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- .
CONTEXTE

Suite a la révolution industrielle, ’Homme est entré dans une nouvelle ére marquée par
I’avénement de changements globaux : 1’ Anthropocéne (Crutzen, 2006). En effet, les
fortes pressions exercées par I’Homme sur les terres (e.g. agriculture, urbanisation) et
I’exploitation des ressources (e.g. en eau, fossiles et minérales) impactent fortement les

écosystemes aquatiques et terrestres (McNeill, 2000).

Les écosystémes aquatiques d’eau douce sont peu représentés a 1’échelle de la
planete (< 1 % de la surface terrestre) pourtant ils accueillent environ 10% de la
biodiversité et plus de 30% des espéces de vertébrés (Strayer and Dudgeon, 2010).
Actuellement, ces écosystémes sont considérés comme les plus dégradés par les
activités humaines (Carpenter et al., 2011; Dudgeon et al., 2006). En effet, au cours des
50 derniéres années, la densité des populations de vertébrés aquatiques d’eau douce a
chuté de plus de 80% (Fig. 1) mais les raisons de cette chute drastique sont encore mal

comprises (Harrison et al., 2018; Reid et al., 2019).

Figure 1. Evolution de l'indice de déclin des populations de vertébrés (living planet
index, WWF) au cours du temps. Pour chaque groupe (i.e. eau douce - bleu, marin —
violet et terrestre - marron), l'indice est calculé sur un pool de vertébrés. L’indice est
relatif a 'année 1970 (i.e. année de référence) pour laquelle la valeur est fixée & 100%.
Adapté de Reid et al. (2019).
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Au cours des derniéres décennies, les recherches en matiére de conservation ont
convergé vers une méme hypothese : les causes de ce déclin ne seraient pas dues a des
facteurs isolés mais seraient plutét multifactorielles. Ainsi, dans le milieu naturel, les
poissons sont exposés a une multitude de facteurs de stress abiotiques. Par exemple, les
activités lies a 1’extraction et a I’utilisation des métaux constituent les plus anciennes
sources de contamination environnementale (Nriagu, 1996). Malgré I’amélioration de
la législation en matiére de rejets, ces contaminants rémanents continuent d’étre
relargués dans I’environnement et d’impacter les organismes aquatiques, en particulier
les poissons sauvages. De plus, la modification des températures liée au réchauffement
climatique est une menace importante pour les populations de poissons (Vinebrooke et
al., 2004; Dudgeon et al., 2006; Hamilton et al., 2016). Dans I’environnement les
poissons sont aussi exposes a des stress d’origine biotiques tels que les parasites qui
peuvent affecter leur état de santé et sont pourtant trés peu considérés.
Par exemple, I’émergence de pathogeénes invasifs peut avoir des conséquences
importantes pour les populations de poissons, a la fois dans les élevages et dans le
milieu naturel (e.g. Maladie Rénale Proliférative, Okamura et al., 2011, Gyrodactylus
salaris, Bakke et al., 2007). Dans ce contexte, la pollution, le réchauffement climatique,
et les pathogenes sont des sources de stress majeures dont les effets combinés sur les
populations sauvages sont encore peu connus (Crain et al., 2008; Ormerod et al., 2010;

Petitjean et al., 2019b; Sabater et al., 2019).

Dans I’environnement, ces différents facteurs de stress, qu’ils soient d’origine
abiotique ou biotique, sont susceptibles d’interagir de maniere complexe (Crain et al.,
2008) et d’affecter 1’état de santé des poissons de différentes maniéres (e.g. additivité,
antagonisme, synergisme). L’étude de ces stress multiples est en expansion récente dans
la littérature (Baillon et al., 2016; Gandar et al., 2016; Grasset et al., 2016; Pédron et
al., 2017; Schmitz et al., 2016). Cependant, la plupart des études se concentrent sur des
espeéces domestiques en milieu controlé (i.e. laboratoire). En contexte naturel, il est
difficile de prédire I’effet de la multitude de combinaisons de facteurs de stress sur les
organismes sauvages, et ce en raison de la complexité du milieu naturel, et de la
variabilité intraspécifique de sensibilité aux stress (Billick and Case, 1994; Whitehead
et al., 2017). Différentes interactions directes et indirectes entre facteurs de stress

peuvent exister: 1) interactions directes entre facteurs de stress dans le milieu (par

PAGE |2



exemple la température est susceptible de modifier les propriétés chimiques d’un
contaminant et donc sa persistance) (Bailey et al., 2004 ; Noyes et al., 2009) ; et II)
interactions indirectes, ou les réponses physiologiques induites par un des facteurs de
stress modifient la réponse a un facteur de stress secondaire (par exemple, la
modification de I’activité métabolique induite par 1’augmentation de la température
chez les ectothermes peut affecter la biotransformation des contaminants et augmenter
leur toxicité) (Noyes et al., 2009). De plus, des variations de sensibilité entre
populations ayant évolué dans différents contextes peuvent modifier les effets de ces
interactions (Hua et al., 2017; D. Vinebrooke et al., 2004; Fangue, 2006; Whitehead et
al., 2017).

Les réponses observées chez les poissons sauvages sont donc trés variables en
fonction des caractéristiques physico-chimiques du milieu, du niveau de stress encouru,
du niveau d’organisation biologique étudié (e.g. moléculaire, cellulaire, organe
individuelle, populationnelle) et de [I’historique d’exposition des populations
considérées. La prise en compte de ces facteurs de variabilité (i.e. interactions entre
stress, échelles d’organisation) représente un verrou scientifique majeur pour
I’amélioration de la compréhension et la prédictibilité des effets des stress multiples sur
les populations de poissons d’eau douce. Pour cette raison, de nombreux auteurs
soulignent la nécessité de réaliser des études multi-échelles afin de mieux appréhender
les effets complexes des expositions aux stress multiples en milieu naturel, et sur des

populations sauvages (Coté et al., 2016; Gandar et al., 2017; Schulte, 2014).
Dans cette thése, j’ai donc cherché a évaluer :

1) Les effets combinés de facteurs de stress abiotique (i.e. augmentation de température
ou contamination) et biotique (i.e. parasitisme) sur 1’état de santé de poissons d’eau
douce via une approche multi-échelles (de 1’échelle moléculaire a 1’échelle de

I’individu) (Fig. 2, O1).

2) La variabilit¢é de réponses entre populations de poissons ayant des historiques

d’exposition différents (Fig. 2, O2).
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Figure 2. Schéma récapitulatif des objectifs de ce projet de recherche doctorale. L’objectif O1, correspond
a l'évaluation des effets des stress multiples a travers plusieurs niveaux d’organisation biologique, de la
physiologie des poissons (i.e. échelle moléculaire et cellulaire) a leur condition et leur comportement (i.e.
échelle individuelle). L’objectif O2, vise a évaluer la variabilité de réponse entre populations de poissons
ayant des historiques d’exposition différents. Dans le cas ou de la variabilité de réponse au stress serait
observée entre populations, I'adaptation locale des populations a leur environnement sera testée afin
d’évaluer si la variabilité observée entre populations était adaptative (affecte de maniére positive I'état de
santé des poissons).

Dans ce contexte, la premiére partie de cette thése s’est focalisée sur la rédaction d’une
introduction portant sur les interactions entre facteurs de stress, leurs effets au travers
des différentes échelles d’organisation biologique, des molécules aux populations

(chapitre 1 et annexe 1).

Par la suite, et aprés la description des principales méthodologies utilisées lors de ce

travail de doctorat (chapitre 2), trois approches complémentaires ont été utilisées :

Une approche transversale de terrain, visant a mettre en évidence les
interactions potentielles entre trois gradients de stress (i.e. contamination chimique,
température et pression de parasitisme) et leurs liens potentiels avec 1’état de santé de
populations de goujons sauvages (Gobio occitaniae) dans le milieu naturel (chapitre 3).
L’utilisation de ce type d’approche revét un intérét particulier au regard de la
conservation des populations de poissons sauvages face aux stress multiples puisqu’elle
permet de définir les niveaux de stress auxquels sont exposés les poissons dans leur
milieu naturel, et de faire un état des lieux des impacts de ces stress en condition
naturelle.

Une approche expérimentale en conditions controlées qui se décline en 3
objectifs principaux : i) déterminer la dynamique de la réponse immunitaire en lien avec
une attaque parasitaire chez une espéce de poissons d’eau douce (chapitre 4) ; ii)
identifier les liens causaux entre 1’exposition aux facteurs de stress, combinés ou non,

et leurs effets sur I’état de santé des poissons (chapitre 5 et 6) ; et iii) identifier les
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niveaux d’organisation biologique pour lesquels les réponses aux stress sont les plus
marquées, de 1’échelle moléculaire a I’individuelle, en tenant compte de la variabilité
de réponse entre populations (chapitre 5 et 6).

Une approche de translocation réciproque en milieu naturel visant a tester
I’implication de I’adaptation locale dans la variabilité de réponses entre populations
dans des conditions semi-naturelles (Voir chapitre 7 partie 5.2. Adaptation locale :

expérience de translocation).

