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Fig. 2 : Distribution actuelle de Platichthys flesus 

 

7 
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Fig. 5 : Estuaire de la Seine et son bassin versant 
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Fig. 6 : Carte bathymétrique de la Baie de Douarnenez (source SHOM) 
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Fig. 7 : Estuaire de la Vilaine (Evrard et al.,2013) 
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1. Pressions environnementales dans les écosystèmes côtiers et estuariens : 
impacts sur les communautés et sur les populations 

 

Les stresseurs dans les écosystèmes côtiers  

Les milieux côtiers sont particulièrement soumis aux effets des changements climatiques 

globaux par leur faible profondeur; ils sont aussi exposés à échelle locale à de fortes pressions 

liées aux activités anthropiques croissantes qui peuvent se traduire par des situations de 

multi-stress, particulièrement dans les systèmes estuariens (Robins et al.,2016; Hallett et al., 

2017; Sinha et al., 2017; Plenty et al., 2018). 

Le changement climatique global se traduit ainsi par une augmentation significative de la 

température des eaux côtières, de leur teneur en gaz carbonique et d’une baisse de leur pH. 

Notons que ces variations hydroclimatiques s’accompagnent également de modifications très 

sensibles de la pluviométrie en zones littorales se traduisant par des altérations du 

fonctionnement de l’écosystème côtier (modifications des apports en nutriments, altérations 

de la productivité et de la structure et du fonctionnement des communautés) (Gunderson et 

al., 2016 ; 2017).  

Les écosystèmes estuariens sont particulièrement impactés par différentes pressions 

anthropiques (Birch et al., 2015 ; Ellis et al., 2015 ; Wolanski & Elliott, 2015) : (1) les rejets de 

contaminants chimiques d’origine multiple (domestique, industrielle et/ou agricole), (2) les 

rejets d’eaux chaudes liés aux activités des centrales nucléaires,  (3) une augmentation du 

risque hypoxique lié à l’eutrophisation (Sun et al., 2011, 2012 ; Hughes et al., 2015), (4) une 

artificialisation des systèmes se traduisant par une perte de certains habitats comme les zones 

intertidales (Jickells et al., 2016). 

 

Multi-stress en estuaires : impacts au niveau des individus et des populations 

L’interaction de multiples stresseurs en estuaires, leur fluctuation dans l’espace, leur 

chronicité, et leur intensité, engendre des réponses différentielles selon les espèces 

considérées, qu’elles soient temporaires ou résidentes, et selon les populations. 

Le stress thermique peut conduire à des altérations de la physiologie (Somero, 2010 ; Reusch, 

2013), de la performance et de la survie de nombreuses espèces côtières (Harley et al., 2006). 

Les pollutions d’origine anthropique peuvent elles aussi avoir des effets similaires sur les 
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espèces estuariennes à plus ou moins long terme : perturbations physiologiques, réduction de 

la fitness, modification de l’abondance et de la biomasse des populations (Whitfield & Elliott, 

2002 ; Elliott & Whitfield, 2011 ; Teichert et al., 2017 ; Moore & Olden, 2017). 

Les effets de ces différents stresseurs, qu’ils soient liés au réchauffement climatique global ou 

aux pressions anthropiques directes, sont souvent interdépendants et peuvent avoir des 

effets additifs, antagonistes ou synergiques sur la ressource marine (Harley et al., 2006, 

Todgham & Stillman, 2013 ; Gunderson et al., 2016). Les effets additifs correspondent à l’effet 

combiné des multiples stress présents dans le milieu, plus précisément c’est la somme des 

effets de chacun des stress pris indépendamment. Les effets antagonistes se traduisent par 

un impact du multistress plus limité relativement à celui des effets additifs ; tandis que les 

effets synergiques conduisent à un impact du multistress supérieur aux effets additifs 

(Gunderson et al., 2016). Le multistress peut ainsi impacter les organismes de façon directe 

(altérations sur la physiologie, le comportement, la capacité reproductive, la mortalité, la 

distribution, la dynamique de population) (Whitfield & Elliott, 2002 ; Jackson et al., 2016), ou 

de manière indirecte (modification de la disponibilité en habitats, de la ressource alimentaire, 

…).  

Globalement, les effets du multi-stress sur les organismes estuariens ont été classiquement 

explorés à différents niveaux d’organisation biologiques (moléculaire, physiologique, traits 

d’histoire de vie) ; il nous paraît d’un intérêt majeur d’intégrer ces travaux jusqu’au niveau 

populationnel (par une approche démographique et/ou génétique) pour mieux appréhender 

le degré de vulnérabilité des populations naturelles face aux stress environnementaux. 

Vulnérabilité des populations aquatiques 

 Une nouvelle thématique de recherche apparaît dans les milieux naturels : la biologie 

de la vulnérabilité qui vise à explorer le potentiel d’une espèce ou de populations à se 

maintenir dans leur environnement, voire à estimer leur potentiel de résilience vis-à-vis d’un 

environnement de plus en plus changeant (Dulvy et al., 2003 ; Halpern et al., 2007 ; Williams 

et al., 2008 ; Huey et al., 2012 ; Buckley & Huey, 2016). Rappelons ici qu’une population  est 

définie comme un ensemble d’individus de la même espèce ayant la possibilité d’interagir 

entre eux au moment de la reproduction, et qui ont la capacité d’échanger des gènes sur 

plusieurs générations, dans une zone géographique donnée. La population est donc 

caractérisée par un ensemble de génotypes individuels qui la compose (i.e. le « pool 
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génétique »), elle constitue donc une véritable unité évolutive ; i.e. sa variabilité génétique 

peut donc être modifiée sous la pression de différentes forces évolutives majeures : migration, 

dérive génétique, mutation, sélection. 

Notons que l’estimation du degré de vulnérabilité d’une population peut conduire à la mise 

en œuvre de programmes de conservation pour les populations d’intérêt d’une espèce 

donnée, et qu’elle peut aussi rechercher le lien entre l’état de santé d’une population et l’état 

de santé de son écosystème (Morrison et al., 2015 ; McKenzie et al., 2016).  

La vulnérabilité des populations, dépend de leur niveau d’exposition et de leur sensibilité face 

aux stresseurs de l’environnement. La capacité de réponse d’une population aux stress peut 

être analysée à court terme par sa plasticité phénotypique (acclimatation) ou à long terme, ie 

sur plusieurs générations, par sa capacité adaptative (impliquant donc une réponse génétique 

de la population face à la pression de sélection) (Chin et al., 2010 ; Johnson & Welch, 2010 ; 

Glick et al., 2011 ; Morrison et al., 2015).  

La capacité adaptative d’une population doit lui permettre de réduire sa sensibilité et/ou son 

exposition aux facteurs de stress. Elle dépend de facteurs intrinsèques à l’organisme comme 

la capacité de dispersion, la diversité génétique, le taux d’évolution (Dawson et al., 2011 ; 

Beever et al., 2015 ; Morrison et al., 2015). Notons que la plasticité phénotypique d’un 

génotype donné, correspond à sa capacité à exprimer différents phénotypes pour un trait 

biologique donné dans différents environnements ; elle peut affecter la morphologie, la 

physiologie et/ou le comportement d’un organisme.  

Les variations de la capacité adaptative (variations génotypiques) et de la plasticité 

phénotypique (variations phénotypiques) d’une population déterminent son potentiel 

évolutif. Ces deux variations interagissent de façon complexe en situation de stress, et 

peuvent donc conduire à un degré de vulnérabilité propre à chaque population dans son 

environnement spécifique.  
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2. Fonctionnement des populations d’un poisson estuarien (le modèle flet 
Platichthys flesus) et typologie  des systèmes estuariens sélectionnés 

 
Des travaux ont été entrepris au LEMAR depuis 2000 sur un poisson estuarien, le flet 

(Platichthys flesus), pour explorer les réponses de populations face aux multiples stress 

environnementaux sur la Façade Atlantique, de l’Angleterre au Portugal. 

Cycle de vie et aire de distribution du flet  

Le flet  est une espèce benthique côtière faisant 

partie de la famille des poissons plats euryhalin 

Pleuronectidés, de l’ordre des Pleuronectiformes. 

Cette espèce affectionne les fonds meubles des 

estuaires et des zones côtières (Déniel, 1981). Le flet 

est un poisson catadrome (Fig.1) qui réalise une 

ponte en mer à des profondeurs modérées (15 à 30 

m) souvent localisées à l’embouchure des estuaires, 

de février à mars. Sa vie juvénile est essentiellement 

estuarienne et dure 2,5 ans (Dando, 2011). Notons 

que les petits juvéniles sont essentiellement 

localisés dans la partie oligohaline (amont) des 

estuaires, avec leur croissance ils vont 

progressivement exploiter la partie mésohaline, puis enfin la partie polyhaline (aval) vers l’âge 

de 7-8 mois (septembre-octobre) (Dupuy et al., 2015). 

Durant une grande partie de son cycle biologique, le flet est donc exposé aux nombreuses 

pressions environnementales qui caractérisent les milieux estuariens. Ce poisson invertivore 

bioaccumule et biomagnifie potentiellement de nombreux contaminants des écosystèmes 

côtiers.  

 

Fig. 1: Représentation du cycle 
biologique du flet 
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Cette espèce, à affinité boréale, affectionne les eaux tempérées à froides. Elle est signalée 

du Nord de l’Europe en Mer Blanche, jusqu’à l’estuaire du Mondego au Portugal qui marque 

la limite Sud de la distribution de cette espèce (Fig.2) (Cabral et al., 2007) . Un gradient de 

température moyenne de la surface de la mer est clairement observé du Nord au Sud de sa 

répartition allant d’une température moyenne de la surface de la mer de 8°C au niveau de 

Bergen (Norvège) à 14°C au niveau de Lisbonne (Portugal) (Bigg et al., 2007) Comme d’autres 

espèces à affinité boréale, l’abondance du flet a 

diminué dans le Golfe de Gascogne (Hermant et 

al., 2010) et dans l’estuaire de Gironde (Chaalali 

et al., 2013). Cette espèce est aussi devenue rare 

le long de la côte du Pays Basque (Marigómez I. 

comm. perso). Le long des côtes portugaises, les 

variations hydro-climatiques permettent 

d’expliquer sa distribution et son abondance : au 

Nord, la démographie du flet reste active au 

niveau des estuaires de Minho et de Lima situés 

à 50 km de distance (Freitas et al., 2009 ; Ramos 

et al., 2010 ; Morais et al., 2011). Ce maintien de 

la population de flet en Minho-Lima serait dû à 

l’existence d’un upwelling actif durant la saison 

estivale au Nord-Ouest de la péninsule ibérique (Lima et al., 2007). En revanche, au Sud du 

Portugal, le flet est devenu extrêmement rare à la latitude de Lisbonne, cette espèce étant 

abondante dans cette zone il y a quelques décennies (Cabral et al., 2001, Martinho et al., 

2013). La limite Sud de l’aire de répartition du flet est donc clairement remontée vers le Nord 

ces dernières décennies à la latitude du Mondego ; les augmentations récentes de la 

température de surface de la mer dans cette région en seraient la cause principale (Cabral et 

al., 2007). L’estuaire du Mondego présente donc a priori la population fonctionnelle de flet la 

plus au Sud de sa distribution dans l’Atantique Nord-Est ; le recrutement de flets juvéniles 

dans cette population présentant cependant une variabilité inter-annuelle forte (Martinho et 

al., 2009, 2010 ; Cabral et al., 2007).  

 En Atlantique Nord-Est, des observations convergentes sont faites sur d’autres espèces 

boréales (e.g. la morue, la plie, la limande) qui voient leur abondance décliner aux limites Sud 

 

Fig.2 : Distribution actuelle de Platichthys flesus 
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de leur aire de répartition, mais augmenter dans leur limite Nord (Rijnsdorp et al., 2009). 

Notons que les populations périphériques (notamment celles situées en limite Sud d’aire de 

répartition) terrestres ou marines, sont considérées comme des populations d’intérêt majeur 

pour appréhender la capacité des espèces à faire face aux changements climatiques (Thomas 

et al., 2001 ; Iverson et al., 2004 ; Travis & Dytham, 2004 ; Hampe & Petit, 2005) ; on 

soupçonne en effet que ces populations « Sud » peuvent avoir développer des adaptations 

locales à des régimes thermiques très spécifiques, étant souvent considérées comme issues 

de refugium en périodes glaciaires, parfois très anciens.  

Outre le fait d’être exposé au réchauffement climatique en zones peu profondes, le 

flet est aussi soumis à d’autres stresseurs de manière temporaire ou chronique au sein des 

estuaires, comme la contamination chimique de l’eau, ou le risque hypoxique lié à 

l’eutrophisation générale des écosystèmes côtiers. Les effets de ces stress multiples peuvent 

conduire à diverses altérations moléculaires et physiologiques et à une baisse de fitness du 

flet en milieux estuariens ; ils peuvent aussi avoir des effets au niveau populationnel et 

notamment un impact sur la variabilité génétique (Hemmer-Hansen et al., 2007 ; Calvès et al., 

2013, Marchand et al., 2013, Pédron et al., 2015) ; le flet constitue donc un excellent modèle 

pour explorer la vulnérabilité des populations face aux différents facteurs de stress, au sein 

des écosystèmes estuariens. 

 

Les systèmes estuariens retenus pour cette thèse 

Afin d’étudier la vulnérabilité des populations de flet face au multi-stress, nous avons 

sélectionné différents estuaires présentant des environnements contrastés ; des systèmes 

stressés (impactés par le stress chimique ou le réchauffement climatique) vs des systèmes a 

priori peu stressés (Fig. 3).  
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L’estuaire de la Canche  (Fig.4) possède un petit bassin versant de l’ordre de 1 274 km2 et 

s’étend sur le haut et moyen Artois. Les rejets dans ce bassin versant sont essentiellement 

domestiques en raison de l’absence de systèmes épuratoires (traitement des effluents 

domestiques à la parcelle). Des contaminations diffuses liées aux rejets de produits 

phytosanitaires comme l’atrazine, et ponctuelles, liées à la présence de nitrate sont aussi 

relevées (SAGE, 2011). L’activité agricole, de type polyculture, occupe 75% du territoire de ce 

bassin. Le faible développement urbain et l’absence d’industrialisation (Amara et al., 2007) le 

caractérisent. De plus, l’estuaire de la Canche est considéré comme une zone de nourricerie 

importante pour différentes espèces de poisson dont le flet (Selleslagh & Amara, 2008 ; 

Selleslagh & Amara, 2015). Les faibles perturbations anthropiques identifiées au niveau de la 

Canche associées à son rôle écologique majeur en tant que zone de nurserie pour les poissons 

font donc de la Canche un site de référence au niveau du secteur Manche. 

Fig. 3: Situation géographique des estuaires sélectionnés 
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L’estuaire de Seine correspond aux 170 derniers kilomètres aval de la Seine ; il est délimité 

par le barrage de Poses en amont, et la baie de Seine en aval (Fig. 5). Le « système Seine » 

présente un bassin versant de 75 000 km2, pour une densité de population de 16 millions 

d’habitants, avec donc une moyenne de 200 habitants / km2, soit le double de la moyenne 

nationale (Agence de l’eau Seine-Normandie, 2009). Cette population est à l’origine de 

nombreuses activités conduisant à différents rejets de contaminants chimiques d’origines 

agricole, domestique et industrielle. Au final, la Seine est identifiée comme faisant partie des 

estuaires les plus pollués d’Europe (Le Pape et al., 2007). La contamination diffuse par des 

composés métalliques (mercure, plomb, cadmium…) mais aussi par des polluants organiques 

(HAPs, PCBs, PBDEs, résiduts de médicaments, …) y est importante. Notons par ailleurs que 

l’estuaire de la Seine joue un rôle écologique important pour l’ichtyofaune ; c’est en effet une 

zone de nourricerie importante en Manche pour les juvéniles de plusieurs espèces marines 

d’intérêt halieutique comme la sole, la limande et le bar, et une voie de migration pour les 

poissons amphihalins (Morin et al., 2005 ; Duhamel, 2012 ;).  

Fig. 4: Estuaire de la Canche 

�P. Leflon 
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La Baie de Douarnenez (Fig. 6) est délimitée par la presqu’île de Crozon au Nord, et le cap 

Sizun au Sud. Le bassin versant de la Baie de Douarnenez correspond aux bassins 

hydrographiques des exutoires des cours d’eau compris entre Douarnenez (Pointe du Leïdé) 

et Telgruc-sur-Mer ; il conduit à des apports en eau douce très limités sur la Baie de 

Douarnenez. D’une superficie de 230 km2, il compte 29 036 habitants et reçoit les effluents 

provenant de 5 cours d’eau de très petites tailles (dont les principaux sont le Ris et Kerharo). 

Caractérisés par de fortes pentes, la diffusion des polluants s’en retrouve accélérée. Les 

principaux polluants mesurés sont les nitrates et les produits phytosanitaires (pesticides). Les 

algues vertes et leur putréfaction ne sont pas rares sur les plages de la baie et engendrent des 

nuisances aux riverains et touristes. Cependant, la qualité de l’eau du bassin est définie 

comme étant globalement en bon état sur 4 des 5 cours d’eau (source : CG 29). Les flets se 

reproduisent dans la Baie de Douarnenez tous les hivers en février/mars (Déniel, 1981).  

Fig. 5 : Estuaire de la Seine et son bassin versant 
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L’estuaire de la Vilaine (Fig. 7), dont le bassin versant représente 10 500 km2, subit 

essentiellement l’influence d’activités agricoles (élevages de bovins, de porcs, de volailles) et 

agro-alimentaires (cultures associées, abattoirs). Les principales sources de contamination du 

milieu sont liées aux apports de pesticides, de nitrates, et de matières organiques dissoutes 

(SAGE , 2015). Le blocage de la remontée des eaux marines lié à la présence du barrage d’Arzal, 

localisé à 12 km en amont de l’embouchure, entraîne aussi une perturbation du milieu et peut 

conduire à une eutrophisation du système conduisant à des hypoxies estivales plus ou moins 

marquées selon les années (Ménesguen et al., 2001). Si les effets du barrage sur la Vilaine 

peuvent impacter certains poissons amphihalins comme le saumon ou l’anguille dans leur 

possibilité de migration (SAGE , 2015), le flet y réalise par contre son cycle biologique avec 

succès, dans la partie localisée en aval du barrage (Laroche et al. 2013). 

 

 

 

 

Fig. 6 : Carte bathymétrique de la Baie de Douarnenez (source SHOM) 

 

2 km 
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L’estuaire du Mondego est situé sur la côte Atlantique du Portugal (environ 200 km au 

Nord de l’estuaire du Tage) et s’étend sur 6.5 km à partir de l’embouchure située à Figueira 

da Foz. Le bassin versant du Mondego est estimé à 6 670 km2. L’estuaire se sépare en deux 

bras Nord et Sud, délimitant l’île de Murraceira (Fig. 8) ; ils correspondent à deux sous-

systèmes distincts ayant des caractéristiques bien différentes. 

 Le bras Nord est plus profond et présente un hydrodynamisme soutenu ; il correspond à 

la zone de navigation principale du fleuve puisqu’il supporte le port. Le bras Sud est moins 

profond, peu alimenté par la marée, et supporte de vastes vasières intertidales. Globalement 

ce système estuarien a traversé dans le passé des crises hypoxiques liées à l’eutrophisation et 

une certaine dégradation de la qualité de ces eaux impactées par les activités portuaires et 

l’aquaculture. On observe une restauration de la qualité globale des eaux du Mondego depuis 

environ 15 ans, principalement liée à la mise en place de stations d’épurations relativement 

efficaces (Marques et al., 1997 ; Pardal et al. ; 2000, 2004 ; Dolbeth et al., 2003). Actuellement 

Fig. 7: Estuaire de la Vilaine (Evrard et al.,2013) 
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l’estuaire du Mondego présente une contamination chimique modérée et une eutrophisation 

limitée (França et al., 2009).  

L'estuaire du Mondego a surtout été affecté ces dernières années par l'occurrence 

d'évènements climatiques extrêmes, de type pics de chaleur estivaux (Marques et al., 2007 ; 

Martinho et al., 2007 ; Cardoso et al., 2004 ; Dolbeth et al., 2011; Grilo et al., 2011). En 

conséquence, des changements ont été enregistrés dans la répartition des espèces 

estuariennes et dans leur démographie, ainsi que dans la structure et le fonctionnement des 

peuplements de vertébrés et d’invertébrés (Marques et al., 2007 ; Baptista et al., 2010 ; Grilo 

et al., 2011 ; Nyitrai et al., 2012, Costa et al., 2013). De surcroît, cet estuaire présente un 

intérêt particulier pour notre étude puisqu’il est considéré comme la limite Sud de l’aire de 

distribution du flet. Le Mondego présente donc un environnement relativement « chaud » et 

une  population de flet plus ou moins fonctionnelle (Marthino et al., 2013).  Notons cependant 

que le succès du recrutement du flet dans le Mondego présente une forte variabilité 

interannuelle (Marthino et al., 2009, 2010). 

 

40°08’N 

08°50’W 

Fig. 8 : Estuaire du Mondego (Costa et al.,2013) 
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Dans notre étude, les deux estuaires de Seine et du Mondego sont considérés comme 

présentant des niveaux de stress potentiellement importants pour les populations de flet ; le 

premier étant donc caractérisé par une contamination chimique chronique lourde, et le 

second par un régime thermique élevé pour une espèce à affinité boréale comme le flet. Ces 

deux estuaires « stressés » seront donc comparés à des systèmes considérés comme peu 

impactés par le stress chimique et thermique, et qualifiés « de systèmes de référence » 

(Estuaire de Vilaine, Baie de Douarnenez, Estuaire de la Canche).  

 

3. Réponses des populations de flet aux stress estuariens 

Vison globale sur les recherches menées au  LEMAR sur les réponses phénotypiques et 
génétiques  de populations de flet face aux stress environnementaux 

Le LEMAR a conduit depuis 2000 des travaux sur les réponses du flet aux stress 

environnementaux, dans une grande diversité d’estuaires, de l’Angleterre jusqu’au Portugal. 

Les réponses de différentes populations de flet ont été analysées sur des grands systèmes 

estuariens présentant souvent de fortes charges en micropolluants (Tamar-UK, Seine, Loire, 

Gironde), sur des petits estuaires considérés comme sites de « référence » (Canche, Ster de 

Lesconil), comme sur des estuaires de taille intermédiaire caractérisés par une eutrophisation 

et un risque hypoxique estival (Vilaine), voire par un stress thermique (Lima & Mondego - 

Portugal). Cette approche résolument multi-estuaires a donc permis de comparer les réponses 

moléculaires et populationnelles du flet dans des environnements estuariens caractérisés par 

des niveaux contrastés de stress chimique et/ou thermique, et des risques hypoxiques plus ou 

moins marqués.  

La démarche au départ très orientée en écotoxicologie s’est progressivement élargie 

vers l’écologie du stress, en explorant la réponse du poisson aux multi-stress dans les milieux 

estuariens.  

Des pertes de fitness au niveau individuel ont été identifiées in natura (réduction du 

taux de croissance, de l’indice de condition, de la fécondité) couplées à des dommages 

cellulaires (génotoxicité) et des signatures moléculaires d’altération de certains métabolismes 

ou fonctions (bioénergétique, immunité, reproduction) dans les estuaires les plus pollués, 

relativement aux systèmes peu contaminés (Marchand et al. 2003, 2004; Evrard et al. 2010, 

2013; Laroche et al. 2013; Dupuy et al. 2015).  
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Des expériences ont par ailleurs été menées au LEMAR pour comparer les 

performances de flets juvéniles issus de différents systèmes estuariens vis-à-vis de stress 

expérimentaux. Ces expériences de type « Common Garden » se sont révélées d’un intérêt 

majeur pour mettre en évidence une vulnérabilité différentielle des populations exposées à 

un stress thermique ou à un multi-stress thermique & hypoxique (Lavergne et al. 2015 ; 

Pédron et al. 2017a). 

 Des approches en génétique de populations sur le flet ont identifié des pressions de 

sélection s’exerçant sur certains gènes liés à la détoxification, l’apoptose et la bioénergétique, 

et se traduisant par une modification de la variabilité génétique au sein des populations 

estuariennes soumises aux stress environnementaux (Marchand et al. 2010, 2013; Calvès et 

al. 2013). 

 Enfin de nouvelles approches en « Common Garden » et in natura ont été aussi 

menées par notre équipe avec les outils de la protéomique, sur des flets issus de différentes 

populations plus ou moins contaminées et/ou exposées aux effets du réchauffement 

climatique. Une contamination expérimentale par un mélange de PAHs et PCBs a ainsi révélé 

une dérégulation de plusieurs protéines associées à la déméthylation de la bétaine et au cycle 

de la méthionine (Galland et al. 2015). Des signatures protéomiques précoces de perturbation 

endocrinienne ont été identifiées chez les flets juvéniles exposés in natura aux micropolluants 

(Galland et al. 2013).  

Questions majeures sur la réponse du flet aux stresseurs investiguées au cours de cette 
thèse  

Pédron (2016) a confirmé la différenciation génétique significative entre les 

populations de flets de la Péninsule Ibérique, et celles du Golfe de Gascogne et de la Manche 

détectée dans une étude précédente (Calvès et al., 2013). Ces populations ibériques situées 

en limite Sud de l’aire de distribution du flet vivent dans des environnements biotiques et 

abiotiques contrastés, relativement aux populations plus « centrales » localisées sur le 

continuum Golfe de Gascogne - Manche. Willi et al. (2006) ont montré que les populations 

périphériques sont souvent fragmentées, isolées et de faible effectif comparativement aux 

populations centrales. Par ailleurs, l’originalité génétique des populations de flets de la 

Péninsule Ibérique reflète très probablement aussi une histoire phylogéographique ancienne. 

En effet cette Péninsule fut très probablement une zone de refugium pour le flet au cours des 
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dernières glaciations du quaternaire, comme d’ailleurs pour beaucoup d’autres espèces 

marines de l’Atlantique Nord-Est (Larmuseau et al., 2009 ; 2010) 

Pédron (2016) a mis en évidence, avec des marqueurs microsatellites, une perte de 

diversité allélique significative dans la population de flet située au sein de l’estuaire de 

Mondego (Portugal), clairement la plus au Sud de la distribution du flet, relativement aux 

populations portugaises situées plus au Nord ; il a émis en conséquence l’hypothèse que cette 

perte de diversité génétique pourrait être liée à de possibles goulots d’étranglement 

démographiques liés à une très forte variabilité inter-annuelle du recrutement  dans cet 

estuaire (Marthino et al., 2009, 2010 ; Ramos et al., 2010 ; Vaz et al., comm . orale, IFS, 2017).  

Le Mondego présente donc des caractéristiques, en matière de démographie et de 

variabilité génétique, qui sont indicatrices d’un possible déclin. Il nous paraît en conséquence 

particulièrement pertinent d’explorer dans ce système, la vulnérabilité de la population de 

flet de cet estuaire par une approche démo-génétique. Cette perte de diversité allélique 

serait-elle liée à un déclin démographique récent, et donc la conséquence d’une forte dérive 

génétique dans une population de taille réduite ? Pourrait-elle conduire à un faible potentiel 

évolutif de la population du Mondego pour répondre à un environnement changeant, et 

donc à sa forte vulnérabilité ? Le degré de vulnérabilité de cette population du Mondego 

est-il mesurable, par une approche démo-génétique ? Cet ensemble de questions sera 

abordé dans le chapitre 2 de cette thèse. 

D’autre part, est-il possible de mettre en évidence de potentielles adaptations locales 

au sein des populations périphériques et des  populations centrales de flet en Europe ? 

L’étude de la structure génétique est-elle suffisante pour répondre à cette question ? Selon 

Eckert et al. (2008), la structure génétique des populations en limite d’aire de répartition est 

importante à prendre en compte pour définir leur valeur de conservation. Le but étant de 

hiérarchiser les efforts de conservation sur les populations, en suivant des critères de qualité 

(rareté, diversité) ou de quantité (taille, densité) (Capmourteres & Anand, 2016). 

Dans ce but, Pédron (2016) a analysé la structure génétique de populations de flet, de la 

Péninsule Ibérique jusqu’à la Mer du Nord, en considérant le polymorphisme de gènes 

candidats (ie pouvant subir potentiellement des pressions de sélection). Deux locus, GAPDH 

et PGDS (le premier étant lié à la bioénergétique à travers la glycolyse, le deuxième étant 

impliqué dans la réponse inflammatoire induite par des stresseurs) permettent de différencier 

génétiquement, respectivement les populations du Sud vs centrales, et les populations 
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polluées vs peu polluées. Ces résultats de Pédron (2016) confirment ceux de Calves et al. 

(2013) et suggèrent que des stresseurs de l’environnement exercent des pressions sélectives 

différentielles sur les populations. Ces possibles réponses à la sélection pourraient être 

expliquées par des conditions hydro-climatiques contrastées (histoire évolutive à plus ou 

moins long terme face à des régimes thermiques contrastés) et des niveaux de contamination 

différentiels (évolution à court terme) entre les systèmes estuariens. D’autres études portant 

sur des marqueurs de type allozymes, ou des gènes candidats, ont mis en évidence l’existence 

de génotypes de « résistance » dans les populations de flet prélevées dans les estuaires les 

plus contaminés par les polluants (Laroche et al., 2002 ; Marchand et al., 2003 ; Calvès et al., 

2013).  

Toutes ces observations liées à la différenciation génétique entre populations conduisent à 

des interrogations concernant leur possible différenciation au niveau des traits 

phénotypiques. Des différentiels physiologiques s’expriment ainsi entre les populations 

périphériques et centrales vivant dans des milieux très contrastés et soumises à un multi-

stress (Pédron et al., 2017a). Des flets juvéniles provenant de deux populations « centrales » 

de Canche et Vilaine et d’une population périphérique du Portugal (Lima) ont été placées en 

« common garden » et, soumis aux stress chaud (24°C) et hypoxique (40% de saturation en 

oxygène). Il apparait qu’en condition chaude et hypoxique, les populations du Nord ont un 

métabolisme énergétique essentiellement basé sur l’anaérobiose et présentent donc un 

déséquilibre énergétique indicateur d’une situation de stress. Tandis que celle du Sud 

maintient un équilibre entre aérobiose et anaérobiose, et présente donc vraisemblablement 

une meilleure capacité d’acclimatation et/ou d’adaptation face aux stress chaud et hypoxique, 

relativement aux populations plus au Nord. Ces résultats sont appuyés par une étude en 

protéomique qui confirme les divergences interpopulationelles en termes de bioénergétique 

et de réponse au stress oxydant sur un gradient de la Manche au Portugal; la régulation 

d’enzymes majeures comme l’ATP synthase et la G6PDH pouvant être liée à une adaptation 

locale au régime thermique du système estuarien (Pédron et al. 2017a).  

Notons que le travail de Lavergne et al. (2015) confirme aussi un différentiel d’activité 

métabolique entre la population de flets de Seine vs celle de Vilaine ; la première présentant 

une aptitude nettement plus réduite à résister à un stress thermique chronique. 

Les travaux précédents mettent en évidence des différenciations phénotypiques parfois très 

marquées entre les populations de flets in natura, et en conditions expérimentales. Il nous 
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paraît donc d’un intérêt majeur d’approfondir nos connaissances sur ce différentiel 

phénotypique entre populations de flet vivant en environnements contrastés (pollution, stress 

thermique, multi-stress), en ciblant particulièrement le métabolisme énergétique qui est à la 

base de toute possibilité de réponse des individus aux stress (Sokolova, 2013). Notre objectif 

sera ici de comprendre si on peut détecter une adaptation locale des populations à leur 

environnement qui puisse se traduire par une vulnérabilité de certaines populations face 

aux futurs changements environnementaux ; cette question fera l’objet du chapitre 3 de 

cette thèse. 

Enfin dans les chapitres 4 & 5 de ce document, nous développerons comment cette thèse 

s’est intégrée dans un projet de recherche HQFish « Impact de la qualité des habitats 

estuariens de la Seine sur le fonctionnement d’une population de poisson »  (projet financé 

dans le cadre du programme Seine-Aval 6 (2017-2020), co-dirigé par les UMR LEMAR et LOG). 

Dans le cadre de HQFish, nous visons à explorer la fonctionnalité des habitats estuariens 

pour le flet, en évaluant le statut physiologique de poissons adultes, et en explorant les 

réponses moléculaires de poissons juvéniles, dans un milieu présentant une contamination 

lourde (l’estuaire de Seine) vs dans des milieux peu contaminés (estuaire de Canche et Baie 

de Douarnenez). Nous allons donc caractériser l’état de santé de différentes populations de 

flet, et estimer l’impact de la contamination chimique sur la vulnérabilité des populations. 

A partir des connaissances acquises sur le modèle flet depuis ces deux dernières décennies 

au LEMAR, l’objectif majeur de cette thèse sera au final de mettre en œuvre différents 

marqueurs moléculaires, bioénergétiques et génétiques sur le flet, pour développer un outil 

intégrateur de la physiologie et de l’écologie fonctionnelle, pour évaluer la vulnérabilité des 

populations naturelles, et donc estimer la qualité des habitats estuariens. 

4. Organisation générale de ce manuscrit 
 
A la suite de cette introduction, les outils mis en œuvre au cours de cette thèse et leur 

pertinence seront présentés dans le chapitre 1. Dans un premier temps, les marqueurs 

génétiques seront décrits dans le cadre de notre approche en démo-génétique. Dans un 

second temps, les marqueurs liés au métabolisme énergétique et donc fortement impliqués 

dans la réponse des organismes aux stress seront détaillés. Nous aborderons ensuite dans ce 

chapitre l’approche qui a été menée sur les lipides, en tant que marqueurs de l’état des 
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réserves, mais aussi de la fonctionnalité des membranes cellulaires. Cette partie « outils » 

s’achèvera avec la présentation de la protéomique haut débit comme méthodologie 

innovante pour détecter de nouveaux biomarqueurs dans les populations soumises aux stress 

environnementaux. 

Le premier travail mené dans cette thèse a conduit à l’estimation de la taille efficace de 

populations de flet localisées au niveau périphérique Sud (Mondego) vs au niveau central 

(Vilaine) ; il sera présenté sous la forme d’un premier draft d’article (chapitre 2).  

La deuxième approche conduite dans cette thèse, sera présentée en ciblant la bioénergétique 

au niveau transcriptomique sur différentes populations naturelles de flet (Seine vs Vilaine vs 

Mondego) ; elle a fait l’objet d’une publication dans la revue Journal of Xenobiotics (chapitre 

3).  

Deux études exploratoires menées dans le cadre du projet HQFish seront ensuite présentées. 

L’une concerne l’intégration de différents biomarqueurs, mesurés sur des flets adultes 

collectés dans deux populations présentant des contaminations chimiques contrastées 

(Estuaire de Seine vs Baie de Douarnenez) (chapitre 4). L’autre vise à explorer les outils de la 

protéomique haut débit, pour identifier les réponses moléculaires de flets juvéniles lors d’une 

expérience de « caging » en estuaires ; le but sera ici d’explorer la qualité des zones de 

nourriceries estuariennes à micro-échelle (chapitre 5).   

Pour conclure ce manuscrit, une discussion générale sera menée sur l’ensemble de nos 

travaux ; elle débouchera sur des perspectives de recherche (chapitre 6). 
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1.1 Diversité génétique des populations naturelles 
 

Les forces évolutives 

 
La génétique des populations s’intéresse à la question suivante : comment le 

polymorphisme génétique (i.e. la variation de l’ADN) est-il distribué dans et entre les 

populations, dans l’espace et le temps ? Notons que sur l’aire de répartition d’une espèce, 

nous pouvons généralement observer plusieurs populations (ou dèmes), soit plusieurs unités 

de reproduction présentant une certaine stabilité spatio-temporelle.  

Rappelons quelques notions de base en génétique des populations. Dans le règne animal, 

l’ADN nucléaire est localisé dans le noyau des cellules eucaryotes sous forme de 

chromosomes. Il possède à la fois l’héritage paternel mais aussi maternel et de ce fait, est dit 

diploïde. La grande majorité du génome est non codante. Un gène est une entité fonctionnelle 

de l’ADN transmise du parent à sa descendance, et codant pour une protéine. Un gène est 

composé par une succession de régions codantes (exons) et non codantes (introns). Un locus 

correspond à une position physique occupée sur un chromosome ; cette position peut 

désigner un gène ou une région particulière de l'ADN constituée d’un ou de plusieurs 

nucléotide(s). Un allèle est une des formes que peut prendre un locus donné. La diversité et 

la structure génétique des populations naturelles sont gouvernées par quatre forces 

évolutives : dérive génétique, migration, sélection et mutation.  

La dérive génétique désigne l'évolution aléatoire des fréquences alléliques d'une 

génération à l'autre. L'intensité de la dérive génétique est inversement proportionnelle à la 

taille de la population. Ainsi, cette force évolutive est particulièrement prégnante dans les 

populations à effectifs réduits. La dérive génétique conduit à une réduction de la diversité 

génétique, et peut notamment conduire à la perte de allèles les plus rare. Par ailleurs, la dérive 

génétique se déroule de façon indépendante au sein de chaque population, et conduit à un 

accroissement de la différenciation génétique entre les populations. 

La migration (ou flux de gènes) en génétique des populations implique la migration 

d’individus d’une population dans une autre et leur reproduction dans la population d’accueil. 

La migration favorise l'augmentation de la diversité génétique intra-populationnelle à travers 

l'apport de nouveaux allèles, et contre-balance ainsi les effets de la dérive génétique. D'autre 
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part, la migration conduit à une baisse de la différenciation génétique entre les populations, 

en homogénéisant les fréquences alléliques entre celles-ci. 

La sélection agit sur les phénotypes et n'affecte que les régions du génome participant à la 

réalisation des traits phénotypiques sous sélection. Différents types de sélection existent : 

sélection directionnelle, stabilisante, disruptive ou balancée. Selon les cas, la sélection peut 

tendre vers une diminution de la diversité génétique intra-populationnelle (e.g. sélection 

directionnelle, stabilisante), ou vers un maintien voire une augmentation de la diversité (e.g. 

sélection disruptive, balancée). Dans le milieu naturel, les processus sélectifs peuvent tendre 

vers l'adaptation locale des populations face à l'hétérogénéité environnementale. Dans le cas 

de populations vivant en environnements contrastés (salinité, température, pollution, 

prédation, densité de population, …), les forces sélectives associées aux environnements 

locaux peuvent conduire à une augmentation de la différenciation génétique entre ces 

populations, à travers leur divergence adaptive.  

La mutation conduit à l'apparition de nouveaux allèles, et permet ainsi l'augmentation de 

la diversité génétique intra-populationnelle. L'apparition de nouvelles mutations dans une 

population aboutit également à l'augmentation de sa différenciation génétique par rapport 

aux populations. Cette force évolutive est un processus très lent qui se produit au cours de 

temps évolutifs longs. La mutation a donc généralement un effet négligeable à l'échelle 

écologique (i.e. quelques générations).  

Pour conclure, la dérive génétique, la migration et la mutation sont des forces évolutives 

neutres, qui affectent de façon indistincte l'ensemble du génome (y compris les régions sous 

sélection), alors que la sélection ne touche que certaines régions génomiques impliquées 

dans la réponse aux pressions sélectives. Par exemple, dans le cas de la migration, ce sont 

les organismes entiers qui migrent, et non des loci individuels ; c’est également le génome 

entier des gamètes qui est échantillonné en faible nombre pour induire de la dérive 

génétique. Migration et dérive constituent deux forces évolutives antagonistes, conduisant 

respectivement à une diminution et à une augmentation de la variabilité génétique inter-

populationnelle ; ces deux forces sont amenées à atteindre un état d’équilibre. 

Microsatellites 

Les microsatellites sont des marqueurs génétiques très populaires en génétique des 

populations. Ce sont de courtes répétitions en tandem de nucléotides formant généralement 
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des motifs di-, tri- ou tétra- nucléotidiques. Pour une espèce donnée, la localisation de ces 

séquences est bien conservée au sein du génome, mais leur longueur, i.e. le nombre de 

répétitions, varie d’un individu à l’autre. Ces marqueurs sont localisés dans les parties non 

codantes du génome et sont a priori considérés comme neutres, c’est-à-dire non soumis à la 

sélection naturelle, et sont donc généralement employés pour étudier les effets de la 

migration et de la dérive génétique (Estoup et al., 1998). Le taux de mutation des 

microsatellites est souvent très important, aboutissant ainsi à un grand nombre d'allèles, 

variant généralement entre cinq et 20. Ainsi, ces marqueurs sont suffisamment variables pour 

pouvoir comparer des individus ou des populations relativement proches génétiquement. Ce 

sont des marqueurs particulièrement pertinents pour réaliser des études de parenté et 

analyser la diversité et la structure génétique de populations ayant faiblement divergé. Les 

microsatellites permettent ainsi d’étudier les mécanismes de différenciation génétique à 

échelle spatiale fine, mais aussi les processus évolutifs récents voire contemporains (Carvahlo 

& Hauser, 1994 ; Grant & Waples, 2000). 

