel. On sélectionne ensuite les bandes 
correspondant aux amplifiats qu’on veut quantifier puis on élimine le bruit de fond restant en 
délimitant avec une ligne l’aire sous la courbe de chaque pic. Le logiciel nous donne les aires 
sous la courbe correspondant à chaque amplifiat. La normalisation est réalisée par la suite par 
rapport aux gènes invariants choisis (RPL17 ou ßactine). 

 
b) Electrophorèse capillaire 

 

Elle est réalisée grâce au QIAxcel®, un système rapide (moins de 10 min pour la 
migration de 12 échantillons), de grande sensibilité (moins de 0,1 ng d’ADN/µl) et de très 
haute résolution (3 à 5 pb pour les fragments de taille inférieure à 500 pb). La migration se 
fait grâce à des cartouches de gel, prêtes à l’emploi, constituées de 12 micro canaux contenant 
le gel de migration. La migration se fait sur des microvolumes (0,1 µl) ce qui permet une 
économie sur les échantillons pour d’éventuelles analyses ultérieures. L’analyse est ensuite 
assurée par un système de diodes émettrices et de capteurs optiques pour la détection de 
florescence. Le traitement des résultats se fait grâce au logiciel QIAxcel Screen Gel. Nous 
avons utilisé la cartouche « QIAxcel DNA Screening Catridge » et la méthode AM320 
(voltage d’injection : 5 KV ; temps d’injection : 10 sec). Le marqueur d’alignement qu’on a 
utilisé était le QX 15 bp-3 kb et le marqueur de taille le 100 bp-2,5 Kb (20 ng/µl). Les 
résultats sont représentés non seulement sous forme de gels classiques mais aussi sous forme 
d’électrophérogrammes. Pour l’analyse semi-quantitative de l’expression des gènes, on a la 
possibilité de faire un appel de pic en déterminant par avance la taille des pics recherchés 
ainsi que le rapport entre l’intensité du signal du gène qu’on veut étudier par celui du gène 
invariant (RPL17 ou ßactine). Cette méthode a aussi pour avantage de limiter l’exposition aux 
produits toxiques (BEt) lors de la révélation des gels classiques et d’éliminer les erreurs liées 
aux manipulations. 
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5. Outils statistiques 

a) Etude de l’effet de la Température sur l’expression de ho-1 

au niveau des tissus  
 L’expression de ho-1 a été quantifiée avec le logiciel ImageJ et normalisée avec 
l’expression de rpl17. 
L’analyse des résultats obtenus a été effectuée en utilisant ANOVA avec le logiciel XLSTAT. 
L’hypothèse nulle supposant qu’il n’existe pas de différence significative entre les groupes a 
été rejetée pour une probabilité en dessous de 0,05. Nous avons utilisé le teste de Tukey pour 
déterminer les différences significatives entre deux groupes. 
 

b) Etude de l’effet du Cd et du Pb sur l’expression des gènes 

le long de l’axe HHGH 
 

L’expression des différents gènes étudiés suite à la contamination par les métaux a été 
quantifiée grâce au logiciel QIAxcel ScreenGel et normalisée avec l’expression de rpl17 ou 
de la ßactine selon la taille de la séquence considérée. Ne suivant pas une loi normale, 
l’analyse des résultats a été réalisée en utilisant un test non paramétrique, le test de Kruskal-
Wallis. La détermination des différences significatives entre les différents groupes a été 
effectuée avecle test de Dunn. L’hypothèse nulle (aucune différence significative entre les 
groupes) a été rejetée pour une probabilité inférieure à 0,05. 
L’analyse statistique des résultats concernant la variation de la concentration des métaux dans 
le foie et la recherche de corrélation entre les différents métaux ont été réalisées avec le 
logiciel R. L’hypothèse nulle a été rejetée pour des valeurs de p inférieures à 0,05. 
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RESULTATS ET DISCUSSION 
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Cette étude comporte deux parties, une première portant sur l’effet de la température 
sur l’expression de ho-1 et une seconde qui porte sur l’impact des métaux lourds sur l’axe 
HHGH chez Dicentrarchus labrax.  

Nous commencerons ainsi par présenter les variations de l’expression de ho-1 sous 
l’effet de différentes durées d’exposition à une température de 30°C au niveau de 8 tissus. 
Cette première partie nous permettra d’évaluer la réponse de l’organisme au stress thermique.  

Nous présenterons ensuite les résultats obtenus au terme des 96h d’intoxication des 
loups par deux concentrations différentes de Cd et de Pb (une première du même ordre que les  
concentrations environnementales et une deuxième cent fois plus élevée).  
Dans cette deuxième partie nous évaluerons d’une part l’impact direct du Cd et du Pb sur la 
physiologie, la bioaccumulation et le niveau d’expression de certains gènes le long de l’axe 
HHGH, et d’autre part la capacité des poissons à répondre au stress généré par la 
contamination aux métaux lourds à travers l’évaluation de l’expression des métallothionéines 
dans le foie et de ho-1 le long de l’axe HHGH. 
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I. Etude de l’effet de la température sur 
l’expression de ho-1 

 

Dans cette étude, nous avons étudié l’expression de ho-1 en réponse au stress 
thermique dans différents tissus chez Dicentrarchus labrax (le foie, la rate, les reins, le cœur, 
le cerveau, les branchies, les intestins et le muscles). 

1. Dans le foie 

Une heure après le début du stress thermique, nous avons constaté une augmentation 
de 2,5 fois de l’expression de ho-1 par rapport au groupe témoin. D'une heure à 3 semaines, 
l’expression de ho-1 a continué à augmenter pour atteindre au bout de 4 semaines, une valeur 
4,5 fois plus élevée que le niveau d’expression initial (p= 0,005), mettant en évidence la 
réponse positive de ho-1 à la variation de la température et qui est durée-dépendante (Figure 
34 et Figure 35). 

 
 

 

Figure 34 : Résultat d’électrophorèse des produits de PCR de ho-1 chez Dicentrarchus labrax 
suite à l’augmentation de la température. 

h : heures, s : semaine, pb : paire de bases, 1, 2, 3 : numéro de l’individu. 

 
 Dans une étude précédente réalisée au sein de notre laboratoire dans le cadre des 
travaux de thèse de Pierre et al. 2011, on a étudié les effets de l’augmentation de la 
température (dans les mêmes conditions expérimentales que dans notre étude actuelle sur ho-
1) sur l’expression de deux autres gènes impliqués dans les processus d’acclimatation dans le 
foie : wap65-1 (une isoforme de la «warm temperature acclimation-related 65 kDa protein ») 
et hsp70 (heat shock protein qui agit comme protéine chaperon et assiste les protéines de 
transport nouvellement synthétisées (Rössner, Binková, et Šrám 2003). Les résultats obtenus 
pour ces deux gènes, en plus des résultats que nous avons obtenus pour ho-1 sont illustrés 
dans la Figure 36.  
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Figure 36 : Expression de ho-1, wap65 et hsp70 dans le foie chez Dicentrarchus labrax suite à 
l’augmentation de la température de l’eau. 

L’expression de wap65 et hsp70 a été préalablement déterminée et publiée (S Pierre et al. 2011). Les taux relatifs 
d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont représentées en moyenne ± 

erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative (p<0,05) (Test de Tukey). 

Figure 35 : Expression de ho-1 dans le foie chez Dicentrarchus labrax suite à un stress 
thermique. 

Les taux relatifs d’ARNm (ratio gène étudié/gène invariant) de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-
quantitative. Les données sont représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence 

statistiquement significative (p<0,05) (Test de Tukey). 
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 Nos résultats pour wap65-1 et hsp70 ont montré des similitudes avec ceux observés 
dans la présente étude sur ho-1. En effet, ces trois gènes sont exprimés dans le foie à 12°C en 
dehors de tout stress thermique. ho-1 présente un niveau d’expression beaucoup plus bas que 
celui de wap65-1 et de hsp70 (5 fois moins). Ceci paraît plausible puisque l’expression de ho-
1 n’est normalement induite que dans des conditions de stress cellulaires contrairement à ho-2 
et ho-3 qui, eux, sont exprimés de manière constitutive dans les cellules (Rössner, Binková, et 
Šrám 2003). Après le début du traitement thermique, nous avons noté une augmentation de 2 
à 2,5 fois de l’expression des trois gènes et cela dès une heure d’exposition à 30°C. Au-delà 
d’une heure, l’expression de ho-1 a continué d’augmenter (significativement à 4s), alors que 
celles de wap65-1 et de hsp70 a diminué et a retrouvé des valeurs du même ordre que celles 
trouvées chez les témoins. 

 Les trois gènes wap65-1, hsp70 et ho-1 semblent impliqués chez le loup dans la 
réponse au stress thermique. wap65-1 et hsp70 seraient impliqués à des stades précoces de la 
réponse à l’hyperthermie, alors que la réponse de ho-1 est maintenue plus longtemps et atteint 
des valeurs plus élevées que le niveau d’expression de ho-1 en dehors du stress thermique. 

 Dans une étude menée chez le rat, Raju et Maines 2002 ont également rapporté une 
augmentation de l’expression de ho-1 dans le foie suite à un traitement hyperthermique (42°C, 
20 min). En revanche, les variations de l’expression de ho-1 observées dans cette étude ne 
reproduisent pas le même schéma de variation que dans la notre. En effet, une expression 
maximale de ho-1 a été notée dès la 1ère heure après le stress thermique avec des valeurs 20 à 
40 fois plus grandes que celles des témoins. Six heures après l’exposition au traitement 
hyperthermique, ho-1 reprends des niveaux d’expression du même ordre que ceux du groupe 
contrôle.  

2. Dans la rate 

 Au niveau de la rate, nous avons constaté, au terme de la 4ème semaine de stress 
thermique, une diminution significative (p= 0,014) de l’expression de ho-1 (Figure 37). Cette 
diminution se traduit par des valeurs inférieures au niveau d’expression de base observées 
dans le groupe de poissons témoins (12° C). 
 
 Dans la rate, en dehors du stress, l’expression de ho-1 est semblable à celle rapportée 
par une autre étude chez la même espèce (Prévot-D’Alvise et al. 2008). Parmi tous les 
organes étudiés, l’expression initiale de ho-1 est la plus importante dans la rate où a lieu 
principalement la dégradation de l’hémoglobine et qui nécessite de manière continue 
l’induction de ho- 1 (Braggins et al. 1986; Ryter, Alam, et Choi 2006). 
Suite au stress thermique, on a relevé une diminution remarquable de l’expression de ho-1 
dans la rate. Il a pourtant été rapporté par d’autres études, une sur-expression significative de 
ho-1 dans la rate suite à l’exposition à d’autres type de stress telle que l’exposition à des 
agents hémolytiques (l’aniline, la phénylhydrazine ou la phénacétine) chez le rat (Rokushima 
et al. 2007; J. Wang et al. 2010). 
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3. Dans les reins 

 Une importante baisse de l’expression de ho-1 a également été observée au niveau des 
reins (Figure 38). Cette diminution est apparue plus tôt que celle constatée dans la rate bien 
que dans les deux organes le niveau d’expression initial en dehors du stress thermique était 
similaire. En effet, dès la première heure d’augmentation de la température, l’expression de 
ho-1 a atteint des valeurs nulles et a été maintenue à ce niveau jusqu’à la fin de l’expérience. 

 Dans la même étude réalisée par Raju et Maines 2002 sur les rats, une induction de 
l’expression de ho-1 a été observée dans les reins contrairement à notre étude. Les différences 
dans les températures employées, dans la durée de l’exposition ainsi que l’espèce animale 
expliquent sans doute une telle divergence dans les résultats (Raju et Maines 2002; Hachfi et 
al. 2012).  

 La contribution de ho-1 dans la cytoprotection rénale a été démontrée depuis 
longtemps (Pimstone et al. 1971) et même si ho-1 est faiblement exprimé à ce niveau dans les 
conditions normales, son expression est rapidement induite au cours des lésions rénales. En 
effet, HO-1 est impliqué dans la protection contre les lésions rénales et même dans la 
prévention et la réversibilité des fibroses rénales (Correa, Amano, et Câmara 2012; Costa et 
al. 2009; Courtney et Maxwell 2008).  

 Très peu de travaux se sont intéressés au mode de variation de l’expression de ho-1 en 
réponse au stress thermique dans les reins.  

 
Figure 37 : Expression de ho-1 dans la rate chez Dicentrarchus labrax suite à l’exposition au 

stress thermique. 
Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont représentées 

en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative (p<0,05) (Test de 
Tukey). 
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Une étude portant sur l’effet de l’hypoxie sur l’expression de ho-1 chez le poisson rouge (1% 
O2 pendant 24h) a montré qu’avant l’exposition des poissons au stress, le niveau 
transcriptionnel de ho-1 au niveau des reins était déjà élevé, comme c’est le cas dans notre 
étude. Après l’induction du stress, une induction importante de l’expression de ho-1 a été 
observée dans les reins, précisément dans les zones postérieures (7,8 fois plus élevée que chez 
les témoins) (D. Wang et al. 2008).  

Etant donné que l’hyperthermie a souvent été associée à une induction d’hypoxie dans les 
tissus et même à une chute dans les activités ventilatoires et circulatoires chez les poissons 
(Heise et al. 2006; Pörtner 2002), on s’est plutôt attendu à une induction de ho-1 à ce niveau. 
Mais cette induction n’a pas eu lieu. 
 

 

 

4. Dans l’intestin 

 Au niveau intestinal, nos résultats ont montré que ho-1 est exprimé dans ce tissu en 
dehors du stress. Son expression a été maintenue au même niveau initial même après 
induction du stress thermique et quelque soit la durée du traitement (du même ordre que 
l’expression de ho-1 chez le groupe contrôle). Nous n’avons  noté aucun effet statistiquement 
significatif de la température sur l’expression de ho-1 dans ce tissu (Figure 39). 

 Nos résultats sont en accord avec l’étude menée par Wang et al. 2008 sur le poisson 
rouge et dans laquelle ho-1 était initialement exprimé dans les intestins avant l’induction du 

Figure 38 : Expression de ho-1 dans les reins chez Dicentrarchus labrax suite à 
l’exposition au stress thermique. 

Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont représentées 
en moyenne ± erreur type (Test de Tukey). 
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stress. L’exposition des poissons rouges au stress hypoxique n’a pas induit de changement 
dans l’expression de ho-1 dans ce tissu, comme c’est le cas pour le stress thermique. 
 

 

 
 
 

5. Dans le cœur, le cerveau, le muscle et les branchies 

 Au niveau du reste des organes étudiés (le cœur, le cerveau, le muscle et les 
branchies), le niveau d’expression de ho-1 a été quasiment  nul à l’état physiologique normal 
(groupe 12°) et n’a à aucun moment été affecté par l’augmentation de la température quelque 
soit la durée de l’exposition (Figure 40). 
 

Au niveau cardiaque, il a déjà été démontré que ho-1 est exprimé dans cet organe et 
qu’il joue un rôle primordial dans la régulation de la pression sanguine à travers la production 
de monoxyde de carbone. Une sur-expression de ho-1 a été observée après l’administration de 
l’angiotensine comme réponse adaptative aux lésions cardiaques induites par ce traitement. Le 
rôle cardioprotecteur de ho-1 a également été démontré chez des souris « knockout » 
transgéniques maintenues dans des conditions d’hypoxie (Yet et al. 1999). En revanche 
d’autres études ont rapporté que ho-1 ne s’exprime pas dans le cœur chez Dicentrarchus 
labrax en conditions normales et que même le choc thermique n’induit pas satranscription 
dans ce tissu. 
 
Chez les rats, il a été démontré que l’expression de ho-1 au niveau du cœur était induite par le 
stress thermique (42°C, 20 min) ce qui s’oppose à nos résultats pour cet organe où aucune 

Figure 39 : Expression de ho-1 dans les intestins chez Dicentrarchus labrax suite à l’exposition au 
stress thermique. 

Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont représentées en 
moyenne ± erreur type (Test de Tukey). 
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expression de ho-1 n’a été observée le long de l’expérience (Raju et Maines 2002). Comme 
pour les reins, nous pensons que cela soit lié aux différences de température, la durée 
d’exposition et de l’espèce animale utilisée. 

 En ce qui concerne le cerveau, l’absence de toute expression de ho-1 avant et après le 
stress thermique reviendrait sans doute au fait que ho-1 ne représente pas l’isoforme 
principale de l’hème oxygénase dans ce tissu même s’il existe des études chez le rat qui ont 
montré une expression de ce gène dans le cerveau après traitement hyperthermique (Ewing et 
Maines 1991) et qui ont même identifié plus tard le stress thermique comme étant le seul 
agent de stress qui pourrait augmenter la transcription de ho-1 dans ce tissu (Ewing, Haber, et 
Maines 2012). Mais bien qu’une expression de ho-1 ait aussi été rapportée chez 
Dicentrarchus labrax par Prévot-D’Alvise et al. 2008, ho-2 reste de loin l’isoforme 
prédominante de l’hème oxygénase dans ce tissu. Malgré un effet neuroprotecteur et 
immunologique déjà mis en évidence, le rôle de ho-1 dans ce tissu reste mal connu (Ahmad, 
Zhuang, et Doré 2006; Maines et Gibbs 2005). 
 
 Au niveau des branchies, nos résultats s’opposent à ceux de D. Wang et al. 2008 qui 
ont montré qu’en dehors de tout stress l’expression de ho-1 au niveau des branchies chez le 
poisson rouge était initialement élevée. Nos résultats restent divergents après induction du 
stress. En effet, après exposition des poissons au stress hypoxique, D. Wang et al. 2008 ont 
noté une sur-expression de ho-1 dans ce tissu alors que nous n’avons noté aucun effet du 
stress thermique au niveau des branchies. 
 
 L’ensemble de nos résultats, montrent qu’en dehors de toute situation de stress, ho-1 
est exprimé préférentiellement au niveau du foie, de la rate, des reins, et des intestins. Suite à 
l’exposition des poissons au stress thermique, la réponse de ho-1 à l’augmentation de la 
température dépend non seulement du tissu mais aussi de la durée du stress thermique. En 
effet, l’exposition des poissons à une température égale à 30°C a été suivie d’une sur-
expression de ho-1 au niveau du foie et de sa sous-expression au niveau de la rate au bout de 
4 semaines de traitement. Avant ce terme (4 semaines), la température n’a pas engendré 
d’effets significativement différents des témoins. Une sous-expression de ho-1 au niveau des 
reins a également été observée. Cette dernière survient plus rapidement que dans la rate. Au 
niveau des intestins, bien que ho-1 soit initialement exprimé dans ce tissu (à 12°C), il ne 
semble pas répondre au stress thermique. 
D’autres études semblent nécessaires afin d’étudier les mécanismes qui sont à l’origine de 
cette réponse différente d’un tissu à un autre. 
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Figure 40 : Expression de ho-1 dans le cœur, le cerveau, le muscle, les branchies chez 

Dicentrarchus labrax suite à l’exposition au stress thermique. 
Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont représentées 

en moyenne ± erreur type (Test de Tukey). 
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II. Etude de l’effet des métaux lourds sur 

l’axe hypothalamo-hypophyso-gonado-

hépatique 

1. Impacts physiologiques 

a) Mortalité 

Lors de la période de contamination des poissons fixée à 96h, nous avons eu un taux 
de mortalité de 8% parmi les 60 poissons utilisés dans notre expérimentation. Deux poissons 
appartenaient au groupe Cd1 (taux de mortalité dans le groupe Cd1 = 0,16%), la mort est 
survenue environ 48h après le début de l’intoxication. Un autre poisson appartenant au groupe 
Pb2 (taux de mortalité dans le groupe Pb2 = 0,08%) est mort environ 72h après le début du 
traitement. Les deux derniers poissons faisaient partie du groupe Pb1 (taux de mortalité dans 
le groupe Pb1 = 0,16%) et sont morts quelques heures avant la fin de la durée de 
l’intoxication (à environ 94h). 

Les poissons morts ne présentaient pas de lésions apparentes pouvant être dues à une 
maladie quelconque. Les taux de mortalité étaient similaires dans les deux groupes traités 
(traitement avec les concentrations environnementales et traitement avec les concentrations 
100 fois plus élevées). Ces données vont dans le sens d’une absence de lien de causalité entre 
les intoxications et la mortalité chez le loup. 

b) Croissance 
La taille et le poids des poissons sont illustrés par les Figure 41 et Figure 42. 

Les concentrations utilisées lors de nos expérimentations ne semblent à aucun moment 
affecter la taille ou le poids des poissons traités au Cd et au Pb et même si à première vue on 
pourrait penser à une légère diminution du poids chez les poissons traités, cette différence ne 
s’est révélée statistiquement significative avec aucune des doses administrées de métaux. Cela 
est logique puisque le délai des intoxications, après lequel les poissons ont été sacrifiés, est 
court pour pouvoir observer un effet visible sur la croissance des loups à ce stade de 
développement. 
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Figure 41 : Taille des loups après intoxication (96h) par deux concentrations différentes 
de Cd (0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l). 

 Les données sont exprimées en cm et représentées en moyenne ± erreur type. Test de Kruskal-Wallis et 
Dunn. 

Figure 42 : Poids des loups après intoxication (96h) par deux concentrations différentes de Cd 
(0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l). 

Les données sont exprimées en g et représentées en moyenne ± erreur type. Test de Kruskal-Wallis et Dunn. 
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2. Bioaccumulation métallique au niveau du foie 

Dans cette étude, nous avons choisi d’évaluer la bioaccumulation du Cd et du Pb au 
niveau du foie, connu pour être l’organe préférentiel pour l’accumulation de plusieurs métaux 
lourds et le lieu de détoxification. 
Les teneurs du Cd mesurées dans le foie sont représentées sous forme de graphiques (Figure 
43) ainsi que celles du Pb (Figure 44). 

Nos résultats ont montré une nette augmentation, par rapport aux témoins, des teneurs 
en Cd et en Pb dans les foies des poissons intoxiqués respectivement par le Cd et le Pb. 