Pour terminer, le chapitre 7 portera sur la synthése et la discussion des résultats obtenus

au cours de ce projet.
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Ce chapitre 1 a pour objectif de présenter succinctement les différents éléments
nécessaires a la contextualisation de ce travail de recherche doctorale. La premiére
partie de ce chapitre se focalise sur la présentation des concepts qui ont émergé de
différentes disciplines et ont permis de définir de maniére intégrée la réponse au stress.
La seconde partie porte sur une présentation des pressions/facteurs de stress qui pésent
sur les écosystémes aquatiques et la multi-exposition des poissons d’eau douce. Dans
un troisieme temps, il s’agit de décliner les différentes réponses qui sont déclenchées
suite a I’exposition aux stress au travers de plusieurs échelles d’organisation biologique
(i.e. de la molécule a I’'individu). La quatriéme partie vise a discuter des connaissances
actuelles sur la variabilité de réponses au stress entre populations ayant évolué dans des
conditions différentes. Une partie de cette introduction a été publiée dans un premier
article (annexe 1) qui reprend les grandes idées présentées ici tout en précisant certains

concepts notamment relatifs aux stratégies métaboliques et aux processus évolutifs.
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1. Réponse au stress

Selon les disciplines considérées, la réponse d’un individu au stress se décline sous
différentes formes. Par exemple du point de vue de 1’endocrinologie, la réponse au
stress est définie plutot a 1I’échelle moléculaire, et correspond a la sécrétion d’hormones
(i.e. les catécholamines et les glucocorticoides) suite a la stimulation du systeme
nerveux central par un facteur de stress (Box 1). La sécrétion de ces hormones
déclenche une cascade de réponses physiologiques qui permet de maintenir une
homéostasie compatible avec la survie des individus (Barton, 2002; Cannon, 1932;
Selye, 1956). Cependant, ces hormones ont des effets pleiotropiques et sont impliquées
dans de nombreux autres mécanismes, dont la mobilisation d’énergie et la réponse anti-
inflammatoire (MacDougall-Shackleton et al., 2019). La sécrétion de ces hormones
joue donc plutot un role de médiateur en permettant de réguler la réponse au stress elle-
méme et la cascade de modifications physiologiques qu’elle induit (Sapolsky et al.,
2000). De plus, au niveau moléculaire, les avancées de ces derni¢res décennies en
génomique et transcriptomique ont permis de caractériser des groupes fonctionnels de
genes dont I’expression est liée a la réponse au stress (e.g. métabolisme énergétique,
immunité, gestion du stress oxydant et apoptose cellulaire) (Kassahn et al., 2009).
Ainsi, a 1’échelle moléculaire, la réponse au stress est souvent initiée par des
modulations de I’expression de génes qui provoquent des effets en cascade a des

échelles supérieures.

Du point de vue de la physiologie, la réponse au stress correspond a 1’ajustement
dynamique de nombreux paramétres physiologiques qui permettent de maintenir
I’homéostasie (Box 1) (McEwen and Wingfield, 2010). On parle alors d’allostasie (Box
1). La réponse au stress correspond généralement a la mise en place d’ajustements
physiologiques qui peuvent limiter les conséquences négatives d’un facteur de stress
sur la fitness (i.e. valeur sélective) (Box 1) des individus a long terme. Cependant, si le
colt énergétique lié a ces ajustements physiologiques est trop élevé (i.e. charge
allostatique) ou si le stress cause un déréglement prolongé des mécanismes

allostatiques, la capacité de I’individu a maintenir son homéostasie peut étre altérée, ce
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qui peut affecter son état de santé. Inspiré des concepts d’allostasie (McEwen and
Wingfield, 2010), de capacité métabolique (Fry, 1947), d’allocation énergétique
(Kooijman, 2010) et de tolérance thermique limitée par 1’oxygene (Portner, 2002), le
concept de tolérance énergétique au stress, permet de lier les conséquences d’un stress
sur la physiologie de I’individu a celles observables aux échelles d’organisation

supérieures et en particulier du comportement (Sokolova, 2013; Sokolova et al., 2012).

Box 1.
Définitions

Facteur de stress : perturbation, pression introduite dans un systéme auquel elle est
étrangere ou qui y est présente naturellement mais qui, notamment en lien avec les
activités humaines, excede sa gamme de variation habituelle (Barrett et al., 1976;
Townsend et al., 2008).

Homeéostasie : état d’équilibre dynamique qui tend a maintenir les conditions internes
d’un organisme (e.g. pH, oxygene) (Cannon, 1932).

Allostasie et charge allostatique : I’allostasie est le procédé par lequel I’homéostasie
est maintenue, elle caractérise donc la capacité d’un organisme a réguler les fonctions
physiologiques (e.g. hormones, cytokines) qui agissent en tant que médiateurs de
I’homéostasie. La charge allostatique correspond donc a la somme de cofts liés a ces
fonctions régulatrices (McEwen and Wingfield, 2010). Dans ce projet, la charge
allostatique correspond ainsi au pool d’énergie nécessaire (i.e. au colt) des processus
de maintenance.

Fitness ou valeur sélective : espérance de la contribution relative du phénotype d’un
individu aux générations ultérieures. Elle représente la performance des individus et
est généralement estimée par une ou plusieurs composantes telles que la survie et
I’investissement dans la reproduction (e.g. la fertilité¢, le nombre de descendants)
(Ricklefs and Miller, 2005).

Phénotype : état d’un caractére observable qui résulte de I’interaction entre le
génotype d’un individu et I’environnement dans lequel il se développe.

Syndromes comportementaux : suite de plusieurs traits comportementaux corrélés
et répétables qui définissent la personnalit¢ d’un individu au sein du continuum
craintif/prudent, téméraire (i.e. shy — bold) (Réale et al., 2007; Sih et al., 2004). Cette
notion a par ailleurs été proposée comme une extension du « pace of life syndrome »
(i.e. mode/rythme de vie) qui intégre les traits physiologiques et d’histoire de vie dans
un continuum plus large : rythme de vie lent - rapide (i.e. slow — fast).(Réale et al.,
2007; Sih et al., 2004).

Réponse au stress : suite complexe d’ajustements biochimiques, physiologiques et
comportementaux se manifestant suite a 1’exposition & un facteur de stress. Ces
ajustements permettent de minimiser les effets délétéres de 1’exposition, mais selon
leur cott, (i.e. charge allostatique) les performances individuelles peuvent étre
affectées.
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Ce concept de tolérance énergétique au stress place donc le métabolisme énergétique et
les mécanismes de réallocation en tant qu’éléments centraux en vue d’expliquer les
effets des facteurs de stress sur les individus. Ce concept suggére ainsi que sous 1’effet
des facteurs de stress deux stratégies métaboliques peuvent étre observées, une stratégie
de compensation (i.e. réallocation d’énergie entre fonctions pour subvenir a
I’augmentation des colits liés a la maintenance, ou mise en place des défenses face au
stress), et une stratégie de conservation (i.e. réduction drastique du fonctionnement du
métabolisme et de la réponse au stress pour réduire les cotits énergétiques) (Fig. 3).

Ce concept sera expos¢ de manicre plus détaillée dans les parties suivantes.

Figure 3. Concept de tolérance énergétique face au stress. En condition non stressante, la production d’ATP
par le métabolisme aérobie est suffisante pour subvenir aux besoins énergétiques liés a la maintenance (e.g.
renouvellement des protéines, immunité, défenses antioxydantes), a lactivité (i.e. comportement), la
croissance, la reproduction. Dans ce cas, I’énergie produite en excés pourra étre stockée pour une utilisation
ultérieure (i.e. réserves énergétiques) (A). En condition de stress modéré, les besoins énergétiques liés a la
maintenance augmentent afin de couvrir la demande induite par la réponse au stress (e.g. augmentation des
défenses immunitaires, antioxydantes, réparation des dommages), et ce, au détriment d’autres fonctions, (e.g.
croissance, reproduction, réserves). Ce qui résulte en une stratégie de compensation (B). En condition de
stress extréme ou de stress multiples, I'augmentation de la demande énergétique et/ou l'altération des
processus métaboliques sont tels qu’ils dépassent la production d’énergie du métabolisme aérobie. Le
métabolisme anaérobie est alors activé en soutien sur une courte période mais un arrét du métabolisme (i.e.
dépression métabolique) s’ensuit (e.g. inhibition de la réponse au stress). C’est une stratégie de conservation
(C) qui induit des dommages irréversibles et impacte la survie sur le long terme.

Du point de vue de I’étude du comportement, et donc a I’échelle individuelle, la
réponse au stress est définie différemment (Box 1), selon le type de stress encouru et la
demande énergétique (i.e. charge allostatique) qu’il induit. L’individu exposé peut
tenter d’éviter ce facteur de stress si possible (réponse de type fuite ou « flight ») ou
bien restera dans la zone d’exposition (réponse de type « fight ») (Cannon, 1932). Par
exemple, en présence d’un prédateur, 1’individu exposé pourra tenter de fuir ou bien de
se confronter au prédateur (Wingfield, 2003). Dans le cas ou I’individu est exposé de

manicre chronique ou bien que sa charge allostatique est ¢levée, il peut exprimer les
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comportements typiques de la mise en place de la stratégie de compensation (i.e.
réallocation d’énergie) : réduction de D’activité, de 1’exploration, ce qui permet
d’économiser 1’énergie disponible pour la réponse au stress, induisant ainsi une
réduction de la charge allostatique. Dans le cadre de I’exposition a un stress
immunitaire, déclenché par I’infection par un pathogeéne, I’inhibition de ’activité et
d’autres traits liés au comportement des individus est connue comme la « sickness
behaviour », et de la méme mani¢re permet de rediriger 1’énergie allouée aux

comportements de routine vers la réponse immunitaire (Dantzer, 2004; Johnson, 2002).