 

Diversité génétique & taille efficace 

La diversité génétique d’une population peut être caractérisée principalement par sa 

diversité allélique (nombre moyen d’allèles par locus) et par son hétérozygotie moyenne sur 

l’ensemble des loci (hétérozygotie observée, et hétérozygotie attendue selon l'équilibre de 

Hardy-Weinberg). 

La diversité génétique garantit le potentiel évolutif futur des populations, et donc leur 

survie à long-terme. Sachant que cette diversité peut être fortement réduite dans les petites 

populations en raison d'une dérive génétique forte (Belfiore & Andersen, 2001 ; Hubert-

Vincent, 2007), l'estimation de la dérive est donc un paramètre important à prendre en 

compte pour évaluer les risques pesant sur le futur des populations. En génétique de la 

conservation, l'intensité de cette dérive génétique est déterminée à travers l'estimation de la 

taille efficace (Hare et al., 2011), afin d'évaluer le potentiel évolutif des populations. 

 L’effectif efficace, ou taille efficace (Ne), défini par Wright (1931 ; 1938) représente 

l’effectif d’une population idéale pour laquelle la dérive génétique serait équivalente à celle 

observée dans la population réelle. Basiquement, la taille efficace peut être calculée en 

fonction du nombre de mâles (Nm) et de femelles (Nf) se reproduisant effectivement, et de la 
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taille réelle de la population (Nc ; « census size »). D’après Hartl & Clark, (1989) Ne est défini 

par l’équation suivante :  

 Ne =  

La taille efficace est dépendante du nombre d’adultes reproducteurs mais aussi de la 

variance du succès reproducteur. Dans le cas d’une population théorique où tous les individus 

participeraient de la même façon au processus reproductif, sa taille efficace serait égale à 

l’effectif réel (N) des reproducteurs recensés (Ne = N) ; cette situation n’est jamais observée 

dans la nature. Dans une population naturelle, tous les individus ne participent pas de la même 

manière à l’effort reproducteur, certains individus de la population pouvant avoir plus de 

descendants et d’autres nettement moins. La variance du succès reproducteur tend à 

diminuer Ne ; elle peut être engendrée par un sex-ratio déséquilibré au sein de la population, 

un régime de reproduction et de dispersion asynchronique entre mâle et femelle, une 

instabilité environnementale. L’effectif de la population qui détermine l'intensité de la dérive 

génétique (Ne), est souvent très inférieur à l’effectif total du nombre de reproducteurs (N). En 

effet, dans une population naturelle, l’effectif produisant une descendance viable et fertile 

peut être extrêmement variable suivant les années ; il est généralement considérablement 

plus faible que le nombre de géniteurs dans les populations marines (Ne <<< N adultes), en 

particulier chez les téléostéens (Hauser & Carvalho, 2008 ; Chevolot et al., 2008 ; Dudgeon et 

al., 2012 ; Waples, 2016).  

 En résumé, de façon simplifiée et plus intuitive, la taille efficace peut être considérée 

comme un estimateur du nombre de géniteurs qui ont une descendance viable et fertile 

dans une population donnée, et peut être considérée comme un estimateur de la 

vulnérabilité à long terme des populations.  

 

Estimation de la taille efficace 

En biologie de la conservation, une des problématiques majeures pour conserver une 

population de petite taille est de déterminer l'intensité de la dérive génétique. L'estimation 

de la taille efficace permet justement d'intégrer les effets de la dérive génétique sur les 

populations et d'évaluer le potentiel évolutif futur de celles-ci. Afin de pouvoir évaluer 

l’intensité de la dérive génétique et ainsi déterminer le potentiel évolutif des populations, de 
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nombreuses méthodes ont été développées pour estimer Ne. Les principales approches sont 

présentées ici.  

La taille efficace basée sur la consanguinité (« Inbreeding effective size », Nef) porte 

sur la perte de variation des fréquences alléliques, due à la dérive, entraînant une 

augmentation de l’identité entre gènes. (Vitalis, 2001 ; De Meeûs, 2012). Rappelons que la 

consanguinité est la probabilité que deux allèles choisis au hasard dans une population (pas 

nécessairement chez le même individu) soient identiques par ascendance. La consanguinité 

conduit à une perte d’hétérozygotie dans la population, et son intensité augmente lorsque la 

taille de la population diminue. En mettant en évidence la perte probable d’hétérozygotie due 

à la consanguinité, Ne peut ainsi être estimé. Cependant, cette méthode nécessite de 

connaître le pedigree des reproducteurs et/ou d’avoir des données historiques sur la 

population étudiée. Nous ne disposons généralement pas de ce type d'informations sur les 

populations de poissons in natura, empêchant donc la mise en œuvre de cette méthode. 

Quant à elle, la taille efficace basée sur la variance (« Variance effective size », Nev), 

est une méthode qui porte sur les fluctuations temporelles des fréquences alléliques (De 

Meeûs, 2012). Cette approche est basée sur l’augmentation de la variance des fréquences 

alléliques entre sous-populations, en raison de la dérive génétique. Elle mesure la rapidité 

avec laquelle les fréquences alléliques sont susceptibles de changer et avec laquelle les sous-

populations isolées divergent les unes des autres, sous le seul effet de la dérive génétique 

(Harmon & Braude, 2010). Cette approche nécessite l'emploi d'échantillons temporels 

espacés de plusieurs générations. Toutefois, l'obtention de tels échantillons temporels n'est 

pas aisée pour de nombreuses populations naturelles. 

Plus récemment plusieurs méthodes ont été développées pour estimer la taille efficace 

à partir d’un échantillon unique multilocus à un instant t. Trois de ces méthodes sont 

présentées ci-dessous. 

Tout d 'abord, la méthode basée sur le déséquilibre de liaison DL (LD pour « Linkage 

disequilibrum » en anglais) entre loci dans une population s’appuie sur l’association non 

aléatoire entre les allèles de différents loci, au sein d’une population (Bartley et al., 1992). La 

consanguinité, une petite taille de population (dérive génétique), une absence de panmixie, 

un mélange de populations ou une pression de sélection peuvent induire une augmentation 
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du DL (Fig.9). Les recombinaisons par reproduction aléatoire au fil des générations, les 

mutations ou l'apport de nouveaux génotypes par migration peuvent conduire à réduire le DL.  

La formule d’estimation de Ne à partir du DL (Bartley et al., 1992) a été à l’origine 

décrite par Hill (1981) puis simplifiée par Waples (1991) :  

Cette estimation repose sur une population idéale, de taille constante, à générations 

discrètes, avec reproduction aléatoire, au sex-ratio constant, et présentant une contribution 

Fig. 9 : Schéma explicatif du déséquilibre de liaison (DL). Si on prend deux loci parmi les descendants, il se peut 
qu’ils héritent d’allèles fortement ou faiblement liés, selon le degré de déséquilibre de liaison (liaison physique 
entre loci, système de reproduction, mutation etc). Ce concept s’applique à la population entière. Dans une 
population, qui suit l’équilibre d’Hardy-Weinberg, on s’attend à ce qu’il y ait une association aléatoire entre les 
allèles de deux loci, ie pour des allèles faiblement liés. Dans ce cas, on a une diversité allélique plus forte, 
représentée par la diversité de couleurs (à gauche). A l’inverse, si la population n’est pas à l’équilibre, comme 
c’est le cas d’une petite population isolée génétiquement, où la reproduction n’est pas aléatoire, il y a plus de 
probabilité pour que les allèles soient fortement liés, le DL sera grand et la diversité allélique faible 
représentée par les couleurs homogènes (à droite).  

 
D : mesure du DL (indice de Burrow) 
S : taille de l’échantillon 
r : corrélation entre allèles 
 
p : fréquence de l’allèle A au locus 1 
q : fréquence de l’allèle B au locus 2 

 



CHAPITRE I : Outils mis en œuvre 

- 29 - 
 

égale de chaque individu à la génération suivante, sans mutation, sans migration et sans 

sélection. Ce modèle considère que la taille de la population N est le paramètre majeur qui 

conditionne son évolution. Plus N est grand, plus le nombre de générations attendues avant 

la fixation d’un allèle à un locus l’est. En revanche, plus N est petit, plus la variance des 

changements de fréquences alléliques, le taux de réduction de l’hétérozygotie et de DL sont 

grands.  

D'autre part, la méthode d’excès en hétérozygotie EH (ou HE pour « heterozygosity 

excess » en anglais ; Pudovkin et al., 1996) est basée sur le taux d’hétérozygotie observée. 

Cette approche repose sur l’observation d'une plus grande variation des fréquences alléliques 

entre mâles et femelles lorsque le nombre de reproducteurs est petit, suite à un goulot 

d’étranglement par exemple (Luikart & Cornuet, 1998), engendrant alors un EH observé par 

rapport à l’hétérozygotie attendue dans la progéniture (Robertson, 1965 ; Falconer, 1989 ; 

Zhdanova & Pudovskin, 2008).  

La méthode basée sur le DL donne la plupart du temps des sous-estimations pour des 

populations de petites tailles (England et al., 2006, Waples et al., 2006, Waples & Do, 2008), 

tandis que celle basée sur l’EH donne des sur-estimations (Pudovkin et al., 1996 ; Luikart & 

Cornuet, 1999) et semble mieux adaptée à des petites populations de 30 individus (Dudgeon 

et al., 2012).  

Enfin, la dernière méthode présentée ici est celle basée sur fréquence de fratries (ou 

« Sibship frequency », en anglais). Elle consiste à identifier la fréquence de relations de 

parenté entre entre frères et sœurs parmi un échantillon de progéniture, sans avoir accès aux 

génotypes parentaux (Wang, 2004 ; Ackerman et al., 2017). Cette méthode repose sur la 

probabilité que deux individus sélectionnés au hasard, aient un lien de parenté (plein frères, 

sœurs, ou demi-frères, demi-sœurs) (Wang, 2009). Si Ne est petit, il y a de forte chance de 

trouver des liens de parenté dans la descendance, alors que si Ne est grand, la probabilité sera 

faible (Ackerman et al., 2017). 

La description de toutes les méthodes d’estimation de Ne est loin d’être exhaustive. 

Devant le large éventail de choix dont dispose la communauté scientifique, il est important de 

cibler les objectifs et de bien poser la question initiale. Du choix de la méthode dépendra 

l’interprétation des résultats. En reprenant l’exemple des deux premières méthodes 

présentées dans ce chapitre, une population qui subit un goulot d’étranglement, a une plus 

faible Nef (consanguinité), mais une plus forte Nev (variance). Parce que Nef s’appuie avant tout sur 
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la perte d’hétérozygotie due à la consanguinité, et prend surtout en compte les individus 

fondateurs de la population à un instant t-1, et que Nev s’intéresse à la variance des 

fréquences alléliques dues à la dérive et dépend surtout des descendants à un instant t, les 

résultats de l’estimation de Ne ne pourront signifier les mêmes choses (Harmon & Braude, 

2010). Toutefois, certains auteurs précisent que ces définitions auraient une moindre 

influence sur les valeurs estimées (De Meeûs, 2012).  

 

Taille efficace & vulnérabilité des populations 

 De manière générale un Ne faible conduit à une dérive génétique forte et à une 

réduction de la diversité génétique, par perte d’allèles ou fixation d’allèles délétères (Fig. 10).  

Une dérive génétique accrue peut amener une perte ou fixation aléatoires d’allèles, parfois 

délétères (Hoffman et al., 2017). Par conséquent, une population dotée d'un Ne faible va subir 

alors une altération génétique (perte de variabilité génétique), qui va s’installer dans le temps 

(Assis et al., 2013; Steeves et al., 2017) et réduire la capacité des individus à se reproduire et 

à s’adapter. En l'absence d'un apport de nouveaux variants génétiques par migration, une telle 

Taille efficace 

Dérive génétique 
génétique 

Diversité génétique 
génétique 

Fig. 10 : Représentation schématique des conséquences de la réduction de la taille efficace dans une population 
– La force de la dérive génétique est accentuée dans les populations de petite taille et peut conduire à une 
diminution plus ou moins rapide de la diversité génétique. 
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population est amenée à disparaître à plus ou moins long terme. Ce processus est appelé le 

vortex de l’extinction (Fig. 11 ; Harmon & Braude, 2010 ; Steeves et al., 2017).  

Le vortex de l’extinction fait souvent suite à des événements, successifs ou non, ayant 

conduit à une réduction forte de la taille de la population, comme un goulot d’étranglement 

démographique (« bottleneck » ; Fig. 12).Certains facteurs extérieurs comme des conditions 

environnementales défavorables, ou des pressions anthropiques, peuvent conduire à une 

diminution de la diversité génétique (hétérozygotie et diversité allélique) (Allendorf et al., 

2008 ; Pujolar et al., 2011). Durant un goulot d’étranglement, la réduction du nombre d’allèles 

est plus forte que celle de l'hétérozygotie. Les allèles les moins fréquents sont généralement 

perdus le plus vite (Nei et al., 1975). Un goulot d’étranglement récent peut donc être détecté 

par une valeur d'hétérozygotie de la population supérieure à celle attendue dans une 

population ayant un nombre final d’allèles sous l’équilibre mutation/dérive (De Meeûs, 2012 ; 

Cornuet & Luikart, 1996). C'est la raison pour laquelle on s’intéresse à l’excès en hétérozygotes 

Fig. 11 : Vortex de l’extinction décrivant une boucle de rétroaction positive entre la diminution de 
la taille d’une population et la diminution de la variabilité génétique, qui peuvent conduire à son 
extinction. Schéma inspiré de Harmon & Braude (2010) et Steeves et al. (2017)  
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lorsque l’on veut détecter un goulot d’étranglement (De Meeûs, 2012). Après un goulot 

d’étranglement, la population présente une variabilité génétique différente de sa variabilité 

initiale. Elle pourra devenir génétiquement distincte de la population d’origine (Carson, 1990 ; 

Slatkin, 1996) et poursuivre son évolution, en augmentant sa diversité par mutation ou 

migration, (Cornuet & Luikart, 1996). Cette population peut aussi être conduite au vortex de 

l’extinction suite au maintien de son isolement génétique. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

L'estimation de la taille efficace à partir de la consanguinité et celle basée sur la 

variance permettent de comprendre la règle des 50/500 introduite par Franklin (1980), qui 

définit un seuil de taille efficace en-dessous duquel la population risque de s’éteindre. D'une 

part, le seuil pour un maintien à court terme d'une population est fixé à Nef = 50, et concerne 

le nombre minimal d’individu efficace pour minimiser la dépression consanguine. D'autre part, 

le seuil pour un maintien à long-terme est fixé à Nev = 500, et correspond à la taille efficace 

minimale pour limiter la perte de diversité génétique par dérive, et ainsi maintenir le potentiel 

évolutif de la population. La règle du 50/500 est cependant très controversée, et des seuils. 

Lande (1995) a par exemple déterminé un seuil de Nev à 5000. Plus généralement, il a été 

considéré que des effectifs plus importants que ceux préconisés par la règle des 50/500 

étaient nécessaire pour maintenir la diversité génétique d’une population, et permettre sa 

TEMPS 

Fig. 12 : Schémas représentant les effets d'un goulot d’étranglement, à gauche, la perte de variabilité génétique 
au cours du temps (par perte d’allèles ou fixation d’allèles délétères) dans une population ayant subi un goulot 
d’étranglement, de plus ou moins forte intensité (inspiré de Abel et al., 2015). Plus l’intensité du goulot 
augmente, plus la diversité génétique est faible. La diversité allélique est représentée par les formes et les 
couleurs, plus il y en a, plus la variabilité génétique est forte. La taille représente la dominance ou la récession 
des allèles, plus la taille est petite plus les allèles sont délétères ou la perte de variabilité est grande. A droite, le 
schéma représente les conséquences de la perte de variabilité génétique dans le temps au sein d’une 
population ayant subi un goulot d’étranglement. Soit elle retrouve une variabilité génétique lui permettant de 
poursuivre son évolution (restauration) ou soit la perte de variabilité se poursuit au risque que la population 
s’éteigne (extinction). (schéma repris de Laura Guerin (CK-12 foundation)) 
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survie à long terme (Reed & Bryant 2000). Ainsi, selon Frankham et al. (2014), un Ne=50 risque 

de conduire à une dépression de consanguinité au bout de 5 générations, et un Ne supérieur 

à 1000 est nécessaire pour maintenir une diversité génétique sur plusieurs générations 

(Frankham et al., 2014). Ces seuils pourraient devenir des outils de gestion de populations en 

danger, pour les biologistes de la conservation.  

Approche démo-génétique chez le flet européen 

Les trois dernières méthodes (DL, excès en EH, reconstruction de fratries) ont été 

employées dans notre étude pour estimer la taille efficace. Le choix dépendait de notre 

échantillonnage, de la disponibilité des données, et surtout de la question posée. Le but 

affiché ici était de déterminer si la population de flets localisée en limite Sud de son aire de 

répartition, et caractérisée par une démographie déclinante (Cabral et al., 2001 ; Martinho 

et al., 2013), présente une réduction significative de sa taille efficace relativement à une 

population démographiquement active située plus au Nord. Pour répondre à cette question, 

deux populations ont été comparées, l’une au Sud de l’aire de distribution du flet, collectée 

dans l’estuaire du Mondego sur la côte Atlantique du Portugal, l’autre provenant de l’estuaire 

de Vilaine, dans le Golfe de Gascogne. Dans cette thèse, environ 250 flets 0+ échantillonnés 

par population en septembre-octobre 2010 ont été génotypés sur 20 marqueurs 

microsatellites. 

 

1.2 Approche en bioénergétique 

 La respiration cellulaire est une de voies essentielles de la production d’énergie. Elle 

est dite aérobie en présence d’oxygène et permettra la dégradation complète du glucose, s’en 

suivant une production d’eau et de dioxyde de carbone, tandis qu’en absence d’oxygène, elle 

est dite anaérobie. Trois processus clés participent à cette production d’énergie cellulaire, 

dont la finalité est la production du principal fournisseur d’énergie, l’ATP (Adénosine 

Triphosphate) : la glycolyse, le cycle de Krebs et la chaîne respiratoire (Fig.13) (Willmer et al., 

2009 ; Maes, 2014). 

La glycolyse qui se déroule dans le cytosol est une de premières étapes permettant la 

dégradation du glucose, la formation de métabolites intermédiaires utilisés par d’autres voies 

métaboliques et, in fine, la production d’ATP. Elle divise une mole de glucose en deux moles 
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de pyruvate, son produit final. Lors de cette phase le NAD+ (Nicotinamide adénine 

dinucléotide) est réduit en NADH + H+. Le bilan énergétique net de cette réaction est la 

production de deux molécules d’ATP, deux NADH et deux pyruvates. Une autre voie 

métabolique du glucose qui nous intéresse particulièrement dans cette étude est la voie des 

pentoses phosphates. Elle se déroule aussi dans le cytosol mais à l’inverse de la glycolyse, elle 

est indépendante de l’oxygène, ne produit pas d’ATP, ni de NADH. Cette voie permet à partir 

du glucose 6-phosphate (G6P) de générer du NADPH (Nicotinamide adénine dinucléotide 

phosphate), et fournit du ribose 5-phosphate (Horecker et al., 1951 ; Kruger & Schaewen, 

2003). Le NADPH est indispensable aux réactions réductrices de biosynthèse (synthèse des 

acides gras et stéroïdes) et dans la lutte contre les espèces réactives de l’oxygène (en anglais, 

ROS pour « Reactive Oxygen Species ») produites par la respiration mitochondriale. En effet, 

la glutathion réductase (GR), l’une des enzymes anti-oxydantes, se situe en première ligne de 

la défense contre les ROS : elle utilise le NADPH comme donneur d’électrons pour régénérer 

le glutathion réduit (GSH) à partir du glutathion-disulfure (GSSG) (Mates et al., 1999 ; Powers 

& Lennon, 1999 ; Garait ,2006). Ce processus permet de maintenir la fonction de la glutathion 

peroxydase (GPx), enzyme antioxydante présente dans le cytosol et la mitochondrie. Le ribose 

5-phosphate est un précurseur de la synthèse des nucléotides, des acides nucléiques, de l’ATP 

et des coenzymes (pyridiniques, flaviniques, coenzymes A). Cette voie se divise en deux grands 

segments, le segment oxydatif irréversible et le non-oxydatif réversible. Cette thèse 

s’intéressera au segment oxydatif dont la première étape est une réaction d’oxydo-réduction 

catalysée par la glucose 6-phosphate déshydrogénase (G6PDH) (Zhang et al., 2000) : G6P 

transformé en 6-P-Gluconateribose, puis en ribose 5-phosphate, ceci conduisant à la 

formation de deux molécules de NADPH et une de CO2.  

La mitochondrie est le principal organite qui produit de l’énergie sous forme d’ATP 

(Adénosine Triphosphate), directement utilisable par la cellule (Amérand, 2006). Elle est 

indispensable au bon fonctionnement cellulaire. Elle est constituée d’une double membrane 

délimitant un compartiment soluble, la matrice qui abrite des réactions telles que le cycle de 

Krebs et la ß-oxydation. C’est dans les mitochondries que se déroule le deuxième grand 

processus de la production d’ATP qui nécessite la présence d’oxygène, c’est le cycle de Krebs. 

A la fin de la glycolyse, les 2 pyruvates formés sont destinés à plusieurs voies selon la 

consommation en O2 (Conley et al., 1998). En anaérobie lors d’un effort important, le pyruvate 
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formera de l’acide lactique (lactate) par la lactate déshydrogénase (Alberti, 1977). En aérobie, 

ce sont les besoins de l’organisme qui vont déterminer le devenir du pyruvate. Soit le pyruvate 

sera impliqué dans la synthèse d’acides aminés. Soit, le pyruvate entre dans la mitochondrie 

pour être transformé en Acétylcoenzyme A (ACoA) par β-oxydation des acides gras, et permet 

la synthèse d’un NADH, H+. L’ACoA constitue, d’une part, l’un des précurseurs des réactions 

de synthèse (métabolisme des lipides, glucides et acides gras) et, d’autre part, est la première 

molécule permettant les différentes réactions du cycle de Krebs conduisant à la production 

d’ATP. Une molécule d’ACoA permet la formation de 3 NADH, H+, 1 FADH2 et 1 ATP. Les trois 

molécules de NADH, H+ permettront la formation de 3 molécules d’ATP chacun au niveau de 

la chaîne respiratoire, là où le FADH2 engendrera 2 ATP. Au total, 1 molécule d’ACoA permettra 

la formation de 12 ATP. 

Le NADH + H+ et le FADH2, deux transporteurs d’électrons, vont être ré-oxydés au niveau de 

la chaîne respiratoire au sein de la mitochondrie, et transportés vers différents complexes 

selon une succession de réactions d’oxydoréductions jusqu’à leur accepteur final, l’oxygène 

Le catabolisme des glucides, acides aminés et acides gras mène à la formation d’équivalents 

réduits. 
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La chaîne respiratoire se compose de 4 complexes enzymatiques (I, II, III, IV) et de deux 

éléments mobiles (ubiquinone ou coenzyme Q10 et cytochrome c) (Amérand, 2006 ; Garait, 

2006 ; Maes, 2014). La phosphorylation oxydative est le couplage entre le transfert d’électrons 

(oxydation) et la formation d’ATP à partir d’ADP (Adénosine Diphosphate) et de phosphate 

inorganique (phosphorylation). C’est la force proton-motrice utilisée par l’ATP synthase qui 

permettra de transférer l’énergie au cours de ce couplage (Mitchell, 1961). L’ensemble des 

complexes assurant la phosphorylation oxydative se trouve dans la membrane interne 

mitochondriale (Fig. 14).  

Les étapes principales de la phosphorylation oxydative sont représentées dans la figure 14 et 

sont décrites ci-dessous : 

Complexe I (ou NADH ubiquinone oxydoréductase) permet le transfert initial de deux 

électrons transportés par le NADH + H+ vers l’ubiquinone. Ce transfert est couplé à un transfert 

de proton (H+) contre gradient, de la matrice vers l’espace intermembranaire où la 

concentration en H+ devient plus importante que dans la matrice. 

Complexe II (ou succinate ubiquinone oxydoréductase) assure le transfert de deux électrons 

vers l’ubiquinone, par l’oxydation des flavines FADH2 → FAD. Il n’y a pas ici de transfert de H+ 

vers l’espace intermembranaire.  

Fig. 14 : Fonctionnement de la phosphorylation oxydative grâce à 4 complexes et à l’ATP synthase.(ATPase), Q : 
ubiquinone, C : cytochrome C, « ROS » : site de production d’espèces réactives en oxygène, H+ : protons, F0 : sous-
unité F0 de l’ATPase, F1 : sous-unité de l’ATPase (inspiré de Balaban et al., 2005 et Maes, 2014).  
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Complexe III (ou complexe b-c1) permet le transfert d’électrons vers un deuxième 

transporteur mobile, le cytochrome c. Il se produit un transfert de H+ vers l’espace 

intermembranaire. Le cytochrome c achemine les électrons vers le complexe suivant. 

Les ubiquinones sont des transporteurs d’électrons mobiles qui font le lien entre les deux 

premiers complexes et le complexe III. A ce niveau, il existe une fuite d’électrons responsable 

de la production de ROS. 90% des ROS cellulaires seraient produits par la chaîne respiratoire 

mitochondriale (Balaban et al., 2005)  

Complexe IV (ou cytochrome oxydase, COX), la dernière enzyme de la chaîne de transport 

d’électrons reçoit un électron de chacune des quatre molécules du cytochrome C et les 

transfère en une molécule d’oxygène, qui sera réduite en 2 molécules d’eau. A ce niveau, 4 

protons de la phase aqueuse interne permettent de produire de l’eau et de transférer ces 4 

protons à travers la membrane vers l’espace inter-membranaire. 

La force proton motrice pourra alors avoir lieu, les complexes I, III et IV établissant un gradient 

de protons croissant de la matrice mitochondriale vers l’espace inter-membranaire. Le 

potentiel électrochimique induit, correspondant à une forte concentration de protons dans 

l’espace inter-membranaire, sera utilisé pour synthétiser de l’ATP par l’ATP synthase.  

Bioénergétique & réponses au stress 

Modulation de la balance énergétique face aux stress 
Le métabolisme énergétique et, notamment la production d’ATP, est directement dépendant 

des apports énergétiques fournis par les nutriments et les réactions cataboliques associées 

(Kooijman, 2010). (Fig.15). L’énergie emmagasinée sous forme d’ATP est directement utilisée 

par les différentes voies métaboliques.  

Fig. 15 : Récapitulatif des principales voies de production et de consommation d’ATP. Les carbohydrates 
(glycogène et glucose), les acides aminés libres (ou FAA) à partir des protéines et/ou les pools de FAA 
intracellulaires peuvent être oxydés par les voies aérobie ou anaérobie. Cependant, les lipides sont principalement 
catabolisés dans la voie aérobie. Lipides et carbohydrates constituent les principales réserves énergétiques des 
organismes. (Sokolova et al.,2012). 
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L’allocation de l’énergie n’est pas distribuée de la même manière selon l’individu, l’organisme 

et les conditions environnementales (apports nutritionnels et facteurs abiotiques). Il existe 

une modulation de la quantité d’énergie en fonction des besoins spécifiques des cellules, 

tissus ou organes. Lorsque les organismes sont soumis à un stress, l’énergie est redirigée vers 

les processus de tolérance et de résistance au stress, en priorité, plutôt que vers la croissance 

et la reproduction (Rajotte & Couture, 2002). La gestion de l’énergie passe alors par des voies 

énergétiques annexes et se fait au prix de compromis énergétiques (« trade-offs ») entre la 

maintenance, l’activité, la croissance, la reproduction et le stockage de l’énergie (Marchand 

et al., 2004, Smolders et al., 2005 ; Sokolova et al., 2012). Les réserves énergétiques, la 

croissance et la reproduction, peuvent se réduire considérablement si le stress se poursuit sur 

le long terme. La mise en place des compromis énergétiques, la modulation des voies 

métaboliques ainsi que l’augmentation de la capacité et/ou de la densité des mitochondries 

sont définis sous le terme de la balance énergétique. Face au stress, son maintien est 

primordial afin d’assurer une production d’énergie, même minime, et ainsi, la survie de 

l’organisme. En condition optimale (Fig.16), la balance énergétique est équilibrée. La 

production d’énergie est identique à sa consommation. L’énergie sera prioritairement allouée 

à la survie, à la reproduction et à la croissance, la mise en réserve étant moins prioritaire 

(Kooijman, 2010) Les réserves énergétiques seront stockées principalement sous forme de 

lipides et de carbohydrates (Sokolova, 2013) ; elles permettront de fournir de l’énergie en 

période de demande énergétique élevée, comme en période de reproduction, ou d’une 

indisponibilité alimentaire temporaire. L’énergie sous forme d’ATP est ici fournie par le 

métabolisme aérobie uniquement (ie cycle de Krebs et phoshorylation oxydative). De cette 

façon, les organismes sont capables de faire face aux fluctuations de leur environnement, ie à 

la variabilité de la disponibilité en nourriture comme à divers stresseurs qui induisent un 

accroissement de la demande énergétique (Sokolova, 2013) ; les individus présentent alors 

une condition physique optimale (Sokolova et al., 2012). En cas de stress modéré (Fig.16), la 

demande énergétique augmente. Le coût de maintenance est alors augmenté (il inclura 

l’énergie consommée pour répondre au stress). On observe en conséquence une diminution 
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de l’allocation d’énergie vers les fonctions non vitales, comme la croissance et la reproduction. 

On pourra aussi observer une première diminution possible de la capacité métabolique 

aérobie. Notons qu’à ce stade, les organismes commencent à puiser dans leur réserve 

énergétique.  

En cas de stress extrême (Fig. 16), la demande énergétique pour la maintenance dépasse la 

quantité d’énergie disponible. L’apport d’énergie par la voie aérobiose n’étant pas suffisante, 

elle se retrouve compensée par une anaérobiose partielle. Ce mécanisme de compensation 

métabolique permet de produire une quantité d’ATP juste suffisante pour couvrir les coûts de 

maintenance et la survie des organismes, à court terme. Ce processus est nommé 

« dépression métabolique » et peut assurer la survie d’un organisme, de quelques jours à 

plusieurs mois. Si le stress perdure, et/ou que cette compensation est insuffisante, 

l’organisme entre en « arrêt métabolique », la demande énergétique et l’approvisionnement 

Fig. 16 : Répartition de la demande énergétique et de l’approvisionnement du métabolisme en ATP en fonction 
de la tolérance du métabolisme face au stress. a/ L’ « optimum » correspond aux conditions normales sous 
lesquelles le métabolisme aérobie permet la production d’ATP et couvre les coûts de maintenance, l’activité, la 
reproduction, la croissance. L’excès d’énergie est alors mis en réserve en prévision d’une demande 
énergétique plus élevée. La forme physique de l’organisme est optimale et les coûts énergétiques normaux. b/ 
Le « pejus » correspond à un stress modéré. Soit les coûts de maintenance augmentent afin de couvrir la 
demande énergétique supplémentaire dont le but est de se protéger contre le stress et de réparer les 
dommages (bI). Soit l’agent de stress altère le métabolisme ou l’assimilation alimentaire (bII). La voie aérobie 
est moins utilisée et diminue, des compromis énergétiques se font pour couvrir les coûts de maintenance, et 
permettre la survie. L’énergie stockée est ici utilisée. c/ Le « pessimum » concerne une situation de stress 
extrême. Soit il y a une augmentation de la demande en ATP pour permettre la maintenance (cI) soit le 
métabolisme aérobie va se dégrader progressivement (cII). Le métabolisme passe à une anaérobiose partielle 
pour alimenter les coûts de maintenance et permettre la survie à court terme. Pour maintenir cet équilibre, 
beaucoup de fonctions sont exigeantes en ATP sont closent. Cette situation est permise et limitée dans le 
temps (quelques jours à plusieurs mois). Au-delà, c’est la mort assurée de l’organisme. (tiré de Sokolova et al., 
2012). 
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en énergie ne concordent plus et conduisent à la mort de l’organisme (Fig. 16) (Sokolova et 

al., 2012). 

En résumé, plus le stress augmente en durée et en intensité et plus le coût énergétique du 

maintien de l’homéostasie et de l’induction des systèmes de défense et de réparation des 

dommages seront importants. Des stratégies de compensation métabolique peuvent alors se 

mettre en place (Sokolova et al., 2012). La réduction ou l’arrêt de la mise en réserve de 

l’énergie peut donc être utilisé comme un indicateur de stress modéré du milieu. En conditions 

fortement stressantes, l’épuisement de la réserve énergétique est considéré comme un 

indicateur d’une transition bioénergétiquement insoutenable, pouvant conduire à la mort, si 

la situation se prolonge (Sokolova, 2013). Différents marqueurs liés au métabolisme 

énergétique peuvent déterminer la stratégie métabolique employée par l’organisme et donc 

ses limites de tolérance. Les capacités énergétiques des organismes peuvent donc se mesurer 

à travers l’étude des voies aérobies et anaérobies ainsi que de la balance énergétique, face 

aux fluctuations de leur environnement naturel ou face à un stress environnemental (stress 

thermique, hypoxie, pollution,…).  

Marqueurs du métabolisme énergétique ciblés chez le flet 

Activités enzymatiques  

La phosphorylation oxydative 

La Cytochrome C Oxydase (CCO), située dans la membrane mitochondriale interne chez les 

eucaryotes aérobies, est considérée comme un biomarqueur ayant une valeur prédictive 

quant au fonctionnement du métabolisme énergétique, particulièrement au niveau aérobiose 

(Lapointe & Couture, 2010). La CCO (ou complexe IV) est un complexe protéique terminal de 

la chaîne respiratoire mitochondriale présent chez tous les organismes aérobiques. De 

nombreuses études ont montré que l’augmentation de l’activité CCO face aux polluants 

(métalliques, organiques…) est associée au coût physiologique lié au stress chimique (Cambier 

et al., 2009 ; Lapointe et Couture, 2010). D’autres études établissent une corrélation négative 

entre la concentration de cadmium et la mesure de l’activité CCO. Plus la concentration en 

cadmium augmente dans le foie, plus l’activité CCO diminue (Li & Xie, 2018) chez le silure 

(Silurus meridionalis), ce qui mettrait en évidence une diminution de la capacité métabolique 

du foie face à la toxicité induite par de fortes concentrations en cadmium. D’autre part, il 

semblerait que la CCO soit tissu dépendante. Elle n’est souvent pas très ségrégante entre 
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conditions stressantes et optimales chez les poissons, lorsque la mesure enzymatique 

s’effectue au niveau du foie (Pédron et al., 2017b) et lorsque l’expression du gène est mesurée 

au niveau du muscle (Dupuy et al., 2015). La CCO est considérée dans notre étude comme un 

proxy de la capacité métabolique du poisson à produire de l’énergie en aérobiose (Cohen et 

al., 2005; Pelletier et al., 1994), notamment chez le flet (Dupuy et al., 2015 ; Pédron et al., 

2017b). Le niveau d’expression du gène CCO sera aussi quantifié dans cette thèse. 

La voie des pentoses phosphates 

La Glucose-6-phosphate Déshydrogénase (G6PDH), enzyme cytoplasmique, se trouve au 

carrefour métabolique entre l’anabolisme (Gauthier et al ., 2008, Gauthier et al., 2011 , De 

Tonnac et al., 2016), et les réponses antioxydantes (Grasset et al., 2016). Responsable de la 

première étape de la voie des pentoses phosphates, elle convertit, indépendamment de la 

présence d’oxygène, le glucose en ribose 5 phosphate, précurseur de la synthèse des 

nucléotides, des acides nucléiques et des coenzymes. De plus, elle produit de la NADPH, 

indispensable aux réactions réductrices de biosynthèse (acides gras, stéroïdes) et à la lutte 

contre les espèces réactives de l’oxygène produites par la mitochondrie. L’augmentation de la 

G6PDH est induite chez le poisson zèbre soumis à une contamination toxique par pesticides 

(thifluzamide) et métaux lourds (Yang et al., 2017). L’augmentation de l’activité de la G6PDH 

est alors considérée comme un mécanisme compensatoire, induit par l’inhibition du cycle de 

Krebs, afin de lutter contre le stress toxique. Dans une autre étude sur le flet, les auteurs 

montrent une diminution de l’activité G6PDH causée par un stress thermique et hypoxique 

(Pédron et al., 2017b). Cette diminution serait liée à une réduction générale de l’anabolisme, 

et à une possible baisse de la capacité du poisson à répondre aux dommages oxydatifs. La 

G6PDH est généralement considérée comme un bon indicateur de l’anabolisme (Grasset et 

al., 2014), qui pourrait être aussi impliqué dans la réponse des poissons au stress oxydant face 

aux contaminations métalliques (Grasset et al., 2016), et au stress thermique (Enes et al., 

2006 ; Pédron et al., 2017a, b). Elle ne peut être mesurée avec précision que dans le foie, étant 

très peu active dans le muscle. 

Expression de gènes 

Afin de maintenir une balance énergétique stable en situation de stress, la capacité des 

mitochondries et/ou leur densité peut augmenter, assurant ainsi le maintien de la production 

d’énergie sous forme d’ATP. En environnements chauds, les capacités de ventilation et de 
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circulation limitées des poissons entraînent une diminution de la voie aérobie alors que la 

demande en oxygène des tissus est élevée (Pörtner, 2010). En environnements froids, c’est la 

capacité des mitochondries à synthétiser de l’ATP qui diminue ; on peut observer en 

conséquence une augmentation de la densité mitochondriale dans certains tissus pour 

compenser le ralentissement métabolique lié au froid, chez les ectothermes (Sommer & 

Pörtner, 2002 ; Pörtner et al., 2007). Avec l’ajout de stress supplémentaires la voie aérobie 

peut encore diminuer. Une pollution sévère du milieu peut altérer directement les fonctions 

mitochondriales (Sokolova & Lannig, 2008). Il est donc probablement très pertinent 

d’appréhender les capacités mitochondriales d’un individu soumis aux stress, en ciblant de 

possibles proxys de la densité mitochondriale et de l’efficacité de la chaîne respiratoire. De 

plus, l’ATP est utilisée par les ARN polymérases afin de transcrire l’ADN en ARNs ribosomiques, 

indispensables à la traduction de l’information génétique en ARN messager (ARNm) puis en 

protéines. On peut remarquer que la synthèse d’ATP peut être mesurée via l’expression de 

l’ATP synthase, la densité mitochondriale via l’expression de l’ARN 12S mitochondrial 

(Desquiret, 2008) et la biosynthèse de protéines via l’expression de l’ARN 18S cytoplasmique.  

L’ATP synthase est un complexe protéique formé de différentes sous-unités, dont 5 sont 

regroupées dans le complexe F1 (catalytique hydrophile) et 3 autres dans le complexe F0 

(translocation du proton). L’ATP synthase catalyse la synthèse d’ATP couplée au transfert de 

protons transmembranaires. L’apport d’énergie provient du flux protonique à travers F0. 

L’expression de l’ATP F0 peut donc être considérée comme un proxy de la production 

énergétique .  

L’ARN ribosomique 18S cytoplasmique, impliqué dans la lecture de l’ARN messager, vérifie 

que l’interaction soit bonne entre le codon sur le site A du ribosome et l’anticodon de l’ARN 

de transfert (ARNt). Ainsi, il contrôle que le décodage des ARN messagers (ARNm) soit correct. 

Il assure l’appariement des bons ARNt sur les codons des ARNm au cours de la traduction du 

message génétique en protéines. Il peut donc être considéré comme un proxy de la 

biosynthèse des protéines.  