Nous avons observé chez le groupe de poissons intoxiqués au Cd une augmentation 
significative de la teneur en Cd du foie chez les poissons contaminés par 0,5 µg/l (p= 0,049) 
et aussi chez les loups traités par 50 µg/l (p= 0,013). 
Nos résultats confirment les données sur le Cd dans la littérature décrivant le foie comme le 
principal organe de stockage de ce métal. En effet, une fois absorbé, le Cd est véhiculé par 
l’hémoglobine vers le foie où il est chélaté par les métallothionéines et stocké. Les MT 
réduisent ainsi sa fraction libre responsable de l’effet toxique du métal.  

En ce qui concerne les poissons intoxiqués au Pb, la bioaccumulation de ce métal au 
niveau du foie n’a été significativement augmentée que chez le groupe intoxiqué par la 
concentration la plus élevée de Pb, 100 µg/l et chez qui la teneur en Pb du foie a plus que 
doublé par rapport aux poissons non contaminés (p= 0,026). 
A faible concentration (Pb1), les teneurs en Pb du foie étaient semblables à celles mesurées 
chez les témoins. Effectivement, une fois à l’intérieur de l’organisme le Pb est 
préférentiellement dirigé via le sang vers les tissus osseux (environ 90%) et seulement 5 à 10 
% sont stockés dans d’autres organes y compris le foie (INERIS 2003). A cela s’ajoute la 
faible affinité des métallothionéines au Pb par rapport à d’autres métaux comme le Cd. Cela 
explique donc la raison pour laquelle la bioaccumulation du Pb dans le foie n’a été 
considérablement augmentée qu’avec une concentration 100 fois plus élevée que la première. 

La teneur en Pb et en Cd du foie retrouvée est donc d’autant plus importante que les 
concentrations de Cd et de Pb utilisées lors des intoxications sont élevées (Cd2 et Pb2).  
Nous soulignons le fait que la majorité des travaux ont recours à des modes d’intoxication qui 
diffèrent du notre (le plus souvent par injections intrapéritonéales) ce qui rend difficile la 
comparaison de nos résultats à ceux rapportés par la littérature.  

 

Etant donné que la toxicité de certains métaux comme le Cd est connue pour être liée à 
la perturbation de l’équilibre d’autres métaux présents à l’intérieur de l’organisme, nous nous 
sommes également proposésd’étudier la teneur du foie en d’autres métaux naturellement 
présents dans l’organisme comme : le cuivre, le zinc, l’arsenic, le fer, le cobalt, le manganèse. 
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 L’analyse de nos résultats représentés dans le Tableau 7, a montré que, mis à part le 
Cd et le Pb, d’autres métaux ont présenté eux aussi une augmentation, très importante pour 
certains de leur bioaccumulation au niveau hépatique. 
En effet, nous avons constaté une augmentation très importante de la concentration de l’As 
dans le foie des poissons traités ainsi que celle du Mn et du Fe. La teneur en Mn par exemple 
a été multipliée par 1,5 chez les poissons traités par Cd1 et par 1,7 chez ceux traités par Pb1. 
La concentration du Fe dans le foie a plus que doublé chez les loups contaminés par Pb1. 

La concentration du Zn dans le foie elle, n’a présenté d’augmentation significative que 
chez les poissons traités par le Cd à 50 µg/l (p= 0,049) et chez ceux contaminés par 1 µg/l de 
Pb. On note tout de même une tendance à l’augmentation de la bioaccumulation du Zn. Les 
teneurs en Co et en Cu du foie n’ont par contre pas changé. 
Nous avons également constaté une diminution de la teneur en Pb dans le foie chez les 
poissons traités par 0,5 µg/l de Cd1 (p= 0,021) alors que la concentration du Cd, dans le foie 
des poissons traités au Pb, n’apas été changée (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 

Cela nous a amené à rechercher s’il existe des corrélations entre la teneur des métaux 
étudiés et la concentration des autres métaux dans le foie. Effectivement nous avons pu 
démontrer : 

• Une corrélation positive entre la concentration du Cd et celle de l’As (p = 7,472-06 et r 
= 0,711) et une corrélation positive entre la concentration du Cd et la concentration de 
Zn (p = 5,434-05et r = 0,659) chez les poissons traités au Cd  

• Une corrélation entre la concentration du Pb et celle du Zn chez ceux traités au Pb (p = 
0,0031 et r = 0,535) chez les poissons traités au Pb. 

De telles interactions entre les métaux ont déjà été rapportées dans la littérature (Pierre 
2009). Cependant le nombre d’études dans ce contexte est très réduit et les mécanismes à 
l’origine de ce phénomène restent mal connus. Les résultats que nous avons obtenus 
représentent des résultats préliminaires ; nous ne sommes pas en mesure d’identifier les 
mécanismes qui pourraient être à l’origine de ces changements ou qui pourraient expliquer les 
interactions observées entre ces métaux. 
Pour le cadmium, il a déjà été démontré un effet protecteur du zinc contre la toxicité du Cd 
chez le rat (El Heni et al. 2008; Rogalska, Pilat-Marcinkiewicz, et Brzóska 2011). Ce qui 
pourrait expliquer en partie les changements des teneurs du foie en Zn chez les poissons 
traités au Cd. Mais mis à part le zinc, nous ne pouvons pas apporter d’explications sur 
l’origine de ces variations. 

Nous ne savons pas si ces métaux sont impliqués dans le processus de détoxification de 
l’organisme et mobilisés pour faire face à cette intoxication ou si au contraire l’intoxication 
par le Cd ou le Pb perturbe l’équilibre d’autres métaux, un déséquilibre qui contribuerait à 
l’effet toxique du métal en question. 
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Les résultats obtenus montrent d’une part, l’intérêt de compléter nos analyses chimiques par 
la biologie moléculaire (par l’étude de l’expression de gènes : fshß, lhß, gpα, arom b, arom a, 
mt, vtg et ho-1) afin de mieux comprendre les mécanismes mis en jeu lors des intoxications 
par les métaux et d’autre part, l’importance d’étudier les interactions pouvant exister entre les 
métaux lors d’études ultérieures. 
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Figure 43 : Teneur en Cd dans le foie chez Dicentrarchus labrax après intoxication par deux 
concentrations différentes Cd (0,5 et 50 µg/l). 

Les données sont exprimées en µg/g (foie sec) et représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent 
une différence statistiquement significative (p<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 

 

 

 

Figure 44 : Teneur en Pb dans le foie chez Dicentrarchus labrax après intoxication par deux 
concentrations différentes de Pb (1 et 100 µg/l). 

 Les données sont exprimées en µg/g (foie sec) et représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent 
une différence statistiquement significative (p<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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Tableau 7 : Variations de la teneur en métaux dans le foie suite aux contaminations par deux 
concentrations différentes de Cd (0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l). 

Les données sont représentées en moyenne et exprimées en µg/g de foie sec. Les lettres indiquent des différences 
statistiquement significatives par rapport aux témoins (P<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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Figure 45 : Corrélations entre les teneurs en : Cd et As ; Cd et Zn ; Pb et Zn dans le foie 

 Les concentrations sont données en µg/g de foie sec. (logiciel R) 
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3. Indice gonado-somatique 

Considéré comme l’un des moyens les plus simples pour déceler un 
dysfonctionnement au niveau des gonades, nous nous sommes proposés dans cette étude 
d’évaluer la variation du GSI après intoxication des loups par le Cd et le Pb. 

Nous n’avons noté aucune variation significative du GSI ni chez les poissons 
intoxiqués parles faibles concentrations des métaux (Cd1 et Pb1) ni chez ceuxtraités par les 
concentrations 100 fois plus élevées (Cd2 et Pb2) (Figure 46). Ces concentrations bien que 
très élevées ne semblent pas suffisantes pour déclencher un dysfonctionnement visible au 
niveau gonadique et ne semblent pas donc avoir une toxicité directe sur les cellules 
germinales à ce stade de l’expérience. On ne peut cependant exclure que le Cd et le Pb 
puissent avoir un effet indirect à long terme sur le fonctionnement gonadique via la 
perturbation de l’axe HHGH et qui aurait nécessité plus de temps (plus de 96h) pour que les 
effets sur les gonades deviennent visibles.  

On peut également penser que la forte bioaccumulation du Cd et du Pb (décrite dans le 
paragraphe précédent) témoigne d’une détoxification « efficace » de l’organisme de ces deux 
métaux. Cette réponse au stress aurait donc pu protéger les gonades de l’effet toxique du Cd 
et du Pb et prévenir les lésions gonadiques qui auraient pu engendrer une réduction du GSI. 

L’étude de l’expression de certains gènes le long de l’axe HHGH, nous apportera 
certainement des réponses à ces hypothèses et nous renseignera plus sur les mécanismes 
impliqués dans la toxicité du Cd et du Pb.  
Si l’axe HHGH est affecté par les métaux, on pourra confirmer que l’effet toxique du Cd et du 
Pb est central (hypothalamus-hypophyse) et non périphérique (les gonades). Cela expliquerait 
la raison pour laquelle nous n’avons pas observé de modification du GSI après 96h 
d’intoxication. Cependant, il aurait pu y avoir une réduction du GSI haut de là de 96h car elle 
aurait pu nécessiter  plus de temps pour s’installer au cas où l’effet des métaux ne se fait pas 
directement sur les gonades. 
Dans le cas contraire (pas d’effets observés au niveau de l’axe HHGH), la conservation de 
GSI normal serait plutôt le résultat de la défense de l’organisme et de sa capacité à répondre 
au stress causé par les métaux. 
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Figure 46 : Variation du GSI chez Dicentrarchus labrax après contamination 
par différentes concentrations de Cd (0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l). 

Les données sont représentées en moyenne ± erreur type (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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4. Niveau d’expression de gènes représentatifs de l’axe 

HHGH 

Il a déjà été démontré dans la littérature que les PE sont capables d’altérer l'expression 
normale des gènes le long de l’axe HHGH. Cette altération peut être directe par la liaison à 
des ERE ou des ARE, ou aussi indirecte à travers des mécanismes compensatoires survenant 
suite à l’impact des PE sur à d’autres niveaux de l’axe HHGH mais qui se traduisent à la fin 
par une modification du niveau transcriptionnel de certains gènes. Un grand nombre de gènes 
situés à différents niveaux de l’axe HHGH peuvent être la cible des PE. De ce fait, nous nous 
sommes proposés d’étudier plusieurs gènes de l’axe HHGH : fshß, lhß, gpα et arom b dans le 
cerveau, arom a dans les gonades, mt et vtg dans le foie. Cette étude nous permettra d’avoir 
une vision globle sur la réponse de l’axe à la contamination par les métaux et d’étudier les 
interactions entre les différents niveaux de l’axe. 

Nous avons regroupé l’ensemble des variations de l’expression des gènes sélectionnés 
le long de l’axe HHGH, au terme de l’intoxication des loups par les différentes concentrations 
de Cd (0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l) dans le Tableau 8. 

 
a) Dans le cerveau 

Chacune des hormones gonadotrophines se compose de deux sous-unités, une sous 
unité commune, la Gpα et une sous-unité variable FSHß et LHß, ces sous-unités sont 
respectivement codées par les gènes gpα, fshß et lhß. Dans cet organe, nous nous sommes 
intéressés à l’effet du Cd et du Pb sur l’expression de ces gènes en plus du gène arom b. Les 
variations d’expression de ces gènes dans le cerveau sont respectivement illustrées dans la 
Figure 47 et la Figure 48. 

Les résultats obtenus chez les poissons intoxiqués par le Cd montrent une tendance à 
l’augmentation du niveau de transcription de fshß, de lhß, de gpα chez le groupe qui a reçu 50 
µg/l, sans pour autant qu’elle soit statistiquement significative en comparaison avec le groupe 
contrôle. En revanche, nous notons une différence significative de l’expression de fshß et de 
gpα entre les poissons traités par 0,5 µg/l de Cd et ceux traités par 50 µg/l de Cd (p = 0,049 et 
0,042 respectivement). 
Si cette augmentation de l’expression de ces gènes se traduisait par des niveaux protéiques 
plus élevés, cela pourrait aboutir à une stimulation de la stéroïdogenèse au niveau gonadique 
et à l’augmentation par la suite des taux de stéroïdes endogènes circulants. 

Chez les poissons traités par le Pb, les gènes codant pour les GtHs ne semblent pas 
être affectés par lesintoxications malgré une légère tendance à la sur-expression de fshß et lhß 
chez les loups avec 1 µg/l de Pb. Néanmoins, cette différence n’a à aucun moment été 
significative et on retrouve chez les poissons traités par 100 µg/l de Pb le même niveau 
d’expression initial (retrouvés chez les témoins). Cette absence d’effet avec une aussi forte 
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concentration de Pb serait probablement liée à l’accumulation du Pb au niveau du squelette et 
au fait que seuls 5 à 10% de la fraction absorbée est répartie sur le reste des tissus, y compris 
le foie, le cerveau et les gonades. 

Nous avons également remarqué que les gènes des gonadotrophines seraient 
légèrement plus sensibles à la contamination au Pb qu’au Cd puisqu’on a pu observer bien 
que minime une réponse de ces gènes avec uniquement 1 µg/l de Pb. D’ailleurs si on compare 
le niveau de transcription de fshß et de lhß obtenus avec Cd1 et avec Pb1, nous constatons une 
réponse plus importante de ces deux gènes avec le Pb (p = 0,071 pour fshß et p = 0,062 pour 
lhß). 

 Âgés de 16 mois au moment du sacrifice, les loups étaient en période prépubère. La 
maturité est normalement précédée par une cascade de changements hormonaux pour que les 
poissons commencent leur première phase de production de sperme et d’ovules. Parmi ces 
changements, des études ont montré des variations du contenu hypophysaire de GnRH. En 
effet, l’isoforme sbGnRH (GnRH de daurade), contrairement aux deux autres isoformes 
sGnRH (GnRH de saumon) et cGnRH (GnRH de poulet) qui restent inchangées, montre des 
fluctuations très importantes avec un pic au moment de l’apparition des premiers mâles 
producteurs de sperme. Cette augmentation est suivie par une augmentation des 
concentrations plasmatiques de LH et des stéroïdes qui jouent un rôle primordial dans 
l’installation de la maturation sexuelle.  

Il parait plausible que les modificationsau niveau dela transcription des gènes codant 
pour les hormones hypophysaires observées au cours de nos expérimentations auraient 
probablement un effet sur les concentrationsd’œstrogènes et d’androgènes circulants ce qui 
pourrait avoir des répercussions sur la maturité chez les loups. Dans ce contexte, nous 
avançons l’hypothèse que de telles augmentations dans l’expression de lhß et de fshß 
pourraient être à l’origine de maturation précoce chez les loups juvéniles.  
Il serait intéressant ultérieurement d’approfondir encore notre étude par des dosages 
plasmatiques des stéroïdes circulants (T, 11KT et œstradiol) afin d’aborder l’impact des PE 
sur l’axe HHGH sous différents angles. 

 

En ce qui concerne l’effet du Cd et du Pb sur l’expression de l’arom b, les résultats 
que nous avons obtenu montrent une diminution importante de l’expression de ce gène chez 
les poissons intoxiqués par 0,5 µg/l de Cd et également chez ceux traités par 50 µg/l de Cd (p 
= 0,017).  

La diminution de l’expression de l’arom b a encore été plus sévère avec le Pb. En 
effet, elle a été réduite au tiers avec seulement 1 µg/l (p = 0,009). Chez les poissons traités par 
100 µg/l, nos résultats ont également montré une sous-expression de l’arom b par rapport aux 
témoins (p= 0,029) mais qui reste du même ordre de grandeur observé chez les loups 
contaminés par Pb1.  
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Bien que la principale source des stéroïdes soit les gonades, il existe aussi une 
synthèse périphérique dans d’autres tissus comme le cerveau, les neurostéroïdes (17-hydroxy-
prégnénolone, déhydroépiandrostérone, androstènedione, testostérone, dihydrotestostérone, 
E2, estrone, progestérone, dihydro- et tétrahydro-progestérone) (Diotel et al. 2011). L’Aromb 
est aussi impliquée dans la différenciation sexuelle chez le loup. Elle est impliquée également 
dans le comportement sexuel et dans la neurogénèse. 
Pour le Pb nos résultats sont cohérents avec la littérature qui décrit le Pb comme inhibiteur de 
l’aromatase (Taupeau et al. 2003), par contre ce n’est pas le cas pour le Cd souvent décrit 
comme oestrogénique. Ces deux métaux pourraient donc avoir un effet sur le comportement 
sexuel chez le loup ou encore sur la neurogénèse. 
La diminution de l’expression de l’arom b, observée suite aux intoxications des poissons par 
les métaux, se traduit normalement par une diminution de la conversion des androgènes en 
œstrogènes et prévenir une éventuelle augmentation de la synthèse des oestrogènes par la sur-
expression des gènes codants pour les GtH. L’axe HHGH met ainsi un mécanisme 
compensatoire chez Dicentrarchus labrax. En effet, les variations précédemment décrites 
dans les niveaux transcriptionnels des gènes des GtHse seraient normalement accompagnés 
d’une augmentation des taux d’œstrogènes endogènes du moins pour le Cd, dont l’effet 
œstrogénique est déjà bien connu.  
En effet, comme on a pu le décrire précédemment, les métaux peuvent agir par d’autres 
mécanismes (que celui de l’aromatase) pour exercer leurs effets œstrogéniques ou 
androgéniques ; en agissant par exemple directement sur la stéroïdogenèse ou simplement par 
l’existence de site de fixation de ces métaux sur les ER comme cela a été démontré pour le Cd 
(Nesatyy et al. 2005). D’autres études sembleraient nécessaires pour confirmer ou infirmer le 
caractère œstrogénique ou androgénique de ces deux métaux chez Dicentrarchus labrax. 

Il est admis que l’arom b joue un rôle important chez Dicentrarchus labrax lors de la 
différenciation sexuelle. En revanche son rôle reste mal connu durant les stades de 
développement plus avancés chez ce poisson. Certaines études confirment son implication 
dans la neurogénèse chez cette espèce dont le développement cérébral est continu tout au long 
de sa vie (Blázquez et Piferrer 2004). Dans ce contexte, et face à la répression de l’arom b 
observée chez les poissons traités avec les métaux lourds, nous pouvons penser que ces 
derniers peuvent avoir un effet sur la neurogenèse chez Dicentrarchus labrax. 
Etant donné que l’expression de l’arom b dépend du sexe, il est intéressant de mener la 
recherche séparément sur deux groupes de sexes différents. Le nombre réduit des femelles 
dans chacun de nos groupe de poissons (T, Cd1, Cd2, Pb1 et Pb2) ne nous a pas permis 
d’établir une analyse statistique de nos résultats dans ce sens. 
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Figure 47 : Expression de l’arom b, fshß, lhß, gpα dans le cerveau chez Dicentrarchus 
labrax après contamination par deux concentrations différentes de Cd (0,5 et 50 µg/l). 
Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative 
(p<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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Figure 48 : Expression de l’arom b, fshß, lhß, gpα dans le cerveau chez Dicentrarchus labrax 
après contamination par deux concentrations différentes de Pb (1 et 100 µg/l). 

Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 
représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative 

(p<0,05) (Test de Kruskal-wallis et Dunn). 
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b) Dans les gonades 

Nous avons illustré les variations de l’expression de l’arom a dans les gonades par la 
Figure 49 pour les poissons intoxiqués au Cd et par la Figure 50 pour ceux intoxiqués au Pb. 

D’après nos résultats, les deux concentrations de Cd employées ne modifient pas 
l’expression de l’arom a. En revanche, le Pb à 1 µg/l induit une sur-expression que nous 
considérerons non significative étant donné la grande variabilité observée entre les individus 
(écart type important). Avec Pb2, l’expression de l’arom a a les  mêmes niveaux d’expression 
que ceuxdes témoins.  

L’activité de l’aromatase dans les gonades est principalement attribuée à l’arom a chez 
les téléostéens, même si une légère expression de arom b a été détectée chez certaines espèces 
(Blázquez et Piferrer 2004). Les niveaux les plus élevés d’expression de l’arom a sont 
rapportés au cours des stades d’ovocyte III (ovocyte vitellogénique) ce qui traduit le rôle 
essentiel des œstrogènes dans le développement des ovaires à ce stade. L’arom a, qui assure 
la conversion des androgènes en œstrogènes, est aussi retrouvée chez les mâles mais avec des 
niveaux d’expression beaucoup plus bas. 

Suite à l’intoxication par les métaux, l’expression de ce gène n’a pas été augmentée, 
contrairement à ce qu’on aurait pus’attendre par rapport à l’augmentation d’expression 
observée précédemment pour la lhß et l’effet œstrogénique connu pour le Cd.  
Nous pensons que la diminution de l’expression de l’arom b dans le cerveau, a contribué au 
maintien d’un équilibre du niveau d’expression de l’arom a dans les gonades en ayant 
prévenu une éventuelle augmentation de la synthèse des œstrogènes qui aurait pu être 
provoquée par la sur-expression des gènes des GtH. Il s’agit de mécanisme compensatoire qui 
aeu lieu en amont des gonades et qui prévenu une éventuelle modification de l’expression de 
l’arom a. A cela s’ajoute la détoxification des métaux par les MT qui aurait certainement 
protégé les gonades d’une toxicité directe et la forte accumulation des métaux dans le foie. 
 

 
À ce stade, seules les réponses hormonales sont affectées par l’intoxication par les 

métaux puisque le GSI, lui, n’a pas été réduit. Avec une concentration de Pb 100 fois plus 
élevée, le système de rétrocontrôle au niveau de l’axe HHGH a été suffisamment stimulé par 
cette forte dose de Pb pour corriger ce trouble en amont des gonades. 
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Figure 49 : Expression de l’arom a dans les gonades chez Dicentrarchus labrax après contamination par 

deux concentrations différentes de Cd (0,5 et 50 µg/l). 
Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative (p<0,05) 
(Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 

 
Figure 50 : Expression de l’arom a dans les gonades chez Dicentrarchus labrax après 

contamination par deux concentrations différentes de Pb (1 et 100 µg/l). 
Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative (p<0,05) 
(Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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c) Dans le foie 
 

���� Expression de mt 
 

Nous avons illustré les résultats obtenus pour les variations de l’expression de mt suite 
aux intoxications au Cd et au Pb respectivement par la Figure 51 et la Figure 52. 