A une échelle de temps plus longue, et du point de vue de I’évolution, la réponse
au stress peut étre considéré comme adaptative si elle assure la survie (e.g. réallocation
d’énergie en cas de stress ponctuel et modéré) des individus ainsi que la transmission
de leurs caractéristiques génétiques (i.e. génotype). Cependant, la réponse au stress peut
aussi se caractériser par la réduction des performances de 1’individu exposé (e.g survie
et reproduction en cas de stress chronique et/ou €levé) (Sibly and Calow, 1989). Les
facteurs de stress peuvent donc étre considérés comme des facteurs de sélection
importants susceptibles d’induire de la divergence entre populations selon le niveau
d’exposition (Hoffmann and Hercus, 2000). Ces divergences de traits entre populations
peuvent alors étre issues de la plasticité phénotypique (i.e. expression de phénotypes
différents a partir du méme génotype) ou de la variabilité génétique, mise en place via

la selection des individus ayant la meilleure fitness dans un environnement donné.

L’exposition a un facteur de stress a donc des répercussions a différentes échelles
d’organisation biologique et de temps. Récemment une vision intégrée de la réponse au
stress a €té proposée par Schulte (2014). La réponse au stress est définie comme « une
suite complexe d’ajustements biochimiques, physiologiques et comportementaux se
manifestant suite a I’exposition a un facteur de stress. Ces ajustements permettent de
minimiser les effets délétéres de 1’exposition, mais selon leur colt (i.e. charge
allostatique), les performances individuelles peuvent étre affectées ». Cette définition
intégre donc la notion de colt €énergétique et ses effets potentiels sur les performances
individuelles selon le type de stress, la durée et I’intensité d’exposition, tout en prenant

en compte les conséquences des facteurs de stress sur les performances et la fitness des
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organismes. C’est donc cette définition qui sera retenue dans la suite de ce projet de

these.

2. Facteurs de stress et exposition multiple

2.1.  FACTEURS DE STRESS

En Europe, la Directive Cadre sur I’Eau (DCE, 2008/105/CE) impose le suivi et

I’amélioration de la qualité des masses d’eau, dont les eaux superficielles continentales.
Entre 2004 et 2009, environ 30% des cours d’eau européens seulement atteignaient les
objectifs fixés par la Directive Européenne (Grizzetti et al., 2017). En cause, la présence
de nombreuses pressions, facteurs de stress, qui réduisent la qualité des habitats et
impactent les organismes aquatiques. Parmi ces facteurs de stress, la contamination
chimique des cours d’eau par des substances organiques et inorganiques peut étre
considérée comme étant 1’un des facteurs de stress les plus prépondérants actuellement

(Fig. 4) (Sabater et al., 2019).

Chemical pollution

Hydro- & momphological alterations
Mone

Mutrient pollution

Acidification

Elevated temperatures
Microbiological pollution
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Percentage of water bodies

Figure 4. Occurrence des grands types de pression détectés dans les cours d’eau européens, (n=168556,
plusieurs types de pressions peuvent étre attribués a un méme cours d’eau). Données issues de la base
de donnée Européenne WISE-WFD pour [lannée 2016 (htlps.//www.eea.europa.eu/data-and-
maps/data/wise-wfd-3#tab-european-data), adapté de Sabater et al., 2019.

En particulier, les métaux (¢léments traces métalliques et métalloides - ETMs),
sont des ressources minérales exploitées par ’homme depuis des millénaires (Nriagu,

1996; Tylecote, 1987) et sont considérés comme la plus ancienne source de
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contamination environnementale (Macklin et al., 1997; Pyatt et al., 2005). Du fait de
leur rémanence, ces contaminants inorganiques continuent encore aujourd’hui de
présenter un risque pour les étres-vivants, méme lorsqu’ils ont été émis il y a plusieurs
centaines d’années (Mariet et al., 2017). Par exemple, le plomb (Pb) et le cadmium (Cd)
relargués au cours des activités mini€res et sidérurgiques qui ont eu lieu au cours de
I’histoire, restent encore actuellement biodisponibles et induisent des effets déléteres
chez les poissons exposés (Monna et al., 2011). En Europe, malgré les progres réalisés
en matiere de controle de la contamination en métaux (Li et al., 2019) les émissions
atmosphériques (Callender, 2014; Nriagu, 1996) et les rejets dans les eaux
superficielles (Fig. 5 A), liés en particulier aux activités industrielles (extraction,
exploitation, chimie) ainsi qu’au traitement des déchets (Fig. 5 B), continuent de
contaminer de nombreux écosystemes et de représenter un risque pour la faune
aquatique, en particulier les poissons (Hopkins et al., 2004; Qu et al., 2014; Raskovi¢
et al., 2018).

Figure 5. Evolution de la quantité (en tonnes/an) et du nombre de rejets de métaux déclarés (A) et
répartition des rejets dans les eaux superficielles par secteur d’activités entre 2001 et 2017. Données
issues du registre européen sur les rejets et le transfert des polluants (E-PRTR,
htips://www.eea.europa.eu/data-and-maps/data/member-states-reporting-art-7-under-the-european-
pollutant-release-and-transfer-register-e-prtr-requlation-18).
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De plus, sous Dl’effet du réchauffement climatique, le réchauffement des
masses d’eau est lui aussi un facteur de stress prépondérant pour les organismes
aquatiques, en particulier pour les ectothermes, dont la physiologie est fortement
influencée par la température du milieu (Brett, 1971; Cossins and Bowler, 1987).
D’apres 1’étude de Sabater (2019), il s’avére que le nombre de cours d’eau suivis
présentant un réchauffement significatif est inférieur a 1%, ce qui représente malgré
tout plus de 1200 cours d’eau a I’échelle européenne. De plus, la fréquence et I’intensité
des évenements extrémes de réchauffement et les températures moyennes des cours
d’eau ont dé¢ja augmenté au cours des dernieres décennies (Isaak et al., 2012; Mantua
et al., 2010). Au vu des prédictions, cette tendance est amenée a s’accentuer dans les

années a venir, en particulier en Europe (Fig. 6, IPCC, 2014; van Vliet et al., 2013).

Figure 6. Changements relatifs moyens de la température de l'air basée sur des projections multi
modeles pour la période 2081 - 2100 par rapport a 1986 — 2005 (scénario RCP 8.5, le plus pessimiste).
Adapté de IPCC, 2014.

Par ailleurs, une augmentation des températures des eaux superficielles peut
avoir des conséquences importantes pour les poissons, en fonction de I’étendue de leur
gamme de tolérance thermique (Box 2, exemple stress thermique) (Mantua et al., 2010;
Whitney et al., 2016). Par exemple, I’augmentation des températures entre 1978 et 2001
coincide avec la réduction des effectifs de truite fario (Salmo trutta fario) observée sur
le plateau suisse (Hari et al., 2006). Cependant, les auteurs de cette étude indiquent que
d’autres facteurs concomitants a I’augmentation des températures, tels que la présence
de pathogénes, pourraient aussi jouer un rdle prépondérant dans le déclin de ces

populations de truite (Hari et al., 2006).
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Box 2.
Tolérance thermique :

Performances d'un individu en
fonction du niveau ou du nombre de
stress auquel(s) il est exposé, pour
une exposition a un stress
thermique (A, trait plein gris) ou des
polluants (B, trait plein noir). En cas
d’exposition a un second stress (e.g.
contaminants et température) et
donc sous stress multiples (éclairs
rouges) la tolérance au stress peut
étre  fortement réduite (traits
pointillés).

La tolérance au stress peut affecter la performance des individus de différentes fagons en
fonction du type, de I’intensité et du nombre de facteurs de stress. Dans le cadre de la réponse
a un stress thermique, la capacité d’un organisme a supporter une gamme de température, est
appelée « gamme de tolérance thermique » et suit une fonction gaussienne (A). Dans le cadre
de I’exposition a un polluant, les performances de 1’individu sont réduites selon une fonction
dose-réponse (B). Dans le cas d’une exposition combinée, par exemple a des contaminants et
une augmentation de température, l’augmentation de la demande énergétique (i.c.
maintenance, défenses) peut réduire la tolérance des individus face aux stress (A et B, traits
pointillés).

NB: La tolérance au stress peut varier entre especes, populations et individus.
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Les stress biotiques tels que I’introduction de pathogénes allochtones ne sont
que trés peu pris en compte en tant que facteurs de stress alors qu’ils sont connus pour
affecter les écosystémes et leurs composantes (Preston et al., 2016). Le milieu aquatique
est particulicrement propice au développement de pathogeénes car de nombreux
parasites dépendent en partie ou en totalité¢ de 1’eau afin de compléter leur cycle de vie
(Marcogliese, 2008). En relation avec les activités humaines, notamment le commerce,
le déplacement d’especes et le changement climatique, le nombre de cas recensés de
nouvelles infections a fortement augmenté chez les espéces aquatiques d’eau douce au
cours des derni¢res décennies (Adlard et al., 2015). Ce constat est particulierement fort
chez les poissons (Fig. 7, Johnson and Paull, 2011; Reid et al., 2019) pour lesquels,
cette augmentation drastique peut avoir des conséquences préjudiciables pour le

maintien des populations (Bakke et al., 2007; Krkosek et al., 2007).