L’ARN ribosomique 12S détient ce même rôle indispensable au sein de la mitochondrie. Le 

génome de cet organite code pour des protéines impliquées dans le transfert d’électrons et 

l’oxydation phosphorylante et dont la traduction sera contrôlée par cet ARN. Il pourrait être 

un bon proxy de la densité mitochondriale.  
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1.3 Les lipides : marqueurs de l’état des réserves d’un organisme, mais 
aussi de la fonctionnalité des membranes cellulaires face aux stress  

 
Différentes classes de lipides ont été étudiées dans ce travail. Les lipides neutres contribuent 

directement au stockage énergétique. Ils sont surtout utilisés pour définir l’état des réserves 

d’un organisme, ie comme un proxy des capacités d’un organisme à stocker de l’énergie. Ces 

lipides neutres sont particulièrement représentés par les triglycérides et cires estérifiées. Dans 

notre travail, le rapport TG/ST (triacylcglycérols/stérols) sera considéré comme un bon 

indicateur pour quantifier la perte de réserves lipidiques du flet en milieux pollués vs non 

pollués (Amara et al., 2009 ; Kerambrun et al., 2012).  

Les lipides polaires ou phospholipides quant à eux sont principalement étudiés pour refléter 

la réponse de la physiologie d’un organisme face à son environnement. Ils ont des fonctions 

structurales et métaboliques au niveau des membranes cellulaires et sont principalement 

composés de phospholipides, de glycolipides et de sphingolipides (SPG), qui sont tous des 

lipides membranaires. La fluidité des membranes, la stabilité de la structure en bicouche ainsi 

que le fonctionnement des récepteurs membranaires dépendent directement de la nature 

des têtes polaires, de la longueur de la chaîne mais aussi des doubles liaisons (position et 

nombre) de ces acides gras. Notre étude porte sur les deux catégories de lipides, et les 

résultats obtenus à partir des lipides polaires permettront de répondre à notre 

interrogation principale : la composition des phospholipides membranaires aurait-elle un 

rôle fonctionnel dans la capacité des poissons à répondre au stress chimique ?  

Le cas particulier des SPG sera principalement abordé. Ils sont reconnus comme étant un des 

composants majeurs des membranes cellulaires (Chianta et al., 2013) par le rôle qu’ils y jouent 

dans les voies de signalisation cellulaire induisant la croissance cellulaire, la différenciation 

cellulaire et l’apoptose (ou mort programmée des cellules) (Spiegel et al., 1996 ; Smith et al., 

2002 ; Hannun et al., 2008 ; Young et al., 2013 ; Texeira & Costa, 2016). Ils seraient aussi 

impliqués dans des processus d’acclimatation à la température et en réponse à différents 

stress (Hrobuchak et al., 2017 ; Wen et al., 2018). Le déséquilibre du métabolisme des 

sphingolipides serait aussi responsable de certains désordres neurologiques comme les 

maladies d’Alzheimer, de Huntington, et de Parkinson (Di Pardo & Maglione, 2018). Ils 

joueraient aussi un rôle important dans la signalisation liée au maintien des fonctions 

mitochondriales (Spincemaille et al., 2014). Les résultats observés au cours de nos travaux 
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associés aux potentielles fonctionnalités des SPG, pourraient être à l’origine de nouvelles voies 

de recherche en écotoxicologie. Bien que très controversée (Pike, 2009), la notion de radeaux 

lipidiques (« lipid raft » en anglais) concerne directement les SPG. Les radeaux lipidiques sont 

des structures particulières de la membrane plasmique riches en cholestérol et 

glycosphingolipides (Fig. 17) (Pike, 2003), ces derniers sont des SPG avec divers 

oligosaccharides en groupe principal (« head group type » en anglais). 

Les rafts constituent une composante structurelle dynamique des membranes cellulaires 

intégrant des événements de signalisation et régulant le fonctionnement cellulaire dont la 

dérégulation peut conduire à des maladies telles que la maladie d’Alzheimer (Hicks et al., 

2012). 
 

Certaines régions seraient composées d’une combinaison de glycosphingolipides et protéines 

(Fig. 18), ou de glyco-lipo-protéines, qui interviendraient dans certains processus cellulaire 

(rigidité membranaire, assemblage des molécules de signalisation, trafic de protéines 

membranaires). Les sphingomyélines, qui ont comme groupe principal une phosphocholine 

(Harayama & Riezman, 2018), sont les sphingolipides membranaires les plus abondants et 

Sphingolipide Cholestérol 

Fig. 17 : Structures moléculaires d’un sphingolipide et d’un cholestérol. En tête du sphingolipide, au niveau du 
« head group » il est possible de trouver soit des oligosaccharides pour un glycosphingolipide, soit une 
phosphocholine pour une sphingomyéline, ou encore un groupe hydroxyle pour un céramide (tiré de Harayama 
& Riezman, 2018). 

 

Fig. 18: Bicouche lipidique d’une membrane plasmique. Structure des radeaux lipidiques (« Lipid rafts 
»). Les radeaux lipidiques sont représentés par la bicouche bleue et sont composés d’une forte 
concentration en cholestérol (Chol), sphingomyéline(SPM), et gangliosides (Gang). Ils sont aussi 
enrichis en phospholipides qui contiennent des chaînes d’acyl gras saturé. Ceci confère à cette 
membrane une structure ordonnée, contrairement à la membrane représentée en gris qui est plus 
fluide car moins concentrée en Chol, SPM et Gang et composée de phospholipides à chaîne acyle 
insaturé. Des protéines sont présentes dans ces radeaux, comme des protéines transmembranaires 
(TM), deux protéines acylées (Acyl), et les protéines ancrées glycosylphosphoatidylinositol (GPI). PC : 
phosphatidylcholine ; PE : phosphatidylethanolamine ; PS : phosphatidylserine ; PI : 
phosphatidylinositol. (tiré de Pike, 2003) 
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représenteraient environ 10 à 15% des phospholipides totaux de ces radeaux. Les 

sphingomyélines et métabolites, sont des messagers secondaires dans la transduction des 

signaux lors du développement, de la différenciation, et de la réponse immunitaire. Elles sont 

essentielles pour l’activité de certains récepteurs. 

La méthode utilisée par notre laboratoire pour séparer les différentes classes de lipides, à 

partir des muscles blancs de flets, est la chromatographie en couche mince haute performance 

(dite HPTLC, « High-performance Thin Layer Chromatography »). Le travail mené sur le flet via 

cette méthodologie a été réalisé au sein de notre laboratoire grâce à la plateforme 

LIPIDOCEAN et son équipe représentée par F. Le Grand, et P. Soudant. 

Ainsi, cinq classes de lipides neutres ont pu être mises en évidence : acides gras libres, les 

esters de stérols (ST EST), les éthers de glycérides (GL ETH), les triacylcglycérols (TG, 

anciennement triglycérides), les alcools gras (ALC) et les stérols libres (FST). Quant aux lipides 

polaires, sept classes ont pu être différenciées : les cardiolipines (CL), les 

lypophosphatidylcholines (LPC), les phosphatidylcholines (PC), les phosphatidylserine (PS), les 

phosphatidylinositol (PI), les phosphatidylethanolamines (PE) et les sphingolipides (SPG). 

1.4 Approche sans a priori par la protéomique haut débit 
Les expériences de nano LC-MS/MS ont été conduites au sein du laboratoire LI2D (Laboratoire 

Innovations Technologiques pour la Détection et le Diagnostic) du CEA-Marcoule, dans 

l’équipe de Jean Armengaud. Quant aux traitements de données, ils ont été réalisés au sein 

de notre laboratoire, avec la collaboration de Vianney Pichereau et Sébastien Artigaud.  

Les approches en protéomique se sont considérablement développées ces 15 dernières 

années pour rechercher de nouveaux biomarqueurs de réponse des organismes face à la 

variabilité environnementale (Ang et al., 2017 ; Zhang et al., 2017), et face à différents 

stresseurs dont les polluants chimiques (Huang et al., 2017 ; Luo et al., 2017, Gomes et al., 

2017 ; Lin et al., 2018). L’intérêt de la protéomique haut débit (« shotgun ») en écotoxicologie 

est évident, cette technique permettant sans a priori de quantifier des centaines voire des 

milliers de protéines candidates sur un individu, à partir de quelques dizaines de milligrammes 

de tissu (Armengaud et al., 2014 ; Trapp et al., 2016). Ce type d’approche visant à appliquer 

les outils de la protéomique à l’écotoxicologie est caractérisé d’« écotoxicoprotéomique » 

(BjØrnstad et al., 2006). Ce récent domaine, favorisé par l’innovation de la protéomique 

« shot-gun », n’a cessé d’évoluer durant la dernière décennie (Fig.19, Gouveia et al., 2018). 
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Cette approche est dite « bottom-up », partant du bas vers le haut, puisqu’elle extrait les 

protéines à partir d’un échantillon d’intérêt (Sinitcyn et al., 2018) et vise à identifier des 

protéines par analyse de peptides issus de la digestion enzymatique (Liuu, 2014). Dans notre 

étude, le protéome du foie a été analysé à partir de 5 flets par site d’étude. L’enzyme qui a 

été utilisée pour réaliser la digestion est la trypsine qui permet d’obtenir des peptides de taille 

relativement homogène avec une bonne spécificité. Les peptides sont ensuite analysés par 

spectrométrie de masse tandem MS/MS qui permet d’isoler et fragmenter les peptides, de 

mesurer la masse des fragments obtenus, et ainsi d’en obtenir la séquence en acides aminés 

(Chick et al., 2015). A partir d’un mélange de peptides, cette technique permet de mettre en 

évidence des éléments de structure et de séquence pour les protéines/peptides présents dans 

le mélange. Cette méthode couplée à la nano-chromatographie (nanoLC-MS/MS) qui consiste 

en la miniaturisation des colonnes de chromatographie et d’instrumentation, a permis 

l’analyse d’un mélange complexe de peptides à de faibles concentrations (meilleur(e) pouvoir 

résolutif, sensibilité, facilité de couplage). A la suite de cette analyse, les spectres de masse 

obtenus sont comparés aux spectres de masse théoriques issus des séquences de protéines 

contenues dans des bases de données. Dans notre cas, ils ont été comparés aux protéines 

déduites du génome complet d’une espèce phylogénétiquement proche de P. flesus, ie. 

Paralichthys olivaceus. Cette phase permet l’identification et la quantification des protéines 

véritablement présentes dans l’échantillon (Fig. 20). En effet, les données expérimentales de 

Fig. 19 : Contribution de la protéomique à l’écotoxicologie durant les deux dernières décennies (Gouveia 
et al., 2018) 
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P. flesus sont comparées au génome de P. olivaceus ce qui permet d’établir une liste de 

peptides identifiés, une étape réalisée à l’aide du logiciel Mascot.  

Comme une protéine contient plusieurs peptides, et qu’un peptide peut éventuellement être 

affecté à plusieurs protéines, ce sont les peptides uniques qui permettent d’identifier la 

protéine. Ensuite, les protéines ont été analysées via le logiciel PatternLab qui réalise les tests 

de comparaison statistiques via la méthode IRMa. Les protéines retenues dans notre analyse 

correspondent aux protéines ayant au moins 2 peptides, dont le Tfold >1.5 et la p-value <0.05. 

Le test Tfold est un des modules les plus populaires de PatternLab qui permet d’identifier, et 

quantifier les protéines différentiellement exprimées (Carvalho et al., 2012) et vise à optimiser 

le choix des protéines présentes dans la liste. Suite à cette sélection, les protéines ont pu être 

rassemblées par comparaison entre deux sites d’étude afin d’être regroupées en grandes 

catégories. Pour cela, les listes de protéines avec leur numéro d’accès sont recherchées sur 

Blast de NCBI. On obtient une liste de noms de protéines utilisées par la communauté 

scientifique. Dans les bases de données en ligne telles que EggNOG ou Panther, il est possible 

de trouver les grandes catégories fonctionnelles (e.g. COG : « Cluster of Orthologous Group, 

et GO : « Gene Ontology ») de chacune des protéines.  

 

 

Fig. 20 : Principales étapes menées dans une démarche de protéomique haut-débit (« Shotgun proteomics »). La phase I 
consiste à obtenir un extrait protéique, puis à fragmenter les protéines en peptides par digestion enzymatique à l’aide de 
la trypsine. Les peptides trypsiques sont ensuite séparés par un système de chromatographie à nano débit (nanoLC), 
couplé en ligne à une source électrospray et un spectromètre de masse (de type Thermo LTQ-Orbitrap dans l’exemple 
décrit ici). Les peptides sont séparés en fonction de leur rapport masse/charge, isolés, puis fragmentés de manière à en 
établir la séquence (MS/MS). L’analyse bioinformatique est ensuite lancée sur les données MS/MS afin de rechercher les 
adéquations entre les protéines issues de l’expérience et celles existantes dans les bases de données, au moyen de 
l’algorithme SEQUEST (qui peut également localiser d’éventuelles modifications post-traductionnelles (PTM) ; les 
protéines peuvent être ainsi identifiées. Une analyse statistique permettant de comparer les échantillons doit ensuite 
être effectuée (Fonslow et al., 2014). 
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1.5 Expérience de « caging » 

L’approche en protéomique précédemment décrite a été réalisée sur des extraits de 

foies de flet, obtenus suite à une expérimentation de mise en cage de flets juvéniles en milieu 

naturel, que nous appellerons ici « caging ». Le caging a consisté à transplanter des flets 

juvéniles provenant d’un milieu considéré comme étant a priori peu impacté par la 

contamination chimique (Amara et al., 2009), l’estuaire de la Canche, vers un milieu considéré 

comme  très pollué, l’estuaire de Seine (Poisson, 2011). Les cages en Seine, ont été placées le 

long d’un gradient de pollution, du plus pollué en amont à Rouen, au moins pollué en aval à 

l’embouchure de l’estuaire de Seine. Notons que des poissons juvéniles ont aussi été placés 

en cage dans leur propre estuaire d’origine, la Canche, considéré comme « estuaire de 

référence ». 

150 flets juvéniles 0+ (7-9 cm de longueur total) qui ont été prélevés en Septembre 2017 

dans l’estuaire de Canche, à l’aide d’un petit chalut à perche, puis acclimatés durant 1 semaine 

en aquarium où ils ont été nourris journalièrement avec des Mysidacea et Artemia sp 

congelés. Un jour avant l’expérience, les flets ont été anesthésiés (eugénol 35 mg.L-1), pesés 

au mg près, mesurés (longueur totale) et individuellement marqués avec un implant (1.2 mm 

x 2.7 mm, Northwest Marine Technology). Les cages ont été installées sur les différents sites 

les 12 et 13 Septembre 2017. Sur cinq sites expérimentés, seuls 3 sites de caging ont été 

retenus dans l’étude protéomique. Un site dans l’estuaire de la Canche (50° 30.982ʹ N; 01° 

37.852ʹ E) et deux sites en Seine, un à l’embouchure de l’estuaire de la Seine dit Fosse Nord 

(49° 27.328ʹ N; 00° 07. 493ʹ E), un autre à Rouen (49° 22.995ʹ N; 01° 00.676ʹ E) (Fig. 21). Entre 

15 et 20 juvéniles ont été placés par cage, sachant que 3 cages par site ont été mises à l’eau. 

L’exposition a duré un mois.  

Les avantages de cette technique de caging sont multiples car elle permet de sélectionner des 

individus homogènes (âge, nombre, taille, poids), de contrôler leur exposition (durée, saison, 

localisation) et permet ainsi d’optimiser la comparaison des réponses du poisson sur différents 

sites plus ou moins stressés (Wepener, 2013 ; Vieira et al., 2017). Le couplage entre caging et 

protéomique shot-gun, nous paraît donc particulièrement pertinent pour identifier la qualité 
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des sytèmes estuariens à micro-échelle et pour rechercher de nouveaux biomarqueurs 

moléculaires sur la réponse des poissons aux stress environnementaux.

Fig. 21 : Sites de « caging » pour l’étude protéomique shot-gun, notés par une étoile. Deux 
sites en Seine (Rouen, Fosse Nord situé dans l’estuaire de la Seine) et un site en Canche à 
Etaples. (Carte inspirée et modifiée de Kazour et al. 2018) 
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Introduction  
Ce chapitre explore la vulnérabilité d’une population du Mondego, se trouvant en 

limite d’aire de répartition du flet. Les populations périphériques constituent potentiellement 

un réservoir de variation génétique adaptative, notamment en raison de leur histoire 

phylogéographique et des conditions environnementales extrêmes à laquelles elles doivent 

faire face (Hampe & Petit, 2005 ; Kawecki, 2008, Ledoux et al., 2014). Par conséquent, ces 

populations périphériques peuvent présenter un intérêt majeur pour maintenir le potentiel 

évolutif et adaptatif de l'espèce à long -terme. 

Le flet, distribué le long d’un gradient latitudinal le long de la côte Atlantique Est, 

constitue une excellente espèce modèle pour mieux comprendre la réponse des populations 

face au variations climatiques (Marchand et al., 2003 ; Calves et al., 2013 ; Martinho et al., 

2013, Pédron et al., 2017a, 2017b). De précédentes études ont montré des réponses 

différentielles des populations situées au sud de l’aire de répartition (Lima, Mondego) par 

rapport aux populations situées plus au nord (Borcier et al., 2016 ; Pédron et al., 2017a, 

2017b). Les populations de flet, situées au sud de l’aire de distribution (Lima ou Mondego) 

ajustent leur métabolisme énergétique en fonction de leur environnement local (Borcier et 

al., 2016 ; Pédron et al., 2017a, 2017b), et montrent une plus grande capacité à résister aux 

stress chauds que les populations du nord (Pédron et al., 2017a,b). Ces résultats peuvent 

suggérer une possible adaptation locale des populations du Sud pour faire face au stress 

thermique.  

Cependant, ces populations du Portugal sont également caractérisées par un déclin 

démographique important lié à l'impact du réchauffement climatique. En effet, l’abondance 

de juvéniles 0+ dans l’estuaire du Mondego a diminué ces dernières années (Martinho et al., 

2009) et une forte variabilité inter-annuelle du recrutement a été constatée dans cet estuaire 

(Cabral et al., 2007, Martinho et al., 2009, 2013). Un tel déclin démographique pourrait 

expliquer la faible diversité génétique observée dans la population du Mondego (Calvès et al., 

2013 ; Pédron, 2016 ; Reis-Santos et al., 2018), à traverser une dérivé génétique accrue. 

Dans ce chapitre, nous allons donc tester l'hypothèse d'une érosion forte de la diversité 

génétique des populations de flets situées en limite sud d'aire de répartition en raison d'un 

dérive génétique induite par le réchauffement climatique. Dans cet objectif, la diversité 

génétique de la population périphérique du Mondégo a été comparée avec celle d'une 

population de Vilaine située au centre de l'aire de distribution de l'espèce. Le calcul de la 
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diversité génétique à travers la richesse allélique et l’hétérozygotie peut permettre 

d’appréhender la perte de diversité génétique. Mais afin d'estimer l'intensité de lé dérive 

génétique, la taille efficace contemporaine Ne a été estimée (Hare et al., 2011). Ne peut être 

considéré comme un bon proxy du bon fonctionnement des populations et de leur 

vulnérabilité face aux changements futurs. 

La taille efficace est généralement difficile à estimer dans les populations marines, en 

raison (1) des flux de gènes souvent importants dus au caractère dispersif du milieu marin, et 

(2) des tailles de populations souvent grandes. Les résultats de l’estimation de Ne sur des 

populations marines donnent ainsi souvent des résultats allant jusqu’à l’infini, et sont 

difficilement interprétables. Parmi la variété de choix proposés, seuls trois méthodes 

d’estimation ont été retenues pour cette étude, qui sont basées sur l’analyse d’un échantillon 

unique, à un instant t : excès en hétérozygotie (HE), déséquilibre de liaison (LD), 

reconstruction de fratries (SF).  

Résultats et discussion 
Parmi les trois méthodes employées pour estimer Ne, la méthode LD est apparue 

comme étant la plus pertinente. Sur les deux populations étudiées, à travers cette méthode, 

la Vilaine affiche une taille efficace allant jusqu’à l’infini et des intervalles de confiance de 

1590.8 à l’infini et pourrait correspondre au fonctionnement normal d’une population marine 

de grande taille, avec de possibles échanges de gènes, et pas de problème démographique 

supposé. A l'opposé, la population du Mondego affiche un Ne de 831.6 et des intervalles de 

confiance allant de 481.7 à 2523.4. Ce résultat suggère clairment une très petite population 

au Mondégo. Les méthodes HE et SF ont été testées, mais non conservées pour 

l’interprétation des données. En effet, la méthode HE est considérée comme surestimant les 

valeurs de Ne (Pudovkin et al., 1996; Luikart & Cornuet, 1999; Gilbert & Whitlock, 2015), ce 

qui est le cas dans notre étude, Ne allant jusqu’à l’infini pour les deux populations. Cette 

méthode serait adaptée à des petites populations de 30 individus, ce qui n’est probablement 

pas notre cas (Dudgeon et al., 2012). La méthode SF est réputée plus polyvalente que les 

autres estimateurs, mais nécessite de connaître des estimations historiques de Ne (Wang, 

2016). Cette méthode, appliquée à nos données, sous-estime clairement Ne pour les deux 

populations. 
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En parallèle, de façon à savoir combien d’individus par population il est nécessaire 

d’échantillonner pour obtenir une estimation de la taille efficace robuste, nous avons réalisé 

des simulations permettant d’estimer Ne en faisant varier la taille de l’échantillon. Les 

résultats suggèrent que pour obtenir un résultat de Ne robuste dans une population de petite 

taille (400<Ne<2500) il est nécessaire d’échantillonner au moins 160 individus. En revanche, 

pour des populations de taille supposée grande, un effort d’échantillonnage de 245 individus 

n’est pas suffisant. 

Nous avons aussi testé l’existence de goulots d’étranglement qui pourrait affecter la 

population du Mondego. Les différents tests utilisés (Bottleneck, M-ratio) n'ont montré aucun 

résultat significatif suggérerant la signature d'un goulot d’étranglement. Nous suggérons alors 

que le goulot d’étranglement pourrait s'être réalisé trop récemment et/ou que le goulot n’est 

pas suffisamment intense, pour être détecté.  

La perte de diversité allélique et la petite taille efficace estimée pour la population du 

Mondego, suggèrent qu’elle court un fort risque écologique. Sa viabilité à long terme pourrait 

être compromise face aux futurs changements environnementaux.  

Conclusion 
En conclusion, ce chapitre nous a montré que la population du Mondego affiche un Ne 

compris entre 400 et 2500, suggérant un risque possible pour le maintien à long terme de 

cette population périphérique. En effet, d’après Frankham et al. (2014), une population ayant 

un Ne compris entre 500 et 1000, ne pourrait pas maintenir son potentiel évolutif à long 

terme. En plus de sa faible taille efficace, la population du Mondego est concernée par une 

perte de diversité allélique, suggérant une forte dérive génétique. Il est alors possible de 

confirmer le risque écologique élevé qu’encourt cette population. L'approche démo-

génétique employée dans cette étude confirme ainsi le risque écologique mis en évidence 

dans cette population par des études précédentes, en réponse au changement climatique 

(Cabral et al., 2007, Martinho et al., 2009, 2013). 
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Abtsract  

Rear edge populations located at low latitudes often harbor unique genetic variation, that 

may be of particular value for the evolutionary potential of the species. However, in many 

marine boreal species, rising temperatures related to ongoing global climate change are 

leading to poleward distribution shifts associated with a demographic decline of rear edge 

populations that may strongly erode their genetic diversity. European flounder (Platichthys 

flesus) is a boreal flatfish species distributed along the European Atlantic coasts, that has 

suffered important demographic declines at its southern distribution limit located in Portugal, 

for the last few decades. The present study aimed at thoroughly exploring how this decline 

may have led to an erosion of the genetic diversity in southern peripheral populations. To 

reach this objective, a southern edge population (Mondego estuary) and a central population 

(Vilaine estuary) were compared with a microsatellite-based study. The Mondego population 

displayed a lower allelic diversity than Vilaine. In addition, the contemporary effective 

population size (Ne) estimated according to the Linkage Disequilibrium method was relatively 

small in Mondego (Ne = 775-832, 95% CI = 479-2524), whereas it reached infinity in Vilaine. 

However, no signal of a recent bottleneck was detected with any of the tests conducted in the 

study, suggesting that the bottleneck may have occurred too recently (or may be still ongoing), 

and/or because that it may have not been sufficiently strong to lead to a detectable signature. 

Overall, small Ne and low genetic diversity reported in Mondego, may compromise the 

potential of this peripheral population to adapt to ongoing and future environmental changes, 

thus seriously threatening its long-term viability in a context of global climate change. This 

may be a major concern for the conservation of the evolutionary potential of P. flesus. 
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Introduction 

As exposed in the “center-periphery hypothesis”, populations located at the margins of the 

species distribution range generally display low genetic diversity levels and higher extinction 

risks (Lawton, 1993; Eckert et al., 2008; Cahill & Levinton, 2016). However rear edge 

populations located at low latitudes are often a reservoir of unique adaptive variability 

resulting from their phylogeographic history and/or the atypical environmental conditions 

they have to cope with (Orizaola et al., 2010; Ledoux et al., 2015; Lesica & Crone, 2017). As a 

consequence, rear edge populations are highly valuable for the long-term survival of species 

in a context of global climate change (Hampe & Petit, 2005; Kawecki, 2008).  

In marine ecosystems, rising water temperatures associated with ongoing climate change 

(IPCC, 2014) are leading to poleward distribution shifts in many species (Perry et al., 2005; 

Brown et al., 2011). The thermal tolerance of species, and their ability to adapt and/or 

acclimate to environmental changes govern such distribution shifts (Harley et al., 2006; 

Sunday et al., 2012). For instance, in the North Atlantic, many coastal boreal species have 

declined at the southern edge of their distribution range (Rijnsdorp et al., 2009). European 

flounder Platichthys flesus (Linnaeus, 1758), is a boreal flatfish species distributed along the 

North-Eeast Atlantic coasts, from Portugal to Norway. This species displays a semi-

catadromous life-stage and uses estuarine and freshwater habitats for extended periods of its 

life-cycle (Daverat et al., 2012; Amorim et al., 2016). The southern distribution limit of P. flesus 

is currently located along the Portugese coast, in Tajo estuary (Cabral et al., 2007). Portuguese 

flounder populations are genetically differentiated from those located at the center of the 

distribution range (Calvès et al., 2013; Reis-Santos et al., 2018), and exhibit also a strong 

physiological and phenotypical differentiation (Marthino et al., 2013; Pedron et al., 2017; 

Borcier et al., 2016). In particular, contrasted energy metabolisms between flounder from 

Portugal and those from the Bay of Biscay and English Channel may suggest possible local 

adaption processes of southern populations to a warmer environment (Borcier et al., 2016; 

Pédron et al., 2017a, 2017b). However, southern edge populations of P. flesus have 

experienced a strong demographic decline in the surroundings of Lisbon, where this species 
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was abundant a few decades ago (Cabral et al., 2001). The abundance of P. flesus seems 

negatively correlated with average seawater temperatures that occurred during the year of 

birth (Vinagre et al., 2009; Hermant et al., 2010; Amorim et al., 2016), thus suggesting an 

increased vulnerability of southern population of P. flesus with global climate warming. The 

recent demographic decline of European flounder at its southern distribution limit seems 

congruent with the lower genetic diversity exhibited by Portuguese populations (Calvès et al., 

2013; Reis-Santos et al., 2018), that may suggest the impact of a genetic bottleneck. Following 

this line, a recent and abrupt erosion of the genetic diversity due to a strong increase of 

genetic drift may disrupt adaptive processes and thus compromise the long-term persistence 

of southern flounder populations. However, processes leading to a lower diversity in edge 

populations are diverse, and remain often poorly understood (Eckert et al., 2008). For 

instance, a lower genetic diversity in southern peripheral populations may not only be due to 

a recent bottleneck, but also by their phylogeographic history. 

In this context, the present study aimed at thoroughly testing whether the reduced genetic 

diversity reported in southern peripheral populations of P. flesus may be explained by their 

recent demographic decline associated with rising temperatures. To reach that objective, a 

microsatellite-based study was conducted to compare the genetic diversity between a 

southern edge population (Mondego estuary) and a central population (Vilaine estuary). In 

both populations, a large sample of 0+ juveniles collected in 2010 was genotyped with 20 

microsatellites, in order to assess levels of genetic diversity and relatedness, as well as 

contemporary effective population sizes. In addition, traces of a recent bottleneck were 

explored using an array of three different methods.  

Material and methods 

Sampling 

Juvenile flounder from the same 2010 year-class were sampled at age 0+ during fall 2010 in 

both Mondego and Vilaine estuaries. More than 250 fish were caught by trawling at the mouth 

of each estuary, and individual fin clips were collected and stored in 90% ethanol. 

DNA extraction and microsatellite genotyping 
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DNA extraction was performed according to a phenol chloroform protocol adapted from 

Sambrook et al. (1989). DNA concentration was estimated using a NanoDrop 8000 

spectrophotometer (ThermoFisher Scientific) and DNA samples were diluted to 20 ng.mL-1 in 

ultrapure water for molecular biology, DNase, RNase and protease free (EMD Millipore).  

A set of 20 microsatellites was successfully amplified and optimized, out of 30 published 

markers that were tested (Supplementary tables 1 & 2). These loci were chosen since they 

displayed limited departures from Hardy-Weinberg equilibrium in previous population 

genetics studies conducted on European flounder (Casas et al., 2005; Calves et al., 2013, 

Dixon, 2003; Fichou et al., 2008; Florin et al., 2008; Hemmer-Hansen et al., 2007; Hoarau et 

al., 2002; Kumari et al., 1998; Pédron et al., 2015). For each locus, the forward primer was 

tailed with a universal primer to reduce the genotyping cost (Schuelke, 2000). Seven different 

universal primers that had previously proven efficient to genotype microsatellites in P. flesus 

(Calvès et al., 2013; Pédron et al., 2015) were used, each of them labelled with a fluorescent 

dye,; Supplementary table 3). For loci suffering from excessive stuttering, a PIG-tail (5'-

GTTTCTT) was added to the 5'-end of the reverse primer to avoid genotyping errors due to 

‘plus-A’ PCR artefacts (Brownstein et al., 1996; Supplementary table 1). Each locus was 

amplified by simplex polymerase chain reaction (PCR) in 10 µL volume, containing 5X green 

Go Taq reaction buffer (Promega), 0.5-1.5 mM MgCl2, 0.2 mM each dNTP, 0.02 mM forward 

primer, 0.2 mM reverse primer, 0.2 mM universal primer (fluorescent), 0.25 U green Go Taq 

polymerase (Promega) and 1 µL DNA template. PCR amplifications were performed in a 

Geneamp PCR System 9700 (Applied Biosystems). A touchdown procedure was included in 

the thermal cycling regime to increase the stringency of the PCRs and, for each locus, 

annealing temperatures were set up according to the melting temperature of  the primer pair 

(TmL) and the tailed universal primer (TmU) (Supplementary tables 1 & 3): 95°C for 3 min, 

TmL+2°C for 2 min, 72°C for 30 s, (95°C for 30 s, TmL+1°C for 30 s  [-1°C per cycle until TmU-3°C], 

72°C for 30 s) x 1-8 cycle(s), (95°C for 30 s,  TmU-3°C for 30 s, 72°C for 30 s) x 28-44 cycles, 72°C 

for 5 min. The total number of cycles is indicated in Supplementary table 1. 

The 20 microsatellites were grouped into three panels of six or seven markers, and for each 

panel, 3 µL of each amplified locus (except 6 µL for Nplaf_28) were mixed together 

(Supplementary table 1). One µL of pooled PCR products was mixed with 10µL Hi-Di 

formamide and 0.15 µL GeneScan 500-LIZ size standard (Applied Biosystems). The sequencing 
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of PCR products was carried out on a capillary sequencer ABI 3130 (Applied Biosystems). 

Electrophoregrams were analysed with GeneMapper v.4.0 (Applied Biosystems), and were 

scored independently by two readers in order to minimize genotyping errors. Individuals with 

more than 50% missing data were removed from the data set, resulting in 257 individuals 

successfully genotyped in Vilaine and 245 in Mondego. For downstream analyses, the 

genotype matrix was converted into proper input files with CREATE 1.37 (Coombs et al. 2008). 

Statistical analysis 

Genetic diversity 

Allelic diversity (Na) was calculated with GENETIX 4.05 (Belkhir et al., 2001). Observed and 

expected heterozygosities (Ho and He, respectively) were assessed for each locus and over all 

loci in each population using GENETIX 4.05 (Belkhir et al., 2001). FIS were estimated for each 

locus and population in GENETIX in order to evaluate departures from Hardy-Weinberg 

equilibrium (HWE), and their significance was tested with 5000 permutations. The occurrence 

of null alleles and genotyping errors was verified with MICRO-CHECKER v.2.2.3 (Van 

Oosterhout et al., 2004). The presence of loci affected by natural selection was checked in 

LOSITAN 1.0.0 (50,000 simulations, stepwise mutation model, 95% confidence interval; Antao 

et al., 2008). Subsequent demographic analyses were performed with and without the loci 

that were in any of these three cases: (1) significant departure from HWE, (2) signal of 

genotyping errors or null alleles, and (3) signature of natural selection 

Relatedness 

Relatedness by coancestry is defined as the probability that any two alleles sampled at random 

(each from a distinct individual) are identical by descent (IBD) (Malécot,1948; Lyu et al., 2017). 

Analyses of relatedness were conducted using COANCESTRY 1.0.1.6 (Wang, 2011).   

Simulations were performed in COANCESTRY in order to choose the most appropriate 

relatedness estimator, among those implemented in this software: five moment estimators 

(Queller & Goodnight, 1989; Li et al., 1993; Ritland, 1996; Lynch & Ritland, 1999; Wang, 2002) 

and two likelihood methods (dyadic maximum-likelihood  (DyadML; Milligan, 2003) and triadic 

maximum-likelihood (TrioML; Wang, 2007)). The first set of simulations tested the efficiency 

of each estimator according to three rates of gentoyping errors (0.0, 0.02 and 0.05; 

Supplementary tables 4 & 5). The second set of simulations evaluated the performance of 
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each estimator in as a function of the relatedness structure of the population. To that aim, 

seven populations were simulated that displayed contrasted relatedness structure, varying 

from a large proportion of highly related individual (full- and half-sibs) to a majority of 

unrelated ones (Supplementary table 4). DyadML displayed the highest correlation with true 

values in the large majority of the simulations (Supplementary tables 6 & 7). This estimator 

was thus chosen to estimate the relatedness structure within each population, considering a 

genotying error rate of 0.02. 

Effective population size 

The effective population size (Ne) was estimated according to three methods: the linkage 

disequilibrium (LD; Waples & Do, 2010), the heterozygosity excess (HE; Pudovkin et al., 1996; 

Zhdanova & Pudovkin, 2008), and the sibship frequency (SF; Wang, 2009) methods. The LD 

method, which is the most commonly used estimator (Waples, 2006; Tallmon et al., 2010; 

Wang, 2009, 2016; Jones et al., 2016), is based on the principle that the non-random 

association between alleles at different loci is greater in a small population than in large ones 

(Macbeth et al., 2013). This approach was applied using NeESTIMATOR v.2.01 (Do et al., 2014), 

assuming random mating. In particular, NeESTIMATOR implements an improved method for 

dealing with missing data (Peel et al., 2013), and offers the possibility to exclude rare alleles 

that are known to upwardly bias Ne estimates (Waples & Do, 2010). Three distinct thresholds 

were applied to screen out rare alleles (PCrit = 0.01, 0.02 or 0.05); however, Waples & Do (2010) 

recommended  PCrit=0.02 as a good solution in most cases and  PCrit=0.01 when using large 

samples sizes (>100 individuals). 

The HE method builds on the negative relationship between the number of breeders and 

heterozygote excess in the progeny (Zhdanova & Pudovkin, 2008). This approach was 

conducted in NeESTIMATOR, to estimate the effective number of breeders (Nb) that produced 

the juvenile cohort sampled in each population. 

The SF method uses the relatedness among individuals and variance in family size to estimate 

Ne (Wang, 2004; Ackerman et al., 2017), and relies on the negative relationship between Ne 

and the probability for two random individuals to be related (full- or half-siblings). This 

approach was performed in COLONY 2.0.6.4 (Jones & Wang, 2010).  
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In order to test the appropriateness of the sample sizes used in the study to estimate Ne, the 

effect of varying sample sizes (n ranging from 10 to 245) on Ne estimates was explored in both 

Vilaine and Mondego . For each population, n individual multi-locus genotypes (considering 

16 loci) were resampled 100 times in the data set. Using a bash script, Ne  was estimated on 

all resampled data sets in NeESTIMATOR according to the LD method (PCrit = 0.02). In each 

population, the reliability of Ne estimates was evaluated by analzing the percentage of finite 

Ne estimates as well as the percentage infinite values for upper and lower CI (95%). 

Detection of recent bottlenecks  

Three methods were applied to detect signatures of recent bottlenecks that may have 

occurred in each population. Three microsatellites that displayed odd-sized alleles were 

ignored for these tests (PFUSC7, PL142, STPFL002), in order no to violate the mutation models 

assumed by the methods applied here. The tests were thus performed on a reduced data set 

of 13 loci. However, analyses based on all 20 loci are shown in supplementary table 8. 

First, recent bottlenecks (ie bottlenecks that occurred <4Ne generations ago) were detected 

using the heterozygosity excess method implemented in BOTTLENECK 1.2.02 (Piry et al., 1999). 

This approach is based on the principle that the number of alleles (k) is predicted to decrease 

faster than heterozygosity in a population that has experienced a recent reduction in Ne 

(Maruyama & Fuerst, 1985; De Meêus, 2012), thus resulting in an excess in heterozygotes 

given k. Thus, BOTTLENECK implements a sign test that compares the expected heterozygosity 

under HWE (He, calculated from allele frequencies) with the expected heterozygosity under 

the assumption of a constant population size (Heq, calculated from k assuming mutation-drift 

equilibrium) (Cornuet & Luikart, 1996; Luikart & Cornuet 1998). Three mutation models were 

considered: the Infinite Allele Mutation model (IAM; Crow & Kimura, 1970), Stepwise 

Mutation Model (SMM; Ohta & Kimura, 1973) and Two-Phase Mutation model (TPM; Di 

Rienzo et al., 1994). Most loci evolve following an intermediate model between IAM and SMM, 

that are considered as two extremes (see Luikart & Cornuet, 1998), and generally, TPM is 

considered as the more appropriate model for most microsatellites (Piry et al., 1999). Two 

TPM models were applied, considering either 90% of single step mutations with a variance of 

10% multiple steps mutations (Pujolar et al., 2011), or 70% single-step mutations and 30% 

multiple-step mutations (De Meeûs, 2012). The occurrence of heterozygosity excess expected 
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after a severe bottleneck was tested with the Wilcoxon test, as advised by Piry et al. (1999), 

using 10,000 iterations.  

Second, the distribution of allele frequencies was analyzed graphically in each population with 

BOTTLENECK, in order to test the occurrence of a mode-shift distortion resulting from a recent 

bottleneck that occurred the last few dozen generations (Luikart et al., 1998). A frequency 

histogram was plotted, by grouping alleles across all loci into 10 frequency classes.  This 

graphical method is based on the principle that alleles at low frequency (<0.1) are predicted 

to be the most abundant in a population near mutation-drift equilibrium (ie at constant size), 

thus resulting in a L-shaped distribution of allele frequencies. However, a bottleneck is 

supposed to induce a rapid loss of such rare alleles. As a consequence, a bottlenecked 

population is expected to display a mode-shift distortion, with fewer alleles at low frequency 

than at intermediate frequency. 

Finally, recent bottlenecks were detected using the M-ratio method (Garza & Williamson, 

2001), that calculates the mean ratio (M) between the number of alleles (k) and the range in 

allele size (r), across all loci. In a bottlenecked population, k is expected to decrease faster than 

r, thus resulting in a lower M. Values of M<0.68 are interpreted as a signature of a recent 

bottleneck (Garza & Williamson, 2001). For each population, M was calculated manually 

according to the formula provided by Garza & Williamson, (2001), and then averaged over all 

13 loci. 