Nous avons constaté une augmentation considérable de l’expression de ce gène dans le 
foie après intoxication au Cd. Cette sur-expression se traduit par des niveaux d’expression 
environ 8,5 fois plus élevés avec Cd1 (p= 0,022) et allant jusqu’à 12,5 fois avec Cd2 
(p=0,040) en comparaison avec le groupe contrôle (Figure 51). Pour le Pb et bien que les 
différences d’expression n’étaient pas statistiquement significatives, nous notons tout de 
même une nette tendance à la sur-expression du gène mt et qui serait d’autant plus importante 
que la concentration du Pb utilisée est grande (Figure 52). Ces résultats sont corrélés avec la 
bioaccumulation de ces deux métaux dans le foie (résultats présentés dans le paragraphe 2-
Bioaccumulation métallique au niveau du foie). Une telle sur-expression était prévisible étant 
donné le rôle connu des MT dans la détoxification des métaux lourds au niveau du foie. La 
grande affinité des résidus cystéines des MT au Cd et avec un moindre degré au Pb explique 
la différence obtenue quant à la réponse de ce gène à la contamination par le Cd et par le Pb. 
A cela s’ajoute le fait que le Pb, contrairement au Cd, ne soit pas véhiculé préférentiellement 
vers le foie et que moins de 10% de sa fraction absorbée soit véhiculée vers ce tissu. 

Nos résultats témoignent, du rôle important que jouent les MT dans la détoxification 
de l’organisme du Cd. Les MT semblent également intervenir bien que faiblement dans la 
détoxification du Pb contrairement à ce qu’on peut trouver parfois dans la littérature.En 
deuxième lieu, les variations observées dans l’expression de mt pourraient expliquer en partie 
l’absence d’effets délétères au niveau gonadique (absence de variation du GSI). En effet, si 
cette sur-expression est suivie par une synthèse et une activité protéique élevée, la 
mobilisation très importante des MT permettra de diminuer la toxicité des métaux lourds. 
Effectivement cela se traduira par une réduction de leur fraction libre biodisponible 
responsable de leur effet toxique et pourra épargner les gonades des effets toxiques du Pb et 
du Cd. A cela s’ajoute également la courte durée de l’expérience (96h), qui certainement n’est 
pas suffisante pour pouvoir observer des effets notables au niveau des gonades.  

���� Expression de vtg 
 

En ce qui concerne vtg, nous n’avons noté aucune expression de ce gène au niveau du 
tissu hépatique. En effet, chez Dicentrarchus labrax, les femelles commencent normalement 
leur premier cycle vitellogénique à trois ans. Nos poissons, âgés de 16 mois à la fin de 
l’expérience, ne sont pas encore matures et en dehors des conditions expérimentales, il est 
tout à fait normal que ce gène ne soit pas exprimé.  

Nous voulions cependant rechercher un éventuel effet œstrogénique du Cd et/ou du Pb 
avec les deux concentrations qu’on a voulu tester pour chaque métal. En effet, les composés 
œstrogéniques sont connus pour être capables d’induire une maturation précoce chez les 
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poissons contaminés ou encore une féminisation des mâles se traduisant par une expression 
devtg chez ces derniers.  

D’après nos résultats, ni les concentrations du même ordre de grandeur que les 
concentrations environnementales du Cd et du Pb, ni celles 100 fois plus élevées n’entrainent 
l’expression de vtg chez les poissons préalablement identifiés mâles par l’examen 
histologique ou l’expression de ce gène chez les juvéniles d’une manière plus générale. 

L’absence d’expression du gène vtg répond à l’hypothèse que nous avions posée dans 
le paragraphe 4-a) qui suppose que l’augmentation de l’expression de lhß pourrait induire une 
installation précoce de la maturité chez nos poissons juvéniles et donc une expression de vtg. 
Malgré l’importance des concentrations utilisées avec les deux métaux, une telle perturbation 
n’a pas été observée. Nous pensons que la mise en jeu du système de rétrocontrôle négatif au 
niveau de l’axe HHGH et de phénomènes compensatoires tels que la répression du gène de 
l’arom b au niveau cérébral, étaient relativement suffisants pour prévenir une maturité 
précoce chez les juvéniles ou la production de VTG chez les mâles. 

Peu d’études sont portées sur l’effet du Pb sur l’expression de vtg, cependant les 
données sur l’effet du Cd sur l’expression de vtg sont très divergentes.  
Certains décrivent le Cd comme ayant un effet coopératif (amplificateur) avec l’E2 dans 
l’induction de vtg. C’est le cas de l’étude réalisée par Lee et al. 2010 lors de laquelle, le 
traitement d’hépatocytes de grenouilles taureau mâles (Rana catesbeiana) par du CdCl2 (100 
nM) associé à l’E2 (100 nM) provoquait une induction de l’expression de vtg 
significativement plus élevée qu’avec l’E2 seul. 
En revanche d’autres études in vivo le décrivent comme un élément inhibiteur de l’expression 
de vtg induite par l’E2 sur des cellules d’hépatocytes de la truite arc en ciel (Cd à 1 µM) 
(Hwang, Kagawa, et Mugiya 2000). 

Dans notre étude, aucun effet n’a été observé sur l’expression de vtg quelque soit le 
métal utilisé ou les concentrations utilisées. Dans nos conditions expérimentales, les deux 
métaux n’entrainent pas de perturbations du développement ou de maturation chez les loups 
juvéniles. 
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Figure 51 : Expression de mt dans le foie chez Dicentrarchus labrax après contamination par 

deux concentrations différentes de Cd (0,5 et 50 µg/l). 
Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative (p<0,05) 
(Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 

 

 

 

Figure 52 : Expression de mtdans le foie chez Dicentrarchus labrax après contamination par 
deux concentrations différentes de Pb (1 et 100 µg/l). 

Les taux relatifs d’ARNm des gènes ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 
représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative 

(P<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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Tableau 8 : Tableau récapitulatif des ratios gène étudié/gène invariant de : l’arom b, fshß, lhß, gpα 
dans le cerveau, de l’arom a dans les gonades et de mt dans le foie chez Dicentrarchus labrax après 

contamination par différentes concentrations de Cd (0,5 et 50 µg/l) et de Pb (1 et 100 µg/l). 
sd : écart-type, CV% : coefficient de variation en pourcentage, n : nombre d’individus considérés. 

 

arom b arom a fshß Lhß gpα vtg Mt 

T 

Moyenne  0,115 0,132 0,230 0,194 0,354 0,000 0,008 

sd 0,069 0,136 0,099 0,224 0,460 0,000 0,014 
CV% 60 103 43 116 130 _ 173 
N 11 12 10 11 11 8 7 
Erreur type 0,021 0,039 0,031 0,068 0,139 0,000 0,005 

Cd1 
(0,5µg/l) 

Moyenne  0,058 0,129 0,202 0,126 0,174 0,000 0,069 

sd 0,030 0,130 0,239 0,218 0,268 0,000 0,060 
CV% 51 100 118 173 154 _ 87 
N 10 10 10 10 10 10 7 
Erreur type 0,009 0,041 0,076 0,069 0,085 0,000 0,023 

Cd2 
(50 µg/l) 

Moyenne  0,051 0,121 0,391 0,384 0,654 0,000 0,103 

sd 0,044 0,037 0,446 0,539 0,968 0,000 0,155 
CV% 86 30 114 140 148 _ 150 
N 12 12 12 12 11 11 10 
Erreur type 0,013 0,011 0,129 0,156 0,292 0,000 0,049 

Pb1 
(1 µg/l) 

Moyenne  0,038 0,191 0,262 0,475 0,346 0,000 0,024 

sd 0,021 0,080 0,195 0,624 0,242 0,000 0,020 
CV% 57 42 75 131 70 _ 81 
N 10 9 10 10 8 9 6 
Erreur type 0,007 0,027 0,062 0,197 0,086 0,000 0,008 

Pb2 
(100 µg/l) 

Moyenne  0,051 0,136 0,175 0,223 0,310 0,000 0,098 

sd 0,039 0,040 0,070 0,314 0,504 0,000 0,187 
CV% 77 29 40 141 162 _ 190 
N 11 11 11 11 11 10 10 
Erreur type 0,012 0,012 0,021 0,095 0,152 0,000 0,059 
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5. Effet du Cd et du Pb sur l’expression de ho-1 

A travers l’étude du niveau de transcription de ho-1 dans le cerveau, les gonades et le 
foie nous évaluons entre autre la réponse de l’organisme au stress induit par la contamination 
par les métaux et plus précisément celle de l’axe HHGH. 
Les niveaux d’expression moyens de ho-1 retrouvés suite aux intoxications par le Cd et le Pb 
sont résumés dans le Tableau 9 et illustrés par les graphiques présentés par la Figure 53 pour 
le Cd par la Figure 54 pour le Pb. 
 

a) Réponse de ho-1 au Cd 

Au niveau du cerveau et des gonades, les moyennes de l’expression de ho-1 étaient 
statistiquement équivalentes chez les poissons intoxiqués au Cdet ceux qui n’ont pas été 
contaminés. Nous n’avons donc constaté aucun effet de ce métal ni avec Cd1 ni avec Cd2. 
Cette absence de réponse de ho-1 au stress infligé par l’intoxication au Cd traduit 
probablement une absence d’adaptation au stress à ce niveau et pourrait expliquer les 
variations de l’expression des gènes codant pour les GtHs précédemment décrites dans le 
paragraphe 4. a) et qui étaient d’autant plus importantes avec Cd2. 

En revanche, au niveau du foie, nous avons constaté une légère augmentation de 
l’expression de ho-1 chez les poissons traités par 0,5 µg/l de Cd mais qui n’était pas 
statistiquement significative. Chez les loups intoxiqués par 50 µg/l de Cd la sur-expression de 
ce gène a été encore plus importante avec des valeurs multipliées par près de 2,5 par rapport 
aux témoins. Cette variation du niveau de transcription chez ce groupe de poissons est 
significative non seulement par rapport aux témoins (p= 0,029) mais aussi par rapport au 
groupe traité avec 0,5 µg/l de Cd (p= 0,050) montrant que l’expression de ho-1 dans ce tissu 
est concentration dépendante. Une telle réponse est plausible étant donné que le Cd est 
préférentiellement stocké dans le foie. 
 

b) Réponse de ho-1 au Pb 

La réponse des loups à la contamination par le Pb, diffère de celle observée avec le 
Cd. En effet, au niveau du cerveau, nous avons noté chez les poissons intoxiqués par 100 µg/l 
que l’expression de ho-1 a presque doublé par rapport au premier groupe intoxiqué par 
uniquement 1 µg/l (p = 0,001). Bien qu’il ne s’agisse pas de l’isoforme la plus abondantede 
l’hème oxygénase au niveau du cerveau, ho-1 semble répondre de manière considérable au 
stress induit par le Pb dans ce tissu. Ceci est cohérent avec la neurotoxicité démontrée de ce 
métal. 

Au niveau des gonades, l’expression de ho-1 n’a pas été affectée par le Pb et ce avec 
les deux concentrations qui ont été utilisées dans nos expérimentations. 

En revanche, au niveau hépatique, suite à l’intoxication des poissons par le Pb, ho-1 
répond de manière similaire à celle au Cd. En effet, nos résultats montrent une augmentation 
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de l’expression de ce gène chez les poissons contaminés. Cette expression a effectivement 
presque doublé chez les poissons traités avec 1 µg/l et devient statistiquement significative 
chez le groupe traité avec 100 µg/l de Pb avec des valeurs 2,75 fois plus élevées que celles 
observées chez les poissons non contaminés (p = 0,005). Comme pour le Cd, l’expression de 
ho-1 dans ce tissu est concentration dépendante avec le Pb. Bien que le foie ne soit pas le 1er 
lieu de stockage du Pb, la réponse de ho-1 témoigne d’un état de stress et de changements 
important dans ce tissu. 
 

L’ensemble de nos résultats montre que l’expression de ho-1 dépend non seulement du 
tissu, mais aussi du métal et de la concentration de ce dernier. En effet, conformément à la 
littérature, en dehors de toute situation de stress, ce gène est plus exprimé dans le foie que 
dans le cerveau ou les gonades. Nos résultats dans le foie montrent des niveaux d’expression 
deux fois plus élevés que ceux retrouvés au niveau du cerveau et les gonades.  

En ce qui concerne la nature du métal, ho-1 est plus sensible au Pb qu’au Cd surtout au niveau 
du cerveau où nous avons constaté que la sur-expression de ce gène a été largement plus 
importante avec le Pb en comparant les niveaux de transcription obtenus avec Cd2 et Pb2. 
Cette différence dans la réponse aux deux métaux s’est révélée statistiquement significative (p 
= 0,042 pour Cd2 et Pb2).  

Pour les deux métaux étudiés, l’expression de ce gène dans le foie s’est montrée concentration 
dépendante comme on a pu le décrire ci-dessus. La réponse de ho-1 montre une certaine 
tolérance des loups au stress métallique. 
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Figure 53: Variation de l'expression de ho-1 après contamination par deux 
concentrations différentes de Cd (0,5 et 50 µg/l) dans le cerveau, les gonades et le foie. 
Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative 
(p<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 



      

132 

      

 

 

 

 

Figure 54 : Variation de l'expression de ho-1 après contamination par deux 
concentrations différentes de Pb (1 et 100 µg/l) dans le cerveau, les gonades et le foie. 
Les taux relatifs d’ARNm de ho-1 ont été déterminés par PCR semi-quantitative. Les données sont 

représentées en moyenne ± erreur type. Les lettres indiquent une différence statistiquement significative 
(p<0,05) (Test de Kruskal-Wallis et Dunn). 
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Tableau 9 : Tableau récapitulatif des ratios ho-1/rpl17 au niveau de l'axe HHGH 
chez Dicentrarchus labrax après intoxication au Cd (0,5 et 50 µg/l) et au Pb (1 et 

100 µg/l). 
sd : écart-type, CV% : coefficient de variation en pourcentage, n : nombre d’individus 

considérés. 

ho-1 

Cerveau Foie Gonades 

T 

Moyenne  0,346 0,790 0,359 

sd 0,061 0,475 0,281 
CV% 18 60 78 
n 8 6 10 
Erreur type 0,022 0,194 0,089 

Cd1 
(0,5 µg/l) 

Moyenne  0,278 1,022 0,399 

sd 0,146 0,514 0,302 
CV% 53 50 76 
n 10 10 9 
Erreur type 0,046 0,162 0,101 

Cd2 
(50 µg/l) 

Moyenne  0,336 1,903 0,406 

sd 0,123 0,956 0,212 
CV% 37 50 52 
n 12 8 12 
Erreur type 0,036 0,338 0,061 

Pb1 
(1 µg/l) 

Moyenne  0,254 1,383 0,448 

sd 0,118 1,151 0,251 
CV% 46 83 56 
n 10 7 9 
Erreur type 0,037 0,435 0,084 

Pb2 
(100 µg/l) 

Moyenne  0,485 2,172 0,528 

sd 0,153 0,802 0,191 
CV% 32 37 36 
n 11 10 11 
Erreur type 0,046 0,254 0,058 
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CONCLUSION GENERALE ET 
PERSPECTIVES 
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 La surveillance de la qualité du milieu marin s’est longtemps limitée à l’évaluation de 
paramètres physiques, chimiques et/ou écotoxicologiques dans l’eau de mer, en amont de 
l’impact des variations des facteurs environnementaux ou de l’effet toxique d’un polluant sur 
les organismes marins. 
Depuis les années 90, les chercheurs s’intéressent de plus en plus à la biosurveillance du 
milieu marin par l’étude de l’effet des facteurs environnementaux sur les organismes marins 
et de la réponse biologique de ces derniers pour évaluer l’état de l’écosystème marin. L’étude 
de biomarqueurs, les outils biochimiques et la biologie moléculaire sont parmi les outils les 
plus utilisés pour l’évaluation de l’impact des facteurs environnementaux sur les écosystèmes 
marins. 
 
 En effet, l’étude de l’impact de l’environnement sur les organismes marins et l’étude 
de biomarqueurs reflètent d’une part l’état de santé des individus ou d’une population mais 
aussi a fortiori l’état du milieu dans lequel ils vivent. Ils aident ainsi à établir un diagnostic 
précis et à évaluer de manière globale l’état du milieu marin, un milieu complexe qui 
rassemble à la fois plusieurs polluants qui, non seulement, interagissent entre eux (synergie ou 
antagonisme) mais aussi avec les paramètres physico-chimiques du milieu. 
Du fait de leurs interactions avec l’équilibre du système hormonal et de la multitude des effets 
qu’ils peuvent engendrer à différents niveaux du système endocrinien, les PE, qu’ils soient 
d’origine naturelle ou anthropique, sont parmi les polluants les plus concernés par cette notion 
de biosurveillance. Parmi les PE, certains métaux lourds comme le Cd et le Pb posent un 
sérieux problème environnemental. 
  
 Ce travail s’inscrit dans cette problématique. Nous nous sommes proposés durant cette 
thèse, d’étudier chez Dicentrarchus labrax : sa réponse au stress thermique par l’évaluation 
des variations de l’expression de ho-1 et l’impact d’une intoxication aigue (96h) par le Cd et 
le Pb sur l’axe HHGH et sa réponse au stress engendré par ces métaux. 
Lors des différents travaux menés au cours de ces années de thèse, plusieurs résultats se sont 
dégagés quant à l’impact du stress thermique et du stress lié aux métaux chez le loup juvénile. 
Les résultats obtenus au terme de notre étude ont également ouvert de nombreuses 
perspectives de recherche. 
 
 
 L’ensemble de nos résultats obtenus concernant la réponse de ho-1 au stress qu’il soit 
thermique ou chimique, montrent que ho-1 est très impliqué dans la réponse au stress. 
Lors de la première partie de notre étude, portant sur l’effet du stress thermique sur 
l’expression de ho-1, nos résultats montrent qu’en dehors de tout stress thermique, ho-1 est 
exprimé différemment au niveau des organes étudiés. En effet, il est préférentiellement 
exprimé dans le foie, la rate, les reins et les intestins alors qu’il ne s’exprime quasiment pas 
dans le cœur, le cerveau, les branchies ou le muscle. 
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Suite à l’exposition des poissons à une température élevée, nous pouvons confirmer que ho-1 
est impliqué dans la réponse au stress thermique. Mais cette réponse dépend fortement de 
l’organe étudié d’une partet d’autre part de la durée pendant laquelle les poissons sont 
exposés au stress thermique. En effet, une sur-expression de ho-1 dans le foie a été observée 
au bout de 4 semaines d’exposition à 30°C et aucun effet, dû au changement de la 
température, n’a été noté avant ce délai. En revanche au niveau de la rate et des reins, le stress 
thermique a été suivi d’une sous-expression de ho-1 survenue plus rapidement dans les reins 
(dès 1h) par rapport à la rate (4 semaines). Cependant dans les intestins, ho-1 ne répond pas 
au stress induit par l’augmentation de la température. 
ho-1 n’est pas exprimé à l’état physiologique normal au niveau du reste des organes étudiés 
(le cœur, le cerveau, le muscle et les branchies), et son expression n’a à aucun moment été 
induite par l’augmentation de la température quelque soit la durée de l’exposition 
Le nombre d’études sur l’expression de ho-1 en réponse au stress thermique reste 
relativement réduit. De plus, les modèles animaux utilisés ainsi que les températures et les 
durées d’expositions choisies sont très variables d’une étude à une autre, ce qui rend la 
comparaison entre les résultats très limitée.  D’autres études plus approfondies et plus ciblées 
semblent être indispensables pour mieux comprendre les mécanismes d’induction de ho-1 
dans les processus d’adaptation des loups aux températures élevées. 

 Dans la 2ème partie de notre étude portant sur la réponse de ho-1 au stress induit par le 
Cd et le Pb, nos résultats montrent que la réponse de ho-1 dans le foie est la plus importante 
par rapport aux autres organes. 
Aucun effet des deux métaux n’a été observé au niveau des gonades quelles que soient les 
concentrations, alors qu’une sur-expression de ho-1 a été constatée dans le cerveau 
uniquement avec 100 µg/l de Pb. Dans la littérature, le Pb est souvent impliqué dans les 
lésions neurologiques, ce qui rend nos résultats dans ce tissu plausible. Mais c’est au niveau 
du foie, que ho-1 répond le plus aux contaminations par le Cd et par le Pb et cette réponse est 
d’autant plus importante que la concentration du métal est importante. Cela traduit un état de 
stress au niveau de ce tissu et une mise en place de mécanismes d’adaptation afin de réduire 
l’impact de la contamination. En effet, le foie joue un rôle principal dans les processus de 
détoxification ce qui explique de telles modifications dans cet organe. 
 
 En conclusion, ho-1 semble être un bon indicateur de stress à large spectre au niveau 
du foie chez Dicentrarchus labrax qui répond aussi bien au stress physique que chimique. 
Plus étudié et utilisé chez l’homme, ce gène semble présenter autant d’intérêt chez les 
poissons et est parfaitement adaptable, dans le foie, à la mise en application dans la 
biosurveillance des milieux marins. Il renseigne sur l’état physiologique de l’organe et de 
l’organisme de façon plus générale. 

ho-1 répond aussi bien au stress thermique (réponse durée dépendante) qu’au stress chimique 
induit par la contamination par le Cd et le Pb (réponse concentration dépendante). Il pourrait 
faire partie d’une batterie de gènes qui constitue une puce à ADN, spécifique au loup, qui 
pourrait être utilisée comme biomarqueur de stress thermique ou stress induit par les métaux 
chez Dicentrarchus labrax. La rapidité de sa réponse au stress ainsi que la longue durée de 
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son implication dans la réponse au stress thermique ainsi que sa capacité à répondre à 
différents types de métaux et de manière concentration dépendante font de lui un bon candidat 
pour ce genre d’études. ho-1 devrait être associé à d’autres gènes afin d’apporter plus de 
renseignements sur la nature du stress subi par les poissons. On pourrait l’associer par 
exemple à hsp 70 et wap65 pour détecter un stress thermique, et à d’autres gènes comme vtg, 
mt et aromb… pour détecter un stress chimique.  
 