Figure 7. Evolution du nombre de publications portant sur les maladies infectieuses chez
les poissons d’eau douce corrigée par leffort de recherche (publication total) et
l'autocorrélation temporelle entre 1970 et 2009 (en pourcentage). Chaque point est
moyenné sur une période de 2 ans. R?adj = 0.13, P = 0.021. La méthode de correction
utilisée permet de circonvenir a I'augmentation concomitante du nombre d’infection
recensée et de l'intérét croissant pour cette problématique. Adapté de Johnson and Paull,
2011.
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Par exemple, la Maladie Proliférative du Rein (MRP ou PKD « Proliferative
Kidney Disease »), probablement originaire d’Amérique du Nord et qui se serait
propagée vers I’Europe, est la cause d’épisodes de mortalité séveéres chez les
salmonidés, en aquaculture comme pour les populations sauvages (Henderson and
Okamura, 2004; Okamura et al., 2011; Sterud et al., 2007). Actuellement, 1’expansion
géographique ainsi que l’intensité et la fréquence croissante des pics de mortalité
recensés chez les populations de poissons sauvages en lien avec la MRP seraient
étroitement liés a I’augmentation des températures de 1’eau (Carraro et al., 2016; Tops
et al., 2006). Cette altération des régimes thermiques aurait pour effet de modifier a
la fois la prolifération du parasite (e.g. augmentation de la production de spores et
allongement de la période d'infectivité Tops et al., 2009) et d’altérer le systéme
immunitaire de leur hote (Bailey et al., 2017). Un autre exemple est celui des
gyrodactyles (Gyrodactylus salaris) dont la prolifération sur le territoire norvégien au
cours des années 1970 a entrainé le déclin des populations de saumons (Salmo salar)
sauvages et d’¢levage (Bakke et al., 2007). La dispersion de ce parasite hautement
pathogene représente d’ailleurs encore aujourd’hui une cause de préoccupation pour la
conservation des populations de salmonidés dans le bassin de la mer du Nord. Les
parasites sont donc des facteurs de stress biotique importants, qui doivent étre étudiés

dans un contexte de stress multiples.

2.2.  STRESS MULTIPLES

Historiquement, les effets des stress sur les organismes ont été étudiés de
manicre isolée (Folt et al., 1999). Cependant, dans le milieu naturel, les poissons
sauvages sont souvent exposés a une multitude de facteurs de stress de manicre
combinée, tels que la contamination, la température, le parasitisme (Breitburg et al.,
1998; Folt et al., 1999). Actuellement il apparait que plus de 40% des cours d’eau
européens sont impactés par la présence de 2 a 3 facteurs de stress (Fig. 8). Ainsi, les
deux dernicres décennies ont vu I’émergence de nombreuses études visant a évaluer les
effets combinés des stress sur les organismes, en vue de se rapprocher des conditions
naturelles et d’améliorer notre compréhension des phénomenes actuels (i.e. crise de la

biodiversité) (Anacleto et al., 2018; Bowen et al., 2006; Bruder et al., 2017; Christensen
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et al., 2006; Gandar et al., 2017; Heath et al., 1994; Jackson et al., 2016; Lange et al.,
2018; Liess et al., 2016; Mantyka-Pringle et al., 2014; Noges et al., 2016; Petitjean et
al., 2019a; Schinegger et al., 2016; Teichert et al., 2016; Townsend et al., 2008).
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Figure 8. Occurrence (en pourcentage) de la présence de stress individuels ou multiples (>1)
sur les cours d’eau européens(n=103250). « None » correspond aux cours d’eaux ou aucune
des pressions suivies n’a été recensée. La liste des pressions considérées ici n’étant pas
exhaustive, le nombre de cours d’eau non impactés par les facteurs de stress est susceptible
d’étre sous-évalué. Cette liste tient compte des pressions rapportées sur la figure 4. Données
issues de la base de donnée Européenne WISE-WFD pour [I'année 2016
(https://www.eea.europa.eu/data-and-maps/data/wise-wfd-3#tab-european-data). Adapté de
Sabater et al., 2019.

Etant donnée la grande diversité de facteurs de stress susceptibles d’interagir et
la variabilité de réponses entre écosystémes, populations et individus, il est encore, a
I’heure actuelle, difficile de prédire les effets des stress combinés (Crain et al., 2008).
En effet, selon les stress considérés et les caractéristiques environnementales, les effets
des facteurs de stress peuvent étre modulés de multiples fagons en fonction de leur
séquence, mode d’action, intensité, durée (Billick and Case, 1994; Breitburg et al.,

1998).

Tout d’abord, les facteurs de stress peuvent interagir directement dans le
milieu. Par exemple, la température et la contamination peuvent modifier le cycle de
vie des parasites et donc la dynamique d’infection de leurs hotes (Bakke et al., 2007;
Barber et al., 2016; Karvonen et al., 2010; Macnab and Barber, 2012; Pietrock and
Marcogliese, 2003). De plus, un facteur de stress peut aussi affecter la réponse

physiologique d’un organisme face un facteur de stress secondaire.
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Par exemple, la température et la contamination peuvent altérer la physiologie
(e.g. immunité) des poissons et donc modifier leur susceptibilité aux parasites (Dittmar
et al., 2014; Paul et al., 2014; Sheath et al., 2016; Sures, 2006). Ainsi les facteurs de
stress peuvent affecter I’état de santé des poissons de diverses manieres, soit directe
ou indirecte. En ce sens, un cadre conceptuel a été développé afin de caractériser le type
d’interaction observé¢ et tenter de prédire ses effets (Fig. 9) (Coté et al., 2016; Crain et
al., 2008; Folt et al., 1999). Dans le cas ou deux facteurs de stress A et B ont des effets
indépendants (i.e. pas d’interaction), 3 sous-catégories peuvent étre observées : des
effets de dominance (i.e. I’effet du facteur de stress B prend le pas sur I’effet de A), des
effets multiplicatifs (i.e. ’effet cumulé de A et de B est supérieur a celui du stress le
plus impactant mais reste inférieur au phénomene d’additivité) ou des effets additifs
(i.e. les effets de A et de B s’additionnent) (Fig. 9). Au contraire, lorsque les facteurs A
et B interagissent, deux cas de figure sont possibles : un effet antagoniste (i.c. 1’effet
des deux stress combinés est inférieur a la somme de leur effet individuel) ou un effet
synergique (i.e. ’effet des deux stress combinés est supérieur a la somme de leur effet

individuel) (Fig. 9).

Figure 9. Type d’effets induits par les interactions entre deux facteurs de stress A et B,
X correspond a l’effet de I'exposition multiple ; la barre orange correspond a I'effet additit
attendu lors de I'exposition combinée a A et B. Dans le cas ou l'effet combiné observé
est supérieur a l'effet additif attendu, linteraction est dite synergique, dans le cas
contraire. elle est dite antaqoniste. Adapté de Cété et al.. 2016.

Ce cadre conceptuel permet de déterminer le type d’interaction entre facteurs de stress

et les effets négatifs potentiels qui en découlent. Récemment, plusieurs propositions

d’implémentation de ce concept ont été faites (Brook et al., 2008; Piggott et al., 2015),
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cependant la suite de ce manuscrit se basera sur la vision classique des effets interactifs

explicités par Folt et al. (1999) et Crain et al. (2008).

3. Effets multi-échelles

La réponse induite par 1’exposition a un ou plusieurs facteurs de stress se décline au
travers de plusieurs échelles d’organisation (Ricklefs and Wikelski, 2002). Depuis une
vingtaine d’années, de nombreux auteurs plaident pour une utilisation d’approches
multi-échelles et donc interdisciplinaires afin de mieux appréhender la cascade d’effets
induite par D’exposition aux facteurs de stress et d’améliorer les méthodes de
conservation des populations de poissons (Carey, 2005; Cooke et al., 2013;
Horodysky et al., 2015; Wikelski and Cooke, 2006). En effet, 1’utilisation d’approches
complémentaires empruntées a la physiologie animale et a 1’écologie permet de mieux
intégrer les effets observés des individus aux populations. Cette approche intégrée
permet d’améliorer notre compréhension des effets des stress pour le maintien des

populations de poissons (Horodysky et al., 2015).

Dans un contexte de multi-exposition, le concept de stratégie métabolique
dans le cadre de la tolérance au stress est particulierement intéressant afin d’évaluer
la dépense énergétique 1i¢ a la durée, I’intensité et les interactions entre facteurs de
stress et leur conséquences aux échelles d’organisation supérieures (Sokolova, 2013;
Sokolova et al., 2012). En effet, selon ce concept (Fig. 10), I’énergie peut étre allouée
aux fonctions de maintenance (e.g. renouvellement des protéines, détoxication,
défenses, réparation des dommages cellulaires, Fig. 10, « standard energy power » en
bleu), aux fonctions de routine (e.g. comportement de locomotion, de nourrissage, Fig.
10 « routine energy power ») ou a la croissance somatique ou gonadale (croissance,
reproduction), liées a la fitness de 1’organisme (Fig. 10, « energy surplus » en rouge).
Ainsi, en conditions non stressantes (Fig. 10, a gauche), I’énergie est allouée
prioritairement a la maintenance, puis aux fonctions de routine, et enfin, le surplus est
investi dans la croissance somatique (i.e. augmentation de la taille du corps et des

réserves énergétiques) et la croissance gonadale (i.e. investissement reproductif).
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Lors de I’exposition a un stress unique et/ou modéré, une stratégie de
compensation peut se mettre en place. Dans ce cas, les mécanismes de réallocation
énergétique ou compromis d’allocation (i.e. trade-offs) permettent d’augmenter la
quantit¢ d’énergie allouée a la maintenance (e.g. détoxication, immunité, défenses
antioxydantes) pour faire face au stress, et ce, au détriment des fonctions de routine
(e.g. comportement) et de la croissance (Fig. 10) (Kooijman, 2010; Sokolova, 2013).
Dans ce cas, la réponse au stress est adéquate et permet de limiter les dommages

cellulaires et de maintenir une bonne survie et une fitness élevée.