Results 

Intra-population genetic diversity 

The genetic diversity was very variable across loci, withNa ranging from three (StPfl005) to 26 

(Nplaf_35) in Vilaine, and from three (PFUSC3, Nplaf_14, Nplaf_30) to 23 (Nplaf_35) in 

Mondego (Table 1). The average allelic diversity across the 20 loci was lower in Mondego than 

Vilaine (Na = 7.7 and 9.9, respectively). This difference in allelic diversity seemed widespread 

in the genome, with 17 out of the 20 loci displaying a lower Na in Mondego. Multilocus 

heterozygosities Ho and He were also lower in Mondego than Vilaine, even though values were 

very close between the two populations (Ho = 0.578 and 0.597, respectively, He = 0.584 and 

0.602, respectively. Both populations followed Hardy-Weinberg equilibrium (HWE), and 

showed non-significant FIS estimates when considering all 20 markers (FIS = 0.011-0.014, p-
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value > 0.05). However, significant heterozygote deficiencies were detected for some 

individual loci: PFUSC3 and Nplaf_28 in Vilaine, and Nplaf_8, Stpfl001 and Nplaf_28 in 

Mondego. According to MICRO-CHECKER, null alleles were suggested as the likely cause of 

each of these departures from HWE. The outlier analysis performed with LOSITAN identified 

StPfl001 as the only locus that could be under directional selection.The four loci that displayed 

a significant departure frop HWE and /or seemed affected either by selection or null alleles in 

any of the two populations (PFUSC3, Nplaf_8, Nplaf_28 and StPfl001) were excluded for 

subsequent demographic analyses. The resulting set of 16 markers provided similar levels of 

allelic diversity (Na = 9.4 in Vilaine and 7.7 in Mondego) and heterozygosity (Ho = 0.58-0.61, 

He = 0.57-0.60), in comparison to those obtained with 20 loci. 

Table 1 : Genetic diversity parameters in Vilaine and Mondego populations : allelic diversity (Na), 
observed (Ho) and expected (He) heterozygosities, and FIS estimates (5000 permutations : *: p-
value<0.05,**: p-value <0.01, ***: p-value<0.001; FDR correction for multiple testing was applied). 
Multi-locus parameters were calculated on 20 or 16 loci. Markers that were discared in the 16 loci 
dataset are indicated in bold (loci displaying significant FIS values, signal of null alleles, and/or signature 
of selection) 

 Na Ho He FIS  Na Ho He FIS

Nplaf_8 1 6 0.413 0.432 0.045 5 0.452 0.51 0.116**
Nplaf_14 3 5 0.377 0.383 0.02 3 0.293 0.295 0.009
Nplaf_15 2 7 0.475 0.5 0.052 4 0.427 0.451 0.054
Nplaf_23 2 7 0.597 0.578 -0.031 5 0.651 0.637 -0.02
Nplaf_24 3 10 0.604 0.587 -0.03 6 0.399 0.406 0.02
Nplaf_25 3 8 0.636 0.617 -0.029 7 0.464 0.486 0.046
Nplaf_28 3 10 0.615 0.694 0.116*** 8 0.656 0.733 0.108***
Nplaf_30 3 6 0.264 0.25 -0.053 3 0.326 0.332 0.02
Nplaf_35 1 25 0.923 0.922 0.001 23 0.967 0.926 -0.042
PFUSC3 1 5 0.35 0.404 0.136** 3 0.423 0.448 0.059
PFUSC4 3 6 0.543 0.528 -0.027 5 0.547 0.524 -0.042
PFUSC7 2 10 0.732 0.698 -0.046 9 0.687 0.659 -0.039
PFUSC8 1 7 0.606 0.636 0.05 8 0.592 0.595 0.008
PL142 2 23 0.881 0.909 0.033 20 0.855 0.897 0.05
StPfl001 1 26 0.799 0.82 0.027 16 0.799 0.853 0.066**
StPfl002 3 12 0.695 0.69 -0.005 8 0.776 0.746 -0.038
StPfl003 2 5 0.622 0.584 -0.064 6 0.504 0.466 -0.08
StPfl005 2 3 0.536 0.543 0.014 4 0.474 0.487 0.03
StPfl015 1 8 0.644 0.649 0.009 5 0.719 0.679 -0.056
StPfl025 2 9 0.62 0.612 -0.012 6 0.547 0.559 0.025

20 9,90 0.597 0.602 0.011 7.49 0.578 0.584 0.014
16 9.44 0.61 0.6 -0.005 7.01 0.58 0.57 -0.007

Panels

Number 
of loci

Locus
Vilaine Mondego
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Relatedness 

In both populations, most pairs of individuals appeared completely unrelated, with 

relatedness strictly equal to 0 in 49 % of pairwise comparisons in Vilaine and 48 % in Mondego. 

The distribution or pairwise relatedness values >0 appeared relatively comparable between 

the two populations (Figure 1). However, the proportion of individual pairs displaying low 

values of relatedness <0.20 was slightly larger in Vilaine, while the proportion of pairwise 

relatedness estimates ≥0.20 was somewhat larger in Mondego.  

Effective population size 

While the HE method suggested very large populations in both populations (Ne = infinity in 

both cases), the SF method suggested the opposite, with relatively low Ne estimates in both 

Vilaine and Mondego with Ne ranging between 212 and 368 (Table 2).  

Figure 1 : Distribution of pairwise relatedness estimates in Vilaine (light grey) and 
Mondego (dark grey), estimated with DyadML (Miligan, 2003). Estimates with a 
value of 0 are not shown in this graph. 

Table 2: Effective population size estimates (Ne) and 95% confidence intervals (CI 
95%) for Vilaine and Mondego populations, using 16 loci. 

Ne CI 95 % Ne CI 95 %

LD Pcrit 0.0 107.1 98.8 - 116.5 1240.6 678.3 - 5619.1
Pcrit 0.01 ∞ 2391.4 - ∞ 775 479.1 - 1821.8
Pcrit 0.02 ∞ 1590.8 - ∞ 831.6 481.7 - 2523.4
Pcrit 0.05 2560.7 695.4 - ∞ 623.7 354.3 - 1969.0

HE ∞ 907.4 - ∞ ∞ 28.6 - ∞
SF 258 212 - 314 303 253 - 368

Ne Methods
Vilaine Mondego



CHAPITRE II : Approche Démo-génétique sur une population périphérique vs une population centrale 

64 
 

The LD method generated more contrasted results with Ne estimate including infinity in Vilaine 

and ranging between 300 and 2500 in Mondego (except with p.crit = 0.00), whereas it varied 

within a finite range comprised between 354 and 5620 in Mondego. More precisely, Ne in 

Mondego was even restricted to a narrower range between 479 and 2524 when applying p.crit 

= 0.01 or 0.02, that seemed the most appropriate with the present data set according to 

Waples & Do (2010). Comparable results were obtained when using all 20 loci (Supplementary 

table 8). Increasing the sample size (n) clearly improved the accuracy of Ne estimates in 

Mondego. In this population, the proportion of finite Ne values was positively correlated with 

n, and reached a plateau > 90% with n ≥ 160 (Figure 2a). The proportion of finite CI bounds 

followed the same trend, and > 90% of CI bounds were finite with n ≥ 230 (Figure 2b). In 

addition, the precision of Ne in Mondego increased also with n (Figure 2c). To the opposite, 

the proportion of finite Ne estimates was always < 50% and decreased with increasing n in 

Vilaine, and the proportion of finite CI bounds was always < 20% regardless of n (Figure 2b). 

Figure 2: Estimation of Ne with resampled data sets. (a) Percentage of finite  Ne estimates in 
Mondego (solid gray line) and Vilaine (solid black line). (b) Highest finite upper bound 
(dashed grey line) and lowest finite lower bound (dashed black line) of the CI in Mondego (c) 
Percentage of infinite upper (grey) and lower (black) CI bounds in Mondego and Vilaine. 
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Detection of recent bottlenecks 

The Wilcoxon's test for heterozygosity excess yielded a significant value In Mondego only 

under the IAM (Table 3). All tests performed under the TPM or SMM were non significant in 

both populations.  

 

 

 

 

 

*Variance for TPM corresponds to a proportion of SMM in the TPM e.g. 70% single step mutations and 30% of 
multiple-step mutations.  

In addition, allele frequencies in Vilaine and Mondego displayed a L-shaped distribution, that 

is expected in non-bottlenecked populations (Figure 3). Similarly, M-ratio values were 

relatively high in Vilaine (M=0.83) as in Mondego (M=0.80), thus showing no evidence of a 

bottleneck signature in both populations (Table 3). Relatively similar results were obtained 

when using either 16 or 20 loci, except that the test for heterozygosity excess was also 

significant for Vilaine under the IAM (Supplementary tables 9 & 10). 

Table 3: Detection of bottleneck signatures using the Wilcoxon’s test for heterozygosity 
excess (three mutation models, IAM, TPM and SMM, 10,000 iterations) and the M ratio. 
These analyses were performed on 13 loci (microsatellites with odd sized alleles were 
ignored).  

IAM SMM
Variance for TPM - 70%-30% 90%-10% - -
Vilaine 0.06 0.97 0.99 0.99 0.83
Mondego 0.004 0.79 0.98 0.99 0.80

Heterozygosity excess M-ratio
TPM

Figure 3: Distribution of allele frequencies in Vilaine (light grey) and Mondego (dark grey). 
These analyses were performed on 13 loci (microsatellites with odd sized alleles were 
ignored. 
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Discussion 

Lower genetic diversity in the southern peripheral population 

Only four out of the 20 microsatellites analyzed in the study displayed significant heterozygote 

deficiencies and/or null alleles (PFUSC3, Nplaf_8, Nplaf_28 and StPfl001). In addition, a signal 

of directional selection was detected for the locus StPfl001. These markers were excluded from 

the data set, since loci that do not follow HWE may bias demographic analyses and should be 

used with strong caution (e.g. Cornuet & Luikart, 1996; Waples et Do 2010); however, Waples 

& Do (2010) suggested that selection may only slightly bias Ne estimates in the case of 

microsatellites. A clear choice was made in the present study to select a highly reliable set of 

markers (16 microsatellites were finally selected) to conduct demo-genetic analyses. In 

addition, the same analyses were also conducted on all 20 markers in order to provide a 

complete picture of the informations carried by the microsatellites (see supplementary data). 

The genetic diversity was clearly lower in Mondego than Vilaine. This was particularly true for 

the allelic richness, that appeared lower in Mondego for 17 out of 20 microsatellites, but 

heterozygosity levels were only marginally lower in Mondego. This result confirms previous 

microsatellite studies that compared flounder populations from the Portuguese coast and the 

Bay of Biscay, either at the same juvenile stage as in the present study (0+ juveniles from the 

2009 year-class; Calvès et al, 2013), or at the adult stage (Reis-Santos et al. 2018). However, 

Calvès et al. (2013) reported slightly higher heterozygosities in Mondego than Vilaine.  

The lower diversity found in the southern flounder population is congruent with other studies 

conducted on boreal fishes (Hasselman et al., 2013; Ninua et al., 2018, Horreo et al., 2018) or 

arctic-alpine species (Hirao et al., 2017). In the northern hemisphere, global warming is 

inducing a northward shift of the distribution of ectotherm species, especially the cold-

adapted ones (Perry et al., 2005, Sunday et al., 2012). Rising temperature makes increasingly 

inhospitable areas located at the southern edge of the distribution range of boreal species, 

thus inducing a demographic decline of southern peripheral populations (Hampe & Petit, 

2005). Stronger genetic drift associated with such declines may in turn explain the lower 

genetic diversity reported in the southern edge population of P. flesus, as often reported in 

edge populations (Eckert et al., 2008; Kawecki, 2008; Pauls et al., 2013; Lira-Noriega & 

Manthey, 2014). In contrast, the higher genetic diversity in Vilaine may reflect a long-term 

demographic stability, since large populations persisting for long periods can maintain a high 

genetic diversity due to a lower genetic drift (Assis et al., 2013). 
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Allelic diversity is more sensitive to genetic drift than heterozygosity, and thus decreases faster 

than heterozygosity in bottlenecked populations (see Cornuet & Luikart, 1996; Luikart et al., 

1998). As a consequence, the fact that genetic diversity in Mondego appears lower in terms of 

allelic richness than heterozygosity suggests that the bottleneck affecting this population may 

be recent, and possibly still ongoing (see below). This finding is congruent with a strong 

demographic decline of the southern edge population of P. flesus that would be triggered by 

global climate warming. 

The lower genetic diversity in Mondego could result not only from stronger genetic drift, but 

also from restricted gene flow between the southern peripheral population and the more 

northern ones (Neel et al., 2013). The strong genetic differentiation reported between 

flounder populations from the Bay of Biscay and Portuguese coasts (Calvès et al, 2013; Reis-

Santos et al. 2018) suggests limited gene flow between these regions. In addition, such a 

genetic split could be the product of an historical divergence between the Bay of Biscay and 

Portuguese populations. The present genetic structure and diversity of contemporary 

populations has been shaped, at least partly, by phylogeographic processes associated with 

the Pleisocene glacial cycles (Hewitt, 2000; Rius et al., 2014). During the last glacial maximum 

(LGM) that occurred about 18-25,000 years ago (e.g. Maggs et al., 2008), the distribution of 

most species followed a contraction toward refugia. In the North-east Atlantic, the Iberian 

Peninsula has been identified as southern glacial refugium for many marine coastal species, 

but signatures of northern periglacial refugia have been reported in many marine species, in 

other regions such as in the Faeroes / Southern Iceland, Southwest Ireland or Western English 

Channel (Maggs et al. 2008; Provan et al., 2013). As a consequence, the contrasted diversity 

patterns observed in flounder populations from Mondego and Vilaine may reflect (1) an old 

divergence between two phylogeographic units related to distinct refugia, possibly a southern 

Iberian refugium and a northern periglacial one, in combination with (2) a recent erosion of 

the genetic diversity of the southern peripheral population related to its demographic decline. 

 

A compromised long-term viability of the southern edge population? 

Genetic drift is a stochastic force that reduces the adaptive potential of populations and thus 

increases their vulnerability to demographic declines. Therefore, estimating the contemporary 

Ne is crucial in conservation and evolutionary biology, since it integrates the effect of drift over 

the last generations (Waples, 2010; Hare et al., 2011). However, estimating Ne is highly 
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challenging, and various methods have been developed during the last decade to conduct this 

task (Palstra & Fraser, 2012). The three methods used in the present study to estimate Ne (LD, 

HE and SF) yielded diverging results. Estimates provided by both HE and SF approaches 

appeared largely inaccurate. On the one hand, HE seemed to over-estimate Ne with values 

reaching infinity in both Vilaine and Mondego, that seemed particularly unlikely in the case of 

Mondego. The HE method is known to be quite imprecise and often provides very large 

estimates even for populations with actually a small Ne (Pudovkin et al., 1996; Luikart & 

Cornuet, 1999; Gilbert & Whitlock, 2015). This estimator seems more adapted to study very 

small populations, i.e. with a size of less than 30 individuals (Zhdanova & Pudovkin, 2008), and 

thus seems inappropriate in cases such as flounder populations. On the other hand, Ne 

estimates were much lower according to the SF method, with Ne ~ 250-400 in both Vilaine and 

Mondego. If this estimate was in agreement with those obtained with the LD method in  

Mondego, the SF approach seemed to strongly under-estimate Ne in Vilaine. The SF estimator 

is considered to be more versatile than other methods (Wang, 2016), since it allows non 

random mating, immigration, diploid or haploid species, and genotyping errors. However, this 

method may require very important sample sizes to properly estimate Ne in large populations 

like in Vilaine. The LD method is the most widely used approach (Palstra & Fraser, 2012), since 

it is considered to be more powerful and accurate than other ones to estimate the 

contemporary Ne of a population (Gilbert & Whitlock, 2015; Waples, 2016). In the present 

study, the most relevant Ne estimates were obtained with the LD method, when alleles with 

frequencies below 0.02 or 0.01 were screened out as recommended by Waples & do (2010). 

This estimator reached infinity in Vilaine, suggesting a very large Ne for this population, 

whereas it showed a small Ne with finite CI in Mondego (Ne = 775-832,  95%CI = 479-2524).  

Estimations of Ne according to the the sample size (n) clearly confirmed that the accuracy and 

precision of Ne estimates is highly dependent on n and the proportion of Ne that is sampled, 

as reported in the literature (e.g. Hare et al. 2011). Accurate and precise estimates were 

obtained in Mondego with n ~ 160-240, thus suggesting that the sample size used in the 

present study (n = 245) was sufficient to provide estimates of good quality for this population. 

Interestingly, this result is in line with Palstra & Ruzzante (2012) who suggested that accurate 

Ne estimates are expected with n ~ 10% of Ne. In contrast, data collected in the present study 

were clearly not sufficient to provide satisfying Ne estimates in Vilaine, thus showing that this 
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population is probably much larger than those in Mondego. The precision and accuracy of Ne 

estimates in Vilaine should be improved by increasing the sampling effort and/or the number 

of genetic markers (Waples 1989; Berthier et al. 2002; Wang 2009).Small and finite Ne 

estimates as depicted for the flounder population in Mondego are not very common in marine 

fishes, and are more often observed in species such as terrestrial (e.g. bears; Samuk et al., 

2017) or marine mammals (e.g. dolphins; Hamner et al., 2017). In marine fishes, such low Ne 

estimates with finite CI have been reported in isolated (e.g. Atlantic cod; Sinclair-Waters et al., 

2018), or severely depleted populations (e.g. Atlantic salmon; Nikolic et al., 2009). In the case 

of European flounder, recent bottleneck combined with restricted gene flow may explain the 

small Ne as well as low genetic diversity found in in the southern peripheral population in 

Mondego. 

In conservation, it is generally assumed that the long-term viability of a population requires to 

maintain Ne at a level ≥ 500-1000 (Franklin & Frankam, 1998), or ≥ 1000-5000 (Lande, 1995; 

Lynch & Lande, 1998). More recently, Ne ≥1000 was suggested as a conservation goal to ensure 

the long-term viability of a population (Frankham et al., 2014). These threshold values match 

quite well with Ne ~ 500-2500 estimated in Mondego, thus raising concerns about the 

vulnerability of this population. Such a small Ne, along with a low genetic diversity, may 

compromise the potential of this peripheral population to adapt to ongoing and future 

environmental changes, thus seriously threatening its long-term viability in a context of global  

climate change. 

However, relatedness levels in Mondego were relatively comparable to those in Vilaine. This 

result may underline that the Mondego population is still large enough to allow random 

mating among unrelated fish. In addition, no signal of inbreeding was suggested by FIS values. 

As a consequence, the Mondego population may not suffer any major threat over the short-

term, since risks of a reduction of fitness due to inbreeding seems rather limited. However, the 

proportion of more related individuals was slightly higher in Mondego, suggesting that 

inbreeding may increase progressively in the near future in this population. 

 

Undetectable signatures of recent bottleneck 

No signal of a recent bottleneck was detected with any of the tests conducted in the study, 

with the exception of the sign test for heterozygosity excess performed under the IAM. Finding 
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significant heterozygosity excess under the IAM when the other two models SMM and TPM 

do not yield any significant tests is commonly reported in the literature (e.g. Busch et al., 2007; 

Massa-Gallucci et al., 2010; Watson et al., 2016). With microsatellite data, the IAM is generally 

not the most appropriate model, and the sign test under the IAM is more susceptible to 

erroneously indicate evidence of a bottleneck, while the TPM or SMM are more conservative 

(Cornuet & Luikart, 1996; Cornuet et al. 1998). As a consequence, the significant 

heterozygosity excess detected under the IAM in both populations should be interpreted very 

cautiously. The lack of positive tests for a recent bottleneck that may have occurred in the 

southern population of Mondego was unexpected, given the low genetic diversity and small 

Ne found in this population. However, several reasons may explain the absence of significant 

results yielded by the tests for bottleneck. First, the number of loci or individuals might be 

insufficient. However, sample sizes were large (n ~ 250) and the number of markers was in the 

range of 10-20 loci recommended by Cornuet & Luikart (1998). In addition, the same results 

were obtained with either 13 or 20 microsatellites. Second, samples may not be representative 

of the studied populations. Each sample was composed of a single cohort of 0+ juveniles, and 

could thus not be representative of the whole population. However, this hypothesis seems 

unlikely given that genetic diversity parameters were similar to those obtained in previous 

studies conducted in the same regions, either at the juvenile (Calvès et al., 2013) or adult 

stages (Reis-Santos et al., 2018). Third, a bottleneck that would have occurred a long time ago 

might be undetectable, since the signature of past demographic history progressively decays 

through time (Cornuet & Luikart, 1996; Luikart  et al., 1998; Garza & Williamson, 2001). 

However, this explanation does not match with the low allelic diversity contrasting with 

relatively high heterozygosity in Mondego, that suggests the effect of a recent bottleneck (see 

above). Fourth, gene flow from neighbouring populations is susceptible to erase signals of 

bottleneck with incoming new alleles. Such gene flow is plausible in a species like P. flesus, and 

cannot be ruled out. Fifth, a bottleneck that occurred too recently (or still ongoing) may also 

not be detectable, since the signal of a bottleneck is generally delayed in time (Cornuet & 

Luikart, 1996; Luikart et al., 1998; Garza & Williamson, 2001). For instance, the sign test for 

heterozygosity excess can detect a bottleneck within a window of approximately 0.2-4 Ne 

generations (Cornuet & Luikart, 1996). A strong reduction of the abundance of P. flesus has 

been documented in the Tagus estuary between the late-70's and mid-90's, that likely resulted 

from rising temperatures (Cabral et al., 2001). Such demographic decline related to climate 
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warming, that may have impacted southern edge flounder populations for the last 50 years, is 

congruent with the hypothesis of a recent (and probably ongoing) bottleneck in Mondego. 

Interestingly, increasing temperatures are also suspected to have induced a decrease of P. 

flesus densities in the Bay of Biscay between the late-80's and mid-2000's (Hermant et al., 

2010). Finally, the demographic decline reported in southern flounder populations (Cabral et 

al., 2001) may have induced a genetic bottleneck that is not sufficiently strong to lead to a 

detectable signature, since the tests performed in the present study are designed to detect 

drastic bottlenecks.  

 

Value of the southern peripheral population for the conservation of P. flesus 

The strong genetic differentiation between flounder populations from the Portuguese coast 

and the Bay of Biscay (Calvès et al., 2013, Reis-Santos et al., 2018) possibly reflects an old 

divergence between two distinct phylogeographic units. Therefore, the southern peripheral 

population in Mondego is likely to harbor endemic genetic variation, that may be of particular 

value for the evolutionary potential of the species (Hampe & Petit, 2005; Provan et al., 2013). 

Contrasted energy metabolisms have been reported between flounder from Portugal and 

those from the Bay of Biscay and English Channel, thus suggesting local adaption to distinct 

environmental pressures (Borcier et al., 2016; Pédron et al., 2017a, 2017b). In particular, a 

common garden experiment highlighted a higher capacity of the Portugese population of Lima 

to cope with thermal and hypoxic stressors (Pédron et al., 2017a), and tis was confirmed at 

the proteomic level (Pédron et al., 2017b). In addition, fish from the Mondego population are 

characterized by a slower energy metabolism associated with a greater capacity to increase 

mitochondrial density, thus suggesting a local adaptation of this population to a warmer 

environment (Borcier et al., 2016). 

An erosion of the genetic diversity related to the demographic decline of the southern 

peripheral population may lead to a disruption of local adaptations and ultimately population 

extinction (Frankel & Soulé, 1981; Maruyama & Fuerst, 1985, Assis et al., 2013; Steeves et al., 

2017). Environmental pressures on the southern edge population of P. flesus will probably 

increase with ongoing global climate warming, thus further eroding their adaptive potential 

through increased genetic drift. As a consequence, genetic bottleneck related to ongoing 

global climate warming might be a major threat for the long-term survival of P. flesus.  
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Future directions 

Given the increasing threats on the southern peripheral population of P. flesus, it seems crucial 

to further explore the value of this population for the long-term conservation of the species. 

Thus, it is essential to investigate the phylogeographic history of flounder population and test 

the possibility of an old divergence between Portuguese and northern populations, in order 

to assess the value of the genetic diversity encountered in Portuguese population for the 

evolutionary potential of the species. In addition, the application of population genomics 

approaches, such as RADseq (Restriction site Associated DNA sequencing ; Baird et al., 2008 ; 

Andrews et al., 2016) would be highly valuable to (1) better investigate adaptive processes 

that may have shaped the genetic diversity of Portuguese populations (e.g. McKinney et al., 

2017), and also to (2) more thoroughly explore the demographic history of populations by 

tremendously increasing the number of markers (e.g. Waples et al. 2016). 
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Supplementary data

  

 
 

Supplementary table 1 : List of the 20 microsatellites used in the study divided into three panels. Reverse 
primers that were combined with a PIG-tail (5'-GTTTCTT; Brownstein et al., 1996) are indicated with the 
suffix ‘-pt’. The melting temperature of each locus (TmL) was estimated according to Marmur & Doty (1962). 
 

Primer Name Panel Primer sequence (5' > 3')
Universal 
primer

[MgCl2] 
mM

TmL 

(°C)

Total 
number of 
PCR cycles Size range

Genbank 
accession 
number Reference

NPlaf_8_F 1 CATCCACAAACCCTCATTCA UP4 1.5 56 41 217-231 KT354907 Pedron et al ., 2015
NPlaf_8_R-pt CAGTCTTGATGGATTCGGCT
Nplaf_14_F 3 ACACCCTATAGCAACACTTGA UP2 1.5 55 36 111-115 KT354908 Pedron et al ., 2015
Nplaf_14_R-pt TCAGCTCCGGATATTTCTGA
Nplaf_15_F 2 GGTTTTCCTATTCCCCCAAA UP1 1.5 53 31* 235-245 KT354918 Pedron et al ., 2015
Nplaf_15_R ACCAGTAAGCGGATAAAAACA
Nplaf_23_F 2 TCTCCTGCATGTCTCACCTG UP2 1.5 57 36 213-225 KT354909 Pedron et al ., 2015
Nplaf_23_R AACGCAAAGAAAGATACAACTGC
Nplaf_24_F 3 GCTGCCAATTATGCAGGAGT UP1 1.5 55 31* 148-166 KT354910 Pedron et al ., 2015
Nplaf_24_R CAATAACCTTGGCTGCTTGT
Nplaf_25_F 3 AAAATGTGTTACCAACGGACG UP4 1.5 56 41 93-99 KT354911 Pedron et al ., 2015
Nplaf_25_R ATTAGGTGCAATCTGCTGCC
Nplaf_28_F 3 TTGTCCCCTCAAAAATCCAG UP2 0.5 56 48 220-253 KT354913 Pedron et al ., 2015
Nplaf_28_R-pt TTGTGTTGGTTGAACAGGGA
Nplaf_30_F 3 GTGCACCAATTCATGCCATA UP1 1.5 55 41 285-291 KT354914 Pedron et al ., 2015
Nplaf_30_R GCAAAGGTCATTAAGATAAACTGATTT
Nplaf_35-F 1 ATGTGTTCTGAGCTGAGTGG UP1 1.5 57 36 145-220 KT354916 Pedron et al ., 2015
Nplaf_35_R-pt CATCAACTGGCAGAAGAACC
PFUSC3_F 1 CAGTGTAATGACCACACACCA UP7 1.5 56 36 197-199 BE638426 Casas et al.,  2005
PFUSC3_R CTGGACAAATAAGCATCCAAG
PFUSC4_F 3 TGGGCCGACGTGAAATAGT UP1 1.5 53 41 196-198 AJ543360 Casas et al.,  2005
PFUSC4_R TGCTACTGGCTTTGTGATTT
PFUSC7_F 2 GGCTCTACCCAACACCCATA UP2 1.5 51 41** 131-141 AJ578004 Casas et al.,  2005
PFUSC7_R-pt CCATCACCTTGCTCTACTCAAG
PFUSC8_F 1 ACCGCAGTTCATTGTTTGTG UP3 1.5 56 41 158-168 AJ543382 Casas et al.,  2005
PFUSC8_R-pt TTGGAGGGTTCCATTCTGTG
PL142_F 2 GCCTCATTTTCACACTGTTACC UP3 1.5 51 48 122-190 AF406750 Hoarau et al ., 2002
PL142_R-pt AACTTGGGCAATTACTTGAGATG
StPfl001_F 1 CATCAAAGCATGAAACCC UP3 1.5 56 48 235-340 AJ315970 Dixon, 2003
StPfl001_R-pt CTGGCCCAAGTGGAGCAT
StPfl002_F 3 ACCCGATCAAGTTGTAGTCAT UP4 1.5 56 41 147-154 AJ315975 Dixon, 2003
StPfl002_R CATTTCTCCTCTCGGCGTGTT
StPfl003_F 2 GTCAAATTAGGGAGGGCAGTG UP5 1.5 56 41 163-175 AJ315971 Dixon, 2003
StPfl003_R CTCTGACCTTGCACAGATAAAT
StPfl005_F 2 TGCTGCCGAGCTGGGCTTATTATC UP6 1.5 56 41 99-117 AJ315974 Dixon, 2003
StPfl005_R CACACGGCATCCCAACTGTCACAT
StPfl015_F 1 GAGGGTTTAGTCTTGTGGTCATTG UP5 1.5 56 41 116-136 AJ538313 Dixon, 2003
StPfl015_R AGGCCATCAGCTTGCTTTCT
StPfl025_F 2 TTCAACAATGACCAAGGGGCATCA UP1 1.5 57 36* 150 AJ538323 Dixon, 2003
StPfl025_R TTTGCAATCTTGTAACACCTGAGA
* + 5 cycles for Mondego
** + 7 cylces for Mondego
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Primer Name Primer sequence (5' > 3')
Universal 
primer

TmL 

(°C) Size range
Genbank n° 
accession Reference

LIST001_F CATGACCTCAATCAGATACC UP3 55 82-86 U85808 Kumari et al. , 1998
LIST001_R CGCTTTGCAATATTCCAAGC

Nplaf_27_F ATTCCTGTTTCATCATTACAGTATTTC UP1 57 339-359 KT354912 Pedron et al ., 2015
Nplaf_27_R TCGTCTGTCTCACTCTCCTGTC

Nplaf_33_F CTATCCCCTGATCGCTTCTG UP2 57 448-523 KT354915 Pedron et al. , 2015
Nplaf_33_R AGACGAATGGCTGCTGATCT

Nplaf_51_F CGTGCATTCATGTTAACGCT UP3 53 391-414 KT354917 Pedron et al ., 2015
Nplaf_51_R GCAGAAAACATTCCGCAAAT

PFUSC1_F CTATCATGTCCCAGGGTGAA UP5 57 188-218 AJ508552 Casas et al.,  2005
PFUSC1_R AGATGGAGGAGGTGGAGGAG

PFUSC8_F ACCGCAGTTCATTGTTTGTG UP7 55 158-168 AJ543382 Casas et al.,  2005
PFUSC8_R TTGGAGGGTTCCATTCTGTG

PL167_F CAGACAAAATGAATGACAGG UP3 53 116-222 AF406751 Hoarau et al. , 2002
PL167_R CAAGCAGCAGTCCCAGCA

StPfl004_F ATGAGGACGTGGATGTTCTTC UP5 58 138-188 AJ315973 Casas et al.,  2005
StPfl004_R CCCCTATCTCTGCTTAATGTTCAC

StPfl006_F TGTAGATACTCCGCTATAAAAAGT UP7 53 257-500 AJ315972 Dixon, 2003
StPfl006_R TCTGTGGACCATTGGGTA

StPfl016_F CTTTAATTGCGCCAGACTGACAG UP5 59 174 AJ538314 Dixon, 2003
StPfl016_R CCCTCCGGGGATGAATAAAGT

StPfl022_F GCACTCACCTTTCACTTCAACCTT UP6 62 164-234 AJ538320 Dixon, 2003
StPfl022_R CAGAAGCAGCGCGAGAAGATAAAG

Supplementary table 2 : List of microsatellites unsuccessfully tested and not included in the study. 
 

Universal Primer 
Name Primer Sequence (5' > 3') Fluorochrome

TmU 

(°C) Reference
UP1 TAGAAGGCACAGTCGAGG DO 56 Morvezen et al ., 2013

UP2 TGTAAAACGACGCCCAGT FAM 56 Morvezen et al ., 2013

UP3 GCAGGAAACAGCTATGAC PET 53 Morvezen et al ., 2013

UP4 GCCGCTCTAGAACTAGTG YY 53 Morvezen et al ., 2013

UP5 GACTTCGGATAGCTAGTCGT YY 57 Calves et al ., 2013

UP6 GACTCTGGCCGTCGTTTTAC DO 59 Calves et al ., 2013

UP7 GTCGTAGTCGACGACCGTTA FAM 57 Calves et al ., 2013

Supplementary table 3 : List of universal primers, including the fluorochrome and the melting 
temperature (TmU) calculated according to Marmur & Doty (1962). 
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Simulated population 1 2 3 4 5 6 7
FS 100 50 20 0 0 0 0

HS 100 50 50 100 20 0 0

FC 100 100 100 100 50 100 20

SC 100 100 500 100 500 100 100

UN 100 200 1000 100 1000 100 1000

Supplementary table 4 : Detail of the simulated populations considered in COANCESTRY in order to assess the most 
appropriate relatedness estimator.. Each simulated population displayed a distinct relatedness structure, with 
varying numbers of the different types of relationships : full-sib (FS), half-sib (HS), first cousin (FC), second cousin 
(SC), unrelated (UN). 

Supplementary table 5 : Correlation coefficients between each of the seven relatedness estimator available 
in COANCESTRY and the true simulated values, when considering three different genotyping error rates 
(0.00, 0.02 and 0.05). The relatedness structure used for these simulations corresponded to the simulated 
population n°1 shown in supplementary table 4. 
 
 

Vilaine Mondego
0 0.02 0.05 0 0.02 0.05

TrioMl-TV 0.73 0.7 0.67 0.71 0.73 0.64

DyadML-TV 0.75 0.71 0.68 0.73 0.74 0.66

LynchRD-TV 0.67 0.64 0.61 0.69 0.66 0.6

Wang-TV 0.68 0.65 0.59 0.67 0.69 0.57

LynchLI-TV 0.67 0.66 0.62 0.67 0.68 0.59

QuellertGT-TV 0.68 0.66 0.64 0.7 0.69 0.6

Ritland-TV 0.41 0.48 0.52 0.41 0.55 0.44

Estimator compared 
True Value (TV)
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Supplementary table 6 : Correlation coefficients between each of the seven relatedness estimator 
available in COANCESTRY and the true simulated values in Vilaine. The relatedness structure of each 
simulated population is detailed in supplementary table 4. For each simulated population, the best 
estimator is indicated in bold.  
 

 
 
 
 
Supplementary table 7 : Correlation coefficients between each of the seven relatedness estimator 
available in COANCESTRY and the true simulated values in Mondego. The relatedness structure of each 
simulated population is detailed in supplementary table 4. For each simulated population, the best 
estimator is indicated in bold.  
 
 

 
 

Simulated population 1 2 3 4 5 6 7
TrioMl-TV 0.73 0.69 0.53 0.45 0.35 0.49 0.28

DyadML-TV 0.74 0.7 0.54 0.47 0.37 0.51 0.29
LynchRD-TV 0.66 0.63 0.52 0.47 0.41 0.48 0.3
Wang-TV 0.69 0.61 0.45 0.43 0.31 0.44 0.24

LynchLI-TV 0.68 0.61 0.42 0.4 0.31 0.42 0.17

QuellertGT-TV 0.69 0.63 0.44 0.44 0.32 0.41 0.2

Ritland-TV 0.55 0.54 0.42 0.41 0.31 0.33 0.29

Simulated population 1 2 3 4 5 6 7
TrioMl-TV 0.7 0.73 0.55 0.48 0.48 0.50 0.31

DyadML-TV 0.71 0.73 0.56 0.50 0.50 0.52 0.32
LynchRD-TV 0.64 0.65 0.54 0.45 0.49 0.48 0.37
Wang-TV 0.65 0.68 0.45 0.46 0.41 0.47 0.22

LynchLI-TV 0.66 0.67 0.42 0.47 0.38 0.40 0.19

QuellertGT-TV 0.66 0.67 0.46 0.46 0.40 0.36 0.22

Ritland-TV 0.48 0.46 0.48 0.32 0.38 0.42 0.32
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Supplementary table 8 : Effective population size estimates (Ne) and 95% confidence 
intervals (CI 95%) for Vilaine and Mondego populations, using 20 loci. 

Ne CI 95 % Ne CI 95 %

LD Pcrit 0.0 101.6 95.7-108.0 1042.2 662.5-2295.2
Pcrit 0.01 ∞ 78324.6 - ∞ 928 583.7-2098.3
Pcrit 0.02 ∞ 10343.2 - ∞ 801.1 506.7-1761.2
Pcrit 0.05 ∞ 1226.5 - ∞ 498.9 331.0-934.4

HE ∞ ∞ - ∞ ∞ 301.5 - ∞
SF 304 255 - 367 313 257 - 378

Ne Methods
Vilaine Mondego
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*Variance for TPM corresponds to a proportion of SMM in the TPM e.g. 70% single step mutations and 30% of 
multiple-step mutations.  
 
 

 
*Variance for TPM corresponds to a proportion of SMM in the TPM e.g. 70% single step mutations and 30% of 
multiple-step mutations.  
 
  

IAM SMM
Variance for TPM - 70%-30% 90%-10% - -
Vilaine 0.045 0.99 1 1 0.38
Mondego 0.00004 0.56 0.99 0.99 0.36

Heterozygosity excess M-ratio

TPM

Supplementary table 9 : Detection of bottleneck signatures using the Wilcoxon’s test for 
heterozygosity excess (three mutation models: IAM,TPM and SMM; 10,000 iterations) and 
the M-ratio. These analyses were performed on 16 loci. 

IAM SMM
Variance for TPM - 70%-30% 90%-10% - -
Vilaine 0.022 0.98 0.99 0.99 0.38
Mondego 0.002 0.68 0.99 0.99 0.36

TPM

Heterozygosity excess M-ratio

Supplementary table 10 : Detection of bottleneck signatures using the Wilcoxon’s test for 
heterozygosity excess (three mutation models: IAM,TPM and SMM; 10,000 iterations) and 
the M-ratio. These analyses were performed on 20 loci. 



CHAPITRE II : Approche Démo-génétique sur une population périphérique vs une population centrale 

- 86 - 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  

FST 

He 

STPFL001 

Candidate neutral 

Candidate positive selection 

Candidate balancing 
selection 

Markers 

Supplementary figure 11: Graphical output from the outlier analysis performed with LOSITAN. For each marker, the level of 
genetic differentiation (Fst) is plotted against the expected heterozygosity (He). 
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Supplementary figure 12: Distribution of allele frequencies in Vilaine (light grey) and Mondego 
(dark grey). These analyses were performed on 16 loci (microsatellites with odd sized alleles were 
ignored. 
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Introduction  
L’approche démo-génétique conduite précédemment (chapitre 2), a confirmé la 

réduction significative de la taille efficace de la population de flet du Mondego en limite Sud, 

relativement à celle de Vilaine localisée au cœur de la distribution de l’espèce. Il est donc clair 

que la population du Sud est affectée par des goulots d’étranglement démographiques 

récents liés au réchauffement climatique, confirmés par la variabilité interannuelle forte du 

recrutement du flet dans cet estuaire (Cabral et al., 2007 ; Martinho et al., 2009, 2010).  

Des expériences de type « common garden » ont par ailleurs été menées dans le passé 

au LEMAR pour comparer les performances de flets juvéniles issus de différents estuaires 

(Mondego, Vilaine, Seine) vis-à-vis de stress expérimentaux ; elles se sont révélées d’un intérêt 

majeur pour mettre en évidence une vulnérabilité différentielle de ces 3 populations face à 

des stress : thermique ou thermique & hypoxique (Lavergne et al. 2015 ;  Pédron et al. 2017a, 

Pédron et al. 2017b). 

Dans ce chapitre 3, nous allons maintenant explorer le statut bioénergétique in 

natura des populations de flet précédentes, caractérisées par des environnements 

contrastés : un régime thermique élevé (Mondego), une pollution chronique soutenue 

(Seine) et un environnement globalement peu stressé (Vilaine). Les stress thermiques et 

chimiques peuvent conduire à des altérations significatives de la physiologie et des traits 

d’histoire de vie ; les organismes tendent alors à maintenir l’homéostasie de leur milieu 

intérieur par des compromis énergétiques (ou trade-off) entre différentes fonctions : 

maintenance, réparation des tissus, croissance , reproduction,… (Jayasundara et al., 2017). 

Une rupture de l’équilibre énergétique se traduira par une perte de fitness au niveau 

individuel (Pörtner & Peck, 2010 ; Rosa et al., 2012 ; Jayasundara et al., 2017 ; Anacleto et al., 

2018).   