 
 Dans la deuxième partie de notre étude sur l’impact des contaminations par le Cd et le 
Pb sur l’axe HHGH chez le loup juvénile, nous notons l’absence d’effets physiologiques 
notables avec les deux métaux étudiés qu’ils soient utilisés en doses environnementales ou à 
des concentrations 100 fois plus élevées. En effet, ni la croissance globale des poissons, ni le 
GSI n’ont été impactés par ces contaminations. Nous lions cela en premier à la courte durée 
du traitement (intoxication aigue sur 96h) mais aussi au délai après lequel les poissons ont été 
sacrifiés puisque le sacrifice a eu lieu directement après la fin de la période du traitement. Ce 
délai étant court, il est tout à fait logique de ne pas observer d’effets physiologiques qui 
auraient nécessité plus de temps pour s’installer ou de différences significatives par rapport 
aux poissons non traités. 

 En ce qui concerne la bioaccmulation du Pb et du Cd dans le foie, nous concluons que 
les deux métaux sont bioaccumulés au niveau de cet organe. Nos résultats sont en accord avec 
la littérature, qui décrit le foie comme l’organe de stockage préférentieldu Cd, puisque sa 
teneur dans le foie était significativement plus élevée par rapport aux témoins avec seulement 
0,5 µg/l de Cd. Alors que pour le Pb, il n’a été considérablement bioaccumulé dans le foie 
qu’avec 100 µg/l de Pb puisque les 90% de la fraction absorbée sont dirigées vers le squelette 
et les 10% sont répartis entre le foie et d’autres tissus comme le cerveau et la rate. Il est donc 
normal que la fraction parvenue au foie avec 1 µg/l ne soit à la limite de détection des 
appareillages (0,02 µg/g). 

 L’un des résultats intéressants de ce travail, est la mise en évidence d’une corrélation 
entre les teneurs en Cd ou en Pb dans le foie et la concentration d’autres métaux naturellement 
présents dans cet organe. Ainsi à la fin de notre étude nous avons démontré qu’il existe une 
corrélation positive entre la teneur en Cd du foie et celle en As, entre la teneur en Cd et celle 
en Zn et entre la teneur en Pb et celle en Zn également.  
Nous pensons que de telles interactions sont directement liées aux variations des 
concentrations des MT dans le foie. Ces protéines jouent effectivement un rôle très important 
dans l’homéostasie du Zn et des métaux de façon plus générale dans l’organisme. L’induction 
des MT de façon massive suite à la contamination par les métaux, perturbe sans doute, 
l’équilibre des autres métaux. 
Nos résultats sur les variations des niveaux d’expression de mt au niveau du foie suite à la 
contamination des loups par le Cd et le Pb, viennent renforcer cette hypothèse. En effet, le 
gène mt est clairement exprimé avec les deux concentrations du Cd et sa sur-expression est 
d’autant plus importante que la concentration en Cd est élevée. Pour le Pb, et du fait que 
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l’affinité des MT pour le Pb soit plus faible que pour le Cd, une légère sur-expression (non 
significative) a été observée avec 100 µg/l de Pb. 
Nos résultats sont en accord avec la littérature où l’expression de mt est décrite comme l’un 
des biomarqueurs les plus intéressants dans la contamination métallique notamment celle par 
le Cd. Néanmoins, nous soulignons que, bien qu’elle soit largement utilisée dans ce contexte, 
l’expression de mt ne dépend pas uniquement de la contamination par les métaux lourds. En 
effet, elle dépend également d’autres facteurs environnementaux comme la densité de 
l’élevage en aquaculture. Donc comme l’expression de ho-1, celle de mt constitue un 
biomarqueur à large spectre qui indique certainement la présence d’un stress mais qui 
n’apporte pas une réponse catégorique quant à la nature de ce stress. 
 
 Nos résultats concernant l’impact du Cd et du Pb sur l’expression de gènes 
représentatifs de l’axe HHGH (fshß, lhß, gpα, l’arom b et l’arom a) montrent que «  la 
réponse hormonale » le long de l’axe HHGH est plus sensible que les paramètres 
physiologiques. La contamination métallique par le Cd est accompagnée par une légère 
tendance à la sur-expression des GtHs qui pourrait, si elle est traduite par des taux protéiques 
plus élevés, stimuler la synthèse de stéroïdes. Le Pb, lui, n’affecte pas l’expression des gènes 
codant pour les GtHs. Les deux métaux induisent pourtant une sous-expression de l’arom b ce 
qui devrait se traduire par une diminution de la conversion des androgènes en œstrogènes. 
Cela correspond à un mécanisme compensatoire mis en place par l’axe HHGH afin de 
prévenir l’augmentation de la synthèse de stéroïdes pouvant résulter de la sur-expression des 
gènes GtHs. Déjà décrit comme inhibiteur de l’aromatase, nos données sur le plomb sont en 
accord avec la littérature par contre ce n’est pas le cas pour le Cd souvent décrit comme 
oestrogénique. 
 
Autre que son rôle dans la synthèse hormonale, l’arom b joue un rôle dans la neurogenèse 
chez le loup. A l’issue de notre travail, nous pensons que le Cd et le Pb pourraient avoir un 
effet négatif sur la neurogenèse chez cette espèce. 
L’expression de l’arom b dépend du sexe. Cependant le nombre réduit de femelles dans 
chacun de nos groupes de poissons (T, Cd1, Cd2, Pb1 et Pb2) n’était pas suffisant pour établir 
une analyse statistique de nos résultats dans ce sens. Il serait certainement intéressant de 
reproduire nos expérimentations séparément sur un groupe de mâles et un groupe de femelles 
avec un nombre d’individus suffisant afin de pouvoir évaluer la tendance de l’expression de 
l’arom b dans chaque groupe de sexe.  

Au niveau des gonades, la contamination des poissons par le Cd, n’a pas été suivie 
d’une sur-expression de l’arom a malgré l’augmentation du niveau transcriptionnel de lhß et 
l’effet œstrogénique du Cd souvent décrit dans la littérature. Nous expliquons cela par la 
diminution de l’expression de l’arom b dans le cerveau qui a pu prévenir de tels changements 
dans le niveau d’expression de l’arom a dans les gonades. Il s’agit d’un mécanisme 
compensatoire ayant eu lieu en amont des gonades. Egalement, la contamination métallique 
par le Pb n’a pas induit de sur-expression de l’arom a. On constate donc une certaine 
tolérance des loups aux contaminations par les métaux grâce au rôle important que joue les 
métallothionéines et l’accumulation des métaux dans le foie. 
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 Pour finir, les deux métaux n’ont, à aucun moment, induit l’expression de vtg au 
niveau hépatique. On pourrait penserque l’intoxication aigüe aux Pb et au Cd n’induit pas de 
maturation précoce chez les loups juvéniles, ni la synthèse de vtg chez les loups identifiés 
mâles par l’examen microscopique. Mais étant donné la courte durée d’exposition, une 
seconde étude utilisant des durées d’exposition plus prolongées est nécessaire pour confirmer 
que les deux métaux n’ont pas d’effet sur l’expression de vtg. 
 
 D’après les résultats que nous avons obtenus, il est clair que l’une des premières 
réponses aux contaminations métalliques est le changement du niveau de transcription de 
certains gènes tels que ho-1, mt, arom b, fshß… Cependant les mécanismes par lesquels les 
métaux induisent de telles modifications sont insuffisamment connus. 
En effet, ils peuvent se fixer sur des MRE (Metal Response Element) situés en amont des 
gènes en question, comme ils peuvent interagir avec le Ca2+ perturbant les voies de 
transduction de signal. La piste de la capacité d’induire des mutations au niveau de l’ADN est 
également possible surtout pour le Cd qui est classé parmi les polluants mutagènes par l’union 
européenne (INERIS 2011). 
 

Nos différents résultats ont donc montré que le stress thermique et le stress engendré 
par les métaux lourds à effet perturbateur endocrinien sont responsables de dérèglements au 
niveau transcriptionnel de ho-1, impliqué dans l’homéostasie, et de gènes clefs, impliqués 
dans la fonction de l’axe HHGH.  
Ces impacts dépendent de l’organe, du type de stress, de la durée du traitement (quand il 
s’agit de stress physique), et de la concentration du polluant (quand il s’agit de stress 
chimique).  

D’après nos résultats, les concentrations environnementales que nous avons utilisées 
pour les deux métaux, ont engendré des changements au niveau de l’axe HHGH. Il est donc 
évident que les poissons sauvages, continuellement exposés dans leur milieu naturel à de 
telles concentrations de contaminants, sont encore plus concernés par l’effet perturbateur 
endocrinien du Cd et du Pb. 
 

Les différents résultats obtenus au cours de ces travaux de thèse, ont bien évidemment 
ouvert sur d’autres perspectives de recherches. 

On a vu que le délai entre les intoxications et le sacrifice des poissons était court et 
aurait probablement empêché de laisser s’installer des changements physiologiques (GSI, 
croissance) qui auraient nécessité plus de temps pour être observables. Il serait donc 
intéressant de prolonger plus le délai entre la fin de la contamination et le sacrifice des 
poissons afin de vérifier si les changements observés à l’échelle transcriptionnel lors de notre 
étude pourront se traduire à long terme en changements au niveau gonadique ou encore au 
niveau de la croissance. 

D’autre part, le même type d’étude devrait également être complété par les mesures 
des concentrations des hormones plasmatiques comme l’E2, la 11KT et la T afin d’aborder 
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l’impact des métaux lourds sur l’axe HHGH sous différents angles et pour pouvoir déterminer 
l’effet perturbateur endocrinien de ces 2 métaux. 

Il serait également indispensable d’identifier d’autres gènes qu’on pourrait associer à 
ho-1 pour pouvoir l’utiliser comme biomarqueur de stress et d’étudier l’expression d’autres 
gènes de l’axe (les gènes codant pour la GnRh ou encore les gènes impliqués dans les 
rétrocontrôles de l’axe comme l’inhibine ou l’activine) pour avoir une vue plus générale de la 
réponse de l’axe aux contaminations par les métaux chez le loup. 
Nous pensons également à l’étude de l’expression de gènes des récepteurs d’homones tels que 
les ER pour vérifier si comme dans l’étude de Le Guével et al. 2000 sur la truite arc en ciel, le 
Cd puisse inhiber la transcription de ces gènes. 

 
Il apparaît important de continuer notre étude plus en aval de la transcription par une 

étude protéomique qui porte sur le système de traduction des ARNm en protéines. Cela nous 
permettra de vérifier si les modifications au niveau transcriptionnel que nous avons observées, 
se traduisent ou non par des changements protéomiques. 

 
Enfin, une étude qui porterait simultanément sur les deux types de stress physique et 

chimique (appelé « multi-stress ») permettrait de se rapprocher aux conditions naturelles 
auxquelles les écosystèmes marins sont souvent confrontés et d’appréhender la vulnérabilité 
des organismes marins au stress environnemental. Il serait intéressant de mener une étude sur 
l’impact de plusieurs sources de stress simultanées : le stress thermique et le stress métallique. 
De plus en plus d’études sont faites dans ce contexte. L’étude de Lapointe, Pierron, et Couture 
2011 montre un effet de synergie entre la température et le stress lié au cuivre. En effet, les 
populations de poissons sauvages exposées à des températures élevées en raison du 
réchauffement climatique étaient plus sensibles à la pollution par le cuivre. 
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EFFECTS OF WATER TEMPERATURE INCREASE AND HEAVY 

METALS CONTAMINATION ON WAP65 GENE EXPRESSION IN 
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Abstract

It has been previously demonstrated that “Warm temperature Acclimation-related 65kD Protein” (WAP65) is 
involved in temperature acclimation, response to intoxication and infection, as well as in development. The 
expression of wap65-1 was investigated in the liver of European sea bass (Dicentrarchus labrax) during 
exposure to the increased temperature (from 12 °C to 30 °C) and during intoxication with four heavy metals:
lead, cadmium, copper and zinc. Post temperature increase wap65 expression was highest after one hour at 30 
°C. After 1 to 4 weeks at 30 °C wap65 transcript levels did not differ from the 12°C control group, similar to 
observations regarding the heat shock protein, hsp70. Upregulation of wap65 was detected after treatment 

understand the differential regulation of this gene by metals.  The role of WAP65 may be similar to that of 
HSP70, which has generalized functions in responding to certain stressors and maintaining normal cell 
physiology.

Key words: Dicentrarchus labrax, gene expression, hsp70, RNA, wap65, Warm Temperature Acclimation-
related.
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INTRODUCTION

Changes in marine environmental conditions 
include both natural events, e.g. temperature 
fluctuations (long-term such as global warming, 
and short-term seasonal variations), and 
anthropogenic actions such as chemical 
contamination. Among pollutants, metals are of a 
great importance. Their sources in aquatic 
environment are various, but significant 
contributions are man-made. Metals 
concentrations in marine environments are often 
relatively high, because their elimination in 
wastewater treatment plants is often limited (4). 

Due to environmental changes, multiple 
dynamic equilibrium regulation mechanisms in 
marine organisms are aimed at maintaining 
efficient and optimal behavior in new 
environmental conditions (reestablishing 
homeostasis). Therefore, a variety of responses 
on cellular and molecular levels occurs. Natural 
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changes in environmental conditions such as 
seasonal changes in water temperature provoke 
acclimatory responses. In poikilothermic fish, 
such as the European sea bass, this response 
involves, among others, regulation of a set of 
genes that includes myosin, lactate 

9-desaturase, warm temperature 
acclimation-related 65kDa protein gene (wap65) 
and ATP synthase (in cold temperature) (23 and 
references therein, 39). Responses and 
adaptations  differ in case of sudden temperature 
perturbations, which provoke short-term 
adjustments, exemplified by the production of 
heat shock proteins (HSPs) (18). Water 
composition also influences the quality of 
commercially valuable fish, because of the 
accumulation of the pollutants inside the body 
(3,7,9). Contamination with metals has a 
profound effect on gene expression patterns in 
fish. One of the responses to metal intoxication is 
the upregulation of metallothioneins (MT), which 
can mitigate the harmful effects of various metals 
(19). Moreover, cytochrome P4501A, 
vitellogenin and heat shock proteins have been 
examined in several metal toxicity studies on fish 
(43).

On the basis of responses to environmental 
perturbations, different biomarkers have been 
proposed in order to assess exposure of aquatic 
organisms to pollutants and to identify certain 
substances with low concentrations levels (34, for 
fish reviewed in 44). There is a strong interest in 
finding novel genetic markers to monitor 
environmental perturbations that may affect fish. 
It is especially important for species with 
important commercial value like the European 
sea bass (Dicentrarchus labrax), in order to 
assure high fish quality. In 2009, the global sea
bass capture fisheries production was ~11 933 
tons with France accounting for 57% of the 
production (10). In the past 25 years aquaculture 
of this species has developed rapidly, reaching a 
global production amount of ~113 653 tons in 
2009.

It has been shown that in fish the expression 
of the gene coding for WAP65, the “Warm 
temperature Acclimation-related 65kDa Protein” 
changes as a result of environmental 
perturbations. However, its function has yet to be 
fully characterized. It resembles mammalian 
hemopexin (in amino acid sequence and 
functional sites), a gene encoding a plasma 
glycoprotein that is synthesized in the liver and 
functions as a scavenger of free heme. In contrast 
to the single isoform of hemopexin found in 
mammals, there are two paralogous wap65 genes 

in fish (wap65-1, wap65-2) (6 and references 
therein), presumably as a result of the teleost 
whole genome duplication event (2). These forms 
probably differ in function. The evolution rate of 
wap65-2 is much lower than the one of wap65-1
and its tissue distribution restricted (mainly 
liver). Therefore, it is more similar to mammalian 
hemopexin. WAP65 in fish is known to play a 
role in the warm temperature acclimatory 
response. The protein (or mRNA coding for it) 
has been found in goldfish (Carassius auratus)
and carp (Cyprinus carpio) acclimated to 30°C 
for at least 1 month (21,23,45). It also appeared 
in the muscle tissues of goldfish within 5 days of 
high temperature exposure and was maintained at
high concentrations for at least 9 days (20). 
Increased wap65-1 mRNA levels were also found 
in liver within four hours after exposure to 30°C, 
with maximum expression observed after 3 days. 
After 3 weeks wap65 transcript levels 
diminished, but remained 10 times higher than 
before the warm water exposure (22). The role of 
WAP65 in acclimatory processes appears to vary 
considerably among fish, as significant 
upregulation of this gene was not recorded in 
pufferfish (Takifugu rubripes) and medaka 
(Oryzias latipes) exposed to high water 
temperature for one month (14,15). 

Moreover, it was demonstrated that wap65 
expression levels change in reaction to pathogen 
infections (e.g. 38,39,40), during fish 
development (15,29,38) and in the reaction to 
intoxication with certain heavy metals and other 
pollutants (1,25,26). However, in comparison to 
the number of studies concerning wap65 
expression after water temperature increase, 
knowledge concerning regulation of this gene 
after intoxication with pollutants remains scarce.

In the present study we investigated: (i) the 
delay between the temperature increase and the 
change in wap65 expression, and (ii) wap65 
expression in reaction to heavy metal 
intoxication.

MATERIALS AND METHODS

Animals and aquariums
All experiments were performed according to the 

guidelines of the Canadian Council on Animal Care under 
the appropriate approved animal care protocol described in 
«the care and use of fish in research, teaching and testing». 
Fish used for our experiments were collected from a fish 
farm located on the Mediterranean coast at La Seyne sur 
Mer (south of France), where they were kept in floating 
cages in natural environmental conditions and fed once a 
day ad libitum with commercial fish diet (Le Gouessant, 
France). One year old sea bass fish (average weight of 80–
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100 g) were used for the experiments. Experiments were 
conducted in 150 L aquariums filled with sea water. The sea 
water was filtered with a mechanical silica filter, sterilized 
with ultraviolet (UV), filtered with biological filter with 
nitrifying bacteria and with the microfiltration system with 
different mesh sizes. Before the experiments, aquariums
were decontaminated with hydrochloric acid (0.1%) and 
rinsed three times with sea water.

Experiment: increased water temperature

Fish were held in aquariums at 12°C for 4 weeks and 
fed ad libitum. In the first experiment, the aquarium water 
temperature was increased by 1°C every hour from 12°C to 
30°C, and maintained at 30°C for 4 weeks. There were three 
fish for each experimental condition (12°C control group 
and 30°C groups acclimated for 1 h, and from 1 to 4 weeks). 
Temperature was regulated using a series of resistors 
(Shego, 300 W) connected with the thermostat (Thermostab, 
Aquael) which resulted in an accuracy of the water 
temperature between  +/ 0.5 °C.

Experiment: intoxication with heavy metals

Fish intoxication experiments were performed in water 
containing four heavy metals: lead (Pb), cadmium (Cd), 
copper (Cu) and zinc (Zn). Experimental conditions were 
defined accordingly to the metals levels measured in water 
pumped from the Bay of Toulon (south of France) used to 
fill the aquariums (32) and directly in the aquariums (to 
check the cleaning) and compared to concentrations 
recorded along transects in the Bay of Toulon (Jean, 
Université du Sud Toulon-Var, France- personal 
communication). Sample treatment and analysis was adapted 
from Louis et al. (27). Water samples were filtered through 

pre-cleaned cellulose nitrate filters (Sartorius), and 
stored at 4 °C in the dark until analysis in pre-cleaned 60 mL 
HDPE (Nalgene) for trace - metal measurements 
(preservation by acidification at pH < 2 using suprapur 
HNO3). Total dissolved metal concentrations were 
determined in acidified samples by Differential Pulse 
Anodic Stripping Voltammetry (DPASV). Measurements 

(EcoChemie) controlled by GPES 4.9 software (EcoChemie) 
coupled with a three - electrode cell of 663 VA Stand 
(Metrohm). The analytical procedure, fully automated, was 
based on 3 successive steps : (a) simultaneous measurement 
of Cd, Cu and Pb by DPASV with standard additions (using 
Cavro XL 3000 Syringe Pump) of standard solution 
containing the 3 metals, (b) addition of a 4 M sodium acetate 
solution (from sodium acetate suprapur, Merck) to increase 
the pH to 4, (c) measurement of Zn by DPASV with 
standard additions of Zn standard solution. Deposition time 
of the DPASV procedures was adapted accordingly to metal 
levels in samples. Metal levels measured in water sampled 
in pre-cleaned aquarium were on the level of those obtained 
on water pumped from the Bay of Toulon used to fill the 
aquariums, proving the efficiency of aquarium cleaning 
procedure. In comparison to metal concentrations recorded 
in various zones of the Bay of Toulon (Jean, Université du 
Sud Toulon-Var, France- personal communication), these 
values correspond to the levels obtained in the north of the 
small Bay of Toulon, largely higher than open-sea values 
reported for the western Mediterranean Sea (28), reflecting 
the significant contamination of the Bay due to numerous 
anthropogenic activities and low sea water renewal.

Accordingly to the measured levels, two 
concentrations of each metal were used: the first (M1), 
slightly higher than the one found in the natural environment 
and the second (M2), 100 higher than M1 (Table 1). Metals 

concentrations measurement in the control systems (i.e. in 
the absence of fish) showed that concentrations remained 
stable (i.e. they do not adsorb significantly neither on 
aquariums’ walls nor on filters) either on non-spiked 
aquariums or with M1 and M2 concentrations. Before the 
experiment, fish were kept in aquariums at 20 °C for 4 
weeks and fed ad libitum. There were 12 fish for each 
experimental condition (6 fish per aquarium). Four metals 
were tested, each of them at two concentrations (Table 1).  
Control without contaminants contained 14 fish. The 
intoxication experiment lasted for 96 h (acute intoxication).