Figure 10. Représentation schématique du concept de tolérance énergétique au stress et stratégies
métaboliques (Sokolova et al. 2013). Sans stress (a gauche), I’énergie est allouée a la maintenance
(i.e. standard energy power, en bleu : défenses immunitaires et antioxydantes, réparation des
dommages), au comportement de routine (e.g. routine energy power, en rouge : locomotion,
alimentation), puis a la croissance somatique et gonadale (i.e. energy surplus, en rouge :
croissance, reproduction, réserves). Sous stress modéré et/ou unique, une stratégie de
« compensation » (en haut a droite) serait déclenchée et permettrait d’augmenter I'’énergie allouée
a la maintenance au détriment des comportements de routine et de la croissance, ce qui limite les
dommages cellulaires ainsi que les effets sur la survie et la fitness a long terme. Sous stress
intenses et/ou multiples en revanche, la réponse au stress serait bloquée (en bas & droite), ce qui
ne modifie pas l'allocation d’énergie par rapport au contréle (i.e. sans stress), mais au prix de
dommages oxydatifs et cellulaires et un codt important en terme de survie et de fitness. Figure tirée
de Petitjean et al. 2019b.
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Lors d’une exposition a un stress plus intense ou plus long, ou encore lorsque
deux facteurs de stress interagissent de manicre synergique, une stratégie de
conservation peut étre observée (Petitjean et al., 2019a; Sokolova, 2013; Sokolova et
al., 2012). Dans ce cas, la demande énergétique liée a I’exposition aux stress est trop
importante par rapport au budget énergétique total de 1’organisme, ce qui peut résulter
en un blocage de la réponse au stress (i.e. arrét métabolique). Dans ce cas, les
mécanismes de réallocation énergétique sont stoppés sur le court terme au prix de
dommages importants exprimés principalement a des niveaux d’organisation fins,
c’est-a-dire des dommages cellulaires (e.g. lyses cellulaires, apoptose) et
moléculaires (e.g. dommages oxydatifs, érosion des télomeres). Dans ce cas, la survie
a long terme peut étre impactée négativement et s’accompagner d’une diminution

de la fitness (Fig. 10) (Monaghan et al., 2009; Petitjean et al., 2019b; Sokolova, 2013).

Au cours des deux derniéres décennies, |’ utilisation grandissante des approches
omiques a permis d’¢tudier les mécanismes moléculaires qui sous-tendent la réponse
au stress (e.g. pathogenes : Reyes-Becerril et al., 2011; Rodriguez et al., 2008 ;
température : Dittmar et al., 2014; Yang et al., 2016 ; contaminants : Costa et al., 2011;
Craig et al., 2007). Ces études ont permis de montrer que I’immunité, la gestion du
stress oxydant, le métabolisme et I’apoptose cellulaire sont des mécanismes centraux
dans la réponse au stress (Kassahn et al., 2009). Nous avons donc ciblé ces traits de

réponse dans le cadre de cette these.

3.1.  REPONSE IMMUNITAIRE

Chez les poissons, le systéme immunitaire inn€ joue un role particulieérement important
dans la lutte contre les pathogénes (Magnadéttir, 2006; Secombes and Wang, 2012).
Suite a I’infection par un pathogeéne, une cascade de réponses permet d’éliminer les

pathogenes (Fig. 11).
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Figure 11. Schéma simplifié de la réponse immunitaire innée chez les poissons (Téléostéens). Suite a
linfection par un pathogéne (e.g. une bactérie : E. coli), une cascade de réponses est initiée. Les
monocytes/macrophages (M) et neutrophiles (N) présents ou recrutés sur le site d’infection produisent
des cytokines (e.g. Interleukines IL, Interférons IFN ; Facteur de nécrose tumorale TNF) (1). Puis, la
sécrétion des cytokines par les monocytes/macrophages ainsi que les neutrophiles entrainent le
déclenchement de la réponse inflammatoire et induit le recrutement d’autres cellules immunitaires (e.g.
monocytes (M), neutrophiles (N) et les lymphocytes B (L)) sur le site d’infection (2). Les cellules
recrutées vont alors phagocyter les pathogénes, ou les détruire via la production d’enzymes Iytiques
(e.g. lysozyme) et d’espéces réactives a I'oxygéene (i.e. peroxydase). Le systeme du complément joue
également un réle important chez les poissons en participant notamment a la destruction des
pathogénes, a la promotion de la réponse inflammatoire et la régulation de la réponse adaptative.
Adapté de Zhu et al. 2013

Tout d’abord les antigeénes des pathogénes induisent le recrutement de cellules
immunitaires (Ellis, 2001; Magnadottir, 2006). En particulier, les
monocytes/macrophages et neutrophiles constituent les premieres cellules impliquées
dans la réponse immunitaire. Ces cellules, présentes ou recrutées sur le site d’infection
produisent des cytokines (e.g. Interleukines IL, Interférons IFN; Facteur de nécrose
tumorale TNF) qui entrainent le déclenchement de la réponse inflammatoire en
induisant le recrutement d’un plus grand nombre de cellules de ’immunité (e.g.
monocytes, neutrophiles et lymphocytes B) sur le site d’infection (Havixbeck and
Barreda, 2015; Secombes and Wang, 2012; Zhu et al., 2013). Les cellules recrutées sont
alors impliquées dans la phagocytose ou la destruction des pathogénes via la production
d’enzymes lytiques (e.g. lysozyme, myélo-peroxydase) et d’especes réactives a
I’oxygéne (Alexander and Ingram, 1992; Quade and Roth, 1997; Rodriguez et al.,
2008).
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Les cytokines jouent donc un role prépondérant dans la mise en place et le bon
déroulement de la réponse immunitaire. Ainsi, dans un contexte d’exposition au stress,
I’augmentation des températures (Dittmar et al., 2014), les contaminants (Bougas et al.,
2016) et les pathogenes (Gorgoglione et al., 2013; Reyes-Becerril et al., 2011), peuvent
moduler I’expression des geénes liés a la production des cytokines (i.e. signalisation
cellulaire) et donc perturber la mise en place ou la régulation de la réponse immunitaire.
La dérégulation de la réponse immunitaire (i.e. inflammatoire) peut alors engendrer
une surproduction d’espéces réactives a I’oxygeéne (i.e. stress oxydant) et entrainer la
formation de lésions cellulaires par exemple dans le foie (e.g. hepatotoxicité) (Finkel
and Holbrook, 2000; Halliwell, 2006; Halliwell and Gutteridge, 2015; Sasaki et al.,
2002).

Ainsi, sous l’effet des stress multiples (i.e. température et challenge
immunitaire ou contamination et challenge immunitaire), des effets interactifs sont
attendus mais leur nature est incertaine et peut varier en fonction du type de
contaminants et de sa concentration (Aliko et al., 2018; Dautremepuits et al., 2004;
Khangarot and Tripathi, 1991) ou du niveau d’augmentation de la température (Dittmar
et al., 2014; Martins et al., 2011). De plus, la mise en place de la réponse immunitaire
est connue pour étre cofiteuse en terme d’énergie, et par conséquent est susceptible
d’affecter d’autres fonctions telles que le métabolisme énergétique (King and Swanson,

2013; Lochmiller and Deerenberg, 2000; Rauw, 2012).

3.2.  METABOLISME ENERGETIQUE

Le métabolisme énergétique joue un rdle central au cours de la vie des organismes en
participant au maintien de 1’homéostasie et via les mécanismes d’allocation
énergétique vers différentes fonctions qui définissent la fitness des individus.
Cependant dans le cadre de I’exposition a un facteur de stress ce métabolisme
énergétique peut étre perturbé (Sokolova et al., 2012). En effet, au cours de la réponse
aux stress, I’activité métabolique et ’activation des génes codant associés peuvent étre
impactées (e.g. par la température : Grasset et al., 2014 ; les contaminants : Gonzalez

et al., 2005; Lin et al., 2011 ; et les pathogenes : Ellison et al., 2018).
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En particulier, I’augmentation de la température peut entrainer une augmentation de
I’activité métabolique et donc de 1’acquisition d’oxygene afin de pallier 1’¢élévation des
couts liés a la maintenance (e.g. turnover des protéines, défenses antioxydantes)
(Portner and Farrell, 2008). Cependant, a un certain degré d’augmentation, dépendant
de la gamme de tolérance de I’individu (Box 2), la capacité a ajuster la quantité
d’oxygene entrant dans les réactions métaboliques, et donc a produire de I’énergie, peut
étre limitée (i.e. concept de tolérance et capacité thermique limitée par 1’oxygene -
OCLTT) (Portner, 2002). Le métabolisme anaérobie peut alors permettre de subvenir
aux besoins énergétiques mais seulement sur une courte période. La contamination de
I’eau par les ETMs peut, quant a elle, soit augmenter 1’activité¢ métabolique (Beaumont
et al., 1995; Campbell et al., 2002), (e.g. compensation des cotits de détoxication des
polluants), soit la réduire en lien avec la réduction de la capacité des poissons a acquérir
de I’oxygene (De Boeck et al., 1995) en perturbant la production d’enzymes et protéines
impliquées dans la synthése d’hémoglobine (i.e. acide delta-aminolévulinique
déshydratase) (Wood et al., 2011) ainsi que la respiration cellulaire (e.g. glycolyse,
cycle de krebs, chaine de transport des électrons) (Couture and Kumar, 2003).
L’infection par des parasites, et plus généralement le challenge immunitaire qu’ils
induisent, entraine une augmentation de 1’activit¢ métabolique afin de pallier
I’augmentation de la demande énergétique liée a la mise en place de la réponse
immunitaire, connue pour &tre couteuse en énergie chez de nombreux vertébrés