Nous choisissons ici de comparer le métabolisme énergétique de flets sacrifiés in 

natura, afin d’identifier une possible signature de vulnérabilité dans les populations exposées 

à des stress thermique (Mondego) ou chimique (Seine), relativement à une population peu 

stressée (Vilaine). Nous recherchons en fait des indicateurs bioénergétiques qui 

permettraient d’améliorer l’évaluation du risque écologique dans les populations de 

poissons sous stress chroniques. 
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Méthodologie 

Des flets juvéniles (0+) ont été capturés en automne 2009 au chalut à perche dans les 

trois estuaires de Seine, Vilaine et Mondego, puis immédiatement sacrifiés et disséqués sur le 

terrain. Les foies et les muscles blancs ont été prélevés et stockés en azote liquide. Des 

analyses chimiques sur les polluants organiques persistants (dont les PCB : CB 153) et le 

dosage des lipides totaux ont été réalisés sur un pool de foie et de muscle pour chacune des 

populations. 

L’expression génique de 5 biomarqueurs du métabolisme énergétique a été étudiée : 

CYP450 1A1 conduisant à l’oxydation d’un certain nombre de polluants organiques (première 

étape de la détoxification), CCOII et ATPase F0 impliqués dans la chaîne de respiratoire 

mitochondriale, 12S et 18S considérés comme de bons indicateurs respectivement de la 

densité mitochondriale, et de l’activité de biosynthèse des protéines au niveau cytoplasmique. 

 

Synthèse des résultats et discussion 
Le contenu lipidique du foie est deux fois moins élevé en Seine relativement à la Vilaine 

et au Mondego ; il est aussi deux fois moins élevé dans le muscle en Seine et Mondego vs 

Vilaine. Ces résultats montrent globalement une capacité réduite des flets juvéniles issus 

d’estuaires contaminés (Seine) et chauds (Mondego) à stocker de l’énergie, relativement au 

système peu stressé (Vilaine). 

L’analyse du CB 153 confirme un haut niveau de contamination  chimique dans le foie 

des flets de Seine (800 ng.g-1 DW) comparable à celui de grands estuaires de la façade 

Atlantique tels que la Gironde et la Loire (Evrard et al. 2010), relativement à une 

contamination très modérée en Vilaine comme dans le Mondego (CB 153 < 100 ng.g-1 DW). 

 

Mondego vs Vilaine-Seine 

Le niveau d’expression de 4 gènes (CYP450, COII, 12S et 18S) est significativement plus 

élevé dans les populations du Nord  (Vilaine et Seine) relativement à celle du Mondego en 

limite Sud de l’aire de répartition. Ce résultat conforte l’hypothèse généralement admise que 

les populations acclimatées aux conditions froides présentent une activité métabolique plus 

soutenue relativement aux populations en eaux chaudes (Fangue et al., 2009) ; 
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l’accroissement métabolique lié à une température croissante en zone Sud devant rester 

mesuré pour maintenir le registre métabolique du poisson et ainsi sa performance individuelle 

(Pörtner et al., 2008 ; Sylvestre et al., 2007). On remarque de plus, que les ratios COII/12S et 

ATP F0/12S sont significativement plus élevés dans le Mondego vs en Vilaine - Seine ; ils 

pourraient indiquer une plus forte activité par mitochondrie, soit un accroissement de 

l’efficacité mitochondriale dans la population du Sud.  Le statut bioénergétique du Mondego 

suggère que cette population présente une perte de fitness modérée relativement au 

réchauffement climatique, la réduction générale de son métabolisme énergétique étant 

classiquement considérée dans la littérature comme une réponse adaptative des 

populations du Sud. Notons que des expériences de common garden menées par notre 

équipe sur des flets juvéniles ont ainsi confirmé la meilleure aptitude d’une population Sud 

(Lima 200 km au Nord du Mondego) à résister à une multi-stress thermique et hypoxique, 

relativement à des populations Nord (Vilaine et Canche) (Pédron et al. 2017a, 2017b). 

Nous suggérons que les populations de flets du Sud sont capables de minimiser leur 

densité de mitochondrie au niveau du foie et de maximiser l’activité par mitochondrie. Cette 

probable adaptation leur permettrait : (1) de prévenir une augmentation excessive de leur 

taux d’activité métabolique durant les évènements chauds et (2) de maintenir une production 

d’ATP suffisante pendant les périodes froides durant lesquelles ces populations sont 

incapables d’augmenter la densité mitochondriale de leurs tissus, comparativement aux 

populations du Nord (Dhillon & Schulte, 2011). 

Seine vs Vilaine 

On observe une augmentation de la variabilité inter-individuelle dans l’expression des 

4 gènes précédents (CYP450, COII, 12S et 18S) en Vilaine (milieu peu stressé) vs en Seine (très 

polluée). Cette variabilité phénotypique dans une population pourrait être considérée comme 

un  proxy de sa variabilité génétique ; elle pourrait devenir un indicateur de l’état de santé 

d’une population en écotoxicologie (Devin et al., 2014).  

Le statut physiologique des poissons pourrait être a priori relativement proche en 

Vilaine et en Seine (régimes thermiques identiques, forte disponibilité en nourriture à la fin 

de l’automne), or nous observons une différence nette entre ces deux estuaires. Les plus 

fortes valeurs en Vilaine (vs Seine) concernant l’état des réserves et la diversité inter-

individuelle dans l’expression des gènes pourraient refléter une meilleure capacité 
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adaptative de la population de Vilaine vis-à-vis de futurs changements environnementaux. 

Nous suggérons donc que la population de flets peu stressée de Vilaine présente un risque 

écologique limité. A l’inverse, la population de Seine soumise à une pollution chronique 

forte et caractérisée par une faible diversité inter-individuelle au niveau bioénergétique 

pourrait être soumise à un risque écologique significatif. Cette hypothèse a été 

partiellement confirmée par une expérimentation menée au LEMAR qui montre que la 

population de Seine pourrait présenter une plus faible tolérance au stress thermique, 

comparativement à la population de Vilaine (Lavergne et al., 2015).
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Introduction & Méthodologie 
L’approche en bioénergétique abordée dans le chapitre précédent a suggéré que la 

population de flet de Seine présente probablement un risque écologique important face aux 

futurs changements environnementaux. Cette hypothèse repose (1) sur la faible variabilité 

interindividuelle détectée en Seine au niveau de l’expression de certains gènes majeurs 

(CYP450 1A1, COII, 12S, 18S ; Borcier et al., 2016), (2) sur la réserve énergétique réduite des 

individus, et (3) sur des expériences de laboratoires qui ont souligné la capacité réduite de 

cette population de Seine à répondre au stress thermique (Lavergne et al., 2015).  

La détermination de la nature des pressions environnementales et la compréhension de 

leurs effets sur les populations marines, doivent conduire à déterminer leur degré de 

vulnérabilité, afin de prendre des mesures de protection de ces populations, dans le contexte 

de la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DCSMM, 2008).  

Dans ce chapitre 4, nous prolongeons nos explorations sur le statut bioénergétique des 

populations de flet in natura dans l’estuaire fortement contaminé de Seine, vs dans un 

écosystème côtier a priori peu impacté par la contamination chimique, la Baie de 

Douarnenez. Nous élargissons nos recherches en incluant l’analyse des signatures lipidiques 

des tissus, et la variabilité génétique au niveau populationnelle. Ainsi, nous mesurons les 

activités enzymatiques, CCO et G6PDH, qui se sont révélées être des indicateurs pertinents 

respectivement du métabolisme énergétique et de la réponse possible au stress oxydant 

(Pédron et al., 2017b). De plus, les indicateurs de défense (EROD), et de dommage (AChE), 

nous donnent des informations sur les niveaux de détoxification et de neurotoxicité. La 

quantification des lipides de réserve et des lipides membranaires permet d’étudier la capacité 

de stockage d’énergie au niveau individuel et le rôle structurel des lipides au sein des 

membranes cellulaires. Enfin, la réponse des poissons au stress chimique est aussi abordée au 

niveau populationnel, par une approche en génétique de populations ; nous recherchons ici 

une perte possible de diversité génétique dans le milieu fortement pollué relativement au 

système témoin. Parallèlement à l’analyse des marqueurs biologiques qui viennent d’être 

cités, les dosages de polluants organiques (PCBs, HAPs) et de métaux (As, Pb, Zn, Cd, Co, Cu, 

Cr, Ni, V) sont réalisés sur un pool de 5 poissons par population (muscle et foie analysés 

séparément) pour identifier le niveau d’exposition des poissons aux polluants.    

Les approches précédemment décrites étaient menées sur des populations de flet 

juvéniles. Ce nouveau chapitre vise à développer une approche intégrative à travers 
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l’utilisation de nombreux outils sur des flets adultes en situation de post-ponte. L’objectif est 

ici de déterminer le statut « physiologique » des populations de Seine vs Douarnenez, durant 

une phase caractérisée par des réserves énergétiques limitées liées au coût physiologique 

élevé de la reproduction chez le flet (Kopko & Dabrowska, 2018), réduisant potentiellement 

la capacité des organismes à répondre aux stress environnementaux (Wang et al., 2001 ; 

Wiersma et al., 2004). Pour cela, 36 flets adultes (longueur totale > 25 cm) par estuaire ont 

été échantillonnés au printemps 2016 à l’aide d’un chalut à perche, en baie de Douarnenez et 

dans l’estuaire de la Seine, en aval du Pont de Normandie. Chaque individu capturé est sexé 

macroscopiquement, puis la longueur totale et le poids de la carcasse éviscérée ont été notés. 

Les échantillons de foie, muscle et cerveau ont été prélevés individuellement et stockés dans 

l’azote liquide. Deux pools de cinq muscles et de cinq foies ont également été collectés par 

estuaire et conservés à -20 ° C pour les analyses chimiques (métaux, PCBs, HAPs). Un fragment 

de nageoire caudale a été collecté individuellement et stocké dans de l'éthanol à 95% pour 

l'étude génétique. 

Nous allons dans cette étude intégrer différents indicateurs bioénergétiques 

(activités enzymatiques concernant le métabolisme énergétique, contenu en lipides de 

réserve et membranaires) avec d’autres marqueurs biologiques (indicateurs de défense et 

de dommage, variabilité génétique) et chimiques (dosage de polluants métalliques et 

organiques) afin d’évaluer la vulnérabilité des populations de Seine et Douarnenez face au 

stress chimique ; ces populations étant affaiblies suite à l’effort de reproduction. 

Synthèse des résultats et discussion 
Globalement, les teneurs de polluants organiques et métalliques sont plus fortes en Seine 

vs Douarnenez. La somme des 7 PCBs (CB-28, -52, -101, -118, -138, -153, -180) dans le foie est 

ainsi dix fois plus élevée en Seine vs Douarnenez (720 / 70 ng.g-1 poids sec, respectivement). 

Les dosages de métaux montrent une concentration plus élevée dans le foie que dans le 

muscle pour les deux populations. En général, les teneurs en métaux sont aussi plus fortes 

pour la Seine, sauf en ce qui concerne les niveaux de Cr et Pb qui sont nettement plus élevés 

(5,5 à 7 fois plus) dans le muscle à Douarnenez, ainsi que les niveaux de Pb et Zn, 1,5 fois plus 

importants dans le foie à Douarnenez. Ces tendances confirment le caractère plus fortement 

pollué du système estuarien de Seine vs de la Baie de Douarnenez, malgré l’amélioration de 

la qualité de l’eau de la Seine depuis les années 90 (Poisson, 2011).       
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Douarnenez, signatures de la migration de la population 

Les forts niveaux de polluants métalliques trouvés dans le muscle (Cr et Pb) et le foie 

(Pb et Zn) en Baie de Douarnenez sont a priori surprenants ; cette baie ouverte se caractérisant 

par de très petits cours d’eau très peu impactés par la pollution chimique. Les forts niveaux 

pour certains métaux dans la population de Douarnenez pourraient être liés à la migration de 

reproduction des flets adultes, dans cette région de la pointe Bretonne. Les flets arrivent en 

Baie de Douarnenez pour débuter leur période de ponte en janvier, le pic de ponte étant en 

février ; en mars les individus reproducteurs quittent la Baie ; Déniel (1981) a ainsi émis 

l’hypothèse d’une migration des flets mâtures, de la Rade de Brest vers la Baie de Douarnenez 

pour se reproduire ; les individus hors période de reproduction étant localisés principalement 

dans l’estuaire de l’Aulne associé au plus gros bassin versant de la Rade de Brest. La migration 

entre les écosystèmes Rade de Brest & Baie de Douarnenez pourrait être confirmée par les 

fortes signatures métalliques (Pb, Zn) que nous trouvons  dans les flets adultes capturés sur 

Douarnenez ; en effet, l’embouchure de l’Aulne est caractérisée par une contamination 

métallique (Pb, Zn, Ag) dans les sédiments et les mollusques, une des plus fortes de la façade 

Atlantique (Chiffoleau, 2017) ; notons que cette contamination métallique chronique est liée 

à d’anciens sites miniers présents dans le bassin de l’Aulne. Cette contamination métallique 

des flets capturés sur Douarnenez se traduit par une inhibition de l’AChE du cerveau, plus 

forte relativement à celle de Seine : elle confirme que certains métaux peuvent induire de la 

neurotoxicité comme cela a été observé chez les poissons en contaminations expérimentales 

et in natura (Suresh et al., 1992 ; Labrot et al., 1996 ; de la Torre et al., 2002)  

Seine : signatures de stress, acclimatation-adaptation ?  

L’activité G6PDH mesurée est plus faible dans les foies de flet de Seine vs Douarnenez.  

Cette baisse de l’activité pourrait traduire une moindre capacité des flets se trouvant dans un 

système fortement contaminé à répondre au stress oxydant ; elle pourrait conduire à terme à 

une perte de fitness de la population de Seine. Une plus forte activité CCO dans le muscle des 

flets détectée en Seine vs Douarnenez suggère un métabolisme énergétique plus élevé chez 

les poissons soumis à un fort stress chimique ; il pourrait refléter le coût physiologique lié à 

l’activation de mécanismes de protection et de réparation des dommages. La mesure de 

l’activité EROD ne montre aucune différence entre les flets de Seine par rapport aux flets de 

Douarnenez, ce qui est surprenant au vu de la forte contamination de l’estuaire de Seine par 
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des polluants organiques. Cette observation révélerait une capacité d’adaptation et/ ou une 

résistance plastique des poissons exposés à des pollutions chroniques soutenues (Brammell 

et al., 2013).  

Le ratio TG/FS (triacylglycérol/free stérols) est deux fois plus faible en Seine qu’à 

Douarnenez (2,38 vs 5.06) ce qui confirme un statut nutritionnel très réduit dans les milieux 

fortement contaminés. Les lipides membranaires en Seine montrent une plus forte proportion 

des FS (free stérols), SPG (sphingolipides) et PS (phosphatidylsérine) ainsi qu’une diminution 

des PC (phosphatidylcholine) et PI (phosphatidylinositol). Ceci pourrait être lié à une 

augmentation de la quantité de micro-domaines dans les membranes cellulaires (appelés 

radeaux lipidiques), particulièrement dans le réticulum endoplasmique, afin d’améliorer la 

capacité des cellules à métaboliser les xénobiotiques.   

Intégration des réponses phénotypiques 

La corrélation positive entre le niveau de sphingolipides et l’activité EROD pour la 

population de Douarnenez suggère que dans des milieux présentant une contamination par 

les polluants organiques modérée, une augmentation des SPG dans les membranes 

augmenterait l’activité catalytique du CYT P4501A et donc permettrait une meilleure gestion 

des xénobiotiques (biotransformation, élimination).  

En Seine, une corrélation positive est observée entre les activités CCO, G6PDH et SPG. 

Les SPG, caractérisés par de longues chaines d’acides gras saturés, pourraient être peu 

affectés par le stress oxydatif induit par les polluants ; ce stress oxydatif limité permettrait 

alors d’assurer un meilleur fonctionnement de la G6PDH et de la chaîne de phosphorylation 

oxydative. Cette hypothèse sur les relations entre phospholipides membranaires – stress 

oxydatif – métabolisme des xénobiotiques doit être considérée avec précaution, car elle 

repose uniquement sur des corrélations entre marqueurs biologiques. 

Diversité génétique maintenue dans une population exposée à une pollution chronique 
forte 

La diversité génétique intra-populationnelle est identique entre les deux populations 

de flet de Seine et Douarnenez ; par ailleurs aucune différenciation génétique significative n’a 

été mise en évidence entre les deux populations. Ces résultats reflètent probablement (1) 

l’existence de flux de gènes significatifs sur l’ensemble du secteur Manche Est – Manche 

Ouest, (2) que la population de Seine n’a vraisemblablement pas été affectée par des goulots 
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d’étranglements démographiques successifs pouvant accélérer la dérive génétique. 

Finalement, en considérant les marqueurs génétiques neutres retenus dans notre étude 

(microsatellites) la population de Seine maintient donc sa diversité génétique.   

Conclusion 
Cette étude confirme la pertinence du modèle flet comme une espèce sentinelle majeure pour 

évaluer le statut écologique des zones côtières et estuariennes. Nous avons pu ici diagnostiquer une 

perte de fitness dans la population la plus exposée au stress chimique, particulièrement 

matérialisée par une perte des réserves énergétiques, par une capacité moindre à gérer le 

stress oxydant par la voie de la G6PDH, et enfin par une augmentation du métabolisme 

énergétique. A l’inverse une certaine capacité adaptative de la population hyper-exposée 

s’exprime particulièrement au niveau de l’interaction entre l’augmentation de la teneur des 

membranes en sphingolipides, une réduction possible des effets du stress oxydant sur ces 

membranes et en conséquence un meilleur fonctionnement du métabolisme des 

xénobiotiques et de la phosphorylation oxydative. Au final, cette étude suggère que le suivi 

des modifications de la teneur des membranes en phospholipides pourrait devenir un outil 

majeur pour approfondir notre compréhension sur les mécanismes d’acclimatation-

adaptation aux xénobiotiques et potentiellement sur les capacités de résilience des 

populations dans des contextes de pollutions chroniques massives. 
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Abstract 
Adult flounders were collected in the field after the spawning season, in the heavily polluted 

Seine estuary vs in the moderately polluted Bay of Douarnenez. Globally, the analysis of liver 

fish contamination underlined higher levels of PAH, PCB and metals in Seine vs Douarnenez. 

However, higher levels of Pb and Zn were detected in the Douarnenez flounders; this trend 

being probably related to the fish habitat outside the reproduction period, located in a metal 

contaminated estuary. 

The body reserves were seriously depleted in Seine vs Douarnenez fish, considering condition 

factor, level of muscle protein, lipid ratio (triacylglycerol / free sterols). Furthermore, the 

heavily polluted fish displayed reduced level of liver G6PDH activity, but higher level of 

cytochrome c oxydase activity, underlining respectively a possible reduced capacity to manage 

the oxidative stress and a higher energetic metabolism in the Seine estuary. 

A reduced brain AChE activity in the moderately polluted Douarnenez bay could be linked to 

the particular fish metallic contamination. 

An increase of particular muscle membrane phospholipids (sphingolipids, phosphatydilserine, 

free sterols) was detected in the Seine vs Douarnenez fish.  

The integration of the previous markers allowed to hypothesize a “mechanistic approach” on 

the relationships between membrane phospholipids, oxidative stress and xenobiotic 

metabolism. We suggest that membrane lipids could become efficient markers in the future, 

to better explore pathways and mechanisms in xenobiotic acclimation and resilience.  
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The genetic diversity of the two flounder populations was analysed considering neutral 

biomarkers and showed no loss in genetic variability in the Seine vs Douarnenez populations. 

We suggest that the current maintenance of the genetic diversity in the Seine fish could be 

linked to the absence of frequent demographic bottlenecks in this population, and thus to a 

limited possibility of genetic drift or inbreeding leading to a genetic diversity loss. 

 
Introduction 

All over the world, the estuaries are affected by numerous anthropogenic pressures: 

diffuse chemical pollution and dredging inducing an alteration of the water quality, 

eutrophication increasing the risk of hypoxia, and expansion of harbours, industries and cities 

reducing intertidal areas; furthermore, these shallow estuarine systems are particularly 

exposed to the global change related heat stress, and thus are increasingly submitted to 

multistress (Wolanski and Elliott, 2015; Robins et al., 2016; Gunderson et al., 2017; Hallett et 

al., 2017; Sinha et al., 2017). 

Over European coastal areas and estuaries, integrated assessment of contaminants 

impacts are currently developed encompassing different matrices (sediment, fish, molluscs) 

and end-points (chemical analyses, biological effects) (Hylland et al., 2017; Vethaak et al., 

2017); their main objective being to assess the status of marine environments in the context 

of the Marine Strategy Framework Directive (MSFD 2008). 

The European flounder (Platichthys flesus) is becoming a major sentinel species to 

explore the environmental status of estuarine systems. This weakly exploited species is 

commune over Europe, young juveniles being recruited in estuaries where they stay at least 

two years, before migrating to the mouth of estuaries for reproduction; most individuals 

returning to their original estuary after spawning (Dando, 2011). Fitness loss (reduced fish 

growth and condition index, reduced fecundity), numerous changes in gene expression 

(alteration in apoptosis, energetic metabolism, immunity; response to oxidative stress; 

induction of detoxification pathways) and “biomarker” signals were detected in flounder 

populations located in chronically contaminated environments (Marchand et al., 2004; 

Falciani et al., 2008; Evrard et al., 2010; Zacchino et al., 2012; Laroche et al., 2013; Dupuy et 

al., 2015; Borcier et al., 2016; Capela et al., 2016; Burgeot et al., 2017; Dabrowska et al., 2017).  

Contrasting patterns of energy metabolism detected by transcriptomic responses, 

enzymatic and proteomic approaches (Galland et al., 2013; Borcier et al., 2016; Pédron et al., 
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2017a) and differential membrane phospholipid composition (Pédron et al., 2017b) were 

observed between European flounder populations in natura, and in common garden 

experiments. These inter-population differences in bioenergetics suggest that flounder 

populations could display differential capacity to cope with environmental stressors (Lavergne 

et al., 2015; Pédron et al., 2017b); furthermore, they highlight that the Cytochrome C Oxidase 

activity (CCO: the terminal electron acceptor in electron chain transport) and of the G6PDH 

activity (involved in the pentose phosphate pathway shunt) could be considered as pertinent 

proxies of respectively aerobiosis and anabolism - defense against oxidative damage. 

Population genetics studies were also conducted on the European flounder; they 

highlighted selective pressure on different genes involved in detoxification, apoptosis and 

bioenergetics, modifying the genetic variability in polluted vs moderately contaminated 

populations (Marchand et al., 2010, 2013; Calvès et al., 2013).  

In the present study we have compared the levels of chemical contamination and 

phenotypic signatures in flounder populations (condition index, biomarker of defense (EROD), 

biomarker of damage (Acetycholinesterase), bioenergetics and phospholipids), in two 

contrasted environments: the moderately contaminated bay of Douarnenez (Chiffoleau, 

2017) vs the Seine estuary ranked among Europe’s most highly polluted estuaries (Burgeot et 

al., 2017). Adult flounders were collected after the spawning season, spent fish being 

characterized by the lowest condition index and muscle lipid level (Kopko and Dabrowska, 

2018). We suggest that this post-spawning stage could be a sensitive period of the life cycle in 

polluted environments, because physiological cost of reproduction could conduct to a 

diminished stress resistance (Wang et al., 2001; Wiersma et al., 2004).  

Population-genetic methods applied to wild fish exposed to pollution may improve our 

understanding of demographic process (O’Leary et al., 2013; Hamilton et al., 2016). We 

suggest that the life cycle of P. flesus could promote the development of fine-scale population 

structure; thus in this study, we have compared the genetic diversity of Douarnenez vs Seine 

populations, considering neutral markers (microsatellites),  to assess the level of genetic 

differentiation between them and explore a possible loss in genetic diversity in the heavily 

polluted population. 

Finally, the main objectives of the present study were to analyse the potentiality of 

several markers (bioenergetics, phospholipids, genetic diversity): (1) to explore the flounder 
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responses to chemical stress in the field, (2) to contribute to the environmental status 

assessment of coastal ecosystems.     

 
 
Materials and Methods 
 
Fish sampling  

Adult flounders (fish total length > 25 cm) were sampled by a beam trawl, over the 

same period (8-12 march 2016), in the bay of Douarnenez and in the lower part of the Seine 

estuary, downstream the “Pont de Normandie” (Fig.1). The limited total river basin of the bay 

of Douarnenez (230 km2) is mainly devoted to agriculture and shows two main rivers (Kerharo 

and Ris) characterized by a weak flow <  3 m3/s; a reduced human population being observed 

over the basin (29000 inhabitants) (FDPPMA29, 2012).  The bay of Douarnenez shows levels 

of metals (Cd, Pb, Hg, Cu, Zn), PAHs (fluoranthene and phenanthrene), PCBs (CB 153, CB 118) 

in sediment and mussels below the median observed for a large coastal region including the 

northern part of the bay of Biscay and Brittany (Chiffoleau, 2017); thus the bay of Douarnenez 

could be considered as a moderately contaminated ecosystem.  

On the other hand, the Seine river basin is diplaying big cities (Paris: 10 millions 

inhabitants, Rouen: 400 000 i., Le Havre: 250 000 i.), big harbors (Rouen, Le Havre) and major 

industrial areas (Elbeuf, Rouen, Le Havre); the average annual Seine flow was measured 150 

km upstream from the mouth of the estuary (500 m3/s) (Poisson, 2011). Despite a general 

improvement of the Seine water quality since 1990, levels of Pb, Zn, Cd and Hg in sediments 

and levels of Ag, Pb and Cd in mussels remain very high relatively to the median detected over 

the French Atlantic coasts; furthermore, the levels of PAHs in mussels are higher compared to 

the median contamination of the Atlantic coast, while the levels of PCBs in sediments and 

mussels are clearly the highest of the French coasts (Poisson, 2011). Thus, the Seine estuary 

could be considered as a heavily polluted ecosystem.  

36 fish were collected by estuary, then killed by cervical dislocation immediately after 

capture. For each individual sample, sex was determined macroscopically, then the total 

length and the gutted-carcass weight were measured. A sample of gonad was conserved in a 

solution of formaldehyde 4% for histology. The whole brain, the liver and a sample of muscle 

were flash-frozen and stored in liquid nitrogen until further analysis. Two pools of 5 muscles 

and 5 livers were also collected by estuary, and conserved at -20°C for chemical analyses 
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(metals, PCBs, PBDEs, PAHs). A caudal fin fragment was collected individually and stored in 

95% ethanol for the genetic study. 

 

Fulton’s condition index (K) was assessed with the formula : k= 100*(W/L3) where W= 

gutted body weight (i.e. carcass without internal organs) (g) and L = total length (cm) (Peig and 

Green, 2010). The hepato-somatic index (HSI) was calculated with the relation : HSI = 

100*(LW/W) where LW= liver weight (g) (Lambert and Dutil, 1997). 

 

Metal analysis 

After weighting 200 mg of dried and powdered material, digestions were done at 105°C 

for 4h in closed 15-mL Teflon screw-cap vials (Savillex, Minnetonka, USA) with 4 mL suprapur 

65 % nitric acid (Merck, Darmstadt, Germany) and 1 mL suprapur 30% hydrogen peroxide 

(Merck). Measurements were then conducted on diluted mixtures (2.5% HNO3) using an ICP-

quadrupole mass spectrometer (X-series II, Thermo Scientific) operated at the Pole 

Spectrometry Ocean Brest (PSO, Brest). The various concentrations presented in this study 

were well above detection limits and digestion blanks were below detection limits. Three 

certified reference materials from NRCC (National Research Council of Canada) including, fish 

Fig. 1: Location of sampling sites (Bay of Douarnenez, Seine Estuary). 
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protein, dogfish liver and lobster hepatopancreas, were used for assessment of the 

method accuracy (Table 1). 

Table  1 : Determination of elemental concentrations (in µg.g-1, dry material), compared to certified 
values for reference materials from NRCC: DORM-4 (fish protein), DOLT-5 (dogfish liver), and TORT-3 
(lobster hepatopancreas). 
 
Organic pollutants analysis 

The concentration of 24 HAPs, 26 PCBs, 28 pesticides and 7 PBDEs were studied in fish 

tissues by stir bar sorptive extraction-thermal desorption-gas chromatography-tandem mass 

spectrometry (SBSE-GC-MS/MS) using a method adapted from Lacroix et al. (2014). Briefly, 

for each organism, 100 mg wet weight (w.w.) of tissue were digested by saponification and 

analytes were extracted for 16 hours at 700 rpm using polydimethylsiloxane stir-bars (Twister 

20 mm x 0.5 mm, Gerstel). Bars were subsequently analysed using a gas chromatography 

system Agilent 7890A coupled to an Agilent 7000 triple quadripole mass spectrometer (Agilent 

Technologies) and equipped with a Thermal Desorption Unit (TDU) combined with a Cooled 

Injection System (Gerstel). The GC column is a Restek Rxi-5ms (30m, 0.25 mm, 0.25 µm). 

Thermodesorption and GC-MS/MS conditions were as previously described. Analytes were 

quantified relatively to deuterated compounds using a calibration curve ranging from 0.01 ng 

to 30 ng per bar. A mean tissues water percentage of 81% was measured by drying samples 

at 50°C until mass remained constant. Results are expressed as µg analytes/kg dry weight 

(d.w.). Limits of quantification (LOQ) were calculated by the calibration curve method 

(Shrivastava et al, 2011) and limit of detection (LOD) were estimated by dividing LOQ by 3. 

Analytical quality control was made using the Standard Reference Materials 1974c “Organics 

in Mussel Tissue (Mytilus edulis)” provided by the National Institute of Standards (SRM) and 

Technology (NIST, Gaithersburg, USA).  

 

 
  

DORM-4 DOLT-5 TORT-3 

measured (n=5) certified measured (n=5) certified measured (n=5) certified 

As 7.6±0.7 6.9±0.5 32±6 35±6 59±11 60±4 

Cd 0.31±0.04 0.30±0.02 12±2 14.5±0.6 34±5 42±2 

Co 0.28±0.03 0.25* 0.29±0.09 0.27±0.03 1.04±0.06 1.06* 

Cr 1.5±0.1 1.9±0.2 1.0±0.2 2.3±0.6 0.9±0.1 1.9±0.3 

Cu 16.1±0.9 15.7±0.5 31±4 35±3 350±80 500±30 

Ni 1.20±0.08 1.3±0.2 0.7±0.2 1.7±0.7 4.2±0.4 5.3±0.3 

Pb 0.30±0.09 0.42±0.06 0.04±0.03 0.16±0.04 0.26±0.07 0.23±0.02 

V 1.5±0.1 1.6±0.2 0.50±0.04 0.51±0.06 8.8±0.3 9.1±0.4 

Zn 49±7 52±3 96±14 105±6 125±9 136±6 

*indicative value 
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Enzymatic activities 

AChE & EROD 

The liver and the brain were weighed and homogenized in cold 0.1 M phosphate buffer 

with pH 7.8 (and 0.1% Triton 100X for brain) (250 mg brain tissue per ml of buffer), and the 

extractions were realized with a manual homogenizer. Homogenates were centrifuged in 

refrigerated centrifuge at 4°C for 20 min at 10 000×g and supernatants used for EROD activity, 

cholinesterase activity and protein assays. 

Brain AChE activity was determined within 24h in quadruplicate according to the 

colorimetric method of Ellman et al. (1961) at room temperature. Acetylthiocholine iodide 

(ATCh) was used with 5,5-dithiobis-2-nitrobenzoate (DTNB) as the thiol indicator. The reaction 

mixture contained: 340 µl phosphate buffer (pH 7.8, 0.1 M), 20 µl DTNB (0.01 M in 0.1 M 

phosphate buffer, pH 7.8) and 10 µl of aliquots of supernatants. The reaction was initiated by 

addition of 10 µl of ATCh 0.1 M to the reaction mixture. The rate of TNB production evaluated 

during 2 min at 412 nm was used to estimate substrate hydrolysis. 

Liver ethoxyresorufin O - deethylase (EROD) activity was measured in quadruplicate 

with modification as described by Burke and Mayer (1974) and in accordance with AFNOR 

standard XP T90-336-2. The reaction mixture contained 200 µl phosphate buffer (pH 7.8, 0.1 

M), 10 µl ethoxyresorufin (46 µM), and 10 µl of aliquots of supernatants. The reaction was 

initiated by addition of 10 µl of NADPH (10 mM) to the reaction mixture. The progressive 

increase in fluorescence, resulting from resorufin formation, was measured for 8 min 

(excitation wavelength 530 nm, emission wavelength 585 nm). 

Protein was determined by the Coomassie blue method (Bradford, 1976) using bovine 

serum albumin as standard. AChE and EROD activities were respectively expressed as μmol of 

acetylthiocholine (AcSCh) hydrolyzed per min per milligram of protein and pmol of resorufin 

per min per milligram of protein. 

 

CCO & G6PDH 

Liver and muscle tissues were crushed in a mixer mill (MM400, RETSCH, Germany) 

under nitrogen atmosphere. Tissues were homogenized in ice-cold buffer for three bursts of 

20 s using Ultra Turrax T25 tissue homogeniser. Homogenization conditions were realised in 
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extraction buffer of pH 7.5, 20 mM HEPES (4-(2-hydroxyethyl)piperazine-1-ethanesulfonic 

acid), 1 mM EDTA (ethylenediamine-tetraacetic acid), 0.1 % Triton X-100. 

Enzymes were measured on a 96-wells microplate spectrophotometer (OMEGA 

PolarStar, BMG, Labtech) using 8 x 12 multicell blocks, maintained at a temperature of 22°C.  

Reaction conditions varied according to enzymes and protocole used:  

Cytochrome C Oxydase (CCO; EC 1.9.3.1, Dupuy et al. 2015, Gauthier et al., 2008, Pédron et 

al., 2017 ): NaPhosphate Buffer 0.33 M, pH=7, Cytochrome C 2 mM, DTT 0.1 M. Activity of CCO 

were measured at 550 nm. 

Glucose 6-phosphate hydrogenase (G6PDH; EC 1.1.1.49, Gauthier et al., 2008) : Imidazole 

buffer ((imidazole 50 mM, MgCl2 25 mM, KCl 70 mM), pH 7.5, β- nicotinamide adenine 

dinucleotide phosphate (NADP) 0.3 mM, glucose-6-phosphate 200 mM (omitted in controls). 

G6PDH activity was undetected in muscle samples and was only measured in liver at 340 nm.  

Protein extraction was carried out with approximately 100 mg of tissue adjusted to 

1/40 for liver tissue and 1/50 for muscle tissue with the corresponding volume of HEPES-EDTA 

extraction buffer (pH 7.5, 20 mM HEPES, 1 mM EDTA, 0.1% Triton X-100). To calculate the 

protein concentration, the Bradford method was applied using bovine serum albumin as a 

standard (BIORAD Laboratories, USA): 10µL of the dilution (1/40 or 1/50) were put in 200 µL 

of Bradford reagent, following a dilution range (from 0.5 mg.ml-1 to 0.0625 mg.ml-1 for liver 

and from 0.5 mg.ml-1 to 0.031 mg.ml-1 for muscle). The absorbance DO was reading at 595 nm. 

 
Lipids analysis 

Muscle tissue fragment (approximately 150 mg) were extracted in 6 ml of Folch 

solution (chloroform:methanol, 2:1) and placed 10 min in ultrasonic condition before 

agitation. The high-performance thin-layer chromatography (HPTLC) method on glass plates 

(20 x 10 mm) pre-coated with silica gel 60 from Merck (Darmstadt, Germany) were developed 

for P. flesus lipid classes analysis. Neutral lipids (TAG) and polar lipids (PL) were analysed 

separately by HPTLC as described in Haberkorn et al. (2010). Firstly, run was performed to 

remove possible impurities using hexane; diethyl ether (97:3, v:v), and plate was activated for 

30 min at 120°C. Lipid samples were spotted on the plates by the CAMAG automatic sampler 

(CAMAG, Switzerland). TAG and other neutral lipid were separated with double distinct 

solvent systems. The first solvent system contained hexane: diethyl ether: acetic acid 

(20:5:0.5, v:v:v). The second was composed of hexane:diethyl ether (97:3, v:v). After dipping 
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plates in a copper sulfate-phosphoric acid solution and heating for 30 min at180◦C (charring), 

six neutral lipids classes were analysed: sterol esters (ST EST), glyceride ethers (GL ETH), 

triacylglycerol (TG), free fatty acid (FFA), fatty alcohols (ALC), and free sterols (FST), as black 

spots. All these lipids, excepted FST, are the storage lipids. For PL, it’s the same technique of 

activation and coloration than TAG class. The system solvent used for the pre-run and run was 

contained of methyl acetate: isopropanol: chloroform:methanol:KCl aqueous solution of 

0.25% (10:10:10:4:3.6, v:v:v:v:v). Some phospohlipids were separated: sphingolipids (SPG), 

lysophosphatidylcholine (LPC), phosphatidylcholine (PC), phosphatidylserine (PS), 

phosphatidylinositol (PI), cardiolipins (CL), phosphatidylethanolamine (PE). All of these lipids 

are part of membrane lipids class.  

 
Genetic diversity 

GENOTYPING 

DNA extraction was performed according to a phenol chloroform protocol adapted 

from Sambrook et al. (1989). DNA concentration was estimated using a NanoDrop 8000 

spectrophotometer (ThermoFisher Scientific) and DNA samples were diluted to 20 ng.mL-1 in 

ultrapure water for molecular biology, DNase, RNase and protease free (EMD Millipore).  

A set of 20 microsatellites was successfully amplified and optimized. These loci were 

chosen since they displayed limited departures from Hardy-Weinberg equilibrium in previous 

population genetics studies conducted on European flounder (Dixon, 2003; Casas et al., 2005; 

Hemmer-Hansen et al., 2007; Florin & Höglund, 2008; Calvès et al., 2013; Pédron et al., 2015). 

For each locus, the forward primer was tailed with a universal primer to reduce genotyping 

cost (Schuelke, 2000). Seven different universal primer were used, each of them labelled with 

a fluorescent dye, that had been previously used to genotype microsatellites in P. flesus 

(Calvès et al., 2013; Pédron et al., 2015). For loci suffering from excessive stuttering, a PIG-tail 

(5'-GTTTCTT) was added to the 5'-end of the reverse primer to avoid genotyping errors due to 

‘plus-A’ PCR artefacts (Brownstein et al., 1996). Each locus was amplified by simplex 

polymerase chain reaction (PCR) in 10 µL volume, containing 5X green Go Taq reaction buffer 

(Promega), 0.5-1.5 mM MgCl2, 0.2 mM each dNTP, 0.02 mM forward primer, 0.2 mM reverse 

primer, 0.2 mM universal primer (fluorescent), 0.25 U green Go Taq polymerase (Promega) 

and 1 µL DNA template. PCR amplifications were performed in a Geneamp PCR System 9700 

(Applied Biosystems). A touchdown procedure was included in the thermal cycling regime to 
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increase the stringency of the PCRs and, for each locus, annealing temperatures were set up 

according to the melting temperature of  the primer pair (TmL) and the tailed universal primer 

(TmU) : 95°C for 3 min, TmL+2°C for 2 min, 72°C for 30 s, (95°C for 30 s, TmL+1°C for 30 s  [-1°C 

per cycle until TmU-3°C], 72°C for 30 s) x 1-8 cycle(s), (95°C for 30 s,  TmU-3°C for 30 s, 72°C for 

30 s) x 28-44 cycles, 72°C for 5 min.  

The 20 microsatellites were grouped into three panels of six or seven markers, and for 

each panel, 3 µL of each amplified locus (except 6 µL for Nplaf_28) were mixed together. One 

µL of pooled PCR products was mixed with 10µL Hi-Di formamide and 0.15 µL GeneScan 500-

LIZ size standard (Applied Biosystems). The sequencing of PCR products was carried out on a 

capillary sequencer ABI 3130 (Applied Biosystems). Electrophoregrams were analysed with 

GeneMapper v.4.0 (Applied Biosystems), and were scored independently by two readers in 

order to minimize genotyping errors. Individuals with more than 50% missing data were 

removed from the data set, resulting in 30 individuals successfully genotyped per population 

(Douarnenez and Seine). For downstream analyses, the genotype matrix was converted into 

proper input files with CREATE 1.37 (Coombs et al. 2008). 

ANALYSIS OF GENETIC DIVERSITY  

Allelic diversity (Na) was calculated with GENETIX 4.05 (Belkhir et al., 2001). Observed and 

expected heterozygosities (Ho and He, respectively) were assessed for each locus and over all 

loci in each population using GENETIX 4.05 (Belkhir et al., 2001). FIS were estimated for each 

locus and population in GENETIX in order to evaluate departures from Hardy-Weinberg 

equilibrium (HWE), and their significance was tested with 5000 permutations. Pairwise FST 

values (Weir and Cockerham, 1984) were calculated with GENETIX v 4.05 (Belkhir et al., 2001). 