Table 1. Concentrations of metals in the aquariums 
during metals exposure experiment.

Metal Pb Cd Cu Zn

M1, g/l 1 0.5 5 10

M2, g/l 100 50 500 500

Tissue collection, RNA extraction, reverse transcription and 
polymerase chain reaction

Samples of 100 mg tissue were immediately harvested 
from the liver of freshly scarified fish. They were stored in 1 
mL of RNAlater (Ambion, the RNA Company) at 4 °C 
overnight for complete infiltration in the tissue and then kept 
at -80 °C until the analysis. Total RNA was extracted using 
RNeasy Mini Kit (Qiagen) according to the manufacturer's 
instructions. A DNAse treatment (DNAse I Amp Grade, 
Invitrogen) was performed after the extraction. RNA quality
was assessed by electrophoresis on an agarose gel, showing 
clear individual 28S and 18S rRNA bands and no smears, 
confirming integrities of all prepared RNA. The cDNAs 
were generated following the standard protocol of the 
SuperScript II RNAse H Reverse Transcriptase kit 
(Invitrogen) using random Hexa-primers and 1 g of RNA. 
The polymerase chain reactions (PCR) were performed 
using a Mastercycler ep gradient thermocycler (Eppendorf). 
For the temperature increase experiment PCR started with 
initial denaturation step of 94 °C for 2 min, followed by 24 
cycles of denaturation step at 94 °C for 1 min, primer 
hybridization step at 54 °C for 1 min and elongation step at 
72 °C for 2 min. The final elongation step was performed at 
72 °C for 5 min. For the metal intoxication experiment it 
started with 2 min at 94 °C followed by 26 cycles at 94 °C 
for 1 min, 50 °C for 1 min and 65 °C for 1 min. A 15 min 
step at 65 °C ended the reaction.

In temperature increase experiments PCR reactions 
were performed to simultaneously amplify fragments of 

-actin, wap65- -actin was used 
to standardize the results of DNA amplification, as its 
expression is not supposed to differ among individuals and 
experimental conditions. Expression of heat shock protein 
(hsp70) was investigated for comparative purposes.

-actin and wap65 genes 
were identical to those previously used by Pierre et al. (33). 
The primers for hsp70 amplification were designed with 
Primer3 software (37) using the published sequence of this 
gene of D. labrax (Genebank accession no. : AY423555). 
The following primers were chosen: HSPdir (5’-
GAGAACAAGATCACAATCAC-3’) and HSPrev (5’-
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CTTCTGTTGATGTTCATACTC-3’). Each PCR mixture 
contained 1 L of first strand cDNA, 2 L of each primer (3 
primer pairs) (10 pmol/ L), 0.3 L of  5U/ L HotMaster 
Taq DNA Polymerase (5 PRIME), 5 L of 10× HotMaster 
Taq buffer (with 25 mM of Mg 2+) and 2 L dNTPs at 5 
mM. The volume was brought to 50 L with RNAse DNAse 
free H2O. For samples derived from the metal intoxication 
experiments the PCR mixture contained the same 

-actin and wap65 
genes were examined.

Gene expression quantification and statistical analysis

The visualization of amplified cDNA was performed 
by a 2% TAE agarose gel electrophoresis (UV, coloration 
with ethidium bromide). The 1 Kb Plus DNA Ladder 
(Invitrogen) was used to check the size of amplified bands. 
Gene expression levels were quantified with ImageJ 

-actin. The ratios of 
- -actin (in case of temperature 

increase experiment) were calculated and compared among 
individuals.

In order to test the significance of differences in gene 
expression levels among groups of fish subject to different 

metal concentrations the Mann–Whitney test was performed 
in R environment (35).

RESULTS

Wap65 expression after water temperature 

increase
The wap65 and hsp70 genes expression 

levels differed among individuals and among 
experimental conditions. Both genes were 
expressed in the controls at 12°C. The highest 
expression levels for these two genes were 
recorded after 1 h of exposure to 30°C (Fig. 1). 
These data indicated a 2-2.5-fold increase in 
either wap65 or hsp70 transcript levels following 
the temperature increase. The patterns of 
expression of both genes from 1 to 4 weeks of 
exposure to 30°C were similar and these levels 
were close to the ones recorded at 12°C (control 
group) (Fig. 2). 

Figure 1. Examples of wap65 and hsp70 genes expression patterns in sea bass liver tissue after the exposition to increased 
water temperature (MW- molecular weight, h- hour, w- week).

Figure 2. Average levels of wap65 and hsp70 genes 
expression in sea bass liver tissue after the exposition to 
increased water temperature. Wap65 and hsp70 expression 
levels were standardized with ß-actin expression level (h-
hour, w- week).

Wap65 expression after intoxication with heavy 

metals

After treatment with Pb at the M1 
concentration (Table 1), which was slightly 
higher than the concentrations found in the 
natural environment, the level of wap65 
expression did not significantly change. 
However, after intoxication with Pb at the 
concentration M2, which was 100 times higher 
than M1, wap65 expression fluctuated greatly 
(either down or up). Wap65 was upregulated 
after intoxication with Cd (p < 0.05) at M1, but 
not at M2. After the intoxication with Cd at M1, 
70% of individuals demonstrated wap65 
expression levels twice as high as the control. 
Treatment with Cu at M1 provoked a slight 
downregulation of wap65 (p < 0.05), which was
not observed at M2.
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Figure 3. a) Examples of wap65 gene expression patterns after intoxication with heavy metals at the concentrations M1 and 
M2 (see Table 1), b) Wap65 expression after intoxication with lead (Pb) at M2 concentration (perturbing effect; either 
upregulation or downregulation) (MW- molecular weight). 

The exposure to zinc resulted in an upregulation 
of wap65 at both concentrations, but there was a 
high level of variability among individuals. For 
only two metals, Cu (downregulation) and Zn
(upregulation), the tendency in expression pattern 
was similar between M1 and M2 concentrations 
(Fig. 3, Fig. 4).

Figure 4. Average level of wap65 expression in sea bass 
liver tissue after intoxication with heavy metals at the 
concentrations M1 and M2 (see Table 1) in respect to the 
control sample. Wap65 expression level was standardized 
with ß-actin expression level. The numbers correspond to 
the numbers of individuals from each experimental 
condition included in the data analysis.

DISCUSSION  

Expression of wap65 after water temperature 

increase

In the European sea bass wap65-1
upregulation was recorded as soon as one hour 
after exposure to 30 °C and its expression 
returning to baseline after ~1 week. The wap65 
expression pattern was similar to that of the heat 

shock protein, hsp70. Based upon these results, 
we speculate that in D. labrax, WAP65 is 
involved in a “shock” response to rapid 
perturbation, rather than in a more long term 
acclimatory process. However, there are only a 
few studies on the expression of wap65 after a 
heat shock (6,22). As for the European sea bass, 
detailed study of the expression patterns between 
one hour and one week of warm temperature 
exposition would help to estimate more exactly 
the time after warm water exposition, when 
wap65 is not upregulated anymore. 

Our study suggests that WAP65-1 in 
European sea bass probably has little function in 
the acclimatory response. However, such 
function was found for WAP65-1 in goldfish and 
carp (21,23,45). It has been suggested that 
WAP65-1 underwent neofunctionalization, and 
the form which maintained function resembles 
the ancestral one, functioning in acclimation to 
warm temperature or in mediating an immune 
response. For sea bass, this would correspond to
WAP65-2 (14,15,38). In support for this idea it
has been shown that in the channel catfish 
(Ictalurus punctatus) the transcriptional response 
of wap65-2 was quite slow, occurring days after 
warm temperature treatment (acclimatory 
response) or bacterial infection (39). However 
this may not be generalizable since in the 
Antarctic plunderfish (Harpagifer antarcticus)
after the increase of water temperature (from 0 
°C to 6 °C), a strong downregulation of wap65-2
was recorded within 2-8 hours. Recovery to near 
control levels took place within 48 hours (6). 
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A clear phylogenetic distinction between 
ancestral (e.g. Cypriniformes, like goldfish and 
carp) and modern (e.g. Perciformes, like sea
bass) teleosts was found for both wap65-1 and 
wap65-2 sequences (38). It is therefore probable 
that different taxa acclimate to temperature 
increase in different ways.  However, the number 
of studied species remains too low for detailed 
conclusions and, for example, in goldfish, both 
acclimatory reaction and rapid response to 
increased temperature (after 4 hours) was 
demonstrated (21,22). 

Expression of WAP65 after intoxication with 

heavy metals
There are only a few studies on the 

expression of wap65 after intoxication with 
heavy metals. Exposure to Hg contaminated 
sediment provoked its upregulation in cod 
(Gadus morhua) (30).  Wap65 upregulation was 
also seen in swordtail fish (Xiphophorus helleri)
after contamination with Cu for 24 h 
(upregulation was detected at 50 g/l and was 
highest at 1000 g/l after 24 h) (1). We did not 
observe upregulation of the sea bass wap65 after 
the intoxication with copper for 96 h (slight 
downregulation was found at M1), although the 

were 
within the range previously tested (1). If metals 
intoxication provokes a rapid response, in our 
experiments, the expression levels could have 
returned to baseline before our measurements 
were taken. Therefore, our and the previous 
results are not necessarily contradictory. The M1 
concentrations used were slightly higher than the 
ones found in the natural environment. The M2 
concentrations were 100 times higher than M1
and may mimic spills or other concentrated 
events. The latter concentrations were used to test 
the reaction to acute pollution. This acute 
intoxication did not provoke any mortality, 
proving some resistance of fish at least to the 
short-term exposure to these metals at the 
concentrations examined. As for the 
concentrations that could be encountered in the 
natural environment (M1), wap65 is regulated 
after the contamination with cadmium 
(upregulation) and probably with copper (slight 
downregulation) and zinc (high level of 
variability among individuals with a global 
tendency of upregulation). In case of copper and 
zinc the study should be repeated using a higher 
number of individuals and a range of different 
concentrations to confirm the recorder patterns.

Although, the response of wap65 to metals 
intoxication has not been much studied before, 

there are some available results concerning other 
pollutants. Wap65 upregulation was 
demonstrated in cod experimentally exposed to 
alkylphenols (26). Its downregulation was also 
found in this species from Store Lungegårdsvann, 
in Bergen, Norway, which is polluted with 
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs), 
tributyltin (TBT), polychlorobiphenyls (PCBs), 
Cd, and Hg (25). 

Intoxication with metals influences 
numerous metabolic pathways and physiological 
processes in fish. In response to a toxic insult, 
fish may increase their metabolic activity in order 
to mobilize protective measures against the 
pollutant involved. Therefore, enzymes involved 
in energy production, such as 6-phosphofructo-
2-kinase (key regulatory enzyme in glycolysis) 
might be upregulated (16). The reaction to heavy 
metals intoxication may also provoke a general 
inflammatory reaction, potentially resulting in the 
expression of glutathione S-transferases (GSTs) 
(17). WAP65 has been demonstrated to play a 
role in the inflammatory processes (e.g. 38), so 
the inflammation provoked by intoxication with 
some metals could lead to its upregulation. 
Moreover, some metals, like cadmium 
(upregulated wap65 in sea bass) bind to fish gills 
provoking their damage (17) and leading to tissue 
hypoxia. Upregulation of wap65 was detected 
during hypoxia conditions in goby Gillichthys 

mirabilis (13). Therefore, the increased wap65 
expression in sea bass that we observed may be 
due to hypoxic stress induced by binding of 
cadmium to the gills. On the other hand, our data 
did not reveal an increase in wap65 expression 
levels after intoxication with copper. This metal 
can also induce gill damage and it has been 
proposed as one of the possible explanations for 
wap65 upregulation after the copper intoxication 
in the previous studies (1).

Various metals like Cd, Cu, nickel (Ni) and 
cobalt (Co) can affect heme homeostasis (e.g. 41 
and references therein). Free iron can promote 
free radical formation resulting in oxidative stress 
(30). It has been demonstrated that the 
intoxication of fish with cadmium induces the 
expression of genes responsive to oxidative stress 
(46,47). Oxidative stress in fish might be also 
provoked by copper (12), lead (41 and references 
therein) or zinc (11). The oxidative stress induced 
by exposure to mercury (Hg) increased 
transcription of wap65, but also of transferrin and 
heme oxygenase, genes involved in iron 
metabolism, suggesting that WAP65 might play a 
role in these mechanisms (30). 
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The mammalian homologue of WAP65, 
hemopexin, participates in transporting heme 
from the plasma to the liver and preventing 
oxidative stress (8,31,42). Induction in 
hemopexin expression has been shown to 
increase the rate of the protein binding to heme. 
The binding of heme-hemopexin-like complexes 
with the hemopexin receptor located on the cell 
surface of the liver provokes among others, the 
induction of metallothionein gene expression (1 
and references therein). Increased synthesis of 
metallothioneins and their binding to heavy 
metals reduces the amount of freely available 
metals (in the host) thus decreasing their potential 
toxicity (7,24).  Therefore, a crucial question in 
uncovering the function of WAP65 after 
exposure to heavy metals is whether WAP65 has 
an activity similar to hemopexin. There are many 
hypotheses based on the structure of the putative 
protein concerning the ability of WAP65 (either 
of the two isoforms) to have a hemopexin-like 
activity (5,15,33,38). Although functional 
analyses of proteins are still scarce, it has been 
demonstrated that shark hemopexin binds heme 
(8).

It is possible that WAP65 is involved in 
maintaining homeostasis, likely by preventing 
high concentration of free heme and free metals 
within the body, thereby reducing toxicity (15). 
However, functional studies of WAP65 proteins 
are needed to confirm these hypotheses. 
Moreover, cadmium, which is the only metal 
inducing wap65 upregulation, is not the only one 
influencing heme homeostasis and causing 
oxidative stress in fish. The lack of significant 
wap65 upregulation after intoxication with other 
metals should be confirmed by additional 
experiments.

WAP65- not only “warm temperature 

acclimation-related protein”
Numerous studies suggest that WAP65 is 

not only involved in temperature acclimation, but 
also acts as a multifunctional agent in several 
biological protection processes. Taking into 
account the multitude of functions and the 
rapidity of reaction to stress, there is some 
similarity between WAP65 and heat-shock 
proteins (HSP), which has a general role in cell 
physiology. Initially heat shock proteins were 
thought to be linked only with environmental 
temperature increases, but it is now widely 
known that these proteins are upregulated in cells 
that are exposed to a broad range of stressors 
(18).  Similarly, the term ‘‘warm-temperature
protein” was assigned to a 65-kDa protein due to 

its high abundance in various tissues after warm 
temperature acclimation, however, WAP65 is 
involved in many other host processes including 
in development, immune response, as well as 
mediating certain chemical stress responses (e.g. 
15,38,39).

In the Mediterranean Sea, from where the 
European sea bass was sampled, the water 
temperature changes from 12°C in the winter to 
over 30°C in the summer. Therefore, the 
experimental temperature range reflects the one 
encountered by this poikilothermic species in its 
natural environment. The fact that there is no 
increased wap65 expression after more than a 
week of exposure to 30°C (for example during 
acclimatory reaction to the seasonal change of 
water temperature), makes wap65 a potential 
marker for a rapid detection of heat shock. This is 
particularly important in aquaculture, where fish 
in cages do not have a possibility to move to 
deeper, colder water when the surface water 
temperatures increase.

Due to the reaction to different physical and 
chemical stimuli wap65 could also be a potential 
marker to detect stress in fish. However, 
variability among individuals in expression 
patterns after exposure to heavy metals was 
considerable. Therefore, further studies with 
additional chemical substances and wider 
concentrations range are needed in order to verify 
the utility of wap65 in ecotoxicological studies as 
a possible biomarker of exposure. Some attempts 
to include wap65 in DNA microarrays, where its 
expression is analyzed in parallel with many 
other genes, has already been undertaken 
(25,26,30). Understanding the physiological 
pathways involved in wap65 regulation will lead 
to a better understand of the function of this 
protein and the reasons behind the differences in 
expression patterns seen in response to different 
pollutants. 
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Abstract: The aquatic ecosystem is one of the most exposed environments to pollutants. A lot of xenobiotics
are known to disrupt the reproductive endocrine system. Fish are one of the primary risk organisms for
Endocrine Disrupting Chemicals [EDCs]. In common with all vertebrates, reproduction in fish is controlled by
the Hypothalamic-Pituitary-Gonad-Liver [HPGL] axis. The multitude of hormones controlling this axis and the
complexity of hormones regulation, make from the HPGL axis a major target of EDCs. Variation of hormones
synthesis levels, disturbance of genes expression, alteration of gonads structure and disruption of liver
functions were noted. HPGL axis represents so one of the most important endpoints in the risk assessment of
EDCs. In this review, we seek to extract from recent literature concepts regarding the effects of EDCs on the
endocrine reproductive system in fish that might be of interest to explain some alterations in the wide
populations of fish.

Key words: Endocrine Disrupting Chemicals •  Hypothalamic-Pituitary-Gonad-Liver axis •  Fish •  Reproductive
system •  Gene expression

INTRODUCTION human and hormonal treatments. Similar effects might be

The aquatic ecosystem is one of the most exposed industries, or to sewage effluents which can contain high
environments to pollutants since it represents the ultimate levels of human estrogens or androgens [3] or industrial
destination for most anthropogenic contaminants. In fact chemicals [4]. Such xenobiotics are known to disrupt the
all chemicals, whether initially released on land, in the reproductive endocrine system and to affect gamete
atmosphere or directly in rivers will eventually find development and viability either by their cytotoxicity or
themselves in the rivers and oceans at the end. Therefore, by altering the hormonal environment during gamete
aquatic systems  contain  a  wide range  of  pollutants development. They also may affect sexual differentiation
from sewage effluents, factory  wastes, agrochemicals, of  the  gonad, timing of sexual maturation,
pesticides, etc. Many of these chemicals are suspected or gonadosomatic index, reproductive tract and gonad
known to interfere with the endocrine system of models morphology [5].
organisms such as mammals, fishes etc. and can lead to a Fish are considered as one of the primary risk
disturbance of hormone metabolism, hormone-regulated organisms for Endocrine Disrupting Chemicals [EDCs] [6].
cellular or physiological processes [1,2]. A disruption of Not only they are directly exposed to a wide variety of
the normal hormonal function modifies the organization EDCs, but also sex determination in fish is known to be
and the functioning of the reproductive system. In fact, very labile and can be disturbed or even reversed by
wild fish may be affected by drugs and hormones used in exogenous hormone exposure at critical developmental
the manipulation of growth and reproductive cycles in stages [7].

expected in fish exposed to effluents from pharmaceutical
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Fig. 1: Schematic presentation of the Hypothalamic-Pituitary-Gonad-Liver axis in fish.