(Bonneaud et al., 2016; Martin et al., 2003; Ots et al., 2001)

Ainsi le métabolisme énergétique peut €tre affecté par les différents facteurs de
stress tout au long de la chaine de réaction biochimique permettant la production
d’énergie (i.e. Adénosine TriPhosphate - ATP). La cascade de réponses induite par les
modifications de I’expression des geénes liés au métabolisme peut alors permettre de
compenser les coilits énergétiques induits par la réponse au stress en stimulant
I’activité des mitochondries, la mobilisation des réserves énergétiques (i.e. glucides,
protéines et lipides) ainsi que la réallocation énergétique entre fonctions (i.e.
maintenance, croissance, comportement) (i.e. stratégie de compensation) (Sokolova et
al., 2012). Ces réponses au stress aux €chelles inférieures peuvent avoir un effet sur
I’échelle individuelle, par exemple la condition des individus. Ainsi, I’augmentation

des températures (Gandar et al., 2017; Petitjean et al., 2019a), la contamination
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(Clements and Rees, 1997) ainsi que la réponse immunitaire (Bonneaud et al., 2003;
Bonneaud et al., 2016; Wang et al., 2012) entrainent généralement une mobilisation des
réserves énergétiques stockées dans différents organes, induisant la réduction de leur
masse relative et plus globalement une perte de masse significative chez les individus

exposés (Franke et al., 2017; McNamara et al., 2013; Monaghan et al., 2009).

33. STRESS OXYDANT

L’augmentation de I’activit¢ métabolique liée a la réponse au stress ainsi que le
déclenchement de la réponse immunitaire causent la production d’espéces réactives a
I’oxygéne (Box 3) (Balaban et al., 2005; Cherry and Piantadosi, 2015; Costantini and
Moller, 2009). Par ailleurs, I’exposition a des ETMs induit également une production
d’especes radicalaires et la déplétion des enzymes et molécules antioxydantes (Birnie-
Gauvin et al., 2017; Lushchak, 2011; Sevcikova et al., 2011). Afin de contrebalancer la
production d’espéces réactives a I’oxygene, certains génes tels que la catalase CAT ou
encore la gluthathione peroxydase GPX sont activés et produisent des enzymes
antioxydantes (Box 3) (Do et al., 2019; Woo et al., 2009). De plus, dans le cadre de
I’exposition aux ETMs, d’autres mécanismes de défense impliquant la production de
metallothionéines MTL sont activés afin de permettre la gestion et 1’excrétion des
métaux (i.e. détoxication) (Knapen et al., 2004; Knapen et al., 2005). Cependant, lors
de I’exposition a un stress intense ou bien a plusieurs facteurs de stress, 1’équilibre entre
la production d’especes réactives a 1’oxygene et d’agents antioxydants peut étre
perturbé. Il en résulte la production de stress oxydant (Box 3) susceptible d’entraver
le fonctionnement des mitochondries et de la réponse immunitaire et d’induire des
dommages cellulaires (e.g. hépatotoxicité) (Ercal et al., 2001; Finkel and Holbrook,
2000; Sasaki et al., 2002) et moléculaires, notamment a I’ADN (génotoxicité, Santos et
al., 2016). Ces dommages moléculaires peuvent alors mener a I’activation de génes
impliqués dans I’apoptose cellulaire (e.g. Bcl-2, caspase CASP3 Gross et al., 1999;
Martinou and Youle, 2011), ce qui peut entrainer des lésions, par exemple dans le foie
(e.g. hépatotoxicité). De plus, le stress oxydant peut provoquer le raccourcissement
des téloméres (Reichert and Stier, 2017) qui peuvent avoir des répercussions aux

échelles d’organisation supérieures. Les télomeéres sont des répétitions de séquences
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d’ADN non codant présentes a 1I’extrémité des chromosomes des cellules eucaryotes.
Ces séquences raccourcissent a chaque division cellulaire et ce raccourcissement est
accéléré par le stress oxydant, ce qui peut induire la sénescence et I’apoptose des
cellules lorsque leur taille est trop courte (Bernadotte et al., 2016; Reichert and Stier,
2017; Watson et al., 2015). L’érosion des télomeres peut participer au phénoméne de
vieillissement accéléré et est associée a une plus forte probabilité d’extinction des
populations sauvages (Dupoué et al., 2017). Des études récentes montrent que
I’augmentation de la température (Debes et al., 2016; Simide et al., 2016), I’infection
par des parasites (Stauffer et al., 2017) et la présence de contaminants (Louzon et al.,
2019) peuvent induire un raccourcissement significatif des télomeres et potentiellement
précipiter la mise en place des mécanismes de sénescence (Haussmann and Marchetto,
2010). Cependant plus d’études sont nécessaires afin de mieux comprendre le lien entre
I’exposition aux stress et le raccourcissement de ces séquences répétées d’ADN, en

particulier dans le milieu naturel et sous 1’effet des stress multiples.

Au final, les 3 trois grandes voies physiologiques décrites (i.e. immunité,
métabolisme énergétique et stress oxydant) sont interdépendantes et mobilisées dans
le cadre de la réponse a de nombreux facteurs de stress. Le déclenchement de la
réponse au stress apparait donc comme étant extrémement cofiteux en particulier dans
le cadre d’exposition multiples (Gandar et al., 2017), ce qui peut avoir des conséquences
importantes a I’échelle individuelle, sur la condition de I’individus ainsi que son

comportement.
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Box 3.
Balance oxydative :

Représentation schématique simplifiée de la modification de la balance oxydative en condition
d’allocation énergétique optimale (sans stress, a gauche) et au cours de la réponse au(x) stress
(a droite). Molécules oxydantes (RS = reactive species), Molécules antioxydantes (ex : CARO =
Carotenoids, VIT = Vitamines E and C, ENZ= Enzymes comme la glutathione peroxydase, la
superoxyde dismutase SOD, la catalase CAT)
Les mitochondries sont impliquées dans la production d’énergie permettant le
maintien de I’homéostasie cellulaire. Elles consomment 85 a 90% de 1’oxygéne
qui parvient a la cellule (i.e. activit¢ métabolique). Lors de la production
d’énergie, les mitochondries produisent naturellement des especes réactives (RS),
en particulier a base d’oxygene (e.g. O2", OH", H202) et dans une moindre mesure
d’azote (e.g. NO). De la méme manicre et comme présenté précédemment, la
réponse immunitaire, notamment inflammatoire induit elle aussi la production de
RS. En condition non-stressante, la production de RS est contrebalancée par les
activités d’enzymes antioxydantes endogenes (e.g. superoxyde dismutase: SOD,
Catalase: CAT, Glutathione peroxydase: GPX) et 1’apport de molécules non-
enzymatiques et exogenes via I’alimentation (e.g. Vitamines E, C et caroténoides)
qui vont prendre en charge les RS. En condition stressante, 1’augmentation de la
demande énergétique entraine une augmentation de 1’activité des mitochondries,
qui entraine une surproduction de RS, et créée un déséquilibre appelé « stress
oxydant ». Ces RS non prises en charge peuvent alors causer des dommages
importants notamment aux membranes cellulaires (lipides) et a ’ADN et se
répercuter aux échelles d’organisation supérieures (Birnie-Gauvin et al., 2017,

Monaghan et al., 2009; Pamplona and Costantini, 2011).
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3.4. COMPORTEMENT

Le comportement (e.g. I’activité, 1’exploration, la recherche de nourriture, la
sociabilité), est également I’un des premiers trait ajusté lors d’une exposition a un stress
(i.e. réponse « fight or flight » développée dans la partie : 1. Réponse au stress) (Wong
and Candolin, 2015). Par exemple, des individus exposés a des hausses de température
présentent une réduction de leur sociabilité (e.g. réduction du nombre de contact entre
congénaires, de la cohésion/aggrégation du groupe) (Bartolini et al., 2015; Colchen et
al., 2016; Hurst, 2007) et une augmentation de leur activité (e.g. de nage, exploratoire
et de recherche de nourriture) (Biro et al., 2010; Hurst, 2007; Petitjean et al., 2019a).
Ces réponses peuvent, dans certains cas, permettre aux poissons exposés de réduire la
compétition entre congénéres et d’augmenter leur capacité a acquérir de la nourriture
afin de compenser les coits liés a I’augmentation de la demande métabolique

(Bartolini et al., 2015; Colchen et al., 2016; Johansen and Jones, 2011; Pitcher, 1986).