The occurrence of null alleles and genotyping errors was verified with MICRO-CHECKER v.2.2.3 

(Van Oosterhout et al., 2004).  

 
Statistical analyses 

Statistical analyses were realised with R software (v.3.5.0) implemented in Rstudio (v. 

1.1.453). Differences between populations were tested using t-test when the 

homoscedasticity and homogeneity of variances were respected. Otherwise, the Kruskal-

Wallis tests were applied. Graphical analyses were performed with “ggplot” package of R. A 

p-value lower than 0.05 was considered as a significant difference. Principal Component 

Analyses were performed with the FactorMineR (Lê et al., 2008) package with defaut settings. 
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Results  
 
Contaminant concentrations 

The concentrations of particular metals (Co, V, Zn) in flounder muscle were significantly 

higher in Seine vs Douarnenez (ratio of concentrations ≈ 1.5), the bioaccumulation of As being 

also higher in Seine (ratio = 5.5) (Fig 2a). On the other hand, higher concentrations of Cr and 

Pb were detected in Douarnenez vs Seine (5.5 < ratio < 7). No differentiation in 

bioaccumulation of Cd, Ni and Cu in muscle was observed between the two flounder 

populations (Fig 2a). 

 

Fig.2 : Metal concentrations (µg.g-1 DW) in muscle (a) and liver (b), for two fish populations (Seine and 
Douarnenez). (p-value following Kruskal-Wallis test : * : p-value<0.05; **: p-value<0.01; ***: p-value<0.001). 
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The levels of metals are higher in liver vs muscle (2 < ratio of concentrations < 10) (Fig 

2b). The patterns of metal concentration were very contrasted between liver and muscle; thus 

liver Cd, Ni, V, As concentrations were significantly higher in Seine vs Douarnenez (7 < ratio < 

20). An inverse trend was detected for the liver Pb and Zn concentrations which were higher 

in Douarnenez vs Seine (ratio = 1.5) (Fig 2b). 

The analysis of organic pollutants (PAHs and PCBs) in flounder tissues confirmed the 

differential contamination status of Seine vs Douarnenez. The PAH naphtalene was detected 

in the Seine liver (97 ng.g-1 DW), but was undetected in the Douarnenez liver (Table 2). 

Furthermore, the concentrations of liver PCBs (101, 118, 153, 138, 180) were higher in Seine 

vs in Douarnenez populations (ie, PCB 153: 255 ng.g-1 DW vs undetected; PCB 138: 290 vs 45 

ng.g-1 DW). The same trend was observed for muscle PCBs; PCBs (101, 118, 153, 138) 

displaying concentrations varying from 69 to 167 ng.g-1 DW in the Seine population, and were 

undetected in the Douarnenez population (Table 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Fish biometry, condition index, hepato-somatic index, muscle protein concentration 

The sex ratio was unbalanced in the two populations and showed a majority of females 

in Seine (10 males / 26 females) vs a majority of males in Douarnenez (31 males / 5 females). 

Average fish lengths (± SD) were not significantly different in Seine (31.93 ± 1.87 cm) vs 

Douarnenez (33.10 ± 4.45 cm). The condition factor K (mean ± SD) was significantly lower in 

Seine (0.74 ± 0.07) vs Douarnenez (0.95 ± 0.11) (Kruskal-Wallis, p<0.001); the Hepato-Somatic 

Index HSI, being not significantly different in Seine (1.37 ± 0.26) vs Douarnenez (1.45 ±.0.53).  

ng.g-1 DW LS LD MS MD 

naphthalene 97.26 - - - 
PCB 101 91.32 - 70.12 - 
PCB 118 57.56 24.96 69.85 - 
PCB 153 255.20 - 164.93 - 
PCB 138 290.65 45.49 167.34 - 
PCB 180 26.20 - - - 

Table 2: PAH and PCB concentrations in liver (L) and muscle (M) in Seine estuary (S) and Douarnenez bay (D). 
(one sample: a pool of five fish tissues). 



CHAPITRE IV : Réponses des populations au stress chimique 

- 116 - 
 

The muscle protein level (mean ± SD), assessed by the Bradford method, was 

significantly lower in Seine (34.15 ± 8.36 mg.ml-1) vs Douarnenez (42.21 ± 7.33 mg.ml-1) 

(Kruskal-Wallis, p-value < 0.001).  

G6PDH, CCO, AChE and EROD activities 

The liver G6PDH activity was significantly reduced in Seine vs Douarnenez (Fig 3a). The 

liver CCO activities were not different between Seine and Douarnenez, while the muscle CCO 

activities showed a higher level in Seine vs Douarnenez (Fig. 3b, 3c). The brain AChE activity 

was significantly reduced in Douarnenez vs Seine (Fig 3d).  

The liver EROD activities were measured considering sexes separately, a general 

decrease of the activity being observed in females vs males over the two populations. No 

Fig. 3 : Enzymatic activities in liver (G6PDH, CCO, EROD), muscle (CCO), brain (AChE) in the Douarnenez bay (DZ) 
and in the Seine estuary (SE). Letters indicate that the means are significantly different between populations 
(Kruskal-Wallis test: p-value < 0.001). Two stars ** indicate a significant difference within the Douarnenez 
population (Kruskal-Wallis test: p-value < 0.01). 



CHAPITRE IV : Réponses des populations au stress chimique 

- 117 - 
 

significant difference was detected between the EROD activities in the two populations 

whatever the sex (Fig 3e).  

 

Muscle lipids 

The level of total lipids was significantly reduced in Seine (9.88 µg.mg-1) vs Douarnenez 

(12.21 µg.mg-1) (Table 3). The triacylglycerol (TG) and the group (phosphatidylcholine PC, 

phosphatidylinositol PI, phosphatidylethanolamine PE) were respectively the major reserve 

lipid and membrane lipids in the two populations. 

The lipid storage index based on the ratio of the quantity of reserve lipid (TG) to the 

quantity of structural lipid (free sterols: FST), classically considered in fish population studies 

(Amara et al., 2007), was assessed. A significant decrease of this TG/FST ratio was observed in 

Seine (2.38 ± 3.15) vs Douarnenez (5.06 ± 4.65) (Kruskal-Wallis, p-value < 0.01).  

The majority of membrane lipids displayed higher levels in Douarnenez vs Seine; an 

opposite trend being detected for the group (FST, SPG, PS: free sterols, sphingolipids, 

phosphatidylserine) which showed higher concentrations in Seine vs Douarnenez (Table 3). 

The distribution of membrane lipids and individuals was analysed in the two estuaries 

by a Principal Component Analysis (PCA); the main factorial plan (axes 1 and 2) explaining 

76.98% of the total variance of the data set (Fig 4).  The Seine fish were mainly segregated 

from those of Douarnenez by higher concentrations of FST-PS-SPG, lower concentrations of 

PC and less variable levels of PE (Fig 4).  

 

 

 

Table 3 : Muscle lipid content (storage lipids and membrane lipids). STEST: sterol esters , 
GLETH: glyceride ethers, TG: triacylglycerol, FFA: free fatty acid, ALC: fatty alcohols, FST: free 
sterols, SPG: sphingolipids, LPC: lysophosphatidylcholine, PC: phosphatidylcholine, PS: 
phosphatidylserine, PI: phosphatidylinositol, CL: cardiolipins, PE: phosphatidylethanolamine. 
Sum of storage lipids (SUM SL), membrane lipids (SUM ML) and total lipids (TOT LIP). 

Location STEST GLETH TG FFA ALC FST SPG LPC PC PS PI CL PE
DZ 0.02 0.01 1.96 0.05 0.04 0.4 0.2 0.19 5.4 0.27 0.87 0.33 2.47 2.08 10.14 12.21

± sd ± 0.03 ± 0.02 ± 1.82  ± 0.05 ± 0.12 ± 0.09 ± 0.12 ± 0.08 ± 0.71 ± 0.05 ± 0.15 ± 0.15 ± 0.39
sign. *** NS ** NS NS ** *** *** *** ** *** NS *** ** ** **

SE 0.06 0.02 1.01 0.04 0.02 0.45 0.35 0.1 4.42 0.32 0.64 0.27 2.17 1.15 8.73 9.88
± sd ± 0.05  ± 0.03 ± 1.21  ± 0.03  ± 0.03 ± 0.10 ± 0.10 ± 0.08 ± 0.68 ± 0.10 ± 0.12 ± 0.12 ± 0.31

SUM SLSUM MLTOT LIPIDS
Storage lipids Membrane lipids

ҧݔ

ҧݔ

x = lipids means, ± sd = standard deviation, *: p-value<0.05, ** : p-value <0.01, ***: p-value<0.001, NS : no significant 
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Integration of the phenotypic responses  

Two Principal Component analyses were realized successively for the two flounder 

populations, to integrate condition factor (K), muscle protein, enzymatic activities (liver 

G6PDH, muscle CCO, brain AChE, liver EROD) and the membrane lipids displaying higher 

concentrations in the heavily polluted Seine system (SPG, FST, PS). 

The PCA (axes 1 and 2) explained 44.75% and 49.26% of the total variance of the data 

set, respectively for Douarnenez and Seine populations (Fig 5). In the Douarnenez sample, a 

group of positively correlated variables (K - muscle protein - G6PDH - AChE - PS) was negatively 

Fig.4 : Principal component analysis (axes 1 and 2). Distribution of membrane phospholipids on the correlation circle, 
and individuals on the factorial plan, in the Douarnenez and Seine populations. SPG: sphingolipids, LPC: 
lysophosphatidylcholine, PC: phosphatidylcholine, PS: phosphatidylserine, PI: phosphatidylinositol, CL: cardiolipins, 
PE: phosphatidylethanolamine, FST: free sterols. 

L 
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correlated with CCO on the first axis; the second axis showing a negative correlation 

between EROD - SPG and FST (Fig 5). 

In the second PCA on the Seine sample, a group of positively correlated variables (K - 

AChE) was negatively correlated with the group (PS - FST) on the first axis; the second axis 

displaying a group of positively correlated variables (G6PDH - CCO - SPG) which was negatively 

correlated with muscle protein (Fig 5). 

 

Genetic variability 

The microsatellite variability of P. flesus appeared to be heterogeneous, with the total number 

of alleles per locus ranging from 3 to 21, and the mean observed heterozygosity per locus 

varying between 0.166 and 0.971 (Table 4).  

 

Fig.5 : Principal component analysis (axes 1 and 2). Distribution of 9 markers on the correlation circle, in the 
Douarnenez and Seine populations. G6PDH: liver glucose-6-phosphate deshydrogenase, CCOm: muscle Cytochrome 
C Oxydase, EROD: liver ethoxyresorufine-O-dééthylase, AChE: brain acetylcholine esterase, PROTm: muscle 
protein concentration, SPG: sphingolipids, FST: free sterols, PS: phosphatidylserine, K: condition factor. 

Variables factor map (PCA) – Seine estuary 
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Table 4 : Genetic diversity : allelic diversity (Na: Number of alleles), observed heterozygosity (Ho), 
expected  heterozygosity (He) in the Douarnenez bay and the Seine estuary. 
 

Locus Panels 
Douarnenez   Seine 

 Na Ho He    Na Ho He 

Nplaf_8 1 4 0.444 0.448   4 0.300 0.339 
Nplaf_14 3 3 0.378 0.413   4 0.352 0.342 
Nplaf_15 2 5 0.272 0.338   5 0.718 0.569 
Nplaf_23 2 5 0.500 0.637   6 0.419 0.580 
Nplaf_24 3 6 0.588 0.645   6 0.656 0.664 
Nplaf_25 3 6 0.756 0.673   4 0.685 0.658 
Nplaf_28 3 7 0.620 0.728   6 0.650 0.710 
Nplaf_30 3 4 0.166 0.205   4 0.437 0.371 
Nplaf_35 1 17 0.971 0.917   19 0.903 0.915 
PFUSC3 1 6 0.529 0.478   3 0.382 0.349 
PFUSC4 3 3 0.527 0.526   6 0.666 0.568 
PFUSC7 2 10 0.617 0.742   7 0.709 0.721 
PFUSC8 1 4 0.450 0.502   3 0.428 0.438 
PL142 2 14 0.896 0.878   11 0.619 0.833 
StPfl001 1 21 0.742 0.832   18 0.774 0.868 
StPfl002 3 10 0.638 0.649   6 0.558 0.626 
StPfl003 2 5 0.756 0.679   4 0.454 0.543 
StPfl005 2 3 0.457 0.452   4 0.457 0.530 
StPfl015 1 9 0.432 0.747   9 0.363 0.604 
StPfl025 2 7 0.500 0.551   7 0.687 0.617 
Multilocus   7.45 0.562 0.602   6.8 0.561 0.592 

 

Considering the multilocus statistics, the mean allelic diversity was not statistically 

different in Douarnenez vs Seine (respectively 7.45 and 6.8 alleles per locus). The mean 

observed heterozygosity was also similar in the two populations  (Ho = 0.56) (Table 4). No 

significant deviation from Hardy Weinberg equilibrium (HWE) was detected, regardless of the 

considered population (multilocus Fis = 0). The software MICRO-CHECKER did not detect a 

significant departure from HWE linked to null alleles. 

 No significant genetic differentiation was detected between the two populations 

(multilocus Fst = 0.003, p >0.05).   
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Discussion 
 
Chemical contamination & hypothesis on the flounder use of habitat in Seine Estuary and 

Douarnenez Bay 

The following concentrations of flounder muscle metals (µg g -1 dry wt.) were detected 

for Douarnenez vs Seine respectively (Cd: 0.001 / 0.001; Cu: 1.086 / 0.872; Pb: 0.056 / 0.008; 

Zn: 12.78 / 16.11; Cr: 0.204 / 0.075; As: 14.64 / 80.67). The Cd concentrations were moderate 

comparatively to the heavily polluted Gulf of Gdansk in southern Baltic Sea  (Dabrowska et al., 

2017) (flounder muscle: Cd  # 0.004), the levels of Pb and Zn being rather similar in Baltic Sea 

(flounder muscle: Pb # 0.04; Zn # 20).  

The fish liver is often recommended as a target tissue when monitoring metal 

concentrations in aquatic environments (Henry et al., 2004). Thus, in the present study, higher 

flounder liver concentrations were classically detected for the majority of metals, the ratio 

liver vs muscle concentrations being comprised between 3 to 99. Two exceptions were 

detected for Cr and As which displayed similar concentrations in liver and muscle.  The liver 

levels of Cd, Ni, V and Cu (µg g -1 dry wt.) were significantly higher in Seine vs Douarnenez 

(respectively: 1.48 / 0.099; 0.91 / 0.08; 1.63/0.23; 71.41/38.92). The levels of Cd and Cu in 

Seine were similar to those observed in flounder liver coming from large industrial estuaries 

in France (Gironde and Loire; Evrard et al., 2010); the Seine level of Ni being similar to those 

observed in polluted estuaries in England (Tyne and Mersey; Williams et al., 2011). 

An inverse trend was detected in the present study, for the Pb and Zn concentrations 

in liver flounder (µg g -1 dry wt) which showed higher values in Douarnenez vs Seine 

(respectively:  0.52 / 0.34; 132 / 85). The Douarnenez liver Pb level could be considered as a 

high concentration for a moderately polluted system of the French Atlantic coast ; coastal 

zones and small estuaries along the Eastern English Channel and in the Bay of Biscay generally 

displaying reduced Pb flounder liver levels (0.04 to 0.26; Henry et al., 2004; Evrard et al. 2010). 

The levels of organic pollutants detected in flounder liver and muscle highlighted a 

clear differenciation between the moderately contaminated Bay of Douarnenez and the 

heavily polluted Seine estuary. Thus, a significant level of a particular PAH (naphthalene) was 

measured in the Seine flounder liver (97 ng g -1 dry wt.), no signal being detected in the 

Douarnenez sample. The naphthalene level detected in the Seine estuary could be associated 
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to a relatively high pollution by PAHs, the concentration of total PAHs in the flounder liver 

along the French Atlantic coast varying from 10 to 100 ng g -1 dry wt. (Mazéas, 2004).  

The level of liver PCBs was considerably higher in Seine vs Douarnenez, the sum of the 

seven major PCB (CB-28, -52, -101, -118, -138, -153, -180) being respectively for these two 

samples : ¦7PCB = 720 / 70 ng g -1 dry wt. These levels of PCBs in the Seine estuary can be 

considered as high values, similar to those observed in England polluted estuaries like Tyne 

and Mersey (¦7PCB in liver flounder varying from 400 to 1600 ng g -1 dry wt.; Williams et al., 

2011). Furthermore, the sum of the major PCB detected in Seine flounder muscle (472 ng g -1 

dry wt) was considerably higher than those observed in Baltic Sea polluted sites (15 < ¦7PCB 

< 34 ng g -1 dry wt.; Dabrowska et al., 2017).  

Finally, considering the whole results on the flounder contamination data in the 

present study, we confirmed that despite a general improvement of the Seine water quality 

since 1990 (Poisson, 2011), the Seine estuary is still highly contaminated by metals and organic 

pollutants (PAHs & PCBs). The flounder Platichthys flesus  is realizing the major part of his life 

cycle (from juvenile stage to adult) in the Seine estuary (Poisson, 2011); all the major habitats 

for fish development being available in this large system (nursery areas, feeding habitats, 

spawning areas). Thus we suggest that this fish is a pertinent sentinel species for monitoring 

the water quality of the Seine system.  

In the Bay of Douarnenez, the flounder contamination appeared relatively limited 

considering organic pollutants and metals, with a notable exception for two metals; Pb and Zn 

liver concentrations being higher in Douarnenez vs Seine. On the other hand, the levels of 

PAHs, PCBS and metals (including Pb and Zn) in sediment and mussels from the Douarnenez 

bay were clearly below the median concentrations detected over the French Atlantic Coasts 

(Chiffoleau, 2017); thus we suggest that the difference between environmental and flounder 

contaminations could be linked to the particular status of the Bay of Douarnenez. First mature 

flounders are arriving in the Bay of Douarnenez, at the beginning of the spawning season in 

january; the spawning peak is observed in february, then fish disappear in march (Déniel, 

1981). No significant estuarine systems are available in the Bay of Douarnenez (FDPPMA29, 

2012), thus the flounder must realize the major part of his life (recruitement and growth of 

juveniles in estuaries, come back of the adults to the estuary after the spawning period at sea) 

outside the Bay. Déniel (1981) has suggested that the flounder population could migrate 

between two main habitats, the Aulne estuary in the Bay of Brest (outside the reproduction 
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period) and the Bay of Douarnenez (spawning period) (Fig. 1). In the present study, we suggest 

that the Pb and Zn signatures detected in Douarnenez flounders could be linked to the fish 

contamination in the Aulne estuary; this last system was characterized by (1) very high loads 

of Pb, Zn and Ag in sediments and oysters linked to ancient mining activities, and (2) limited 

levels of organic pollutants (Chiffoleau, 2017).  
 

Fish reserves and bioenergetics 

 The spawning peak was observed in february for Platichthys flesus in the the Eastern 

English Channel (Gallien-Landriau, 2003); thus the adult fish collected in Douarnenez and 

Seine in march 2016 were at the post-spawning stage characterized by a general decrease of 

the fish reserves linked to the cost of reproduction (Kopko and Dabrowska, 2018). 

 In the present study, a significant reduction of condition index (- 23%) and muscle 

protein content (- 20%) was clearly detected in the heavily polluted Seine vs the moderately 

contaminated Bay of Douarnenez; this trend suggesting that the post-spawning stage could 

increase the sensitivity of populations to chemical stress.  

The liver is an essential metabolic organ (Rui 2014) and shows high potential for 

reactive oxygen species (ROS: by-products of oxygen metabolism) that should be 

counterbalanced by powerful protective mechanisms to detoxify and repair damaged lipids 

and proteins (Lushchak and Bagnyukova, 2006). G6PDH is supplying NADPH for the response 

to oxidative stress and for fatty acid synthesis (Grasset et al. 2014). Prolonged challenges of 

the flounder liver by pollutants in highly polluted estuaries in the North Sea inhibit the G6PDH 

activity; the lower availability of NADPH needed for detoxification reactions conducting to 

liver pathology (Van Noorden et al., 1997; Koehler, 2004). Pollution induces oxidative stress 

in aquatic organisms  because many pollutants are redox cycling compounds and can induce 

lipid peroxidation and protein oxidation (carbonylation); G6PDH activities correlated inversely 

with protein carbonyl levels suggesting possible inactivation of the enzymes due to their 

carbonylation (Lushchak and Bagnyukova, 2006; Bagnyukova et al., 2006). In the present 

study, the reduced flounder liver G6PDH activity in Seine vs Douarnenez could be associated 

to a reduced capacity of the highly contaminated flounder population to respond to oxidative 

stress, and thus could be associated to a fitness loss. 

Animals use oxygen primarily for energy generation via oxidative phosphorylation, the 

reduction of oxygen molecules to water by cytochrome oxidase using 90% of oxygen 
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consumed by an organism; the muscle Cytochrome C Oxidase (CCO) activity was considered 

as a proxy of fish maximum metabolic rate (Salin et al. 2016). Previous studies conducted on 

juvenile flounders underlined the pertinence of the CCO muscle activity to detect a higher 

energetic metabolism in polluted vs pristine populations (Dupuy et al., 2015) or to identify 

contrasted patterns of energy metabolism in northern vs southern populations (Pédron et al., 

2017b). A significant increase of the muscle CCO activity in Seine vs Douarnenez was detected 

in the present work. This enhanced metabolism was also observed in a pollutant resistant 

Fundulus heteroclitus population in a North American estuary and could be heritable (Du et 

al., 2016). Thus, we suggest that the higher energetic metabolism in polluted fish population 

could be an adaptation to cope with the elevated costs of basal metabolism and activation of 

mechanism for protection and damage repair. 

 

Biomarkers 

 The acetylcholinesterase (AChE) activity was commonly applied as a biomarker of 

neurotoxicity; its inhibition was studied during exposure to organophosphorus and carbamate 

used as active agents in pesticides (Escartin and Porte, 1997). This biomarker is also sensitive 

to others compounds including metals, detergents, hydrocarbons, … (Payne et al., 1996; 

Guilhermino et al., 1998; Kopecka et al., 2006). 

 In the present study, the brain AChE activity was significantly lower in Douarnenez vs 

Seine (respectively 130 vs 160 nmol/min/mg protein); these activities being close to those 

observed in flounders collected in the Minho estuary (Portugal) in November (130 to 174 

nmol/min/mg protein; Capela et al., 2016). We suggest that the reduced flounder AChE 

activity observed in Douarnenez vs Seine could be linked to a metal contamination; heavy 

metals in the field (de la Torre et al., 2002) and experimental contaminations of zinc and lead  

inhibiting fish acetylcholinesterase activity (Suresh et al., 1992; Labrot et al., 1996). 

 Induction of cytochrome P450 1A is a widely used biomarker for the study of pollution 

in aquatic ecosystems; the activity of 7-ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) being a common 

method to assess the activity of the CYP1A isoenzyme, playing a role in the metabolism of a 

large number of compounds such as PCB and PAH (van der Oost et al., 2003).  In the present 

work, a higher EROD activity was classically observed for males vs females in the two 

populations (average EROD activity expressed in pmol/min/mg protein: M/F in Douarnenez = 

4.88 / 1.43 and Seine = 6.44 / 3.07); this difference being linked to the suppressive effect of 
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the hormone 17 β-estradiol produced by female fish during the gonadal maturation process 

(Arukwe and Goksoyr, 1997). Futhermore no significant differentiation was detected between 

the EROD activities in Seine vs Douarnenez, whatever the sex. The levels of EROD activity 

detected in Douarnenez and Seine appeared very close to those observed in juvenile flounders 

sampled in the Minho estuary in the North of Portugal (1.6 < EROD < 5.82 pmol/min/mg 

protein) lowly impacted by organic contaminants (Capela et al., 2016). The low Seine flounder 

EROD values detected in the present study as in a recent past (EROD in 2009 = 4.2 

pmol/min/mg protein; Burgeot et al., 2017) are surprising, this estuary being characterized by 

high levels of organic pollutants. We suggest that in the polluted Seine estuary, the flounder 

population has developed a resistance to organic pollutants and thus a reduced inducibility of 

the biomarker enzyme cytochrome P450 1A; this resistance could be a plastic response and/or 

a genetic adaptation as observed for fishes inhabiting chronically contaminated rivers 

(Brammell et al., 2013). On the other hand, we suggest that in polluted but open coastal zones 

in the southern Baltic Sea, the possibility to develop a local adaptation to organic pollutants is 

more limited for flounder populations which consequently diplayed very high levels of EROD 

activity (from 231 to 279 pmol/min/mg protein; Dabrowska et al., 2017). 

 

Storage lipids and membrane lipids in muscle 

 The triacylglycerol (TG) is the main form of stored energy for fish, free sterols (FS) and 

phospholipids playing a structural role in cell membranes; thus, the lipid storage index based 

on ratio (TG/FS) was developed to study the nutritional status of fish and was generally 

seriously depleted in polluted conditions (Amara et al., 2007; Kerambrun et al., 2013). This 

ratio (TG/FS) diminished by 50% in the Seine estuary relative to moderately polluted 

Douarnenez fish, and confirmed that the flounder nutritional status is poor in the heavily 

contaminated system.  

 The analysis of the relative proportions of membrane lipids underlined a significant 

increase of particular elements in Seine vs Douarnenez fish: free sterols (FS), sphingolipids 

(SPG) and phosphatidylserine (PS) and consequently a significant decrease of 

phosphatidylcholine (PC) and phosphatidyl inositol (PI). Furthermore, the interindividual 

variability of the levels of cardiolipins (CL) and phosphatidylethanolamine (PE) was higher in 

Douarnenez vs Seine. 
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 Numerous studies showed that aging and decrease lifespan are associated with high 

reactive oxygen species production by mitochondria, increased mitochondrial DNA and 

protein damage, and with changes in the fatty acid composition of mitochondrial membrane 

(Valencak and Azzu, 2014). For example, CL phospholipids of unusual structure, localized 

almost exclusively within the inner mitochondrial membrane, are particularly rich in 

unsaturated fatty acids and thus very susceptible to attack by oxygen radicals and other 

organic radicals (Hulbert et al., 2007); lipid peroxidation should not be perceived solely in a 

“damage to lipids” scenario, but should be also considered as an endogenous source of 

damage to proteins and DNA. On the other hand, the long saturated fatty acid chains of SPG 

mainly located in the endoplasmic reticulum membrane, facilitate their association with 

cholesterol to form heterogeneities in the membrane that are called lipid microdomains or 

rafts (Brignac-Huber et al., 2016); important proportion of Cytochrome P450s are localized in 

lipid rafts which display high levels of sphingolipids and sterol and lower levels of PC and PI. 

Thus in the present study, the relative increase of FST and SPG and decrease of PC and PI in 

Seine vs Douarnenez could be linked to an increase of the levels of lipid rafts in the 

endoplasmic reticulum, to improve the liver cell capacity for xenobiotic metabolism.  

 The reticulum endoplasmic is a dynamic organelle that can proliferate in response to 

xenobiotic exposure; the specific lipid composition of rafts allowing for more xenobiotics and 

endogenous substrate metabolism by increased binding efficiency between CYP1A2 and CPR 

(NADPH-cytochrome P450 reductase) (Brignac-Hubert et al. 2016). Membrane phospholipid 

appeared to accelerate the enzymatic activity of cytochrome P4501A by changing its structural 

conformation and thus controlling the detoxification of xenobiotics (Ghosh and Ray, 2013). 

Complex sphingolipids associate with sterols are essential for maintaining endoplasmic 

reticulum homeostasis and suggest that perturbation in sphingolipid levels activates an 

endoplasmic reticulum stress-mediated to propagate apoptotic signals to the mitochondria 

(Kajiwara et al., 2012). 

 

Relationships between membrane phospholipids, oxidative stress and xenobiotic metabolism  

in a moderately contaminated bay vs a highly polluted estuary 

 The flounder post-spawning stage showed the lowest condition index and muscle 

reserve (Kopko and Dabrowska, 2018) characterizing exhausted fish. Thus, in the present 

study, also conducted on post-spawning fish, the negative correlation between the muscle 
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CCO activity and the muscle protein concentration in the two systems (Seine and Douarnenez) 

could indicate two contrasted physiologies; fish displaying a higher metabolism and reduced 

reserves vs fish showing a reduced metabolism but maintaining higher reserves.  These 

opposite bioenergetics patterns were also described in natural fish populations (Crawford and 

Oleksiak, 2007; Pédron et al., 2017b), confirming that the phenotypic diversity in key 

metabolic traits can create differential plasticity towards environmental change (Norin et al., 

2016). 

 The Douarnenez fish were moderately contaminated by metals and displayed a 

positive correlation between liver G6PDH and brain AChE activities, condition index, muscle 

protein and phosphatidyl serine (PS); this group of markers being negatively correlated with 

muscle CCO activity. We suggest that individuals displaying the better capacity to manage the 

oxidative stress are coping with the metallic stress, maintaining a reduced neurotoxicity and 

higher muscle reserves. The PS is an anionic phospholipid that provide negatively charged 

environment that should facilitate protein insertion in membrane, and thus should play a key 

role in regulation of cellular functions of the plasma membrane as well as intracellular 

organelles (Brignac-Huber et al., 2016). The Douarnenez fish also displayed a positive 

correlation between SPG and liver EROD activity. In the context of a moderate pollution by 

organic pollutants, it seems that the increase of sphingolipids mainly located in endoplasmic 

reticulum could increase the catalytic activity of CYT P4501A, as seen previously (Gosh and 

Ray, 2013; Brignac-Huber et al., 2016). 

 The Seine fish were exposed to a complex mixture of organic and metallic pollutants, 

in a heavily contaminated estuary; they displayed very contrasted relationships between 

markers relatively to Douarnenez results. In the Seine population, the AChE activity was 

negatively correlated with PS and FST (free sterol), two membrane lipids displaying higher 

levels in Seine vs Douarnenez; thus the potential relationship between neurotoxicity and 

membrane lipids could be dependant of the nature of the chemical stress. Furthermore in the 

Seine population, a positive correlation was detected between three markers: G6PDH and 

CCO activities, SPG.  

In highy polluted systems, we suggest that some membrane lipids such as sphingolipids 

displaying long saturated fatty acid chains could be moderately affected by the major 

oxidative stress induced by pollutants. Thus in this microenvironment, CCO could be less 

impacted via peroxidation of cellular membranes; mitochondrial-mediated ROS generation 
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affecting the activity of complex I, III and IV by phospholipids peroxidation (Hulbert et al. 

2007). This microenvironment could also induce a reduced carbonylation of proteins and thus 

could limit the inactivation of the G6PDH enzyme.  The previous suggested  “mechanistic 

approach” on the relationships between membrane phospholipids – oxidative stress – 

xenobiotic metabolism must indeed be considered cautiously because our hypothesis is just 

based on correlations between markers.  

 

Genetic variability in the two populations 

 Considering neutral genetic markers (microsatellites), the within population genetic 

variability was similar in the Seine and Douarnenez populations. Thus, the present study 

showed no loss in genetic diversity in the heavily polluted Seine population vs the moderately 

contaminated Douarnenez population. Thus we suggest that the current maintenance of the 

genetic diversity in the Seine could be linked to the absence of frequent demographic 

bottlenecks in this population, and thus to a limited possibility of genetic drift or inbreeding 

leading to a loss of genetic diversity. On the other hand, severe inbreeding and small effective 

number can impact seriously the genetic variability of the winter flounder populations 

collected in chronically contaminated bays and estuaries over Long Island, New York (O’Leary 

and al., 2013).  

 In the present study, no genetic divergence was observed between the two 

populations, suggesting that the Douarnenez population is genetically very close to other 

flounder populations located in the West and East Channel (including the Seine population), 

and thus should be significantly different from the Bay of Biscay populations (Calvès et al. 

2013). We suggest that a gene flow between flounder populations is probably maintained over 

the Channel, explaining the reduced genetic structure in this area, considering neutral genetic 

markers. On the other hand, the selective pressure of the contaminants is acting on the Seine 

flounder population which is clearly differentiated from less polluted populations, considering 

the polymorphism of genes involved in energetic metabolism, apoptosis and detoxification 

(Marchand et al., 2010; Calvès et al., 2013). 
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Conclusion 

 This study confirmed the pertinence of the European flounder (Platichthus flesus) to 

assess the environmental status of coastal zones and estuaries. Lipid reserves were seriously 

depleted in heavily contaminated fish of the Seine estuary vs those from the moderately 

contaminated bay of Douarnenez. Furthermore the highly polluted fish displayed a possible 

inhibition of the G6PDH enzyme reducing their capacity to manage the oxidative stress, and a 

general increase of their energetic metabolism to cope with the chemical stress. A particular 

inhibition of the AChE in the moderately contaminated fish could be linked to the metallic 

contamination of their habitat outside the reproduction period. The integration of the main 

markers in heavily vs moderately contaminated fish allowed to hypothesize a relationship 

between the levels of shingolipids - phosphatidylserine - free sterols, and the fish capacity to 

manage the oxidative stress and to metabolize xenobiotics. Finally we suggest that 

phospholipid metabolism changes could be relevant markers in ecotoxicology (Fonovich et al., 

2016; Chan and Wang, 2018); their combination with biomarkers of energetic metabolism and 

oxidative stress could elucidate the pathways and mechanisms in xenobiotic acclimation and 

resilience.  
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Introduction & Méthodologie  
Le chapitre précédent nous a permis d’évaluer le statut écologique d’un estuaire très 

pollué (la Seine), relativement à celui d’une Baie considérée comme peu contaminée 

(Douarnenez), en comparant la physiologie de flets prélevés dans ces 2 sites. Cette approche 

basée sur des marqueurs spécifiques développés chez le poisson paraît a priori efficace pour 

estimer la qualité des écosystèmes côtiers (Galland et al., 2013 ; Dupuy et al., 2014). 

Néanmoins, cette approche multi-systèmes pose un certain nombre de questions. En effet, si 

la fitness des poissons est censée refléter la qualité du milieu, elle est aussi dépendante de 

facteurs confondants liés : (1) à des divergences génétiques possibles entre les populations, 

(2) à des paramètres physico-chimiques (autres que les polluants) propres à chaque 

environnement, (3) à la diversité en terme de micro-habitats propre à chaque environnement. 

Ces micro-habitats au sein d’un même écosystème côtier, peuvent être en effet plus ou moins 

stressants pour les poissons, particulièrement pour les juvéniles moins mobiles dans l’estuaire 

relativement aux sub-adultes et adultes. Les expériences en microcosmes visent 

généralement à réduire l’impact des facteurs confondants, mais ne peuvent 

malheureusement pas rendre compte de la complexité des systèmes naturels. Dans ce 

contexte, l’encagement de poissons maintenus dans le milieu naturel peut, au moins en 

théorie, permettre de réduire l’impact d’un certain nombre de facteurs confondants, tout en 

conservant la complexité du milieu naturel.   

En conséquence, nous avons exploré les réponses de poissons issus d’un milieu a priori 

« de référence » (estuaire de la Canche), dans un milieu fortement contaminé (estuaire de 

Seine). Notre protocole a été le suivant : nous avons encagé des poissons capturés en Canche 

dans leur propre estuaire (considéré comme « contrôle ») et dans deux parties contrastées de 

l’estuaire de la Seine, le long d’un gradient de pollution. Un site en amont (Rouen) caractérisé 

par une forte pollution métallique et organique, et un site en aval (Fosse Nord) présentant 

une contamination chimique plus limitée liée à la dilution du flux polluant par les eaux 

marines. Dans l’optique de réduire la variabilité interindividuelle au niveau génétique et 

phénotypique, tous les poissons encagés provenaient du même site, ie de la Canche. L’objectif 

était de déterminer l’impact d’un mois d’encagement, sur la physiologie et le métabolisme 

hépatique des poissons, par une approche sans a priori en protéomique. Enfin, afin de 

déterminer si le caging en lui-même pouvait constituer un stress sur les poissons, nous avons 
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de plus comparé les protéomes de foies de flets encagés et non encagés, dans l’estuaire de 

Canche.  

Synthèse des résultats et discussion sur les sites encagés 

Le niveau de chaque protéine détecté dans les cages de Seine (Rouen & Fosse Nord : 

pollués) a été comparé à celui observé dans les cages de Canche (milieu de « référence »). La 

mise en évidence d’une dérégulation du métabolisme des xénobiotiques à Rouen, confirme la 

forte pollution qui caractérise ce site. Plusieurs protéines impliquées dans la phase I et la 

phase II du processus de détoxification ont été détectées à Rouen. Les réactions de phase I 

permettent d’hydrolyser, de réduire ou d’oxyder une molécule chimique, de façon à la rendre 

plus « réactive » et hydrophile. Dans notre étude, nous retrouvons plusieurs protéines liées à 

cette phase. La NADPH- Cytochrome P450 reductase ainsi que 4 isoformes du Cytochrome 

P450, véritablement impliquées dans des processus de métabolisation des xénobiotiques, 

sont accumulées.  La dimethylaniline monooxygenase qui permet l’oxydation des molécules 

chimiques est aussi régulée positivement. De plus, trois glutathion-S-transférases (GST), 

impliquées dans les réactions de la phase II ont aussi été induites sur ce même site de Rouen. 

La phase II permet de conjuguer les xénobiotiques à une molécule endogène (exemple de la 

GST) afin qu’elle soit plus soluble et finalement excrétable. Toujours concernant cette phase 

II, 4 isoformes de l’UDP-glucuronosyl transférase ont été régulées positivement dans ce site. 

En revanche, au niveau de la Fosse Nord et pour la phase II, une seule GST était accumulée, 

tandis qu’une UDP-glucuronosyl transférase se trouvait réduite. Une 3’-phosphoadenosine 5’- 

phosphosulfate synthase (PAPS) responsable de l‘activation des sulfates dans les processus de 

sulfatation, également impliquée dans les réactions de phase II, a aussi été retrouvée 

négativement régulée à Fosse Nord. Pour les deux sites, nous retrouvons une enzyme 

fortement induite, précurseur de gluthation, et donc potentiellement impliquée dans la phase 

II, la bétaine homocystéine méthyltransférase (BHMT). Deux autres isoformes de la BHMT 

étaient régulées négativement à Fosse Nord. D’autres enzymes, impliquées dans la même voie 

(cycle de la méthionine) étaient également retrouvées dans ces deux sites. Toutes ces 

protéines révèlent la présence d’un stress chimique dans ces deux sites. La plus forte 

expression des protéines liées au métabolisme des xénobiotiques à Rouen confirme bien sa 

forte contamination. Enfin, il est possible que la modulation de l’expression de certaines 

protéines liées aux stresseurs environnementaux génère à terme les symptômes d’une 
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perturbation endocrinienne ; c’est notamment le cas pour les nombreuses protéines 

impliquées dans les systèmes de transduction du signal intracellulaire, dérégulées dans les 

deux sites pollués.  

D’autres modifications protéomiques majeures ont été mises en évidence dans les deux 

sites pollués, comme la dégradation du glycogène, des altérations du cycle de Krebs, de la 

chaîne mitochondriale de transport d’électrons et de la synthèse des acides gras. Enfin les 

poissons encagés en Seine montrent une diminution de plusieurs sous-unités de l’ATPase de 

type V. Dans des conditions normales, cette pompe ATPase est impliquée dans la régulation 

du pH dans les organites. Les nombreuses protéines dérégulées négativement dans les deux 

milieux pollués, qui sont liées au fonctionnement de l’appareil de Golgi (principalement 

impliqué dans le trafic et les modifications intracellulaires des protéines), suggèrent une 

perturbation importante de cet organite. Enfin, dans les poissons encagés sur le site de Fosse 

Nord, nous avons observé une diminution générale de protéines liées au système de 

traduction.   