Abbreviations: Chg =  Choriogenin, E  =  17• -Estradiol,   FSH   =   Follicle   Stimulating  Hormone,  LH =  Luteinizing  Hormone,2

MFO = Mixed  Function  Oxydase,   MT  =  Metallothionein,   S  =  Steroides,  SBP  =  Steroid  Binding  Proteins, T
= Testosterone, VTG = Vitellogenin, 11KT = 11-Ketotestosterone, 17,20• P = 17• ,20• -dihydroxy-4-pregnen-3-one

Even if the binding affinity of most EDCs to the endocrine disruption can be linked to molecular
estrogen or androgen receptors [ER/AR] is low compared interactions, the variation of gene expression of
to endogenous steroid hormones, exposure to even low appropriate biomarkers could be used as predictor for
concentrations of xenoestrogens/xenoandrogens can reproductive disruption [13] and would be a pertinent tool
disrupt normal developmental and reproductive for the evaluation of reproductive assessments.
processes. This is evident for exposure to anthropogenic Metals (copper, mercury, lead, cadmium), polycyclic
chemicals continuously detected at low concentrations in aromatic hydrocarbons  polyhalogenated  compounds
the environment. A well-known example is ethinylestradiol and  chemical  mixtures  induced  different  alterations
[EE ] used in contraceptive pills and finally discharged such as antioxydant defense mechanisms, lysosomal2

into the aquatic environment. EE  is found in the lower system  and    metallothionein    secretion.  A large2

ng/L range in aquatic water, but it is enough to cause number of bioindicators was even identified such as
sustainable impacts on reproduction and population Trematomus  bernacchii   [14-17].   However,  the
evolution in fish [8]. potential endocrine effects are still not enough

There is no doubt now that EDCs can have long-term investigated, although similar properties have been
effects on reproduction and subsequent population demonstrated for several chemicals. That makes it
development in natural fish populations [9-12]. An pertinent to look over previous work in  order to
ecotoxicological approach is suitable to evaluate the determine  perspectives  for future research. In this
impact of EDCs on fish. In addition, investigations based review, we  seek  to  extract from recent literature
on the evaluation of reproductive assessments are still concepts  regarding  the  effects of EDCs on the
costly, time-consuming and laborious, what can explain endocrine    reproductive   system  in  fish  that might be
why these endpoints are not routinely integrated into of interest to explain some alterations in the wide
most chemical safety assessments. However, since populations   of    fish.   For    this,   we   will   review   the



World J. Fish & Marine Sci., 4 (1): 14-30, 2012

16

basics  of  reproductive  system  in fish, then we will eel (Anguilla japonica, Temminck and Schlegel, 1846) and
define  EDCs   and   their  different  modes  of  action. African catfish (Clarias gariepinus, Burchell, 1822) have
Then we will explore the effects of EDCs along the demonstrated FSHR presence in Leydig cells in [24,25].
Hypothalamic-Pituitary-Gonad-Liver [HPGL] axis in fish at Gonadotropin functions were more explored in the
different levels which will constitute a true mirror of the salmonid model. Their transcripts and plasmatic
reproduction processes. Finally we will summarize some concentrations showed that FSH is linked to the initiation
effects of pollutants on the reproductive systems in fish of gametogenesis through the production of E and 11KT.
and conclude with a few considerations of future research LH stimulates the production of MIHs, progestins 17,20• P
directions. and 17• ,20• ,21-trihydroxy-4-pregnen-3-one [20• S]. It

Basics of Reproductive System in Fish: In common with maturation [e.g., 26 and references therein].
all vertebrates, reproduction in fish is controlled by the Steroids initiate changes in secondary sex
Hypothalamic-Pituitary-Gonadal [HPG] axis. Signals from characteristics, behaviour as well as development and
the brain control the hypothalamic secretion of maturation of gametes [27,28]. Their biosynthesis has an
gonadotropin-releasing hormone [GnRH] which stimulates acute (on the order of minutes) and a chronic (on the
the adenohypophysis to release gonadotropins: order of hours) hormonal regulation. Chronic regulation
luteinizing hormone [LH] and follicle stimulating hormone implies the transcription/translation of the genes
[FSH] (Fig 1). encoding steroidogenic enzymes involved in the long

In the ovary, granulosa contains specific receptors to term steroid synthesis, while the acute regulation of
FSH [FSHR]. The role of this hormone consists on steroidogenesis depends on the mobilization of precursor
stimulating follicular maturation and androgen conversion cholesterol in the mitochondria [29]. In mammals, it was
to estrogen by aromatization. In the theca cells, LH binds shown that this transport is mediated by the
to  its  receptor [LHR] and induces androgen production steroidogenic acute regulatory [StAR] protein [29].
and ovulation. Complementary DNA-encoding proteins with high

In the testis, FSHR are localized to Sertoli cells. FSH homology to StAR of mammals were cloned from zebrafish
would stimulate Sertoli cell proliferation and (Danio rerio, Hamilton, 1822), rainbow trout
spermatogenesis but their exact role remains unclear. LHR (Oncorhynchus mykiss, Walbaum, 1792), cod (Gadus

are located on Leydig cells. The LH-receptor complex morhua, Linnaeus, 1758) and stingray (Potamotrygon

triggers androgen synthesis. Then these pituitary hystrix, Müller and Henle, 1841) [e.g., 30 and references
hormones induce and regulate steroidogenic enzymes therein].
[18]. In fact, synthesis of steroids needs the contribution

Gonadotropins   stimulate   gonadal  development of several oxidative enzymes responsible of cholesterol
and production  of  steroid  hormones: 17• -estradiol [E ] conversion into steroids. For example, the cytochrome2

in females, testosterone [T] and predominantly 11- P450 11• -hydroxylase and the cytochrome P450 aromatase
ketotestosterone [11KT] in males, as well as maturation- are involved in the final steps of the synthesis of 11KT
inducing hormones [MIHs] mainly 17• ,20• - and the conversion of T to E  respectively [30]. Final
dihydroxyprogesterone [17,20• P] in both sexes. The main plasma concentration of steroids depends on their level of
difference  between  fishes  and mammals is that in fish synthesis and on the rate of deactivation by the liver. For
the major testicular androgen is 11KT [19] and the example, estradiol acts on the liver which induces VTG
principal ovarian estrogen is the estradiol which acts synthesis, whereas it is catabolised in the liver [6]. 
differently than in mammals. It stimulates the liver, its Gametogenesis   is   controlled  by  the  interference
target tissue, to produce the yolk protein vitellogenin of  systemic and intragonadal systems. Each system is
[VTG] which is incorporated into the oocyte under the less or more sollicited depending on the stage of
influence of the gonadotropin FSH [20]. gametogenesis.

Although studied in mammals, very little information Gonadal recrudescence in both sexes requires several
is available in fish on the specific roles of FSH and LH in months, until viable gametes can be produced. E  and
regulating androgen production by the testis and the 11KT secretions then stop and the biosynthetic pathway
precise function of each gonadotropin in teleosts is turns to progestogen secretion which induces the final
scarce [21]. maturation of oocytes or testis. In most fish this

In fish, FSHR is expressed in Sertoli cells as it was progestogen is 17,20• P, while in others 11-deoxycortisol
shown in mamals [22,23], but further studies on Japanese or other progestogens may be involved [19].

2

plays so a crucial role in final steps of oocyte and sperm

2,

2
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The HPG axis plays a major role in maintaining normal responsible for  the  maintenance  of  homeostasis  and
reproduction and synchronization of the seasonal the regulation of developmental processes” [2]. The most
reproductive cycles [31-33]. In fact like most vertebrates, frequently EDCs are described as agents that could alter
teleosts also exhibit distinct cyclic reproductive patterns the hypothalamic-pituitary-thyroidal or gonadal axis
during which, levels of GnRH, GtH and sex steroids vary functioning inducing disturbances in reproduction or
according to the reproductive phase [32,34-36]. In development [48].
mammals, peak levels of plasmatic E  and low EDCs can have severe impact on the environment,2

progesterone levels precede preovulatory LH surge since hormones control many essential physiological
[37,38]. In fishes, decreased plasma E   levels  and processes such as growth and development, stress2

increased 17,20• P levels precede spawning [39,40]. response and reproduction. 
In addition to hormonal factors, external factors, such EDCs were shown to affect an organism through

as light and water temperature, act on brain to control the receptor mediated actions, but also receptor independent
timing of gonad development and maturation in fishes. pathways (involving estrogens androgens and thyroid
Any irregularity in the GnRH, GtH or sex steroid levels in hormones) [49], altered hormone synthesis or degradation
a particular phase could lead to a reproductive functions and binding to plasma proteins [50,51]. For example, it is
disturbance and to reduced fertility or even sterility [41]. known that exposure to E  induces the synthesis of
Another system which modulates the functioning of the specific proteins required for reproduction.
HPG axis is the monoaminergic system. Its neuromediators Corresponding genes encode for ER, VTG and
like dopamine could inhibit the release of LH while others choriogenins necessary for the development of the egg
like norepinephrine and serotonin stimulate LH release not membrane [49]. Other mechanisms including circulating
only directly but also via the GnRH axis. Other factors steroid concentrations, steroidogenesis and hepatic
such as seasonal changes are also able to induce steroid metabolism are susceptible to induce alterations
variations in hypothalamic and pituitary monoamines and these effects are species and dose dependent [5].
[e.g., 42 and references therein]. The chemicals present in the environment that can

Depending on the physiological stage, sex steroids disrupt reproductive system in fish are classified into four
exert negative and positive feedback effects at the categories: estrogenic, anti-estrogenic androgenic and
pituitary and hypothalamus levels to modulate the anti-androgenic compounds. However, other chemicals,
synthesis and release of GnRH and GtH [43,44]. The able to interfere with the synthesis and binding of
gonads can also signal back their status to the pituitary releasing and trophic hormones or the control of final
and hypothalamus by other messengers than steroids, MIH, could have similar effects and are also  considered
such as inhibins secreted by Sertoli cells [6]. as EDCs [13]. Among the long list of EDCs we can

The multitude of hormones controlling HPGL axis and mention: non ionic surfactants, such as nonylphenol and
the complexity of their regulation by control and feedback octylphenol [52-54], the fungicide vinclozolin [55-57], the
control signals make from the HPGL axis a major target of metabolite 1,1-dichloro-2, 2-bis (pchlorophenyl) ethylene
EDCs. (p,p9-DDE) of the insecticide DDT [56-58], the industrial

EDCs: There is an increasing public concern over the treatment plants [62,63], EE2 used in oral contraceptives
adverse effects of anthropogenic contaminants on the [64] and run-off from animal farms [65]. Arcand-Hoy and
health and well-being of both humans and aquatic wildlife Benson [66] provide a review of additional contaminants.
[45]. In fact it is crucial to preserve fish populations not In recent years, trace metals such as mercury,
only because they provide to humans an essential food cadmium, lead and copper have also been identified as
source, but also because they are an important EDCs able to interfere with the synthesis, transport and/or
component of ecosystems and they provides their degradation of endogenous hormones. There is a wealth
balanced functioning. To date, a wide variety of both of literature available on the effects of trace metals on
developmental and reproductive disorders observed in many different hormones and hormone functions [67]. For
wildlife species have clearly been linked to the exposure example cadmium [Cd], was indicated to have estrogenic
to environmental contaminants which act as EDCs [45-47]. effects through different molecular and cellular
EDCs are “exogenous agents that interfere with the mechanisms [68,69]. Several studies in mammals and fish
production, release, transport, metabolism,  binding, suggest that Cd has a high affinity to ER [68-69]. Estrogen
action or elimination of natural hormones in the body receptor cadmium-binding sites have even been identified

2

compound bisphenol A [59-61], effluent from sewage
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[70]. Cd can also induce other endocrine disturbances In white sturgeon (Acipenser transmontanus,

such as development reproductive alterations [21,71]. Richardson, 1836) from the Columbia River, plasma T and
Cadmium has the potential to bioaccumulate in the liver 11KT concentrations were negatively correlated with
and is sequestered in eggs after waterborne exposures p,p0-DDE levels found in the liver [76]. Male largemouth
[72,73]. bass (Micropterus salmoides, Lacépède, 1802) taken from

Besides the variety and the large presence of EDCs a contaminated site (Escambia River, exposed to two
on the environment, it seems to be judicious to focus on identified sources of pollution) had a plasma testosterone
the interactions they could have with the endocrine concentration lower than in males from a reference site
system of organisms and on the repercussion they could [77].
induce on their reproductive life. Exposure to the phytoestrogen genistein induces

IMPACT OF EDCs ON HPGL AXIS: Different kinds of T concentration in medaka (Oryzias latipes, Temminck
hormones could be targets of environmental chemicals: and Schlegel, 1846) [78]. Similarly, goldfish (Carassius

reproductive hormones such as estrogens and androgens, auratus auratus, Linnaeus, 1758) exposed to bleached
thyroidal hormones, corticosteroids, growth hormone. As sulfite mill effluent showed a reduction in testicular T and
we have seen above, HPGL axis controls many important 11KT synthesis [79].
processes which are crucial for population viability. In order to evaluate the effect of PCBs on the
Therefore several research projects have focused on the neuroendocrine system, male Atlantic croaker
interference of EDCs with the reproductive hormones, (Micropogonias undulatus, Linnaeus, 1766) was exposed
especially as they are of vital importance during the early through diet to Aroclor 1254 for 30 days during gonadal
critical stages of embryonic development and sex recrudescence. It was noted a decrease in serotonin and
differentiation. In fact, HPGL axis represents one of the dopamine levels and an increase in their metabolites, the
most important endpoints in the risk assessment of EDCs response to stimulation by a luteinizing hormone-
since it includes all aspects of reproductive development releasing hormone analogue was also altered. Later it was
from sex differentiation to puberty. demonstrated that Aroclor 1254 inhibits hypothalamic

Endocrinology: Gametogenesis, secondary sexual monoamine oxidase [MAO] and that the gonadal growth
characters and reproductive cycles are controlled by disturbance that was noted is related to the disruption of
signals emitted by the neuroendocrine system. In  fact, the GtH synthesis through the decline of serotonin levels
the neuroendocrine system changes endogenous and [80]. This study was followed by further experiments to
exogenous signals on internal signals controlling different ensure that these results were related to the decrease of
reproductive pathways. Changes in steroid levels can GnRH release. When animals were treated by P-
disturb the normal functioning of the neuroendocrine chlorophenylalanine (an irreversible TPH inhibitor) then
system in two manners, directly through agonist and an exogenous 5-hydroxytryptophan, serotonin has
antagonist effects or indirectly involving feedback signals regained normal levels and none deleterious effects were
[5,74]. observed. In addition, GnRH implants prevented the PCB-

The steroidogenic pathway appears to be affected by induced decline in GnRH receptors and restored the LH
numerous pharmaceutical, agricultural and industrial response to a GnRH analog. Then the decline of serotonin
contaminants. Exposure to various EDCs can result in concentrations is really related to the PCB induced
decreased androgen production (demasculinization) or alteration of the stimulating effects of serotonin-GnRH
increased estrogen production (feminization) in males. controlling LH levels [81].
Depressed plasma androgens and/or elevated E  are often LH secretion is typically higher in sexually mature2

characteristic of antiandrogenic or estrogenic xenobiotics croaker compared to early recrudescing fish. Khan et al.

exposition. Summer flounder (Paralichthys dentatus, [82] reported that during testicular maturation, GnRH
Linnaeus, 1766) experimentally exposed to E  showed content of the POA, pituitary GnRH receptor density and2

reduced plasma T and elevated plasma E2 [96]. Similarly, LH secretion were similar to those of recrudescing male
flounder treated with o, p'-DDT and octylphenol showed croaker after Aroclor 1254 exposure. PCB seems to disrupt
a decreased plasma T concentration. The octylphenol the GnRH-LH system through the decrease of GnRH and
treated flounders also had an initial increase in plasma E its receptors as well as neurotransmitters that control its2

concentration [75]. synthesis like serotonin.

decreased testicular T production and a reduced plasma

tryptophan hydroxylase [TPH] activity but not the one of
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Concerning heavy metals, cadmium for example is (Pimephales promelas, Rafinesque, 1820) collected from
known to act centrally to disrupt steroidogenesis at the a lake then treated with EE  [87], in adult fathead minnows
pituitary level, but it can also act directly on the gonad or exposed to bisphenol A [61] and European sea bass
liver [83]. Cd activated ER•  in estrogen responsive breast exposed to estrogens during gonadal differentiation [88].
cancer cells with similar binding affinity as E  and Concerning gonadal histological alterations induced2

inhibited human and rainbow trout ER transcriptional by EDCs, it was noted that mature fathead minnows
activity in a recombinant yeast system by affecting DNA exposed to environmentally relevant doses of E  4-
binding [84,85]. Cd also alters calcium homeostasis and nonylphenol, or nonylphenol ethoxylate induced many
disrupts signal transduction processes responsible to histological lesions such as disturbances in the size and
gonadal and pituitary hormone secretions [86-88]. Other the number of Sertoli cells and germ cell syncytia,
studies have showed that Cd directly inhibits enzymes degenerative changes in Sertoli cells, necrotic aggregates
involved in gonadal steroidogenesis and hepatic steroid of various stages of germ cells on males, presence of
metabolism [89]. Cd was found to disrupt the HPGL axis in phagocytic cells in the lumina of seminiferous tubules. In
both males and females at multiple levels. Those females, in the ovaries follicles seems to be blocked in the
parameters were even more sensitive to Cd than the primary stage of development and a decline in the
reproductive or development alterations observed in some secondary and graafian follicles were noted [93,94].
studies suggesting that they can be adequate indicators No significant effects on the stages of follicular
for EDCs exposure assessment. Changes in circulating development were observed in females exposed to NP. In
steroid levels were not accompanied with significant swordtails (Xiphophorus helleri, Heckel, 1848) treated
effects on plasma VTG or hepatic ER. These results are with nonylphenol, bisphenol A and their mixture, an
consistent with a 2-week exposure of medaka hatchlings increase in apoptotic/necrotic cells in the testicular
to the same Cd concentrations in which there were no interstitial tissues and seminiferous tubules was observed
changes in reproductive output or VTG and ER [95].
production [90]. Cd interacts directly with ER but also Disruption of spermatogenesis may result in changes
indirectly by affecting ER mediated processes, which in proportions of sex cell types in the testis, blocked
could result in its cumulative effect on ER mediated spermatogenesis in earlier stage, a decline of the number
proteins levels [91]. However, other studies have found and the quality of sperm cells and decrease of the
Cd inhibits transcriptional activity of rainbow trout ER germinal cells number [5].
and to a lesser extent, human ER by affecting DNA General decreases in spermatogenesis and ejaculated
binding activity [84]. It was also reported that Cd alters sperm counts have been observed in several species,
signal transduction and ER-mediated processes involving including goldfish treated with E  [96], adult zebrafish
divalent cations, such as Ca  and Zn  which could affect after 24 days of laboratory exposure to 17-• -EE  [97], adult2+ 2+

signals along the HPGL axis and alter ER-mediated Japanese medaka exposed to 4-tert-octylphenol [98],
proteins such as VTG and ER [86]. swordtails exposed to nonylphenol [95] and adult and

Gonads Development and Gametogenesis: The measure of Peters, 1859) exposed to vinclozolin and p,p0-DDE [56,57].
the GSI (gonad weight divided by the body weight) is a Van den Belt et al. [97] noted that those effects were
simple way to evaluate the gonadal dysfunction. reversible once fish were placed in clean water. In
Decreased GSI is indicative of decreased hypothalamic, flounder (Platichthys flesus, Linnaeus, 1758) captured
pituitary or gonadal activity. To determine if a particular from contaminated waterways and in wild roach (Rutilus

maturation stage is inhibited and to explore where the rutilus, Linnaeus, 1758) from rivers exposed to sewage
pollutant is precisely acting, it is interesting to complete effluent, it was observed a sharply reduction in
this measure with gonadal histological examination. That spermatogenesis and an absence of running milt but that
can show a block in inducing vitellogenesis, development can be extracted by stripping [11,78,99,100]. Then an
of spermatogonia, or growth and maturation of oocytes occlusion or a dysfunction of the spermatic ducts could
[6,92]. be involved in this disturbance. Toft et al. [101] reported

Typically, GSI is reduced after exposure to estrogenic that male mosquitofish (Gambusia affinis, Baird and
or antiandrogenic contaminants. The decline of GSI could Girard, 1853) collected from Lake Apopka, FL (USA) had
be linked to inhibited testicular development. Suppression fewer sperm cells when compared to fish from less
of testicular development was shown in fathead minnows contaminated lakes nearby.

2

2,

2

2

sexually developing juvenile guppies (Poecilia reticulata,
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In adult fathead minnows exposed to bisphenol A, Thus, biomarkers directly responsive to steroid
Sohoni et al. [61] observed changes in the proportions of hormone levels are the most widely used as molecular
sex cell types in the testis, suggesting an inhibition of indicators of endocrine disruption. The synthesis of VTG
spermatogenesis. for example is a widely parameter used for the detection of

Four ppm of Cd significantly decrease ovarian and exposure to xenoestrogens in vivo and in vitro [107,108].
testicular GSI in the freshwater fish Bata (Labeo bata, Apart from xenoestrogens, the effect of EDCs acting
Hamilton, 1822) whereas 25 ppb of Cd decrease GSI in like androgens or anti-estrogens on VTG levels are not
winter flounder (Pseudopleuronectes americanus, enough explored [109]. Methyltestosterone [MT] (an
Walbaum, 1792) [102,103]. While histopathological data is androgen) and fadrozole [F] (an aromatase inhibitor) were
not available for these samples, histological analysis of selected to study whether a VTG response can be
testis from other chronic Cd exposures in fish exhibit measured also after exposure to compounds other than
degeneration of mature spermatocyte cells, absence of estrogens [110]. For this, juvenile fathead minnows were
spermatids and spermatozoa and severe necrosis of exposed to MT, to F and to a combination of both. The
Leydig cells [102]. MT exposed fish showed de novo synthesis of VTG

Liver: The liver plays a key role in steroid, drug and combination group. This result suggests that an
xenobiotic biotransformation in all vertebrates that can endogenous aromatase coverts MT to estrogen
explain why we can not exclude it from the HPG axis hence (methylestradiol). Accordingly, exposure to MT leads to
the relevance of the HPGL axis analysis (Fig 1). Hepatic a partial feminization of the exposed fathead minnows,
biotransformation of steroids could  be  a  relevant  tool while in combination with the aromatase-inhibitor, MT
for the assessment of EDCs. Hepatic enzymes are known was able to exert its full androgenic potential [109]. In fact
to have  a  large  substrate  specificity  increasing  then it was noted that all fishes showed premature secondary
the number of  xenobiotics  which  they  can  inactivate male sex characteristics (pigmented dorsal fin, tubercles,
[5]. The liver also inactivates endogenous hormones, aggressive territory defence). The exposure to the
such as androgens and estrogens. Whereas hepatic combination of both MT and F was not followed by any
biotransformation of steroids is regulated by endogenous increase in VTG levels, which proves even more that MT
sex steroid levels. It can be disrupted by EDCs. EDCs not was aromatised to an estrogen. 
only can dirupt the gonad development but also they can The liver plays also a key role in the exposure to
be involved in the biotransformation of steroids [104,105]. heavy metals by the production of metallothioneins

That results in changes in T, E  plasmatic [MTs] which are cysteine-rich metal binding proteins that2

concentrations inducing in turn disturbances in the play an essential role in the regulation of intracellular
normal functioning of reproductive system. metal concentration [111]. 