De la méme manicre, les contaminants alterent le comportement exploratoire
(Grunst et al., 2018; Jacquin et al., 2017), I’activité (Little and Finger, 1990) et la
sociabilité (Koltes, 1985) des poissons mais cela s’avere variable en fonction du type
de contaminants considéré et de sa concentration (Atchison et al., 1987; Scott and
Sloman, 2004). Par exemple, des truites exposées au cuivre présentaient une réduction
de leur activité de nage (Handy et al., 1999). La réduction de 1’activité de nage pourrait
permettre de réduire I’accumulation des contaminants et/ou d’économiser de I’énergie
en faveur des stratégies de détoxication (Campbell et al., 2002) (i.e. stratégie de
compensation). Cependant, ces effets peuvent aussi étre liés a des altérations du
systéme olfactif (Scott et al., 2003; Ward et al., 2008) ainsi que du systéme nerveux
(Sloman and McNeil, 2012; Sloman et al., 2005; Weis et al., 2001). Au contraire, des
crapets arlequin (Lepomis macrochirus) exposés a différents métaux (e.g. cadmium,
chrome, zinc) présentaient une augmentation de leur activité, excepté a la concentration
de cadmium la plus ¢levée (Ellgaard et al., 1978). Les réponses comportementales
sont donc variables en fonction de la concentration appliquée (Scott and Sloman,

2004).

Dans le cadre de I’infection par un pathogéne, la réponse comportementale

classique se caractérise par un ensemble de modifications qui peuvent étre regroupées
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sous le concept de « sickness behaviour », associ¢ a une réduction de I’activité,
I’exploration, la recherche de nourriture ainsi que de la sociabilité (Bonneaud et
al., 2016; Kirsten et al., 2018; Volkoff and Peter, 2004). Dans le cadre d’une infection
par un pathogene, la sickness behaviour pourrait permettre de réduire
P’investissement énergétique alloué¢ aux traits comportementaux en faveur de la
réponse immunitaire (Barber et al., 2000; Dantzer, 2004; Johnson, 2002). La
réduction de la sociabilité pourrait aussi permettre de réduire la transmission de
pathogenes entre congéneres (i.e. « behavioural resistance ») (Barber et al., 2000).
Ainsi, dans le milieu naturel, ces effets sur le comportement (i.e. réduction de I’activité
et la sociabilité notamment) peuvent permettre de limiter les cotits de I’exposition mais
aussi avoir des conséquences déléteres sur les individus en réduisant leurs chances
d’acces a la reproduction ou a survivre en cas d’attaque de prédateur par exemple

(Atchison et al., 1987; Barber et al., 2000; Landeau and Terborgh, 1986).

3.5.  EFFETS ATTENDUS DES STRESS MULTIPLES AUX DIFFERENTES
ECHELLES

Les réponses physiologiques et comportementales aux stress simples sur les
différents traits décrits ci-dessus sont relativement bien connues chez les poissons ; en
revanche les réponses aux stress multiples sont bien moins connues. D’aprés la
littérature, il apparait que les trois facteurs de stress (i.e. température, contamination
aux ETMs et parasitisme) étudiés dans cette theése affectent les mémes voies
physiologiques (i.e. immunité, métabolisme et gestion du stress oxydant) ainsi que le
comportement des individus. Comme présenté¢ dans les parties précédentes, le
métabolisme énergétique est central afin d’expliquer la réponse des organismes aux
facteurs de stress. Sous stress multiples, nous nous attendons a une forte augmentation
de la demande énergétique, en lien avec les fonctions de maintenance (e.g. défenses
immunitaires, antioxydantes notamment), et qui pourrait potentiellement dépasser la
capacité énergétique de 1’individu, résultant en une stratégie métabolique de

conservation.
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En d’autres termes, notre hypothése de travail est que les stress multiples
provoqueraient un blocage de I’activité métabolique aérobie (i.e. stratégie de
conservation) et une inhibition potentielle des réponses physiologiques de stress (i.e.
faible investissement dans les défenses immunitaires et antioxydantes). Ainsi sous
I’effet des stress multiples (ici température ou contamination % challenge immunitaire),
des effets antagonistes sont attendus au niveau des traits liés a la production et la
mobilisation d’énergie du métabolisme. Ces effets antagonistes pourraient mener a une
inhibition potentielle des défenses immunitaires, antioxydantes et des modifications
comportementales. De plus, si chacun des facteurs de stress tend a augmenter la
production de stress oxydant, il est attendu que sous expositions multiples, la

production de stress oxydant augmente de maniére additive voire synergique.

En résumé, les modifications physiologiques provoquées par les stress multiples
devraient se répercuter aux différentes échelles d’organisation biologique, des
molécules a I’individu (Fig. 12). Nous faisons I’hypotheése que les stress multiples
pourraient avoir des conséquences importantes sur les traits liés a la performance des
individus (i.e. fitness), en particulier la croissance, la reproduction et la survie, a
I’échelle individuelle. En effet, selon I’hypothése d’une stratégie de conservation sous
stress multiples, nous nous attendons a une augmentation des dommages cellulaires et
a ’ADN, accompagnée d’une diminution de la survie et de la fitness. Dans les
populations sauvages, cela pourrait impacter négativement la persistance des
populations et exercer une forte pression de sélection (Hendry, 2016), qui pourrait
potentiellement sélectionner certains phénotypes et génotypes et mener a de la
divergence entre populations plus ou moins exposées le long d’un gradient de stress
multiples (Bourret et al., 2008; Cable and van Oosterhout, 2007; Crozier and Hutchings,
2014) (Fig 12).
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Figure 12. Schéma conceptuel de la réponse aux stress multiples de
I'échelle moléculaire & I'échelle populationnelle.
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4. Variabilité entre populations

Ces derniéres années, un nombre croissant d’études s’est intéréssé a la variabilité de
réponses entre populations de poissons plus ou moins exposées a des parasites
(Scharsack and Kalbe, 2014), & ’augmentation de la température (Fangue, 2006) ou a
la contamination (Whitehead et al., 2017). Ces ¢tudes sur la divergence entre
populations ayant évolué¢ dans différents contextes environnementaux, apparaissent
comme ¢étant particuliérement importantes afin d’améliorer les méthodes de
conservation (Hamilton et al., 2016; Horodysky et al., 2015). Dans un contexte
d’exposition aux contaminants, ces problématiques ont ouvert la voie & une nouvelle
discipline émergente, a savoir : « I’écotoxicologie évolutive » (Bourret et al., 2008;

Brady et al., 2017a; Brady et al., 2017b; M. Oziolor et al., 2016).

Deux mécanismes importants sont mis en jeu lors de I’adaptation aux stress
environnementaux. Premic¢rement, la sélection naturelle peut sélectionner des
génotypes particuliers conférant une meilleure fitness aux individus. Par exemple, il a
récemment ¢ét¢ démontré que certaines populations de choquemort (Fundulus
heteroclitus) présentaient une tolérance aux contaminants organiques (i.e.
PolyChloroBiphényle — PCB, Hydrocarbure Aromatique Polycyclique — HAP,
dioxines) en lien avec la sélection de plusieurs génes (i.e. aryl hydrocarbon receptor
pathway- AHR) qui régulent la toxicit¢ et la métabolisation des composés
xénobiotiques (Whitehead et al., 2017). Cependant, les processus de sélection naturelle
sont généralement observés sur des échelles de temps assez longues et sur plusieurs
générations. Sur une échelle de temps plus courte, la plasticité phénotypique joue un
role important dans la persistance des populations face aux modifications de leur
environnement (Hendry et al., 2008). Dans ce cas, a partir d’'un méme génotype,
différents phénotypes s’expriment en fonction de I’environnement (Bradshaw, 1965;
Hendry, 2016). La plasticité phénotypique (Box 4) est un phénomene crucial dans des
environnements fluctuants et stressants et permet aux individus d’ajuster leurs traits et
performances en fonction des contraintes environnementales, avec des effets importants
sur leur fitness (Haugen and Vellestad, 2000; Meyers and Bull, 2002). Ainsi, la

plasticit¢ phénotypique peut s’exprimer a toutes les échelles d’organisation
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biologique, de 1’expression des génes (McCairns and Bernatchez, 2010), jusqu’au
comportement des individus (Jacquin et al., 2017) en passant par leur physiologie

(Dhillon and Schulte, 2011; Johnston and Temple, 2002).