Conclusion sur les sites encagés 

Finalement, cette étude a permis à micro-échelle de déterminer le statut écologique de 

deux sites le long d’un gradient de pollution en estuaire de Seine. Rouen, qui est le site le plus 

pollué, est caractérisé par une surexpression d’une diversité d’enzymes responsables du 

métabolisme des xénobiotiques. La production d’énergie semble augmentée dans ce site. Le 

site Fosse Nord, quant à lui, est caractérisé par une moindre contamination, confirmée par la 

faible surexpression des enzymes liées au métabolisme des xénobiotiques, et par une 

perturbation de son système traductionnel. Grâce aux outils de la protéomique, il est possible 

de comprendre les processus de détoxification impliqués selon un gradient de contamination 

ainsi que les principaux dysfonctionnements cellulaires. Le caging permet de discriminer 

l’effet de chacun des sites sur notre espèce sentinelle, le flet. Néanmoins, cette technique de 

caging pourrait en elle-même impacter la physiologie des poissons, comme cela sera abordé 

dans le chapitre suivant.  
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Résultats complémentaires sur l’impact de la technique d’encagement sur la 

physiologie des poissons 

L’analyse protéomique précédente a montré une dérégulation protéique très importante 

pour les poissons encagés dans deux sites pollués de l’estuaire de la Seine vs dans l’estuaire 

de Canche. Nous avons notamment montré une dérégulation positive de nombreuses 

protéines associées aux mécanismes de détoxification des xénobiotiques dans les poissons 

encagés à Rouen. Néanmoins, nous avons remarqué que malgré le stress chimique imposé par 

les xénobiotiques, quelques marqueurs de stress restaient dérégulés négativement, quel que 

soit le site (Rouen ou Fosse Nord). C’est le cas par exemple de l’HSP 70, de protéines de stress 

oxydatif (péroxyrédoxine, thiorédoxine), ou encore du système protéasome-dépendant de 

recyclage des protéines. Ce résultat suggère que dans la condition utilisée comme 

« contrôle », c’est-à-dire l’encagement dans l’estuaire de Canche, les poissons aient été 

soumis à un (ou des) contrainte(s) environnementale(s) (chaleur, salinité, hypoxie…) d’une 

intensité supérieure à ceux encagés dans l’estuaire de la Seine. Cette observation nous a 

également incités à questionner l’impact de l’encagement par lui-même sur le phénotype 

protéomique des poissons. 

Dans ce contexte, nous avons décidé de comparer les protéomes hépatiques de poissons 

encagés dans notre estuaire de référence vs des poissons restés libres dans la Canche pour la 

même période.  

Impact de l’encagement sur le protéome hépatique du flet 

Les flets étaient issus de la même population, et partageaient le même écosystème 

naturel, ie l’estuaire de la Canche, à la fois avant et pendant l’expérience d’encagement. Nous 

aurions donc pu nous attendre à des différences minimes entre les deux conditions (encagés, 

non-encagés dans le même estuaire). Les résultats que nous avons obtenus montrent une 

dérégulation d’environ 600 protéines entre les deux conditions, soit 16% du protéome total 

observé (3774 protéines identifiées). Parmi ces protéines, 367 sont accumulées, et 238 voient 

leur abondance réduite, dans les foies des poissons en situation d’encagement vs in natura. 

La physiologie du poisson semble donc perturbée dans cette situation d’encagement. 

En examinant plus précisément les résultats obtenus, il apparaît clairement que le 

métabolisme carboné et la production d’énergie sont fortement perturbés. On voit ainsi la 

régulation négative de nombreuses protéines impliquées dans la dégradation du glycogène, 
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la glycolyse, le cycle de Krebs, mais également la chaîne mitochondriale de transport 

d’électron. La synthèse des lipides se trouve également réduite, tant l’élongation des acides 

gras que le métabolisme des stérols. L’encagement semble donc entraîner un ralentissement 

du métabolisme énergétique, ralentissement probablement en partie à l’origine de la baisse 

de fitness suggérée par la diminution de 8.5 % du facteur de condition des flets encagés, 

relativement aux flets in natura.   

Un grand nombre de protéines ont été dérégulées. La catégorie COG dominant le pool 

de protéines accumulées en situation d’encagement est « RNA processing and modification » 

(56 protéines), auxquelles nous pourrions ajouter 22 protéines impliquées dans le processus 

de traduction.  Il est difficile de savoir comment ces changements impactent précisément le 

métabolisme du flet ; les nombreuses protéines impliquées dans la transduction des signaux 

(38 accumulées et 17 réduites) et dans les modifications post-traductionnelles (41 induites et 

12 réduites) participent à la régulation alternative du fonctionnement cellulaire qui 

s’effectuerait donc principalement au niveau post-transcriptionnel, dans les conditions de 

caging.  

Concernant le métabolisme des xénobiotiques, nous avons observé une diminution 

générale des nombreuses protéines potentiellement impliquées dans les réactions de phase I 

comme de phase II. Ainsi, pas moins de 9 Cytochromes P450, la NADPH cytochrome P450 

réductase, la diméthylaniline monooxygénase, l’époxyde hydrolase, 5 glutathion-S-

transférases et 3 UDP-glucuronosyl transférases voient leur abondance réduite en situation 

d’encagement. C’est aussi le cas de la bétaïne homocystéine méthyl transférase et de la sérine 

hydroxyméthyl transférase, deux protéines impliquées dans le cycle de la méthionine que 

nous avions trouvées reliées à l’adaptation aux xénobiotiques dans de précédentes études 

d’écotoxicoprotéomique s’intéressant à la pollution dans l’estuaire de la Seine (Galland et al., 

2014 ; 2015).   

Concernant les marqueurs de stress évoqués précédemment, nous observons en revanche 

pour les flets encagés une accumulation des protéines chaperonnes (2 HSP 70, 2 DnaJ), des 

protéines de stress oxydatif (2 thiorédoxines, péroxyrédoxine), des systèmes de recyclage des 

protéines liés à la réponse au stress cellulaire (nombreuses composantes du protéasome, 4 

ubiquitine carboxy-terminal hydrolases), ou encore une protéine connue pour être régulée 

positivement en situation d’hypoxie (Hypoxia upregulated protein). Cette observation suggère 

que, conformément à notre hypothèse émise précédemment, l’encagement ait créé une de 



CHAPITRE V :Réponses de poissons encagés, analysées par la protéomique : caractérisation de l’état 
écologique à micro-échelle 

- 142 - 
 

situation de stress pour les poissons. La faible profondeur des cages immergées en Canche de 

par la bathymétrie réduite de ce petit système estuarien, et la proximité de ces cages 

relativement au port de plaisance, pourraient constituer des sources de stress pour les 

poissons encagés dans cet estuaire. 

Conclusion : le caging comme outil de diagnostic de la qualité de 
l’environnement 

En produisant des signatures biologiques fines sur une large gamme de perturbations 

physiologiques, chez les poissons encagés en Seine (Rouen et Fosse Nord) vs en Canche, cette 

approche protéomique nous a permis de mieux définir l’état éco-(toxico-)logique de la Seine 

à micro-échelle. Cette notion de micro-échelle est particulièrement importante pour mieux 

comprendre la fonctionnalité des micro-habitats du système estuarien, en tant que zones de 

nourricerie pour les poissons juvéniles. L’approche caging permet donc d’apporter une vision 

spatialisée de la réponse du poisson aux stress environnementaux.  

Si il est a priori difficile d’utiliser l’approche caging pour faire du monitoring 

environnemental, on peut penser que l’abondance et la précision des résultats obtenus par 

un couplage caging-protéomique exploratoire devrait conduire à l’identification de nouveaux 

biomarqueurs dans les populations soumises au multistress dans les milieux estuariens. La 

validation de certains biomarqueurs protéiques d’intérêt, révélés dans notre travail, 

nécessitera un gros travail de confirmation dans différents contextes environnementaux voire 

expérimentaux, avant qu’ils puissent devenir de nouveaux marqueurs ciblés et efficaces pour 

l’évaluation écotoxicologique de l’environnement. Notons que le couplage caging-

protéomique sur le modèle flet pourrait conduire à terme à la production de descripteurs de 

la qualité/dysfonctionnement des micro-habitats, pouvant devenir des outils pour la gestion 

et/ou la restauration environnementale. On remarque par ailleurs que le flet est une espèce 

particulièrement intéressante pour le caging en milieux présentant des salinités contrastées ; 

en effet, il présente apparemment un coût physiologique réduit de son osmorégulation, 

permettant ainsi de comparer la réponse du poisson aux stresseurs dans les milieux poly, 

méso et oligohalins du même système estuarien. 

L’encagement peut cependant conduire à un stress pour les poissons. Nous avons ainsi 

détecté dans les poissons encagés dans la Canche des marqueurs protéiques de stress 
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thermique, oxydatif et hypoxique. L’encagement des poissons implique un confinement, qui 

peut provoquer des problèmes d’accès aux ressources du milieu (oxygène, nourriture) comme 

contraindre l’environnement thermique ; ce confinement étant peu représentatif de la 

diversité des conditions environnementales d’un milieu estuarien. Des précautions doivent 

donc être prises pour analyser les résultats du caging en termes de qualité des milieux.  
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Introduction 

Estuaries are among the most productive ecosystems over the world, giving them a 

high ecosystemic value (Costanza et al., 1997; Courrat et al., 2009). These coastal ecosystems 

are considered generally as major nurseries for many marine species (Chapman & Wang, 

2001). Nowadays, estuaries are heavily impacted by anthropogenic activities, such as resource 

overexploitation, pollution, or habitat fragmentation (Aubry & Elliott, 2006; Lotze et al., 2006). 

Monitoring the overall quality of estuarine habitats, especially those acting as fish nurseries, 

is therefore of particular importance to preserve marine resources (Beck et al., 2001). 

The Seine estuary is one of the most anthropogenically polluted estuary in Europe 

(Carpentier et al., 2002; Cachot et al., 2006; Burgeot et al., 2017). Its basin covers more than 

a quarter of the French population and includes major harbours, industrial and agricultural 

areas (Mouny & Dauvin, 2002; Dévier et al., 2013; Erraud et al., 2018). Thus, the Seine estuary 

is subjected to eutrophication, organic and metallic contaminations (Blanchet et al., 2008; 

Dauvin, 2018). Furthermore, this estuary is concerned particularly by degradation and loss of 

flatfish nursery habitats, thus displaying a reduced capacity for the recruitment and growth of 

juvenile fish (Riou et al., 2001, Le Pape et al. 2007; Rochette et al., 2010; Archambault et al., 

2015; Tecchio et al., 2016).  

The quality of nursery can be measured by density, survival and growth of juveniles, 

and by the possibility for fish to move towards subadult habitats (Beck et al., 2001; Schloesser 

& Fabrizio, 2018). The growth and survival of fish depend directly of prey availability and 

predation, but also of hydrological conditions and anthropogenic factors (Amara et al., 2007, 

2009). A large panel of pollutants (PAHs, PCBs, metals) are monitored in Seine, and numerous 

studies underlined the resident wild life facing to xenobiotics in natura (Claxton et al., 1998; 

Ohe et al., 2004; Marchand et al., 2004; Galland et al., 2013, 2015; Borcier et al., 2016; 

Vincent-Hubert et al., 2017; Erraud et al., 2018). In order to monitor the health status of 
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nurseries and fish, many studies are assessing biomarker signals (Erraud et al., 2018) as 

integrative tools giving a variety of informations on the chemical and ecological status of the 

ecosystem (Lacaze et al., 2011).  Thus, different biomarkers were developed  to detect 

oxidative stress damages (DNA damages by comet assay, lipid peroxidation), antioxidant 

responses (glutathione, GSH) (Burgeot et al., 2017; Erraud et al.,2018), neurotoxicity (AChE 

assay, Burgeot et al., 2017), endocrine disruptions (VTG levels, Geraudie et al., 2017), and  

detoxication processes (EROD).  

High throughout shotgun proteomics offers the unique possibility to examine, in a 

single experiment, the thousands of proteins enabling the cells, organs and organisms, to 

adapt to abnormal situations. In the particular case of ecotoxicoproteomics, we can gather 

information on both the overall physiology of organisms subjected to xenobiotics, but also 

obtain a global, quantifiable biochemical, physiological, and/or “organismal-level” view 

reflecting the pollution status in the environment (Gouveia et al., 2018).  

Thus, we have developed in this paper a caging experiment where juvenile flounders 

collected in a “reference estuary” (the Canche) were encaged in the Canche, and in two 

polluted sites in the Seine estuary. The fish were exposed during one month to these 

environments, and their liver proteins were extracted and analysed by shotgun proteomics. 

The major aim of this study was to assess the relevance of a proteomic approach, for the 

discovery of key proteins produced by a sentinel fish species, over an upstream-downstream 

gradient in a heavily polluted estuarine system. Our second objective was to explore the 

ecological status of nursery areas in the Seine estuary at micro-scale. 

 
Materials & Methods 

Study sites 

The study area was located along the French coast of the eastern English Channel. Two 

estuaries were investigated, i.e. the Canche and the Seine estuaries. Canche is a small estuary 

with low freshwater input of ca. 7 m3.s−1. The Canche estuary is located near a protected area, 

so as it does not appear to be impacted by any important human activity and is often 

considered as a “pristine estuary” (Amara et al., 2009). The Seine estuary is the largest estuary 

along the English Channel, concentrating the quarter of the French population, one third of 

the French industry and intensive agriculture (Mouny & Dauvin, 2002). The freshwater input 

varies from around 100-200 m3.s−1 in summer, to the maximum recorded in winter: 2,000 
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m3.s−1 (Mouny, 1998). In spite of significant efforts to restore the environmental quality of the 

Seine estuary during the past few decades, it remains one of the most chemically polluted 

estuaries in western northern Europe (Dauvin et al. 2007). 

 

Sampling and caging experiment 

In September 2017, 150 0-group juvenile flounders Platichthys flesus (7–9 cm total 

length, TL) were collected in the Canche estuary, by using a small beam trawl. After the 

capture, the fish were acclimatized for 1 week in a 500-L aquarium supplied with an open 

seawater circuit and were fed daily with frozen Mysidacea and brine shrimps (Artemia sp.). 

One day before the caging experiment, flounders were anesthetized (eugenol 35 mg/L), 

weighed (to the nearest 1 mg), measured for total length (within 0.1 mm), and individually 

marked (visual implant tag, 1.2 mm × 2.7 mm, Northwest Marine Technology). 

Cage settlement was carried out on the 12th and 13th of September 2017 at three different 

sites. Two sites were chosen in the Seine estuary: Rouen (49° 22.995ʹ N; 01° 00.676ʹ E), which 

is located near of a wastewater treatment plant (Emeraude), and “Fosse Nord” (49° 27.328ʹ 

N; 00° 07. 493ʹ E), which is located in the main channel of the estuary (Fig. 1). The last caging 

site was located in the Canche estuary (50° 30.982ʹ N; 01° 37.852ʹ E). Three cages were settled 

by site; the fish number per cage was between 15 and 20.  

 The cages were made of plastic. Their length was 1 m, whereas their width and height 

were 0.6 m. Their mesh size was 15 mm, enabling water circulation and enough space for fish 

to feed. The cages were fixed to the bottom with a screw anchor secured by scuba divers, the 

average depth being of 8 m and 3 m, respectively in Seine and Canche. Following the 1-month 

caging exposure, all fish were quickly transfered to the laboratory, identified (tag), weighed 

and measured. In order to evaluate the potential effect of contaminants on juvenile fish, we 

calculated the Fulton’s K condition index as an indicator of the fish general well-being. Fulton’s 

condition index (K) was assessed with the formula : k= 100*(W/L3) where W= gutted body 

weight (i.e. carcass without internal organs) (g) and L = total length (cm) (Peig & Green, 2010). 
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Pollutants analysis 

Metals in sediment 

 After weighting 200 mg of dried and powdered material, digestions were done at 105°C 

for 4h in closed 15-mL Teflon screw-cap vials (Savillex, Minnetonka, USA) with 4 mL suprapur 

65 % nitric acid (Merck, Darmstadt, Germany) and 1 mL suprapur 30% hydrogen peroxide 

(Merck). Measurements were then conducted on diluted mixtures (2.5% HNO3) using an ICP- 

quadrupole mass spectrometer (X-series II, Thermo Scientific) operated at the Pole 

Spectrometry Ocean Brest (PSO, Brest). The various concentrations presented in this study 

were well above the detection limits and digestion blanks were below detection limits.  

Organic pollutant in sediment 

The concentration of 24 HAPs, 26 PCBs, and 7 PBDEs were studied in sediment by stir 

bar sorptive extraction-thermal desorption-gas chromatography-tandem mass spectrometry 

(SBSE-GC-MS/MS) using a method adapted from Lacroix et al. (2014). Briefly, for each sample, 

100 mg wet weight of sediment were digested by saponification and analytes were extracted 

for 16 hours at 700 rpm using polydimethylsiloxane stir-bars (Twister 20 mm x 0.5 mm, 

Gerstel). Bars were subsequently analysed using a gas chromatography system Agilent 7890A 

coupled to an Agilent 7000 triple quadripole mass spectrometer (Agilent Technologies) and 

equipped with a Thermal Desorption Unit (TDU) combined with a Cooled Injection System 

Fig.1 : Sampling and caging sites of juveniles flounders in Canche and Seine estuaries. 
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(Gerstel). The GC column is a Restek Rxi-5ms (30m, 0.25 mm, 0.25 µm). Thermodesorption 

and GC-MS/MS conditions were as previously described. Analytes were quantified relatively 

to deuterated compounds using a calibration curve ranging from 0.01 ng to 30 ng per bar. A 

mean sediment water percentage of 81% was measured by drying samples at 50°C until the 

mass remained constant. Results are expressed as ng analytes/g dry weight (d.w.). Limits of 

quantification (LOQ) were calculated by the calibration curve method (Shrivastava et al, 2011) 

and limit of detection (LOD) were estimated by dividing LOQ by 3. Analytical quality control 

was made using the Standard Reference Materials 1974c “Organics in Mussel Tissue (Mytilus 

edulis)” provided by the National Institute of Standards (SRM) and Technology (NIST, 

Gaithersburg, USA).  

Genotoxicity 

 Blood samples diluted in cryopreservative buffer (1/100; 250 mM sucrose, 40 mM 

trisodium citrate, 5 % dimethyl sulfoxide, pH 7.6, adjusted with 1 M citric acid) were rapidly 

thawed before the Comet assay, cell density was adjusted to 2.104 cells/μl of cold phosphate-

buffered saline. Cell viability was checked by the Trypan blue exclusion method and was found 

to be >90 %. The Comet assay was performed on flounder erythrocytes according to the 

protocol described by Singh et al. (1988) with slight modifications. Resulting DNA was stained 

with Vista Green® Dye (OxySelectTM Comet Assay, Cliniscience), and analyzed with the 

CellInsight CX5 HCS® (Thermo). 150 random cells on each slide were analyzed. % DNA Tail 

were measured for each cell. 

Shotgun proteomics 

Proteomic samples preparation  

 Individual liver were obtained from 5 fish per site, and immediately flash-frozen in 

liquid nitrogen. Frozen livers were then homogenized in 1 ml of Tris-HCl buffer (100 mM, pH 

6.8) containing 1% Protease Inhibitor Mix (GE Healthcare), using a Precellys 24 system (Bertin 

Technologies). The supernatants were removed by centrifugation (12 000 g, 15 min, 4°C) and 

then incubated at ambient temperature for 30 min with 1% DNase mix (GE Healthcare). Total 

protein contents were determined using DC protein assay kit (biorad) in triplicate.  

 Before trypsin digestion, proteins were reduced by 2.5 mM dithiothreitol (1 h, 60 °C) 

and then diluted with 20 mM ammonium bicarbonate to a volume of 18 μL. Samples were 

alkylated with a 10 mM iodacetamide solution (10 min in darkness at 37 °C). Proteolytic 
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digestion was done by sequencing grade modified trypsin (Promega) (16 h, 37 °C). The 

digestion reaction was stopped by adding 10% formic acid to a 1% final concentration, and 

dried in Speed-Vac. Samples were reconstituted in 15 μL 0.1% formic acid. Peptides were 

desalted and purified by solid phase extraction using μC-18 ZipTip (Merck Millipore, 

Darmstadt, Germany). Peptide concentration in the serum samples was determined using a 

NanoDrop at 280 nm (NanoDrop2000, Thermo Scientific, USA).  

Q exactive HF analysis 

 The cleaved peptides (5 μL injection contained 2 μg peptide lysate) were separated on 

Ultimate 3000 RSLC nano system (Thermo Scientific) over a 100-min linear gradient from 4% 

B to 55% B (A: 0.1% formic acid in MS-grade water; B: 80% acetonitrile, 0.1% formic acid in 

MS-grade water) and eluted peptides were online analyzed by a Q Exactive HF mass 

spectrometer (Thermo Scientific) run at TopN = 20 cycle, with full scans at a resolution of 

60,000 and most intense peaks (charge state 2–7) being selected for fragmentation 

(normalized collision energy at 28%) and subsequent MS/MS (resolution 15,000) 

measurements. Dynamic exclusion of previously measured precursor ion m/z values was set 

to 30 s.  

 The recorded MS/MS spectra were searched with MASCOT against the Paralichthys 

olivaceus full proteome database (Shao et al., 2017), with the following parameters: tryptic 

peptides with a maximum of 2 miscleavages during proteolytic digestion, a mass tolerance of 

5 ppm on the parent ion and 0.02 Da on the MS/MS, fixed modification for 

carbamidomethylated Cys (+57.0215) and variable modification for oxidized Met (+15.9949). 

All peptide matches with a peptide score above its query threshold set at p ≤ 0.05 with the 

database and rank 1 were parsed using the IRMa 1.31.1c software (Dupierris et al., 2009). A 

protein was considered validated when at least two different peptides were detected. False-

positive identification of proteins was estimated using a reverse decoy database as below 

0.1% with these parameters. The mass spectrometry proteomics data have been deposited in 

a public repository at the ProteomeXchange Consortium 

(http://proteomecentral.proteomexchange.org) via the PRIDE partner repository (Martens et 

al., 2004). 

 The number of MS/MS spectra per protein (spectral counts) was determined for the 

five animals and the two technical replicates of each of the three sites. The protein 
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abundances were compared for each Seine estuary site to the Canche one. For each of these 

comparisons, the list of non-redundant proteins detected among the three corresponding 

datasets was established. The total spectral count of each polypeptide was used to rank the 

proteins from the highest to the lowest detection intensities. The statistical protein variation 

among the replicate samples of the two one-to-one comparisons was calculated using the T-

Fold option of the PatternLab 2.0 software (Carvalho et al., 2008). This module allows 

normalizing the spectral count datasets, calculating the average fold changes with statistics (t-

test), and estimating the resulting theoretical false discovery rate. MS/MS data were compiled 

in Excel (Microsoft) and converted for PatternLab with an Excel home-designed macro. 

Normalization was done taking into account the total number of spectral count for each 

sample, taking at least two readings per protein. Parameters for the comparisons were as 

follows: minimum fold change of 1.5, minimum p-value of 0.05 and BH-FDR Alfa of 0.15.  

 For functional analyses, the sequences of the deregulated proteins were retrieved by 

using the Batch Entrez module available at www.ncbi.nlm.nih.gov. The four different subsets 

of proteins, corresponding to proteins up-and down-accumulated in fish encaged in the Rouen 

and Fosse Nord sites, were then submitted to EggNOG 4.5.1 (Szklarczyk et al., 2016) and 

Blast2GO basic (Götz et al., 2008) for functional re-annotation, Gene Ontology (GO) and 

Cluster of Orthologous Group (COG) analyses. All results were carefully manually examined 

and corrected when necessary. 

 
Results and discussion 

Pollutants analysis 

 The Seine estuary is located downstream from some of the French largest urban areas, 

and is known as one of the most polluted estuaries in France. By contrast, the Canche estuary 

is located downstream of a protected natural reserve, and is most often considered a pristine 

ecosystem. Our first objective was to determine the actual pollution status of these 

ecosystems, by assessing the concentrations of many metals and organic pollutants in the 

three caging sites, two located in the Seine estuary, i.e. Rouen and Fosse Nord, and one 

located in the Canche estuary.      

 Analysis of the sediments collected in each of the three estuaries (Table 1) showed 

higher concentrations in Rouen for all of the measured metals (Ag, Cd, Hg, Hg, Mo, Co, Cu, Ni, 

Pb, V, Cr, Zn, Ba, Mn). The highest concentrations were observed for Manganese (533.1 ng.g-

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
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1), Zinc (331.5 ng.g-1), and Barium (264.2 ng.g-1). Copper and Lead were also present in high 

concentrations at the Rouen site (100.1 ng.g-1 and 93.0 ng.g-1, respectively). 

  

Surprisingly, most of the assayed metals were found in greater abundance in Canche 

sediments than in the Fosse Nord ones (Table 1). Molybdenum, vanadium and manganese 

have two to three times higher levels of Canche, and metals such as Zinc, Copper, Silver, 

Chromium and Cobalt displayed three to five times higher concentrations.  

 

Regarding organic pollutants, i.e. PAHs, PCBs and PBDEs, we found the lowest 

concentrations in the Canche estuary (Fig. 2).  

The values measured in the sediments of our control site were 4,844 ng.g-1 for PAHs, 96 

ng.g-1 for PCBs, and 3.6 ng.g-1 for PBDEs. Expectedly, the Rouen site showed the highest 

concentrations (Fig.2) of PCBs (323.3 ng.g-1, i.e. more than 3 times the concentrations 

measured in Canche) and PAHs (7,418.6 ng.g-1, almost twice those found in Canche). The Fosse 

Nord sediments also showed a high concentration of PCBs (246.6 ng.g-1), but PAHs levels very 

close to that measured in the Canche estuary (4,205.4 ng.g-1). We also measured PBDEs in the 

  Ag Ba Cd Co Cr Cu Hg Mn Mo Ni Pb V Zn 

Canche 0.34 142.5 0.37 4.43 27.73 6.77 0.34 169.53 0.34 7.62 11.59 26.88 38.26 
Fosse Nord 0.12 127.5 0.38 1.55 6.77 2.34 0.27 83.30 0.23 8.59 9.30 10.68 11.26 
Rouen 7.13 264.26 2.76 12.06 79.23 100.14 0.65 533.14 0.99 37.7 93.02 63.67 331.54 

 Table  1 :  Metal concentrations (in ng.g-1) in sediment, for the three caging sites 

Fig.  2 : PAH, PCB and PBDE (in ng.g-1) concentrations in sediment of Canche (C ) , Fosse 
Nord (FN) and Rouen (R ).  
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three estuaries. For these specific pollutants, we found the higher concentrations in the Fosse 

Nord site, with concentrations more than 4 times higher than in Canche (16.4 ng.g-1 vs 3.6 

ng.g-1) (Fig.2), while intermediate concentrations were measured at the Rouen site (8.5 ng.g-

1). The organic contamination in the Seine estuary, using the Canche as a reference, therefore 

leaves no doubt.  

Phenotypic indicators 

 The exposure of organisms to environmental disturbances, including the presence of 

xenobiotics, generally results in phenotypic consequences, which can be used as indicators of 

environmental quality when assessed in sentinel species. Among the commonly assayed 

phenotypes, the condition index aims to represent the impact of environmental conditions on 

animal fitness. Another indicator, the RNA/DNA ratio, is a good proxy of the cellular activity. 

Finally, as exposure to xenobiotics affect the integrity of genetic material, genotoxicity tests 

are also often used as biomarkers to quantify the effects of pollution. 

 In this context, animals primarily fished in the Canche estuary were subjected to 

encagement in the three sites studied, i.e. the Canche itself, and the Rouen and Fosse Nord 

sites of the Seine estuary, and exposed for one month to the specific environmental conditions 

of the studied sites.  

 The best condition index (Fulton index, K) was found for fish caged in the Canche 

estuary (Fig. 3); however the differences with the fish caged in Rouen or Fosse Nord were very 

small, probably due to the short duration (1 month) of the experiment. Regarding the 

RNA/DNA ratio, the cell activity seemed to be higher for fish caged in Rouen vs in Canche and 

Fosse Nord (Fig. 3), a significant difference being only detected between Rouen and Canche. 

 Genotoxicity can be very efficiently assessed by using the COMET tests (Tice et al., 

2000). Unsurprisingly, animals encaged at the Rouen site showed the highest level of DNA 

damages (Fig. 3). Nevertheless, it should be noted that a very significant level of genotoxicity 

was also observed in fish maintained in the Canche estuary, while the lowest level, albeit 

already significant, was observed in the Fosse Nord encaged fish. The loss of genetic integrity 

in the Canche estuary could come: (1) from the high concentration of PAHs measured at this 

site and/or (2) from the reduced average depth of the cages in Canche vs Seine (respectively 

3 m vs 8 m). We suggest that the limited cage depth in the Canche estuary could expose fish 

to possible thermal stress during sunny conditions at the end of summer; this stress could 
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impact fish DNA integrity. We consider that the water temperature during the same season is 

probably more stable in the deeper cages of the Seine estuary. 

 

Shotgun proteomic approach 

 One of the most spectacular phenotypes in organisms subjected to adverse 

environmental conditions is a deep reprogramming of genetic and protein expression, that 

can be studied by global transcriptomic and proteomic approaches. In particular, proteomics 

can provide a better understanding of how organisms adapt their metabolism to counter the 

harmful effects of stress on cellular functions. Conversely, it can be assumed that the proteins 

expressed by an organism in a given ecosystem do reflect, to some extent, the environmental 

conditions in which its live. Therefore, we have here developed a global shotgun proteomic 

approach which aimed at characterizing the proteins differentially expressed in the livers of P. 

flesus caught in the Canche estuary, but having undergone a 1-month encagement in each of 

the three estuarine sites covered by this study.   

 In total, almost 3 million MS/MS spectra (2,980,656) were recorded, with an average 

of 74,516 MS/MS spectra per run. All conditions were in triplicate. We analysed these spectra 

against the protein database of Paralichthys olivaceus, a flatfish species closely related to P. 

flesus with a fully sequenced genome (Shao et al., 2015), and we could assign a total of 

853,691 spectra to peptide sequences. The full data are recorded in Table S1 (Supplementary 

data). On average, about 21,000 MS/MS spectra per run could be interpreted, i.e. an 

Fig. 3 : Phenotypic indicators results, Fulton Index (K), COMET test with DNA tail, and RNA/DNA 
ratio in Canche (C ), Fosse Nord (FN) and Rouen (R )   
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attribution rate of 28%, which is quite usual for a non-model organism and the use of a 

heterologous protein database. In total, no less than 3,761 proteins could be identified, 

including 2,511 certified by at least 2 different peptides (Table S2), on which the comparative 

statistical analysis was carried out using the PatternLab software. The analyses were carried 

out in pairs, each time using the fish caged in the Canche estuary as a reference, and applying 

a p value of 0.05, and an amplification (or reduction) factor of 1.5 as the thresholds of 

significance.  

 The comparison showed that the fish encaged in Rouen accumulated 180 proteins, and 

down-accumulated 311 proteins, as compared to those encaged in the Canche estuary. 

Regarding the fish encaged in the Fosse Nord site, 82 proteins were found to have increased 

abundance and 458 were down-accumulated in this condition. Since Rouen and Fosse Nord 

are two sites in the same estuary, one could have thought that part of the response would be 

common. In agreement, 31 proteins were found to be increased, and 131 proteins decreased 

in both sites. Very few proteins showed divergent result between the two sites; indeed, 8 were 

increased in Rouen and decreased in Fosse Nord, while 2 showed a reverse expression profile 

(decreased in Rouen and increased in Fosse Nord). 

 

Functional analysis of deregulated proteins 

 Functional analysis makes it possible to visualize the main modifications and 

orientations of the metabolism under the different experimental conditions. To this end, the 

various protein subgroups were re-annotated using Blast2GO and EggNOG (Conesa et al., 

2005; Powell et al., 2014) software, followed by a careful manual re-examination. Results 

presented in the Figure 4 show the number of proteins assigned to the different Cluster of 

Orthologous Group (COG) categories. They show that the main categories accumulated in fish 

caged in Rouen were related to the transport and metabolism of lipids (I), amino acids (E) and 

carbohydrates (G), as well as energy production and conversion (C). Concerning the Fosse 

Nord site, a single category clearly dominated the subgroup of accumulated proteins, i.e. the 

category transport and metabolism of amino acids (E). It was followed by the categories I (lipid 

metabolism and transport) and C (energy production and conversion). For down-accumulated 

proteins, the result were also very clear in fish encaged in Fosse Nord, with three clearly 

dominant categories, i. e. translation, ribosomal structure and biogenesis (J), suggesting an 
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overall depression of translational activity in cells, followed by categories O (PTM, protein 

turnover and chaperones) and U (intracellular trafficking), both related to protein processes 

and functioning. In the fish encaged in Rouen, the latter two categories were also affected, 

but the overall changes appeared more diversified. Indeed, the category RNA processing and 

modification (A) seemed to be the most reduced, and categories T (signal transduction 

mechanisms) and Z (cytoskeleton) also appeared to be affected. 

These results are particularly interesting. Bearing in mind that the two polluted sites are in the 

same Seine estuary, but that the Rouen site has more metal and organic contamination (PCBs 

and PAHs), while the Fosse Nord site mainly contains PBDEs, we can expect common effects 

and different effects on fish encaged at the two sites. Going deeper into the mechanisms, we 

can see more precisely how fish manage these different situations.  

Fig. 4 : Pie charts representing the main Cluster of Orthologous Group categories that are up-regulated and 
down-regulated in Rouen- (left) and Fosse Nord- (right) encaged fish compared to encaged fish in Canche : 
metabolism of lipids (I), amino acids (E), carbohydrates (G), energy production and conversion (C), RNA 
processing and modification (A), intracellular trafficking (U), signal transduction mechanisms (T), PTM, 
protein turnover and chaperones (O), and translation, ribosomal structure and biogenesis (J) 
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Table 2: List of deregulated proteins potentially related to xenobiotics metabolism in Rouen and/or Fosse Nord encaged fish.  
            Rouen vs Canche   Fosse Nord vs Canche 

Accession Function COG1 GO2 
Mascot 
score 

coverage Tfold p value 
PatternLab 

Class3 
  Tfold p value 

PatternLab 
Class3 

XP_019950625.1 NADPH--cytochrome P450 reductase  C - 627 15.6 1.85 1.29E-03 Blue   -1.22 2.02E-01 Red 
XP_019935791.1 cytochrome P450 1A1  Q + 391 14.8 4.26 9.53E-04 Blue   1.43 1.57E-01 Red 
XP_019957767.1 cytochrome P450 2B4-like isoform X1  Q - 248 8.0 -1.21 1.18E-01 Red   -2.21 2.33E-04 Blue 
XP_019957775.1 cytochrome P450 2F2-like  Q - 282 7.8 1.38 1.64E-01 Red   -2.43 1.39E-02 Blue 
XP_019943823.1 cytochrome P450 2G1-like  Q + 580 18.0 2.48 1.29E-05 Blue   1.30 1.88E-01 Red 
XP_019943606.1 cytochrome P450 2G1-like  Q + 540 13.1 1.90 1.14E-04 Blue   1.29 7.11E-02 Red 
XP_019936551.1 cytochrome P450 2J2-like isoform X1  Q - 131 7.8 1.00 5.00E-01 Red   -2.00 4.07E-02 Blue 
XP_019936553.1 cytochrome P450 2J5-like  Q - 258 12.9 -1.46 3.21E-02 Orange   -3.17 2.20E-04 Blue 
XP_019957326.1 cytochrome P450 2K1-like  Q - 138 8.5 1.37 4.01E-02 Orange   -1.86 3.21E-02 Blue 
XP_019948310.1 cytochrome P450 4B1  Q + 120 7.8 2.00 3.61E-02 Blue   1.00 5.00E-01 Red 
XP_019962049.1 cytochrome P450 4V2  Q - 398 15.0 2.16 3.63E-03 Blue   1.84 5.27E-03 Blue 
XP_019936740.1 dimethylaniline monooxygenase [N-oxide-forming] 5-like  Q + 420 11.9 2.10 5.45E-05 Blue   1.44 2.90E-02 Orange 
XP_019947084.1 epoxide hydrolase 1  S + 163 11.2 2.17 3.96E-03 Blue   1.28 2.55E-01 Red 
XP_019965709.1 amine oxidase [flavin-containing]  Q + 499 19.7 2.11 8.07E-04 Blue   1.14 3.15E-01 Red 
XP_019940417.1 alcohol dehydrogenase 1-like  Q + 807 26.3 1.53 2.84E-04 Blue   1.17 7.44E-02 Red 
XP_019957877.1 aldehyde oxidase isoform X1  F + 1309 21.5 1.86 3.84E-03 Blue   1.16 2.80E-01 Red 
XP_019943023.1 mycophenolic acid acyl-glucuronide esterase, mitochondrial  S - 183 15.2 1.15 3.12E-01 Red   1.95 2.32E-03 Blue 
XP_019960923.1 quinone oxidoreductase  Q + 462 28.7 -1.59 3.49E-04 Blue   -1.06 2.64E-01 Red 
XP_019947438.1 glutathione S-transferase A4-like  O + 283 27.3 1.69 2.94E-03 Blue   1.26 7.34E-02 Red 
XP_019946255.1 glutathione S-transferase A-like  O - 157 17.0 5.29 5.01E-04 Blue   2.21 1.29E-01 Green 
XP_019950413.1 glutathione S-transferase omega-1  O* - 83 6.3 1.00 5.00E-01 Red   2.36 1.72E-02 Blue 
XP_019969171.1 UDP-glucuronosyltransferase 2A1-like, partial  C, G + 102 3.2 1.00 5.00E-01 Red   -1.75 2.34E-02 Blue 
XP_019954821.1 UDP-glucuronosyltransferase 2A2-like  G* + 176 8.1 1.77 3.01E-04 Blue   -1.30 9.39E-02 Red 
XP_019952519.1 UDP-glucuronosyltransferase 2C1-like isoform X1  G* + 261 7.5 2.35 8.52E-04 Blue   1.04 4.31E-01 Red 
XP_019969103.1 UDP-glucuronosyltransferase-like  G* + 100 6.2 2.33 4.78E-03 Blue   -1.25 3.00E-01 Red 

XP_019956774.1 
bifunctional 3'-phosphoadenosine 5'-phosphosulfate synthase 
1  F + 148 5.6 -1.82 5.14E-02 Green   -2.00 4.61E-02 Blue 
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XP_019952229.1 
bifunctional 3'-phosphoadenosine 5'-phosphosulfate synthase 
2  F - 184 8.0 -1.09 3.44E-01 Red   -3.36 1.06E-04 Blue 

XP_019953221.1 3'(2'),5'-bisphosphate nucleotidase 1  F + 483 31.2 -1.62 1.00E-02 Blue   -1.21 1.39E-01 Red 
XP_019934383.1 3-oxo-5-beta-steroid 4-dehydrogenase-like  I* - 353 29.6 2.28 2.81E-03 Blue   1.44 1.89E-01 Red 
XP_019953837.1 adenylate kinase 4, mitochondrial  F + 133 10.6 1.06 4.35E-01 Red   3.00 2.49E-03 Blue 
XP_019954768.1 betaine--homocysteine S-methyltransferase 1  E - 1248 50.4 -1.10 1.37E-01 Red   -1.52 1.22E-04 Blue 
XP_019956435.1 betaine--homocysteine S-methyltransferase 1-like  E - 508 27.2 5.00 1.78E-05 Blue   2.52 1.75E-03 Blue 
XP_019954766.1 betaine--homocysteine S-methyltransferase 1-like  E - 1608 61.1 1.19 1.10E-01 Red   -1.74 1.89E-03 Blue 
XP_019956582.1 S-adenosylmethionine synthase isoform X1  H + 606 26.3 -3.84 1.68E-04 Blue   -2.11 2.25E-03 Blue 
XP_019935095.1  adenosylhomocysteinase 2-like isoform X1   H - 157 3.3 1.00 5.00E-01 Red   4.20 4.27E-03 Blue 
XP_019958954.1 cystathionine beta-synthase-like   E - 882 31.1 1.01 4.68E-01 Red   1.84 6.23E-06 Blue 
XP_019944627.1 choline dehydrogenase, mitochondrial  C - 580 17.7 2.35 2.61E-03 Blue   1.74 2.75E-02 Blue 
XP_019959810.1 hepatocyte nuclear factor 4-alpha isoform X1  K + 190 11.0 -3.58 6.62E-06 Blue   -2.26 2.31E-04 Blue 
XP_019955942.1 long-chain-fatty-acid--CoA ligase 1-like isoform X1  I + 119 5.3 2.10 3.04E-02 Blue   1.00 5.00E-01 Red 
XP_019938496.1 L-xylulose reductase  Q + 168 13.9 1.54 1.65E-02 Blue   1.18 2.46E-01 Red 
XP_019938467.1 PHD finger-like domain-containing protein 5A  K + 201 33.6 -2.62 1.04E-03 Blue   -1.26 1.30E-01 Red 
XP_019962483.1 thromboxane-A synthase-like, partial  Q + 112 9.7 1.78 3.05E-02 Blue   -1.15 3.11E-01 Red 
XP_019961561.1 uncharacterized protein LOC109641517 isoform X2  Q + 286 26.0 -1.83 3.31E-04 Blue   -1.74 4.90E-03 Blue 
1: COG, Cluster of Orthologous Groups; all assignations were manually checked; asterisked categories were manually changed. 
2: GO, Gene Ontology. + and – refer to proteins that were assigned at least one of the GO terms related to xenobiotics metabolism, i.e. GO:0006805 (xenobiotic 
metabolic process) or GO:0042178 (xenobiotic catabolic process) or GO:0042908 (xenobiotic transport) or GO:0052697 (xenobiotic glucuronidation) or GO:0009410 
(response to xenobiotic stimulus) or GO:0071466 (cellular response to xenobiotic stimulus) 
3: PatternLab's classes as given by the TFold module; Only the Blue class identifications meet both the fold (≥1.5) and statistical criteria (p value ≤0.05). Orange, green 
and red ones were thus disconsidered.
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Deregulation of xenobiotic metabolism 

 As a rule, organisms react to the presence of xenobiotics by setting up excretion 

systems, and/or by activating metabolic systems, which are often non-specific or with very 

low specificity, aiming at increasing the water solubility of chemical compounds. The latter 

metabolic mechanisms are generally classified into Phase I and Phase II detoxification 

processes (Lee et al., 2015).  