The enzyme complex cytochrome P450 enzymes is MTs maintain the balance of the zinc which is
largely involved in the hepatic biotransformation of indispensable for the gametes development.  Heavy
xenobiotics. It is divided in two families CYP 1 and CYP 2 metals affect the metallothionein synthesis and produce
and it induces oxygen atom to  hydrophobic  structures serious damages in zinc homeostasis and in fine in
by transforming them into water-soluble metabolites gametogenesis [6,112].
(phase I). Then they will be conjugated (phase II) and The MTs levels are controlled  by  steroids [113].
excreted (phase III) [106]. MTs and another hepatic enzyme involved in steroids

Some of EDCs like phenobarbitol, 3- catabolism, the mixed function oxydase [MFO], are
methylcolanthrine and • -naphtholflavone induce the considered as good indicators of exposure to heavy
cytochrome P450 complex but the families of enzymes metals and of alteration of reproduction [6]. But other
involved differ depending on the model studied [e.g., 5 stressors such as temperature changes or high rearing
and references therein]. density are also able to increase the expression of gene

The HPGL axis reveals several potential modes of encoding for MTs indicating that MTs are not a specific
interaction for EDCs ranging from interference with biomarker and that they can be a good tool to monitor fish
hormone synthesis and secretion, binding to hormone stress conditions [114,115].
receptors, or altering the availability of endogenous
hormones. Eventually, endocrine disrupting effects are Sexual Differentiation: Sex steroids, especially
mediated via the available level of steroid hormones or its androgens and estrogens play a main role in the
analogs. regulation of the sexual differentiation process.

mRNA, but not the F exposed fish or the fish of the
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In fish, it is possible to induce sex reversal by In fish populations exposed to environmental
treating fishes with estradiol or testosterone  [116].  That
has  been demonstrated  since  the  late  of 1930s and
with the expansion of fish culture in the past 25 years, it
has been largely used in aquaculture for  skewing  natural
mixed sex population  [117,118].  Estrogen  and  its
analogs have been used for generating females while T
and androgen  analogs, aromatase blockers have been
used for generating males [119-122]. In fact, in  fish  one
of  the  most  important  factors  in sex differentiation is
the steroidogenic enzyme cytochrome P450 aromatase,
product of the CYP19a gene. The role of aromatase
consists on converting androgens to estrogens in an
irreversible manner and then it plays a main role in
determining the final  sex  in  fish.  The  expression  level
of CYP19a influences sex differentiation: when it is
highly expressed, the sex seems directed to female
differentiation, while it is directed to male differentiation
when it is low expressed [123]. It was demonstrated that
sex differentiation was influenced in a large number of
teleost species exposed to EDCs that have an estrogenic
effect [124]. Exposure of eggs or larvae to environmental
xenohormones  may  lead  to similar effects and thus, it
has became relevant that reproduction and population
dynamics in wildlife, can be influenced by EDCs.
Therefore more and more studies focused on
dysregulation of sexual development and reproduction
and reported a widely deleterious effects such as intersex
in medaka caused by the organochlorine • -BHC and
nonylphenol [125,126] and in roach below sewage outfalls
contaminated with estradiol [3,9], feminization of rainbow
trout (Oncorhynchus mykiss, Walbaum, 1792) exposed to
sewage treatment plants [10,127,128], masculinizing
effects of pulp and paper mill effluents in female mosquito
fish from North-America and New Zealand [129-133].
Intersex or imposex result from disrupted gonadal
differentiation and typically consist in the simultaneous
presence of ovarian and testicular tissue in the same
gonad. In roach intersex, a number of duct malformations
associating a female-like reproductive duct and sperm
ducts in the same gonad have been reported [11,134,135].

Dramatic induction of VTG  and  zona  radiata
proteins [ZRP] in the same or even higher average than
those  of  reproductive  females,  were detected in males
of Mediterranean swordfish (Xiphias gladius, Linnaeus,
1758) suggesting that this species may be exposed to
xenoestrogens [136,137]. That was approved by De
Metrio et al. [138] who revealed a high percentage of
intersex in this species.

estrogens or antiandrogens, the sex ratio is typically
modified in favor of females. This disturbance can either
lead to the exposure of developing embryos to the EDC or
to the parents exposure or even more to the juvenile fish
exposure during the period of sex determination. In fact,
it is clear now that the time of exposure to the xenobiotic
plays a key role in the sex differentiation. Transgenic
zebrafish assays in which the estrogen receptor was
transactivated, have shown that ER activity is very high
during sexual development and could explain why the
period of gonadal differentiation may be especially
susceptible to disruption by estrogenic compounds [139].
For example, exposure to E  during sexual differentiation2

increased the frequency of female differentiation in
lumpfish (Cyclopterus lumpus, Linnaeus, 1758) [140],
Argentinian silverside (Odontesthes bonariensis,

Valenciennes, 1835) [141], Amur catfish (Silurus asotus,

Linnaeus, 1958) [142], carp (Cyprinus carpio, Linnaeus,
1758) [143,144] and sheepshead minnow (Cyprinodon

variegatus, Lacépède, 1803) [64]. Japanese medaka
exposed during development to octylphenol [52] and
bisphenol A [145] showed also a sex ratio in favor of
females. Similar effects were noted in juvenile guppies
following their exposure to xenobiotics that having an
antiandrogenic action [57]. It has also been demonstrated
that some xenoestrogens like 4-tert-pentylphenol induce
intersex in carp gonads [143,144].

Furthermore, it was reported  that  EDCs  could
induce other types  of  disturbances,  such  as  altering
the time of sexual maturation by speeding up or even
delaying the timing of sexual maturation, what can
severely affect reproductive processes, especially if
maturation is completely delayed. In this  context,
Blazquez et al. [88] concluded that estrogens  were  able
to delay sexual maturation in the European sea bass even
if estrogen exposure happens after sex determination.

As we have seen the effects of EDCs are not limited
to gonads, but it can affect different HPGL axis levels.
During the critical period of sex reversal induced by
exogenous steroid influence, POA-H and GnRH levels
vary indicating an impact of sex steroids on GnRH-GtH
synthesis [146]. That was approved   by  Smith and
Jennes [147] who have demonstrated that E2 influenced
the central monoaminergic system in POA-H regulating
pulsatile secretion of GnRH in mammals. It was also
shown that blockage of 5-HT by para-
chlorophenylalanine mimics estrogenic effect  [148].
Heavy metals have also been described as affecting
populations sex ratio. Matta et al. [149] have
demonstrated in fact that mercury was able to induce
feminization of the gonads in fish.
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Gene Expressions Through the HPGL Axis: Studies CONCLUSION

concerning EDCs often focus on the involvement of
steroid hormone receptors in the disturbances observed. Many EDCs were shown to disturb the reproductive
Then other pathways such as disturbed steroidogenesis system in fish by affecting the HPGL axis at different
that can affect gene expression begin to be explored [e.g., levels: pituitary, gonads, hormones, the liver catabolism
150 and refences therein]. of steroids, gametes quality... These disturbances are

EDCs can alter normal patterns of gene expression often considered as indicators of exposure to pollution,
either by direct (steroid hormone receptor-mediated but they are far from specifying neither the corresponding
pathways) or compensatory effects [151]. physiological processes of pollutant nor its target

One mechanism for disrupting the steroidogenic components (tissues, genes, proteins). It seems important
pathway is to alter activity or expression of genes to determine which component is affected at first in order
encoding for specific enzymes as the gene encoding for to know, if the EDC acts directly on the gametes or on a
aromatase (Cyp19 or P450arom). In male medaka, brain higher level on the HPGL axis (hypothalamus, pituitary,
aromatase activity increased in a dose-dependent manner GnRH, GtH and steroid synthesis, the liver catabolism of
following E  exposure [152]. steroids...) and to determine adequate molecular2

Another gene which expression could be severely be biomarkers.
affected by EDCs is vtg. VTG is a female protein released It will be interesting for future research to focus on
by the liver and that’s serves as a food reserve for the development of molecular, physiological, or
embryos and larvae. The synthesis of VTG is hormone- behavioural tools that will allow more extensive testing
dependent, mediated by the interaction between estradiol and analysis of fish response to EDCs [5]. The potential
and ER, leading to induction of gene expression and of molecular screening approaches has been recognized
transcription. In males activation of estrogen responsive as a valuable tool in several applications and has
genes is caused by many EDCs which can interfere with contributed to the development of fish screening assays
gonadotropin release, steroidogenesis and binding to for EDCs [162-164].
nuclear ER [153-156]. VTG is normally present at high level The molecular screening assay, such as DNA and
only in females undergoing oogenesis. In males the vtg PCR-arrays allow studying the expression profiles of a
gene is normally suppressed. However, the expression of considerable  number of genes after exposure of
vtg can be induced in males by exposure to E  or estrogen organisms  to  xenobiotics.  Specific expression profiles2

mimics. In general the vtg gene is present, but only for  each  xenobiotic  may be often described, which
marginally expressed in males or juveniles [157]. In males makes the screening assays important tools for
and juveniles, abnormal changes in the VTG synthesis monitoring    the      aquatic    environment.   Such  tool
represent an indicator of an estrogenic contamination will  enable  to  the  regulatory   authorities  to evaluate
[158-161]. the  real  risk  relied  to  the  EDCs  exposure  of the

In addition to affecting the expression of vtg and ER, aquatic ecosystems  with  easier  and  less  expensive
E induces an array of genes, some by direct interaction way [165].2

with the ER and others by alternative pathways. The
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Abstract

-

ed that an increase of temperature is able to induce the synthesis of heat shock proteins (HSP). In this study we investigated 

the expression of HO-1 mRNA, also referred to as HSP32, in different tissues of European sea bass (Dicentrarchus labrax, 

L.) at several time points after increased temperature exposure (from 12°C to 30°C). Our results showed that HO-1 was not 

expressed in gills, heart, muscle and brain while it was expressed at a basal level in intestine. In liver, spleen and kidneys, 

-

pression at the end of 4 weeks. In kidneys a very fast collapse of HO-1 expression level was recorded reaching null value as 

HO-1 involvement to heat shock response in this organ. This increasing trend reached a 4.5-fold higher value than the initial 

level after 4 weeks. 

Key words: Dicentrarchus labrax, gene expression, heme oxygenase-1, temperature increase, Heat Shock Protein 32.
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INTRODUCTION

-
encing the marine organism life is temperature (15). With 

stocks, increasing interest is accorded to study the effects 
of temperature increase on physiological and biochemical 

the tolerance range can disrupt growth and reproduction 
-

ered as a real stress for organisms. Indeed an increase of 
normal growing temperature of 4 to 8°C is able to induce 
the synthesis of stress proteins (7). Classically named as 
heat shock proteins (HSP), their synthesis has been shown 

-
ical stressors other than heat such as heavy metals, toxic 
chemicals, UV-light, etc... These proteins are synthesized 
to protect organisms from environmental stressors in order 
to maintain homeostasis and insure cell survival even if 
some display basal synthesis levels in normal unstressful 
conditions (17,34). This mechanism, commonly named 
stress adaptation or tolerance, is supposed to minimize the 
response of the organism to further exposures to the same 
stimulus (34). Genes coding for HSP represent an early 
biomarker of stress exposure in ecotoxicological studies 

weight HSP25, HSP32, HSP60, HSP70 etc…(34).
Heme oxygenase-1 (HO-1), also referred to as heat 

shock protein (HSP32) is one of the three isoforms (in ad-
dition to HO-2 and HO-3) of the heme oxygenase enzyme 
(HO) responsible for the heme degradation into biliverdin 
(a cytoprotective antioxidant), carbon monoxide (a sig-

naling gas) and iron. Biliverdin and its products prevent 
cells from oxidative damages (13,24,34). However, exten-
sive research have demonstrated that HO-1 induction may 
have both antioxidant and pro-oxidant activities related 
to iron release (28). Immunomodulatory as well as anti-

revealed (4,5). Unlike HO-2 and HO-3 isoforms which are 
constitutively expressed in cells under normal conditions, 
the HO-1 isoform has been demonstrated to be inducible 
as an adaptative cellular defense against various stressors 
(1) such as heat shock, UVA radiation, hydrogen perox-
ide, sodium arsenite, heavy metals, endotoxin, etc… These 
stressors were reported to induce HO-1 expression (17 and 
references therein). Moreover, HO-1 plays a relevant role 
in cytoprotective process (34).

The European sea bass (Dicentrarchus labrax, Linne 
1785) is one of the major species bred in aquaculture and is 
naturally present in the Mediterranean sea where tempera-
ture varies from 10°C to 28°C along the year (19). Growth 
and metabolism are dependent on water temperature (8 and 
references therein). Optimal growth temperature has been 
set between 22 and 25°C, whereas growth seems to stop 
at 11-15°C. Temperatures lower than 2°C and higher than 
32°C are lethal to sea bass. Temperature interacts not only 
with biological factors but also with external ones like ox-
ygen and salinity (18 and references therein). Other effects 
of non-optimal temperature, such as spleen contraction, 
increase in the erythrocyte number, hyperglycaemia, in-

an hypoxic state were observed (11). Since European sea 
bass represents a great commercial interest, it is relevant 
to study the impact of environmental variations that may 
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affect its welfare.
In the present study, we evaluate the effect of water tem-

perature increase in D. labrax HO-1 gene expression in 
eight tissues (heart, liver, intestine, spleen, kidneys, gills, 
brain and muscle) at several time points in a warm tem-
perature acclimation experiment.

MATERIALS AND METHODS

Animals and aquariums
All experiments were performed according to the guide-

lines of the Canadian Council on Animal Care under the 
appropriate approved animal care protocol described in 

-

France, within natural environmental conditions.
Eighteen one-year-old juveniles (80–100 g) were collec-

-
technical laboratory and held at 12°C for 5 weeks before 
the warm acclimation experiment. They were fed daily to 
satiation during the entire experiment.

Warm acclimation experiment
The warm acclimation experiment was conducted as 

previously described by Watabe et al. (33). The aqua-
rium water temperature was increased by 1°C every hour 
from 12°C to 30°C, then maintained at 30°C for 4 weeks. 
Fishes were divided into groups of three for each of the six 
experimental conditions (12°C control group, and 30°C 
groups acclimated for 1h and from 1 to 4 weeks). The ma-
terial used for this experiment included resistors (Shego, 
300 W) connected in series with the thermostat (Thermos-
tab, Aquael). The temperature was checked on the digital 
thermostat and another thermometer in the aquarium. The 

water parameters were also strictly controlled : salinity 30 
g/L, pH 7.5, nitrite <0.3 mg/L and nitrate <12.5 mg/L.

Tissue collection and RNA extraction 
Fish were sedated with 2-phenoxyethanol overdose and 

Samples of liver, kidneys, spleen, brain, muscle, gills, 

later (Ambion, 
the RNA Company). Then they were stored at -80°C until 
further analysis.

Total RNA was extracted from tissues (50-100 mg) us-
ing 1 ml of EXTRACT-ALL (Eurobio, France) according 
to the manufacturer’s instructions. After homogenization 
using FastPrep-24 and Lysing Matrix D (MP Biomedi-

vortexed for 15 sec and left at room temperature for 3 min. 
Then they were centrifuged at 12000 g for 15 min at 4°C, 

of isopropanol were added and the tubes were left for 10 
min at room temperature.

After a second centrifugation (12000 g, 10 min, 4°C), su-
pernatant was removed and total RNA pellet was washed 
in 75% ethanol.

Following the third centrifugation (7500 g, 5 min, 4°C), 
supernatant was removed and total RNA pellet was air 
dried for 10 min. Later the total RNA pellet was redis-

at 37°C for 30 min was performed in order to avoid any 
DNA contamination. An electrophoresis on an agarose gel 
showed a clear individual 28S and 18 rRNA bands and 

not shown). Concentration and quality were assessed by 
spectrophotometry. 

Reverse transcription and polymerase chain reaction
The cDNAs were generated following the standard pro-

tocol of Superscript II RNAse H Reverse Transcriptase kit 

RNA. Oligonucleotides used for the reverse transcription 
polymerase chain reaction (RT-PCR) are listed in Table 1. 
PCR conditions were as follow : 2 min at 94°C, 30 cy-
cles of 45 sec at 94°C (DNA denaturation), 45 sec at 63°C 
(annealing), 2 min at 72°C (extension), followed by a 5 

HO-1 (forward : HO-1Dir201; reverse : HO-1Rev201), re-
sulting in a 201 bp PCR product corresponding to the am-

sequence HO-1 (GenBank accession no.EF139130). Nor-
malization was carried with RPL17 sequence (GenBank 
accession no.AF139590) run under the same conditions 
and resulting in a 389 bp PCR product corresponding to 
the amplication between positions +18 and +407. Its ex-
pression is supposed to be invariable among individuals 
and experimental conditions (Table 1). The visualization 

-
rose gel electrophoresis (UV, coloration with ethidium 
bromide). The 100 pb Plus DNA Ladder (Invitrogen) was 

Gene expression and statistical analysis

software (25) and normalized with RPL17 gene expres-
sion. The image analysis falls within the linear range of 
the densitometry. Analysis of the results was performed by 
ANOVA using the software XLSTAT. The null hypothesis 

groups was rejected for a probability under 0.05. The 
-

cant differences between different groups.

RESULTS

Following one hour of heat stress, we noted a 2.5 fold 
increase in  HO-1 expression in liver compared to the con-
trol group. From one hour to 3 weeks, HO-1 expression 
steadily increased to reach after 4 weeks of heat exposure, 
a 4.5-fold increase statistically different from the initial 
value (Fig. 1 and Fig. 2) (P<0.05).

expression at the end of the 4 week period. This decrease 
in HO-1 expression resulted in values lower than baseline 

(12°C) (data not shown).
A decrease in HO-1 expression was also observed in kid-

neys. This important decrease appeared earlier than in the 
spleen despite similar baseline levels. HO-1 gene expres-
sion reached null value as soon as one hour after exposure 
to 30°C and remained at this level for the rest of the experi-
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ment.
In intestine, HO-1 gene expression levels maintained the 

initial value throughout the experiment while no expres-
sion of HO-1 was observed in other tissues (heart, brain, 
muscle or gills) regardless of experimental conditions 
(data not shown).

DISCUSSION

In this study, we explored HO-1 gene expression in re-
sponse to a heat stress in different sea bass tissues. Our 
results showed that HO-1 expression differs between tis-
sues. HO-1 was not expressed in gills, heart, muscle and 
brain while it was expressed at a basal level in intestine 
in spite of the temperature increase. In liver, spleen and 
kidneys, where HO-1 appeared sensitive to the tempera-
ture increase, the pattern of HO-1 expression variation was 

from one hour of exposure to 30°. It followed an increas-
ing trend throughout the duration of the experiment and 
reached a value 4.5-fold higher than the initial level after 4 

expression.
In a previous work (20), we investigated the effects of 

temperature increase on the expression of two other genes 
involved in temperature acclimation process in liver ; 
wap65-1 (an isoform of the “warm temperature acclima-
tion-related 65kD protein) and hsp70 (a heat shock protein 
which acts as “chaperone” helping newly synthesized pro-
tein transport (17)). Our results on OH-1 expression varia 
tions after increased water temperature exposure are close 

-
est were expressed at 12°C even if HO-1 was expressed 
at a much lower level compared to wap65-1 and hsp70. 
Unlike HO-2 and HO-3 that are constitutively expressed, 
expression of HO-1 seems to be detectable only in stress 
conditions (17).

After one hour exposure to 30°C, a 2-2.5-fold increase 
for all three genes was recorded. Whereas HO-1 expres-
sion levels continued to increase even after one hour, both 
wap65-1 and hsp70 expressions decreased right after and 

Primer cDNA position

HO-1Dir201 5’CCCTGAATTTCTAGTTGCCCATGC3’

HO-1Rev201 5’TCCGTCAGCTCCACGCTGTTCATC3’

RPL17Dir 5’GGTGGTTCATCTGGAGCCAAGTTCC3’

RPL17Rev 5’GCGTTAGAGGCTATCCGGGGCC3’

Table 1. Primers used in polymerase chain reaction.

HO-1 (GenBank accession no.EF139130)
RPL17 (GenBank accession no.AF139590)

Figure 1. Electrophoresis result of HO-1 gene expression in sea bass liver tissue after increased water temperature exposure (MW- molecular 

Figure 2. Average levels of HO-1, wap65 and hsp70 gene expressions 
in sea bass liver tissue after increased water temperature exposure. 
Wap65 and hsp70 levels were previously determined and published 
(20). Relative mRNA levels of HO-1 were detected by semi-quantitative 
PCR. Data shown are expressed as mean ± SEM. Different letters 
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regained values close to those observed in control groups 
(Fig. 2).

In sea bass, wap65-1, hsp70 and HO-1 seem to be in-
volved in a heat shock response. However wap65-1 and 
hsp70 responses are only involved at an early stage of ex-
periment, while HO-1 expression increase is maintained 
and achieves values higher than baseline levels. 

HO-1 expression level also increased in rat liver after 
hyperthermic treatment (42°C, 20 min) (24), but HO-1 ex-
pression pattern differs from the one found in the present 
study. Maximal HO-1 expression was observed as soon as 
one hour after heat stress to reach values 20 to 40-fold that 
of control groups. It then regains control group value by 
6h after temperature increase treatment. In the same study,  
coordinated induction of HO-1 response was also demon-
strated in rat kidneys and heart (24). In sea bass, we did 

-
sion in kidneys collapsed while it was not expressed at all 
in the heart throughout the experiment. The intensity and 
duration of exposure and mainly the species could explain 
such differences.

The contribution of HO-1 in renal cytoprotection has 
long been studied (21) and even if it is weakly expressed in 
kidneys in normal conditions, it is rapidly over expressed 
in renal injuries. It is clearly involved in protection again 

-
sis (4,5,6). Only few works have focused on the pattern 
of HO-1 expression in response to stress in the kidneys of 

Carassius auratus) HO-1 induction was 
sharply increased precisely in posterior kidney exposed to 
hypoxia conditions (31). Given that hyperthermia has been 

and even to induce a collapse of the ventilatory and cir-
culatory activities (12,22), it is interesting to compare our 
results to hypoxia-induced effects. It remains to be noted 

transcribed in posterior kidney, head kidneys, gills and in 
intestine and at lower level in heart, spleen and brain in 

for the kidneys, intestine (where initial level of HO-1 was 
highly expressed), heart and brain (where initial level of 
HO-1 was lowly expressed) but interestingly differ from 
our data notably for the liver, spleen and gills (31). Results 
are also divergent concerning transcription of HO-1 after 
induction of stress where HO-1 was found up-regulated 

in the sea bass it was down-regulated in kidneys and no 
expression was detected at any moment in the gills, mus-
cle, heart and brain. Such a divergence in outcomes may be 
related to different molecular mechanisms involved in the 

used. Therefore, further studies are needed to explore this 
mechanism and to understand why each organism reacts 
differently.

For the heart, it was proven that HO-1 was present and 
regulated in this organ and that it plays a key role in blood 
pressure regulation mediated by the carbon monoxide pro-
duction.

In the heart, HO-1 was up-regulated after angiotensin 
administration as an adaptative response to angiotensin-
induced cardiac damage. A cardioprotective role of HO-1 
was also demonstrated in HO-1 knockout mice exposed to 
hypoxia (14 and references therein). In contrast, our data 

suggest that HO-1 is not expressed in the sea bass heart in 
normal conditions and that a heat shock does not induce 
HO-1 expression.

In the brain, the absence of HO-1 before and after tem-
perature increase results from the fact that HO-1 does 
not represent the major isoform of heme oxygenase in 
this tissue. However, HO-1 expression has been detected 
in rat brain following an hyperthermia treatment (9) and 

-
crease HO-1 transcripts in this tissue (10). Even if HO-1 
was also found abundantly expressed in the sea bass brain 
(23), HO-2 is still by far the prominent isoform of heme 
oxygenase in the brain. HO-1 role in the nervous system 
remains unclear (2,16) despite the HO-1 neuroprotection 
and immunoreactivity that have been demonstrated in ner-
vous tissues (14 and references therein). 

In the spleen, in homeostatic state, HO-1 expression 
levels are similar to those found in other studies on the 
same species (23). Among all organs, the initial HO-1 ex-
pression is the highest in the spleen because hemoglobin 
degradation takes place mainly in this organ requiring con-
tinuous induction of HO-1 (3,21,29). However, following 
induction of a heat stress, we observed a notable unex-

-

rat spleen after exposure to other different types of stress 
such as hemolytic agents e.g aniline, phenylhydrazine and 
phenacetin (26,32).

response and suggest that HO-1 may be part of an array 
of genes that could be used as biomarkers to heat stress 
in the sea bass liver. Both its rapid response to stress and 
the long duration of its involvement make it interesting in 
such studies. Studies concerning HO-1 expression in re-
sponse to heat stress in entire organism remain scarce. Fish 
species and temperature levels used in the experiment are 
highly variable as well as the duration of exposure to heat 
stress. Further studies are required to explore mechanisms 

-
tion.
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In France, there are raising concerns about the edible sea urchin Paracentrotus lividus, whose populations de-

cline. In this context, molecular analyses contribute to the better understanding of processes that shape

populations, which is required to adapt management and conservation programmes. The present study

aimed at developing an in situ non-destructive spine sampling method and an ISSR-PCR approach, both ded-

icated to the genetic analysis of individuals and populations. Forty-five individuals of 3 close populations

were studied. In situ spine sampling proved relevant, leading to the clear genotyping of all purified DNAs

without any contamination. Molecular analysis revealed high genetic diversity with a large proportion of

low-frequency ISSR markers. Six ISSR primers produced 154 scorable polymorphic markers of which 118

(77%) were present at a frequency lower than 25%. Based on genotyping profiles obtained with 3 ISSR

primers, significant genetic differentiation between the studied populations was detected. Taken together,

these results revealed that both in situ spine sampling and ISSR method are relevant for molecular analyses

and that they will likely find their application in future conservation and management programmes.

© 2011 Elsevier B.V. All rights reserved.

1. Introduction

In the south of France, the edible sea urchin Paracentrotus lividus

has experienced a huge population decline. Deciphering processes

(e.g. natural and anthropogenic) that shape populations are needed

to adapt conservation and management strategies (Guidetti et al.,

2005). This implies long-term genetic monitoring of populations,

requiring the analysis of numerous genetic markers on a critical num-

ber of individuals. This would be labour intensive and expensive.

There is thus a need to develop both easy tissue sampling strategies

adapted to endangered marine animals and new PCR approaches

that generate high numbers of polymorphic genetic markers at

affordable costs.

Molecular genetics has now been widely used to address ecologi-

cal and conservation issues, thanks to the tremendous diversity of

analysis one can perform on only few picograms of DNA (e.g. hairs

or faeces). This has led to the development of in situ non-invasive

and non-destructive sampling procedures for conservation monitor-

ing, allowing biologists to collect critical data on wildlife populations

without capturing or sacrificing animals. This is of major importance

when dealing with small, scarce and endangered populations

(Kumar et al., 2007; Lawrence et al., 2008; Le Vin et al., 2011; Zhan

et al., 2008). Indeed, while non invasive sampling (i.e. hair, saliva,

mucus) does not alter animal integrity and life, this method presents

serious limitations due to low amount and quality of DNA recovered,

and presence of potential PCR inhibitors. Such limitations might

result in the absence of amplification or in incorrect genotyping (i.e.

allelic drop out). This can lead to serious misinterpretations in conser-

vation studies, in particular when they concern species with low

levels of heterozygosity (Taberlet et al., 1999; Zhan et al., 2008),

such as sea urchins (Calderón et al., 2008, 2009). On the contrary,

non-destructive methods (i.e. blood sample, biopsy) are invasive but

result in higher amounts of recovered DNA (Berg et al., 1995).

Because some tissues can regenerate in echinoderms, the non-

destructive method is likely to be the most appropriate for this

species (Hamm and Burton, 2000; Waters and Roy, 2003, unpublished

personal data). In P. lividus sea urchins, spines contain muscle cells.

These cells are covered by epidermic tissue over the half basal length

(Ebert, 1967; Heatfield and Travis, 1975; Märkel and Röser, 1983) and

are easily accessible. Therefore, urchin spine appears a good target

tissue for DNA collection, even though it may face non-invasive sam-

ple limitations, especially when considering young urchins with small
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spines. Moreover, samples collected underwater may potentially be

contaminated by cross-reactive organisms or inhibitors. Because

urchin individuals should be replaced at their initial sites after spine

sampling, in situ sampling appears to be a more convenient method.

To our knowledge, this method has never been assessed in this

species.

Molecular genetic analysis dedicated to wildlife monitoring and

conservation issues requires a large set of reliable, highly informative

and cost-effective genetic markers (Hagerty et al., 2008; Paetkau et

al., 1995; Sanchez-Fernandez et al., 2008; Varela et al., 2007).

Among those are dominant Inter-Simple Sequence Repeat (ISSR)

markers. ISSR consists in nucleotide sequences flanked by two micro-

satellite priming sites, inversely oriented on opposite DNA strands,

and near enough to be effectively amplified by PCR. Interests of ISSR

techniques rely on high polymorphism and wide distribution of

microsatellites along genomes, which enables to detect low differen-

tiation levels. ISSR PCR analysis has proven to be efficient in gene flow

evaluation, fine-scale genetic structure analysis, and parentage deter-

mination (Haig et al., 2003; Su et al., 2008; Wolfe and Liston, 1998;

Zong et al., 2008). This type of approach is also reproducible, easy to

perform and cost effective. Although ISSR has intensively been used

to evaluate genetic structure variations in terrestrial ecosystems, its

applications to marine population have been reported scarcely

(Casu et al., 2005, 2009; Varela et al., 2007) and to date, have never

been used in molecular studies on sea urchin.

The objectives of this study were to develop ISSR-PCR and to as-

sess the relevance of an in situ (underwater) spine sampling method,

both dedicated to molecular studies that would find applications in

conservation and management programmes.

2. Methods

2.1. Specimens and sampling procedure

Fifteen individuals were randomly collected during the legal har-

vesting period (mid-October to mid-April), by snorkelling between

the surface and 5 m depth at three close areas (Rayolet, Sicié, Baux

Rouges) of the French–east Mediterranean coast (Fig. 1). Divers

wore wet suits and gloves. Two age classes of P. lividus were consid-

ered based on their size: juveniles (less than 1 year old) and adults,

whose test diameters were inferior to 2 cm and superior to 4 cm,

respectively (Calderón et al., 2009).

Practically, urchins were hand captured and up to 4 spines were

collected at the surface with a clean flat-end clamp and put into a

referenced 1.5 ml eppendorf tube with approximately 1 ml of sea

water. Following spine collection, the whole urchin was put into a

waterproof box with the same reference number as the spine sample.

Urchins were sacrificed and a piece of skin around the mouth was col-

lected for tissue DNA extraction. Samples were kept in tubes for the

sampling campaign duration (approx. 2 h) after which spines were

placed in absolute ethanol and kept at −20 °C until DNA extraction.

In order to assess the potential effect of sea water on urchin

genotyping profiles, 15 ml of sea water was collected at the surface,

from which 1 ml was centrifuged for 10 min at 5000 g. Then superna-

tants were discarded and pellets kept at−20 °C until DNA extraction.

For convenience, spine and skin tissue samples surrounding the

mouth will be referred to as “spine” (S) and “tissue” (T), respectively.

To evaluate the efficiency and reliability of the sampling method-

ology, DNAs purified from spine and tissue for each urchin were

genotyped using the ISSR-PCR method described below. Genotyping

profiles were then compared to evidence potential contaminations

and differences in intensities of amplified bands.

2.2. DNA extraction and ISSR-PCR

DNAs were purified using DNeasy Blood and Tissue kit following

the “animal tissue protocol” (Qiagen), eluted in a 200 μl elution buffer

and quantified using a spectrophotometer at 260 nm (Eppendorf,

Biophotometer Plus).

A set of 6 primers was used (Table 1). They were designed be 16 to

23 nucleotides, with a GC content between 31 and 50%. Optimal

annealing temperatures, primer concentrations, magnesium and

DNA amounts were assessed. Retained conditions yielded clear and

reproducible genotyping profiles.

The reaction mixture consisted in (final concentration): 5 PRIME

HotMaster Taq Buffer (1X containing 2.5 mM MgCl2), 5 PRIME

HotMaster Taq polymerase (0.6 U) (Dutscher, France), dNTP

(200 μM each), primer (2.4 μM), 20 ng of DNA and molecular grade

water to 15 μL. PCRs were performed in a Mastercycler thermocycler

(Eppendorf, France) and conditions were as follows: initial denatur-

ation step at 94 °C for 3 min, followed by 35 cycles of 94 °C for

1 min annealing at 50 °C for 50 s, 72 °C for 1 min and a final extension

step at 72 °C for 15 min. PCR controls (i.e. negative and sea water) and

replicates were included in each PCR amplification to ensure result

repeatability and exclude potential PCR contaminations. PCR products

(8 μL) were analysed by electrophoresis using a 1.5% agarose gel in a

10 mM borate buffer. Gels were run at 110 V for about 2 h and 30 min

and stained by soaking in 1 μl/10 ml ethidium bromide solution for

10 min. ISSR genotyping profiles were visualised under UV light and

Fig. 1. Localization of the studied populations. Top: location of the studied sites.

Bottom: overall location of the studied area (frame).

Table 1

Characteristics of the ISSR primers.

Primers Sequence

(5′–3′)

Size range

of bands

(bp)

Number

of bands

Mean

number of

bands/ind.

Proportion of

polymorphic

bands (%)

Rayolet Sicié Baux

Rouges

eb6 (CT)9G 310–1250 20 3.9 47.6 76.2 81

eb2m5 (CAGT)4DC 250–1100 16 1.9 22.2 66.7 44.4

G2 (CTT)7AC 300–1500 21 1.5 36.4 68.2 10

G9 (ACA)5G 160–1800 37 5.5 50 89.5 55.3

G8 (AAC)5T 200–3000 41 6 44.2 83.7 72.1

G17 (CTG)4RT 350–1900 19 6.2 36.8 78.9 94.7

Total 154 43.5 83.1 68.2
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recorded by digital photography. Band sizing was performed using

100 bp and 1 kb ladders as references (see figure legends).

2.3. ISSR analysis

Clear (even faint) and reproducible bands were considered.

Smeared bands were eliminated from analysis. Amplified ISSR frag-

ments were scored for presence (1) or absence (0) of bands (Haig

et al., 2003; Wolfe and Liston, 1998), and converted into allele

frequencies. Each band was considered polymorphic if the relevant

band was present in one or more, but not all, individuals.

Analysis was performed under the assumption of Hardy–Weinberg

equilibriumbymeans of AFLP-Surv v1.0. (Vekmans, 2002) using Bayesian

methods for diploid outcrossing species with non-uniform a priori distri-

bution of allele frequencies (Zhivotovsky, 1999). This software was used

to calculate expected heterozygosity (HE), mean gene diversity within

population (HS), total gene diversity (HT) and genetic differentiation

among populations (FST). In order to test the significance of FST values

at 1%, we performed 1000 permutations. Frequencies of each locus

among populations were also determined using the aforementioned

software.

3. Results

3.1. ISSR data analysis

Six ISSR-PCR amplifications generated a total of 154 reliable

fragments which were all polymorphic, although possibly frequent

(Fig. 2). The size of these fragments ranged between 160 and

3000 bp. The average number of bands per individual generated by

each primer ranged from 1.5 to 6.2 with an average of 4.2 bands per

individual. Analysis of the proportion of polymorphic bands revealed

a clear difference between the three tested populations (Table 1). The

population of Sicié presented a homogeneous, high level polymor-

phism with an average of 72.2% and a coefficient of variation (CV)

of 11.4%. By contrast, the populations of Rayolet and Baux Rouges pre-

sented a lower polymorphism level with an average of 39.5%

(CV=25.6%) and 59.6% (CV=50.7%) respectively.

The distribution of the average proportion of polymorphic bands

highlighted that 77% of the bands were found in less than 25% of

the individuals among the three populations, with an average of

35% of the bands present at a frequency lower than 10% (Table 2).

Moreover, 33.1% of the total bands were specific to one or more indi-

viduals within a population while 37% of the bands were absent in

one population but present in the two others.

Analysis of genetic differentiation between populations for each

single primer yielded consistent FST values for all but eb2m5 primers,

ranging from 0.011 to 0.104 (pb0.05). Genetic differentiation was

assessed using several primer combinations in order to take into

account a high number of bands. The pool of data obtained with the

primers eb6 (FST=0.104), G17 (FST=0.043) and G8 (FST=0.03)

gave the highest consistent overall FST value of 0.063. Analysis of

pairwise genetic differentiation highlighted that the population of

Rayolet was low-to-moderately differentiated from the two other

populations, but the populations of Sicié and Baux Rouges were rath-

er poorly differentiated (Table 3). Expected heterozygosities were

similar for the populations of Sicié and Baux Rouges, and represented

twice that found for the population of Rayolet (Table 3).

3.2. Efficiency and reliability assessment of the in situ spine sampling

methodology

The total amount of DNA purified from spines was very similar

among individuals in the same group and averaged 12 μg and 1 μg

in adults and juveniles, respectively. The amount of DNA purified

from tissue was always more than 50 μg and was dependent on the

mass of sampled tissue. Dilutions of DNA purified from urchin sam-

ples did not improve PCR efficiencies, confirming the absence of in-

hibitors. PCRs performed on pure and diluted DNAs purified from

sea water samples were all negative, except when a positive control

DNA was added to the reaction mixture that yielded to the expected

genotyping profiles (data not shown). Long-sized bands generated

by ISSR-PCR confirmed that DNA was likely not degraded (Fig. 2).

Genotyping profiles obtained with DNA purified from either spines

or skin tissues were identical in number, size and relative intensities

of the bands. Also, intense and individual-specific ISSR bands con-

firmed the absence of cross-contamination between samples (Fig. 3).

Fig. 2. Example of ISSR genotyping profiles. M100, M50 and M25: respectively 100 bp, 50 bp and 25 bp Molecular Weight DNA Ladder (Invitrogen).

Table 2

Distribution of the proportion of polymorphic bands in n % of the whole population.

Primers Proportion of bands found in less than n % on the whole population

n=10 n=25 n=50 n=75 n=90 n=100

eb6 25 55 80 100

eb2m5 50 87.5 87.5 100

G2 67 95.5 100

G9 33 87 95 97.5 100

G8 27.5 82 97.5 97.5 100

G17 16 42.5 74 84.5 89.5 100

All 35.2 77.4 91 96.8 98.7 100
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4. Discussion

The first striking result of the present work is that ISSR genotyping

profiles were very different from one individual to another, suggest-

ing high genome plasticity. We observed a high genetic diversity

with a large proportion of low-frequency ISSR markers. This result

was consistent with previous molecular studies performed on

P. lividus by Duran et al. (2004), Calderón et al. (2008), and more

recently by Maltagliati et al. (2010). Based on their study of different

markers (i.e. mitochondrial cytochrome c oxidase, 16rRNA gene, ade-

nine nucleotide transporter, nuclear microsatellite and mitochondrial

cytochrome b) these authors could not show clear genetic structure

of close populations, but demonstrated that P. lividus better fit the

isolation by distance model ( Calderón et al., 2009; Palumbi, 2003).

By contrast, Rizzo et al. (2009) reported the use of RAPD, which is

similar in principle to ISSR, to distinguish between two relatively

close populations of stressed and non-stressed P. lividus. While the

present study focused on limited data, we have been able to demon-

strate moderate yet significant genetic differentiation between three

close populations (approximately 20 km between Rayolet and Baux

Rouges). The use of several ISSR primers allowed for screening large

fractions of the genome with both coding and non-coding regions

likely to be amplified. Some specific markers of a population may

reflect a particular adaptation to local environments or a local “spec-

ificity”. In our study, current, pollution, or physical parameters may

explain differences found between the population of Rayolet and

the two other populations (Hereu et al., 2004; Pedrotti, 1993).

These should be investigated in future dedicated studies. Noteworthy,

the population of Rayolet appears to be physically isolated from the

populations of Sicié and Baux Rouges, which could explain the

moderate pairwise FST values between Rayolet and either Baux

Rouges or Sicié. It is likely that the pool of larvae brought by the

east-to-west main Mediterranean circulating current (Ligure) does

not easily reach the population of Rayolet, all the more that this site is

exposed to the strong north wind Mistral (Hereu et al., 2004; Pedrotti,

1993). In turn self-recruitment also may account for the observed

differences.

More evident genetic differentiation between populations is likely

possible assuming that it depends on the appropriate choice of ISSR

markers to consider (Casu et al., 2009). To this aim, ISSR seems a

well-adapted approach, because it likely generates high number of

polymorphic data, thus putative population specific markers. Further

studies based on additional ISSR markers will likely lead to a more

precise understanding of the population structure (from wide to

local scales).

From a practical point of view, ISSR is cost-effective and requires

neither prior knowledge about the genome sequence, nor any a priori

concerning the relevance of the genome region studied. Moreover, we

have shown that ISSR generate many low-frequency markers, thus it

is also a suitable tool for parentage analysis or selective programmes.

Besides ISSR analysis, we proved the relevance of a new in situ sea

urchin spine sampling dedicated to genetic analysis. This method has

never been described before and presents several advantages. First,

our results indicate that there is no need to harvest urchins, that

should remain alive at their initial sites (Ebert, 1967; Heatfield and

Travis, 1975; Märkel and Röser, 1983). Noteworthy, the technique is

reliable even for small-size juvenile urchins which are likely less

than 1 year old (Calderón et al., 2009). This approach is even more in-

teresting for adult sampling for which the test size cannot be consis-

tently correlated to the age when considering inter-annual cohorts

that may present higher genetic differentiation due to pre- and/or

post-larval selection (Debenham et al., 2000). Finally, yearly sampling

of juveniles is an interesting mean to increase the number of geno-

typed individuals of a population — they will become progenitors

that are already genotypes, which can also help to reduce efforts

and costs over time.

Potential environmental contamination might result in a misinter-

pretation of genotyping profiles with important consequences on

conservation and management issues. In order to prevent such bias,

water sample should always be included in the experiments.

At last, both the in situ spine sampling and the ISSR method have

proved relevant for molecular studies on the sea urchin P. lividus

species, especially considering endangered populations, and should

find applications in management and conservation programmes.

Ongoing research performed on a large number of individuals and

populations, using additional ISSR molecular markers, will likely con-

tribute to a better characterization of the genetic structure of P. lividus

populations and to the understanding of processes that shape urchin

populations in the French east Mediterranean coast.
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Effets de stress physico-chimique sur l’expression de gènes 
impliqués dans l’homéostasie et la fonction de l’axe 

hypothalamo-hypophyso-gonado-hépatique chez le loup 
(Dicentrarchus labrax L.) 

Résumé en français 

Les écosystèmes marins constituent une cible majeure des changements globaux qui affectent de façon 
pérenne notre planète. 
Nous nous sommes intéressés à deux de ces changements susceptibles de menacer le milieu marin : le 
réchauffement climatique par le biais de l’étude de l’effet du stress thermique sur l’expression de ho-1 et la 
pollution via l’étude de l’impact des métaux lourds à effets perturbateurs endocriniens (le cadmium et le 
plomb) sur l’axe hypothalamo-hypophyso-gonado-hépatique (HHGH) chez le loup (Dicentrarchus labrax

L.). 
Nos résultats montrent une réponse importante de ho-1 aux stress thermique et chimique dans le foie. Nous 
avons également démontré une forte accumulation hépatique du Cd, et à un degré moindre du Pb, 
accompagnée d’une sur-expression du gène mt codant pour les métallothionéines. Des variations dans 
l’expression de gènes clés le long de l’axe HHGH (arom b, fshß, arom a…) ont été observées après 
intoxication par les deux métaux sans pour autant induire des effets physiologiques observables. 
La question se pose de savoir si la synergie des stress physico-chimiques impacte la dynamique et l’état 
sanitaire des populations marines. 

Mot clés : Perturbateurs endocriniens ; axe hypothalamo-hypophyso-gonado-hépatique ; cadmium ; plomb ; 
stress thermique ; expression des gènes ; Dicentrarchus labrax L. 

Effects of physicochemical stress on the expression of genes involved in the 
homeostasis and the hypothalamic-pituitary-gonadal-liver axis function in the sea 

bass (Dicentrarchus labrax L.) 

Résumé en anglais 

Marine ecosystems are a major target of global changes that continuously affect our planet.  
In the present study we investigated two of these changes that may threaten the marine environment: global 
warming, through the study of the effect of heat stress on ho-1 expression and marine pollution through the 
study of the impact of heavy metals acting as endocrine disruptors (cadmium and lead) on the hypothalamic-
pituitary-gonadal-liver (HHGL) axis in the sea bass (Dicentrarchus labrax L.).  
Our results show an important response of ho-1 to both thermal and chemical stress in the liver. We also 
demonstrated a high hepatic accumulation of Cd, and to a lesser extent of Pb. This accumulation was 
correlated with an overexpression of mt gene coding for metallothionein. Changes in the expression of 
candidate genes (arom b, fshß, arom a…) along the HHGL axis were observed after metal intoxication but no 
physiological effects were observed. 
The question then arises to what extent the synergy of physicochemical stress impacts the dynamics and the 
welfare of marine species.

Keywords : Endocrine disrupting chemicals ; hypothalamic-pituitary-gonadal-liver axis ; cadmium ; lead ; 
heat stress ; gene expression ; Dicentrarchus labrax L. 