 The Phase I mechanisms usually involve chemical reactions of hydrolysis, reduction and 

oxidation, exposing or introducing a functional group (-OH, -NH2, -SH or -COOH) increasing the 

reactivity and hydrophilicity of the molecule. One major protein system involved in these 

reactions is represented by Mixed Function Oxidases (MFO), which require the coordinated 

action of a cytochrome P450 protein, together with a NADPH-Cytochrome P450 Reductase. 

These systems are often used to assess the ecotoxicological status of ecosystems, by 

measuring ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity, which is a recognized biomarker of 

the presence of pollutants such as PAHs, PCBs and dioxins for example.  

 It is noteworthy that one NADPH-Cytochrome P450 Reductase is significantly positively 

deregulated in fish caged in Rouen, as well as 5 different isoforms of Cytochrome P450, which 

show very important induction factors (from 7.8 to 18 fold; Table 2) In fact, no less than 10 

different cytochrome P450 isoforms are deregulated in our study. 4 are specifically, and 

significantly positively deregulated in Rouen, 1 is positively deregulated in fish from both the 

Rouen and the Fosse Nord sites, while 4 see their specific expression significantly decreased 

in the Fosse Nord site. Cytochromes P450 belong to a large family of enzymes, not only related 

to the metabolism of xenobiotics, but also to some normal cellular metabolisms such as 

biosynthesis and catabolism of steroid hormones, bile acids, fat-soluble vitamins, fatty acids 

and eicosanoids. For example, thromboxane A synthase, which is also accumulated in Rouen 

fish, is a P450 dependent enzyme involved in the metabolism of prostaglandin H2. 

Interestingly, only the 4 isoforms significantly positively deregulated in Rouen were assigned 

the GO term 0006805, "xenobiotic metabolic process". It is likely that only these 4 isoforms 

are actually related to high concentrations of PAHs and PCBs, while the others, especially 

those negatively regulated in the Fosse Nord encaged fish, are related to the general 

metabolism of the European flounder.  
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 Other enzymes induced in fish from Rouen are also clearly associated with phase I 

reactions. In particular, dimethylaniline monooxygenase is a dependent NADPH flavoprotein 

involved in the oxidation of many xenobiotics, drugs and pesticides, and epoxide hydrolase, 

which converts epoxide groups (often generated by MFOs) into diol, are also enzymes typically 

linked to phase I reactions. Other oxidases such as amine oxidase and aldehyde oxidase that 

were found accumulated in Rouen could also catalyze Phase I reactions. 

 We also observed a number of proteins related to Phase II reactions induced in fish 

encaged in the Seine estuary. For example, three glutathione S-transferases were evidenced 

in our study, of which two were accumulated in the fish caged in Rouen, while the third one 

was accumulated in Fosse Nord fish. Like cytochrome P450, GSTs are an important family of 

proteins that play an essential role in the normal metabolism of cells, more specifically in cell 

redox homeostasis and adaptation to oxidative stress. Only a few are directly involved in the 

detoxification of xenobiotics; they act by conjugating a glutathione molecule on xenobiotics, 

thus increasing their water solubility.  

 Interestingly, in a relatively recent proteomic study (Galland et al., 2015), we showed 

that P. flesus accumulated GST during an experimental exposure to a mixture of PAHs and 

PCBs reflecting the Seine contamination. This GST accumulation was related to the 

concomitant increase in many enzymes involved in the methionine cycle and the synthesis of 

cysteine, which is a precursor of glutathione. Here again, we found some enzymes belonging 

to this cycle, such as an isoform of betaine homocysteine methyltransferase (BHMT) strongly 

induced in both Rouen and Fosse Nord fish, while two other isoforms of the same enzyme 

BHMT were down-accumulated in the fish encaged in Fosse Nord. Concomitantly, an S-

adenosyl-methionine synthase was down-accumulated under both conditions. Interestingly, 

two other proteins related to this metabolism, i. e. cystathionine beta synthase, involved in 

the synthesis of cysteine, which is one of the precursors of glutathione, as well as 

adenosylhomocysteinase, which is important to feed the homocysteine pool in the cell, were 

found in the Fosse Nord fish.     

 Phase II metabolism involves conjugation reactions with glutathione, but also with 

other molecules such as glucuronic acid or sulfates. The addition of glucuronic acid to a 

xenobiotic molecule requires the enzyme UDP-glucuronosyl transferase. In our study, no less 

than 4 isoforms of this enzyme were found deregulated. 3 were accumulated by fish encaged 

in Rouen, while one was found to be decreased in Fosse Nord. Interestingly, the latter was not 
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assigned any GO term related to xenobiotics (unlike the others which were all assigned the 

GO:0006805 term, i.e. xenobiotic metabolic process), and could thus be linked to another 

metabolism. Regarding sulfatation mechanisms, only one protein was shown deregulated, but 

negatively, in the Fosse Nord site. This protein is a 3'-phosphoadenosine 5'-phosphosulfate 

(PAPS) synthase, responsible for the activation of sulfate necessary for its conjugation. No 

sulfotransferase was observed. Nevertheless, the sulfotransferases involved in these Phase II 

reactions are generally known non-inducible proteins (Stanley et al., 2005 ).   

 Beyond these Phase I and II reactions, which are relatively well documented, many 

other proteins could be involved in xenobiotic metabolism.  Indeed, xenobiotics are by nature 

very diversified molecules that have been very recently introduced into natural ecosystems 

(as a result of industrialization). As a consequence, almost no co-evolution occurred between 

these compounds and the organisms exposed to them, and very few cellular and molecular 

mechanisms are actually specific to a particular class of xenobiotics. Thus, the observed 

deregulation of many proteins associated with amino acids-, secondary metabolites- or lipids- 

metabolisms could either be a consequence, or an adaptations, to metabolize xenobiotics. For 

example, 3-oxo-5-beta-steroid 4-dehydrogenase is an enzyme involved in the conversion of 

cholesterol into bile acids or steroid sex hormones. It is questionable whether the 

overexpression of this protein in fish encaged in the Rouen site is a consequence of exposure 

to molecules resembling its substrates, or whether this overexpression could generate 

endocrine disrupting effects. Specifically regarding endocrine disruption, we have not seen 

any usual markers such as vitellogenin or related proteins. Nevertheless, our results suggest 

that the liver cells of fish encaged in polluted sites encounter major changes of intracellular 

signal transduction systems (Figure 4), especially at the Rouen site, which is likely to generate 

phenotypes related to endocrine perturbations.   

 

General perturbation of the cell metabolism 

 A major modification pointed out by our study concerns the deregulation of carbon 

and energy metabolism in fish encaged in polluted sites. Examining more precisely the 

proteomic modifications in the fish encaged in Rouen, we observed an accumulation of the 

enzymes involved in the degradation of glycogen, but also of almost all the enzymes involved 

in the glycolytic pathway, and many enzymes involved in the tricarboxylic acid cycle, and in 



CHAPITRE V :Réponses de poissons encagés, analysées par la protéomique : caractérisation de l’état 
écologique à micro-échelle 

161 
 

the mitochondrial electron transport chain. A large number of enzymes involved in the 

biosynthesis of fatty acids were also accumulated.  

 In the fish encaged at the Fosse Nord site, we did not find such deregulations. The 

metabolism even seems to go in the opposite direction regarding glycolysis and fatty acid 

synthesis. For example, the two Fatty Acid Synthase induced in Rouen revealed down-

accumulated in Fosse Nord. On the other hand, as in Rouen, we observed a sharp decrease of 

several subunits of a V-type proton ATPase, a proton pump which is not, to our knowledge, 

involved in energy metabolism, but in the maintenance of pH homeostasis of organelles. This 

deregulation could be linked to the strong disturbance of the Golgi apparatus suggested by 

the many proteins assigned to the COG category "Intracellular trafficking, secretion, and 

vesicular transport", most of which being related to the functioning of the Golgi apparatus. 

 The most significant point at Fosse Nord concerned translation, as more than 100 

proteins related to translation, ribosomal structure and biogenesis were down-accumulated, 

thus suggesting a general inhibition of the cell translational system. Similar response has 

already been described in response to a variety of stressing situations (Brostrom et al., 1996, 

von Born et al., 2018). In these situations, mRNAs are generally stored in specific structures, 

the so-called "stress granules", which include both poly(A)+ mRNA, ribosomal proteins (mainly 

40S ribosomal subunits), eIF elongation factors, and PABP (polyadenylate binding protein, 

many elongation factors) (Kedersha et al, 1999; 2002; Kimball et al, 2003; Mazroui et al, 2006; 

Anderson & Kedersha 2006). Most of these proteins reveal decreased in our study. On the 

other hand, some stress markers, such as the HSP70 and other protein chaperones, 

peroxiredoxin, or proteins associated with proteasome function and more generally with 

stress-induced protein recycling (e. g. ubiquitin carboxyl-terminal hydrolase, proteasome 

subunits and proteasome regulatory subunits), are also significantly decreased in polluted 

area. This result is quite difficult to interpret, because the presence of xenobiotics is known to 

cause stress at the cellular level, and most of these protein markers (HSPs, oxidative stress 

proteins and proteasome) are generally described as accumulated under such conditions (Kim 

& Kang, 2016; Wong & Do, 2017). At this time, we wonder if the caging by itself could, for 

different reasons, induce a situation of significant – and rather unpredictable – stress for fish. 

We are now working on this hypothesis to determine the specific effect of experimental 

conditions, on the fish encaged in our reference site of the Canche. As suggested previously, 

a possible thermal stress linked to the reduced depth of the Canche cages could impact the 
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fish in this “reference system”, thus explaining possible higher levels of HSPs, oxidative stress 

proteins and proteasome, in Canche vs Seine. 

 Finally, a notable point is the impact of the encagement in polluted sites on the defence 

mechanisms of fish, especially their immunity. Indeed, we observed in both sites a decrease 

in several complement proteins (1Q, C3, C5), but also in proteins linked to platelet aggregation 

(coagulation factor X, fibrinogen, fibronectin, antithrombin), which could have a deleterious 

effect on the ability of fish to defend themselves against possible pathogens.  

 

Concluding remarks 

 In this study, we collected European flounders from the Canche estuary, an estuary 

close to a protected area known to be essentially free of pollutants. These fish were encaged 

for one month in the same estuary, used as the control, and in two different sites in the Seine 

estuary, showing very contrasted levels of pollution. Determining pollutants in the sediments 

of the three sites, we showed very high contamination levels of metals, PAHs and PCBs in the 

Rouen site, whereas the Fosse Nord site was mainly polluted by PBDEs. The proteomic 

phenotypes of fish encaged in the polluted sites, as compared to those encaged in the Canche 

estuary, revealed major changes in the general cellular functioning, including e.g. increase in 

energy metabolism and fatty acid synthesis in Rouen, a general depletion of the translational 

system, more strongly marked at the Fosse Nord site, and an overall impact on signal 

transduction processes and intracellular traffic processes, that should be related to a general 

malfunction of the Golgi apparatus. In order to better interpret these data, we are currently 

evaluating the impact of caging on the overall physiology of these fish. Beyond these general 

changes, we have seen an increase in many proteins clearly associated with the detoxification 

mechanisms of xenobiotics, both Phase I and Phase II mechanisms. The increase in these 

proteins was mainly observed in the fish encaged in Rouen, in strong agreement with the 

pollution data we acquired for this site.   
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1. Cadre général des travaux sur les systèmes estuariens et grandes 
questions abordées dans cette thèse 

Les milieux estuariens présentent de forts enjeux écologiques et économiques. Ils abritent 

une biodiversité importante et rendent par ailleurs des services écosystémiques considérables 

à l’espèce humaine (biotransformation des nutriments et des molécules polluantes, régulation 

des crues, voies de navigation majeures, zones pour la pêche professionnelle et pour les 

activités de loisir, …). Néanmoins, ces milieux caractérisés par une forte variabilité 

hydroclimatique naturelle sont aussi soumis aux changements globaux (réchauffement 

climatique, altération des débits fluviaux) et aux contraintes locales liées aux activités 

anthropiques (contamination chimique, dégradation des habitats, surexploitation des 

espèces, …). L’étude de ces milieux complexes et de leur faune associée est d’un intérêt 

majeur pour mettre en place des mesures de gestion appropriées pour assurer la pérennité 

de leur fonctionnement écologique. 

Notre travail vise à explorer la vulnérabilité de populations de poissons estuariennes, soit 

la capacité de ses populations à se maintenir dans un environnement changeant. Nous nous 

sommes basés, en démarrant cette étude, sur les travaux menés sur le flet par le Laboratoire 

LEMAR durant ces 20 dernières années qui ont permis de défricher la plasticité phénotypique 

et le potentiel adaptatif de cette espèce dans des environnements contrastés. 

Dans cette thèse, l’objectif global a été d’explorer in natura les capacités des populations 

de flet à répondre à des facteurs de forçage globaux (réchauffement climatique) mais aussi 

locaux (contamination chimique) ; le but étant d’estimer le niveau de vulnérabilité des 

populations, pour tenter de caractériser l’état écologique des systèmes estuariens. Nos 

différentes approches aboutissent à une exploration de 4 grandes questions sur la réponse du 

flet aux stress environnementaux : 

- Peut-on identifier une perte de fitness individuelle par les marqueurs phénotypiques ? 

- Peut-on estimer le niveau de vulnérabilité ou de résilience des populations, par les 

approches phénotypiques et génétiques ? 

- Le monitoring actif de type « caging » permet-il de caractériser l’état écologique d’un 

estuaire à micro-échelle ? 

- Le niveau de vulnérabilité d’une population permet-il d’estimer l’état écologique du 

système estuarien ? 
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Peut-on identifier une perte de fitness individuelle par les marqueurs phénotypiques ? 
La comparaison des populations de flet in natura via une approche en bioénergétique 

nous a paru être un outil pertinent pour tester la capacité des individus à moduler leur balance 

énergétique face aux stress environnementaux. L’allocation d’énergie à différentes fonctions 

peut diverger selon les individus et/ou les conditions environnementales. En situation de 

stress croissant, la demande énergétique augmente ainsi que le coût de maintenance de 

l’organisme (Sokolova et al., 2012). La fitness des individus peut alors être affaiblie, par 

notamment une possible réduction de la croissance et/ou de l’investissement dans l’effort de 

reproduction. Notons que la perte de fitness mesurée chez des poissons juvéniles se 

manifestera potentiellement par des altérations de croissance, alors que chez les adultes elle 

s’exprimera essentiellement par la réduction du potentiel reproducteur.  

Ainsi, dans la présente étude, nous avons comparé le métabolisme énergétique de 

flets juvéniles capturés en milieux contrastés (stress thermique vs forte contamination 

chimique chronique vs milieu peu stressé) via l’expression différentielle de gènes candidats. 

Nous avons de plus couplé l’approche en bioénergétique avec d’autres outils (analyse des 

lipides membranaires, indicateurs de dommage/de défense) pour des flets adultes en 

période de post-reproduction, i.e. pour des poissons ayant épuisé une grande partie de leurs 

réserves corporelles dans l’effort de reproduction.  

L’approche en bioénergétique sur les flets juvéniles via l’étude de l’expression de gènes 

candidats s’est révélée pertinente pour caractériser les capacités d’acclimatation et/ou 

d’adaptation des individus soumis à des stress différentiels. Cette approche suggère une perte 

de fitness des individus les plus stressées (faible réserve énergétique sous condition de stress 

thermique dans le Mondego, et sous stress chimique chronique en Seine) associée à une 

activité métabolique élevée (ATP F0, COII) pour la population de Seine, et à un métabolisme 

réduit (COII, 12S) pour la population du Mondego.  

 

L’approche en bioénergétique sur les flets adultes a confirmé la perte de fitness chez 

les individus soumis à une forte contamination chimique, caractérisés par une réduction 

importante de leur réserve énergétique et une augmentation très significative de leur 

métabolisme énergétique. 
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Peut-on estimer le niveau de vulnérabilité ou de résilience des populations, par les 
approches phénotypiques et génétiques ? 

Vulnérabilité d’une population de poisson sous stress chimique chronique 

 Dans cette étude nous avons ciblé particulièrement les capacités des populations 

soumises aux stress à maintenir leurs réserves corporelles et à produire de l’énergie. La 

population sous stress chimique de Seine présente une faible variabilité interindividuelle dans 

l’expression de différents gènes majeurs chez les poissons juvéniles (COII, 12S, 18S), 

relativement aux résultats observés dans la population peu stressée de Vilaine. Nous 

suggérons que la variabilité phénotypique interindividuelle - intrapopulationnelle au niveau 

de l’expression de différents gènes candidats puisse devenir un indicateur de l’état de santé 

des populations (Devin et al., 2014). Cette faible variabilité phénotypique en Seine pourrait 

être un des facteurs explicatifs de la capacité réduite de cette population à répondre à un 

stress supplémentaire de nature thermique, relativement au potentiel de la population de 

Vilaine peu exposée aux stress environnementaux (Lavergne et al., 2015). Nous considérons 

donc que la population de Seine pourrait être en situation de risque écologique face aux futurs 

changements environnementaux, relativement à la population de Vilaine présentant un risque 

écologique faible. 

Par ailleurs, dans notre travail sur les poissons adultes (estuaire de Seine vs baie de 

Douarnenez) nous suggérons que la population de Seine aurait développé une certaine 

« capacité de résistance » (acclimatation et/ou adaptation) au stress chimique, notamment 

en modulant la composition lipidique des membranes au niveau des organelles (augmentation 

de leur teneur en sphingolipides); cette modification permettrait de mieux maintenir la 

fonctionnalité des membranes et ainsi d’optimiser le fonctionnement du métabolisme 

énergétique, comme la gestion du stress oxydant. Nous montrons cependant que si cette 

population de Seine présente manifestement un potentiel de résistance au stress chimique, 

le coût physiologique de cette « adaptation » est vraisemblablement fort ; il se traduit ainsi 

par le maintien d’un métabolisme énergétique soutenu et par un niveau de réserve corporelle 

faible, très probablement liés aux besoins en ATP élevés, nécessaires pour protéger les tissus 

et réparer les dommages induits par les polluants. 

L’étude de la variabilité génétique de marqueurs neutres (microsatellites) n’a pas 

permis de détecter une perte de diversité génétique dans la population très polluée de Seine 

vs dans la population peu contaminée de Douarnenez, la diversité génétique étant identique 
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dans ces deux populations. Nous suggérons donc que la population de Seine n’a pas été 

affectée par des goulots d’étranglements successifs ; son recrutement en juvéniles serait donc 

assuré de manière pérenne par de l’autorecrutement, et/ou par des flux de gènes 

probablement importants entre les populations à l’échelle de la Manche Est. 

Vulnérabilité d’une population de poisson sous stress thermique 

Pour la population du Mondego située en limite Sud de l’aire de distribution du flet et 

donc en situation de stress thermique, les poissons juvéniles présentent comme vu 

précédemment un métabolisme énergétique réduit et maximalisent par ailleurs leur activité 

métabolique par mitochondrie (COII/12S & ATP F0/12S forts). Cette bioénergétique 

particulière pourrait avoir une certaine valeur adaptative ; elle pourrait expliquer un meilleur 

potentiel de cette population du Sud à résister à un stress thermique et hypoxique, 

contrairement à des populations de flets localisées plus au Nord, comme celles de Vilaine et 

de Boulogne (Pédron et al., 2017a, b). Cette population du Mondego présente cependant un 

risque d’extinction non négligeable, comme cela a été analysé dans notre approche en 

génétique; nous suggérons donc que son déclin démographique actuel n’est pas lié à la 

capacité réduite des poissons juvéniles à se maintenir dans les zones de nourricerie, mais 

serait expliqué par une viabilité embryo-larvaire réduite, voire par une altération de la 

fonction de reproduction chez les poissons adultes, au niveau de la Péninsule Ibérique. 

Afin d’explorer le risque écologique encouru par la population du Mondego, nous 

avons mis en place une approche démo-génétique sur cette population marginale située en 

limite Sud de l’aire de répartition du flet en Europe. Nous avons pour cela estimé la taille 

efficace de la population du Mondego, relativement à la population de Vilaine située au cœur 

de la distribution et considérée comme stable démographiquement ; notre objectif étant 

d’identifier un possible goulot d’étranglement génétique dans le Mondego. Un travail 

précédent a mis en évidence une plus faible diversité allélique chez les populations de flet de 

la Péninsule Ibérique (Lima, Mondego) relativement aux populations plus au Nord, associée à 

une variation temporelle significative des fréquences alléliques du Mondego (Pédron, 2016) ; 

cette étude suggérant un dysfonctionnement démographique de la population du Mondego 

conduisant à une forte dérive génétique. Comme vu en introduction, les goulots 

d’étranglement peuvent se solder par une perte de variabilité génétique conduisant à deux 
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situations extrêmes : la restauration ou l’extinction (Harmon & Braude, 2010 ; Steeves et al., 

2017).  

L’approche génétique développée au cours de nos travaux a ainsi mis en évidence une 

taille efficace plus réduite dans la population du Mondego vs Vilaine (respectivement de 800 

vs ∞), par la méthode du déséquilibre de liaison ; ce qui suggère l’existence d’un 

dysfonctionnement démographique dans cette population estuarienne pouvant être dû à une 

forte dérive génétique, et/ou à une histoire phylogéographique particulière. La présence d’un 

goulot d’étranglement génétique a de plus été testée et montre cependant des résultats plus 

contrastés, avec une faible diversité allélique mais pas d’excès en hétérozygote dans le 

Mondego ; elle reflète un goulot d’étranglement trop ancien, trop récent ou pas suffisamment 

marqué pour être détecté. En revanche, dès lors que la population de flet est de grande taille, 

il devient difficile de détecter le risque écologique encouru par cette population à travers 

l’estimation de sa taille efficace, comme cela a été démontré pour la population de Vilaine. 

Nous avons par ailleurs suggéré qu’une estimation pertinente de la taille efficace nécessite un 

nombre de marqueurs microsatellites voisin de 20, le nombre d’individus échantillonnés 

dépendant clairement de la taille efficace présumée de la population (soit 150 pour un Ne de 

800, et plus de 250 pour une taille plus grande).  

 

Le monitoring actif de type « caging » permet-il de caractériser l’état écologique d’un 
estuaire à micro-échelle ? 

L’expérience de monitoring actif de type « caging » permet d’analyser les réponses 

biologiques du poisson dans différents environnements, en plaçant dans les sites 

expérimentés des individus aussi « homogènes » que possible, ceci devant faciliter la 

comparaison des réponses inter-sites. Cette approche vise à explorer l’état écologique d’un 

milieu sur le fonctionnement physiologique du poisson, à l’échelle des micro-habitats. Ainsi, 

notre étude a mis en évidence le caractère fortement pollué d’un site amont Seine (Rouen) vs 

un site aval Seine (Fosse Nord), à travers notamment la sur-activation des processus de 

détoxification suite à un mois d’encagement. Le monitoring actif chez le flet est donc a priori 

très pertinent pour appréhender la qualité écologique des habitats estuariens à micro-échelle. 

Notons que l’approche en protéomique haut-débit (dite shotgun), mise en œuvre sur les foies 

des flets expérimentés en caging, s’est révélée particulièrement efficace pour identifier et 

quantifier par individu plusieurs centaines de protéines ; elle a ainsi permis d’explorer la 
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nature du stress lié à chaque site, et les réponses biologiques du poisson aux niveaux de 

nombreuses voies métaboliques. 

Le niveau de vulnérabilité d’une population permet-il d’estimer l’état écologique du 
système estuarien ? 
 La détermination du niveau de vulnérabilité des populations naturelles est un enjeu 

majeur pour cibler les mesures de conservation sur des populations d’intérêt, mais aussi pour 

tenter de caractériser l’état écologique des systèmes estuariens. Cette approche vise à 

explorer le potentiel d’une espèce ou de populations à se maintenir dans un environnement 

changeant. Ce maintien dépend de la plasticité phénotypique de l’espèce, mais aussi de ses 

capacités adaptatives face aux fluctuations de l’environnement. Ainsi, il apparaît essentiel de 

déterminer cette vulnérabilité en s’appuyant sur les variations phénotypiques de l’espèce qui 

permettent une certaine plasticité au niveau populationnel, mais aussi sur des variations 

génotypiques qui peuvent refléter des processus d’adaptation. Le flet est une espèce 

sentinelle d’intérêt majeur, de par son cycle de vie résolument estuarien. Comparer les 

réponses individuelles et populationnelles du flet dans des environnements caractérisés par 

des niveaux de stress très contrastés (chimique, thermique) permet de déterminer la 

vulnérabilité des populations. Mais cela est-il suffisant pour caractériser l’état écologique de 

ces divers systèmes estuariens ? Toutes les approches citées précédemment ont permis de 

décrire l’effet des stresseurs de l’environnement sur la population. Cette interrelation entre 

la population et le milieu environnant nous donne des indicateurs indirects de l’état 

écologique du système.  

La réponse des organismes du niveau individuel au niveau populationnel devrait être 

idéalement couplée avec une bonne connaissance : 

- sur le fonctionnement physico-chimique de l’écosystème (variations spatio-

temporelles de la salinité et de la température, du bouchon vaseux), 

- sur la distribution des différents habitats (oligohalins, méso et polyhalins), 

- sur la diversité des substrats, 

- enfin sur les apports en nutriments et sur les principaux contaminants des eaux et des 

sédiments. 

C’est donc la confrontation entre les données biologiques sur une espèce sentinelle et les 

caractéristiques de son environnement estuarien qui doit nous permettre d’aller vers une 

estimation de l’état écologique d’un estuaire. Nous suggérons que l’approche multi-estuaire 
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est d’un intérêt majeur pour comparer les réponses du poisson en habitats contrastés ; l’une 

des difficultés de cette approche est que l’on ne dispose pas forcément d’une typologie fine 

des différents stresseurs qui peuvent interagir dans les milieux estuariens. Nous suggérons 

d’intégrer aux approches biologiques ciblées (marqueurs sur l’état des réserves, la 

bioénergétique, le stress oxydant, la détoxification) des approches biologiques sans a priori 

de type protéomique et/ou transcriptomique haut débit ; les premiers marqueurs, suivis pour 

certains depuis des décennies dans les estuaires, permettent un suivi temporel de l’état du 

système, les seconds permettront d’identifier potentiellement de nouvelles sources de stress 

et de nouvelles voies métaboliques mise en œuvre par le poisson pour répondre aux stress. 

Ce type d’approche, notamment dans de petits systèmes estuariens où la nature des 

stresseurs est souvent mieux cernée, et où la diversité des habitats intra-estuariens 

disponibles pour le poisson est plus réduite relativement aux grands estuaires, devrait se 

révéler pertinente pour caractériser l’état écologique de ces différents systèmes. 

 

2. Perspectives  

Définir l’état écologique de petits estuaires à une échelle régionale 

La difficulté de la détermination de l’état écologique des estuaires provient d’une part du 

caractère naturel et changeant des estuaires (hydromorphologie, physico-chimie, biologie) 

mais aussi de la diversité des pressions anthropiques. Dans le cadre de la Directive Cadre sur 

l’Eau (DCE), il paraît important de déterminer la qualité écologique des estuaires en utilisant 

divers indicateurs (biologiques, de fonctionnalité etc…) mais aussi en utilisant des espèces 

sentinelles de ces milieux. Le flet paraît donc adapté et pertinent pour répondre à cette 

question. Tout au long de cette thèse nous avons montré par les diverses approches 

employées, que nous sommes à l’interface entre écotoxicologie et écologie du stress. L’étude 

de la réponse des poissons aux multi-stress en estuaire, du niveau individuel au niveau 

populationnel, a permis d’identifier des pertes de fitness associées à des modulations de la 

physiologie (métabolisme énergétique), à des dommages physiologiques (neurotoxicité) ou à 

des mécanismes de défense (détoxification) mettant en exergue d’une part, les aptitudes des 

populations à répondre au stress, et d’autre part, la qualité écologique des estuaires. Pour 

aller plus loin, il pourrait être intéressant de se positionner à échelle géographique plus fine, 

soit de mettre en œuvre une approche multi-estuarienne au niveau d’une région comme la 
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Bretagne. L’objectif principal est ici de considérer des petits systèmes estuariens dont les 

stress sont connus et où il existe peu de variabilité environnementale dans les habitats 

disponibles pour le flet juvénile ; ce dernier point est d’un intérêt majeur car il devrait conduire 

à réduire la variabilité interindividuelle dans la réponse des poissons au niveau intra-estuarien. 

Les stresseurs qui caractérisent ces estuaires sont principalement liés à l’enrichissement du 

milieu en nitrates et à des fortes teneurs en pesticides. Les nitrates sont considérés comme 

de possibles perturbateurs endocriniens chez les poissons ; un excès de nitrate conduisant par 

ailleurs à une eutrophisation estuarienne souvent caractérisée par des crises hypoxiques 

estivales. Les pesticides peuvent avoir des effets neurotoxiques, mais aussi néfastes sur la 

survie, le comportement et le métabolisme des poissons (Campos-Garcia et al., 2015).  La 

stratégie de notre nouveau projet est de prélever des flets juvéniles in natura dans 5 à 10 

petits estuaires, de conduire des approches sans a priori (couplage RNAseq et protéomique 

shotgun) sur ces individus, parallèlement à un ancrage phénotypique mesuré chez les mêmes 

poissons (indices de condition, état des réserves, taux de croissance …). Ces approches de type 

« omique » doivent permettre d’identifier sans a priori des milliers de protéines ou de gènes 

candidats en une analyse pour un individu, face à des indicateurs de fitness. La variabilité 

phénotypique inter-individuelle, intra et interpopulationnelles, doit permettre d’approfondir 

nos connaissances sur la réponse des populations de poisson face aux stresseurs. Le couplage 

réponses moléculaires - indicateurs de fitness devrait donc aboutir à l’évaluation de l’état 

écologique de ces petits estuaires, peu étudiés jusqu’à présent au niveau national. Ce projet 

vient d’être financé par l’Agence Française de la Biodiversité pour 2 ans et devrait me 

permettre de réaliser un post-doctorat au Laboratoire LEMAR.   

 

Développer des approches intégrées couplant génotypes-phénotypes dans de grands 
systèmes estuariens à l’échelle de l’Europe 

Au vu de l’ensemble des approches mentionnées ci-dessus, et de l’importance de 

l’intégration génotype-phénotype, il semblerait pertinent de développer une investigation en 

génomique de type « RAD-seq » (Restriction Site Associated DNA markers) sur de grands 

systèmes estuariens ; cette méthodologie pouvant en effet apporter des informations 

précieuses quant aux processus écologiques et évolutifs, sur des espèces non-modèles 

(Andrews et al., 2016).  La réponse d’une population au sein d’un estuaire, dépend de sa 

plasticité et/ou adaptation face à un environnement changeant, mais aussi de son histoire 
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phylogéographique. L’objectif principal ici, serait de comparer de grands estuaires, du Nord 

de la France au sud de la Péninsule Ibérique. Le choix d’une macro-échelle fait directement 

suite aux travaux de Pédron (2016) qui a montré des capacités différentielles des populations 

à répondre aux stress, mais aussi une structure génétique marquée entre les populations 

périphériques Sud et les populations centrales. Le long de ce gradient latitudinal, il serait 

intéressant de prélever des juvéniles de flet in natura, en retenant des écosystèmes 

contrastés : Vilaine (référence) ; Gironde et Seine (stress chimiques lourds mais différentiels), 

Lima et Mondego, deux estuaires situés en limite Sud de l’aire de répartition du flet (exposés 

au stress thermique). 

Les marqueurs de type SNP (Single Nucleotide Polymorphism) permettent de réaliser un 

gain de temps appréciable lors des manipulations en laboratoire, relativement aux 

microsatellites. En effet le génotypage des SNP peut être sous-traité, l’extraction seulement 

étant réalisée au laboratoire. En revanche, c’est l’analyse de données qui sera ici la plus 

chronophage. La variabilité des approches menées sur ces marqueurs permettrait d’évaluer 

la vulnérabilité des populations, comme la qualité des milieux estuariens. L’utilisation de 

plusieurs milliers de SNP permettrait ainsi : 

- de prolonger nos explorations sur la taille efficace à un instant t, sur des grands 

systèmes par des approches de simulations de coalescence Bayésiennes de types 

« ABC » (« Approximate Bayesian computation » ; Beaumont et al., 2002) ou 

« MCMC » (« Markov Chain Monte Carlo » ; Drummond et al., 2012). Ces simulations 

de coalescence sont exigeantes en calculs et demandent une expertise particulière.  

Enfin, les SNP pourraient être inclus dans des méthodes de simulation d’inférence 

démographique de façon à détecter d’éventuels goulots d’étranglement, comme avec 

le programme δaδi  (McCoy et al., 2014) ; 

- d’identifier des gènes d’intérêt et explorer le lien entre variation génétique et variation 

phénotypique (Kratochwil & Meyer, 2014) ;  

- de détecter de possibles signatures de sélection sur les populations de flet en fonction 

de leur distribution et des pressions environnementales locales. Les SNP étant situés 

sur le génome entier, i.e. dans des régions codantes ou non. 
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3. Conclusion 
L’exploration sur les populations naturelles, doit nous permettre de nous acquitter des 

biais liés aux expérimentations animales en laboratoire. Seulement, elle pose d’autres 

questions. Décrire la qualité d’un habitat à partir d’une espèce sentinelle dont on ne maîtrise 

ni les déplacements, ni la variabilité des paramètres de son environnement, peut s’avérer être 

un problème insoluble. Pour autant, l’étude menée tout au long de cette thèse a montré qu’en 

utilisant des approches ciblées sur le métabolisme énergétique, l’état des réserves, la gestion 

du stress oxydant, les phospholipides membranaires …, il est possible de détecter des 

réponses plastiques et/ou adaptatives de populations de flets aux stresseurs ; certaines 

populations présentant cependant des caractères de vulnérabilité, d’autres manifestant 

certaines capacités de résilience. Au final, les différents marqueurs phénotypiques et 

génétiques mis en œuvre dans des contextes environnementaux variés ont permis d’émettre 

des hypothèses sur l’état écologique de grands systèmes estuariens.  

Cette méthodologie pourrait être élargie à des approches « -omiques » et appliquée à des 

estuaires de petites tailles où la nature des stresseurs est mieux cernée et où la diversité des 

habitats intra-estuariens est réduite ; elle devrait conduire à une meilleure vision des liens 

entre la physiologie du poisson et l’état écologique des milieux estuariens.  
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Résumé de la thèse 
Les différentes approches menées au cours de cette thèse, sur les variabilités phénotypique 

et génétique détectées dans des populations de flets vivant en environnements contrastés, 

visent à explorer le degré de vulnérabilité de ces populations. Notre étude a montré la 

pertinence de différents marqueurs phénotypiques (cadre noir). En revanche, l’approche 

démo-génétique se révèle efficace uniquement pour déterminer la vulnérabilité des 

populations de petite taille (flèche orange), et n’est pas informative pour la plupart des 

populations de flet à forts effectifs. La variabilité génétique intra-populationnelle ne permet 

pas de différencier une population fortement contaminée par les polluants d’une population 

peu polluée (flèche rouge). Enfin le niveau de vulnérabilité établi dans une population doit 

conduire à une estimation de l’état écologique du système estuarien. Cet état peut être décrit 

de manière complémentaire à travers une autre approche combinant le caging de poissons en 

estuaire, puis l’analyse de leur réponse par la protéomique haut-débit. Un projet est présenté 

dans les perspectives de cette thèse pour développer cette approche à une échelle régionale 

dans de petits estuaires. 

 

 Fig. 22 : Détermination de la vulnérabilité des populations pour diagnostiquer l’état écologique des systèmes 
estuariens. 
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Titre : Vulnérabilité de populations de poisson (Platichthys flesus) face aux multistress en estuaires : une approche 
intégrative. 

Mots clés : multistress, taille efficace, bioénergétique, protéomique, biomarqueurs, estuaires 

Résumé : Le niveau de vulnérabilité de populations 
naturelles de flet a été abordé dans cette étude, par 
l’intégration des réponses du poisson aux niveaux 
moléculaire, individuel et populationnel. Une approche multi-
estuaire est développée ; les réponses du flet sont ainsi 
mesurées dans des conditions contrastées (stress 
thermique : estuaire du Mondego ; stress chimique : 
estuaire de Seine ; faibles niveaux de stress : Baie de 
Douarnenez, estuaires de Vilaine et Canche). 
Par une approche démo-génétique basée sur la variabilité 
des marqueurs microsatellites, nous avons mis en évidence 
une faible taille efficace de la population du Mondego située 
en limite Sud de l’aire de distribution, et donc caractérisée 
par un risque écologique élevé.  
La population de Seine présente une faible variabilité 
interindividuelle dans l’expression de différents gènes 
impliqués dans le métabolisme énergétique (COII, 12S), qui 
pourrait expliquer son faible potentiel à résister au 
réchauffement climatique. 

Cette population montre des signatures d’adaptation face 
au stress chimique (métabolisme énergétique élevé, 
gestion du stress oxydant, modification des phospholipides 
membranaires), engendrant probablement un coût 
physiologique fort (réduction des réserves énergétiques au 
niveau musculaire). La population de Seine présente donc 
un risque écologique élevé. 
Enfin, un encagement de flet a été mené sur un mois en 
estuaire de Seine; les réponses du poisson analysées par 
protéomique shot-gun ont mis en évidence un gradient de 
pollution décroissant amont-aval, soit une estimation de 
l’état écologique du système à micro-échelle. 
Cette thèse a identifié différents outils pertinents pour 
estimer le niveau de vulnérabilité de populations de flet, et 
pour explorer l’état écologique des écosystèmes 
estuariens. 

 

 

Title : Vulnerability of flounder populations (Platichthys flesus) facing to multistress in estuaries: an integrative approach - 
Keywords : multi-stress, effective size, bioenergetics, proteomics, biomarkers, estuaries 

Abstract : The vulnerability level of natural flounder 
populations was assessed, integrating responses at the 
molecular, individual and population levels. A multi-estuary 
approach was carried out on the fish responses in 
contrasted environments (thermal stress: Mondego estuary; 
chemical stress: Seine estuary; moderately stressed 
systems: Bay of Douarnenez, Vilaine and Canche 
estuaries).  
A demo-genetic approach, considering the variability of 
microsatellites, underlined a reduced effective size for the 
southern peripheral population of the Mondego estuary, thus 
characterized by a high ecological risk. 
In the Seine population, a reduced interindividual variability 
was observed considering the expression levels of genes 
involved in bioenergetics (COII, 12S); this pattern could 
explain the reduced ability of this population to cope with 
another stress (ie thermal stress).   

Signatures of adaptation to pollutants (high level of 
energetic metabolism, management of oxidative stress, 
modification of membrane phopholipids)  were observed in 
the Seine, but could be very costly (reduced muscle 
energetic reserve). Thus, we consider that the Seine 
population is displaying a high ecological risk. 
A one month fish caging experiment was conducted in the 
Seine estuary. Fish responses were analyzed by 
proteomic; they underlined a decreasing pollution gradient 
from upstream to downstream, and thus allowed to 
characterize the ecological status of the estuary at 
microscale.  
This study highlighted pertinent tools for the assessment of 
flounder population vulnerability and for the exploration of 
the ecological status of estuarine systems. 

 