Dans certains cas, la plasticité phénotypique peut s’avérer étre adaptative,
lorsqu’elle confére un avantage en termes de fitness aux individus qui I’expriment dans
un environnement particulier (Box 4). Elle peut alors étre le reflet d’'une adaptation
locale des populations a leur environnement (Kawecki and Ebert, 2004). Cependant la
plasticité phénotypique peut aussi étre considérée comme maladaptative lorsqu’elle
réduit la fitness des individus (Box 4). Bien que considéré comme peu courant par a
rapport au nombre de cas reportés d’adaptation, le phénomeéne de maladaptation
pourrait €tre plus fréquent qu’il n’y parait, en particulier dans un contexte ou les
pressions anthropiques sont importantes, et tout particulicrement sous contamination
ou sous stress multiples (Brady et al., 2019). En effet, I’exposition a certains stress
anthropiques (e.g. contamination) peut étre soudaine et/ou totalement nouvelle pour les
populations sauvages. Dans ce cas, les théories évolutives prédisent que le processus de
sélection naturelle n’a pas le temps de sélectionner des phénotypes optimaux pour
cet environnement, pouvant potentiellement résulter en une maladaptation des
individus (i.e. fitness réduite, Brady et al., 2019). Ce phénoméne de maladaptation
pourrait alors impacter négativement la persistance des populations (Fig. 12).
Cependant, ces phénomenes évolutifs sont encore trés mal connus, en particulier sous
stress multiples. Il est donc essentiel d’améliorer les connaissances sur 1’occurrence de
ces processus évolutifs, et plus généralement sur la variabilité phénotypique entre
populations sauvages, afin de mieux comprendre et prédire I’impact des stress actuels

et futurs sur les trajectoires évolutives des populations sauvages.
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Box 4.
Plasticité phénotypique :

<4 Taux de survie de juvéniles d’ombre
commun (Thymallus thymallus)
provenant de sites froids (points et courbe
bleus) et chauds (points et courbe
oranges) exposés a des températures
froides, intermédiaires et chaudes (jardin
commun). Adapté de Haugen and
Vallestad, 2000.

La plasticit¢ phénotypique correspond a

I’expression des geénes d’un individu en

fonction de I’environnement.
La plasticité phénotypique peut étre la résultante d’adaptation génétique d’une population (i.e.
sélection de génotypes plus ou moins plastiques) et/ou d’interactions genes x environnement)
(Hendry, 2016). La plasticit¢ phénotypique permet dans certains cas de maintenir les
performances individuelles (i.e. survie, croissance, reproduction), en particulier face a un stress.
L’amplitude de variation du phénotype est aussi appelée norme de réaction. Des populations
ayant évolué dans des conditions environnementales différentes peuvent alors présenter des
normes de réactions variables, ce qui peut résulter en une adaptation locale des populations,
c’est-a-dire une meilleure fitness des individus dans leur environnement local par rapport a un
nouvel environnement (Hendry, 2016). Les expériences de translocations réciproques entre
milieux permettent de tester ces questions (Kawecki and Ebert, 2004). Par exemple, Haugen and
Vollestad (2000) ont démontré que des juvéniles d’ombres provenant d’un lac froid sont plus
aptes a survivre en milieu froid qu’en milieu chaud et inversement (figure ci-dessus). Ici la
divergence des populations induite par les processus évolutifs (i.e. adaptation locale) tend a
optimiser la fitness d’une population dans son milieu, on parle alors de plasticité adaptative.
Cependant, dans un contexte de changements environnementaux rapides, ces processus de
divergence peuvent mener a la maladaptation des populations, par exemple, dans un contexte
d’une augmentation de 1’occurrence d’événements climatiques extrémes (e.g. canicule), de

contamination nouvelle, ou de stress multiples.
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De facon intéressante, les phénomenes évolutifs peuvent interagir de manicre
complexe et mener a des réponses inattendues en cas de stress multiples. Quelques
¢tudes récentes se sont intéressées a la plasticité phénotypique dans un contexte
d’expositions multiples (Hopkins et al., 2017; Hua et al., 2017; Jansen et al., 2011;
Lavergne et al., 2015; Pédron et al., 2017; Zhang et al., 2018). Dans certains cas,
I’adaptation des populations a un facteur de stress particulier peut conférer un avantage
contre un autre facteur de stress (i.e. co-adaptation). Par exemple, il a été démontré
que des daphnies (Daphnia Magna) résistantes a la contamination pouvaient présenter
une plus forte résistance a une augmentation de la température, sans doute en lien avec
des ajustements physiologiques (e.g. ajustement de I’activit¢é métabolique) (Zhang et
al., 2018). Au contraire, I’acquisition d’une résistance a un facteur de stress peut
entraver la réponse des populations a un autre facteur de stress et donc mener a de la
maladaptation. Par exemple, 1’acquisition d’une résistance a un pesticide chez une
population de daphnies peut augmenter la susceptibilité des individus a des parasites,
potentiellement en lien avec la mise en place de compromis énergétiques et/ou d’effets
neurotoxiques (e.g. inhibition acétylcholinestérase) (Jansen et al., 2011). La plasticité
peut donc présenter un cotit et des limites en fonction de 1’intensité et du nombre de
facteurs de stress (Hendry, 2016). Le caractere adaptatif de la plasticité phénotypique

s’avere donc étre contexte dépendant.

L’un des défis majeurs des années a venir semble donc étre I’amélioration des
connaissances fondamentales sur les capacités d’adaptation des populations
sauvages sous I’influence des stress multiples. Ceci devrait permettre une meilleure
prédiction de la trajectoire évolutive des populations exposées aux activités humaines

afin d’améliorer les méthodes de conservation des populations de poissons sauvages.
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5. Objectifs de la these

Malgré le corpus grandissant d’études s’intéressant aux stress multiples, les résultats de
la littérature sont trés variables en fonction du contexte environnemental ainsi que du
niveau d’organisation biologique étudi€. De plus, la réponse aux stress peut varier selon
I’histoire évolutive des populations. En effet, certaines populations peuvent acquérir
des formes de résistance a un ou plusieurs facteurs de stress (i.e. co-adaptation) tandis
que pour d’autres, I’acquisition d’une résistance peut affecter leur sensibilité a un autre

facteur de stress (i.e. maladaptation).

Dans cette these, je me suis donc attaché a prendre en compte ces facteurs de
variabilité (i.e. interactions entre stress, échelles d’organisation, histoire évolutive) qui
représentent des verrous scientifiques majeurs pour améliorer la compréhension et la
prédictibilité des effets des stress multiples sur les poissons d’eau douce. Ce projet a

¢été divisé en deux questions principales :

I) Comment les combinaisons de facteurs de stress influencent-elles 1’état de santé
des poissons a différentes échelles biologiques ?
IT) Comment I’histoire évolutive de populations peut-elle affecter leur sensibilité

au stress dans un contexte de stress multiples ?

Pour aborder ces questions, j’ai utilisé le goujon (Gobio occitaniae) comme espece
modele, car il présente une grande variabilité phénotypique. Sa large répartition au sein
d’une gamme de cours d’eau contrastés en termes de température, de contaminations
métalliques et de pressions parasitaires, I’amene a étre un sujet d’étude adapté. De plus,
le goujon a une durée de vie relativement courte (4 a 5 ans) par rapport aux échelles de
variations temporelles de ces facteurs environnementaux, ce qui en fait un modele de

choix pour étudier la divergence des populations face aux facteurs de stress.
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Ce travail vise donc a évaluer les effets combinés de facteurs de stress abiotique
(i.e. augmentation de température ou contamination) et biotique (i.e. parasitisme) sur
I’état de santé des goujons via une approche multi-échelles (de I’échelle moléculaire a

I’échelle des populations).

Afin de répondre a ces deux questions, mon travail de thése a été divisé en 4 étapes

opérationnelles :

ILA) Caractériser les interactions entre facteurs de stress le long d’un gradient de

perturbations sur le terrain (insitu) et en conditions controlées (laboratoire).

[.LB) Evaluer les conséquences de I’exposition multiple a différentes échelles
biologiques le long d’un gradient de perturbations (insitu) et en conditions contrdlées

(laboratoire).

II.A) Comparer la plasticité¢ des réponses entre populations exposées a des facteurs

de stress combinés en conditions contrdlées (laboratoire).

II.B) Comparer la plasticité des réponses entre populations lors de translocations
réciproques : approche de terrain visant a évaluer ’adaptation locale des populations

aux stress (insitu)

La combinaison de ces approches permet de tester le role de ces facteurs de stress
simples et combinés en conditions controlées, mais aussi dans des conditions

s’approchant de la réalité, en milieu naturel.
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1.  Cadre méthodologique

1.1. MODELE BIOLOGIQUE

Le goujon occitan (Gobio occitaniae), est un poisson benthique qui appartient
au genre Gobio et la sous-famille des Gobioninae (goujons), ['une des sous-familles les
plus représentées au sein de la famille des Cyprinidae, en particulier en Europe (Tang
etal., 2011). En effet, la sous-famille des Gobioninae compte plus de 130 especes, dont
20 appartiennent au genre Gobio et sont majoritairement et largement présentes en
Europe (Fig 13) (Nelson et al., 2016; Szlachciak and Zabkiewicz, 2008). L utilisation
d’une espece provenant du genre Gobio en tant que modele d’étude revét un intérét

particulier puisque ses représentants sont présents dans une large partie de 1’Europe.

Figure 13. Carte de répartition des espéces faisant partie du genre Gobio. Les fleches représentent la
présence de Gobio gobio jusqu’'au Kazakhstan et en Russie. Adapté de Kottelat and Freyhof, (2007).

Les espéces appartenant a la sous-famille des Gobioninae sont connues pour

présenter un style de vie benthique, un corps cylindrique allongé fusiforme, une bouche
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infére protractile, une paire de barbillons et des nageoires pectorales latéralement

étendues (Kottelat and Freyhof, 2007) (Fig 14).

Ce projet se déroulant dans le Sud-Ouest de la France (bassin versant de la
Garonne), I’espece choisie est Gobio occitaniae (Fig. 14). Au sein des Gobioninae et
du genre Gobio, le goujon occitan se distingue des autres espéces européennes de par
la présence d’une zone inter-orbitale plate, la longueur de sa téte (26-30% longueur
standard du corps), la présence d’écailles en position ventrale se poursuivant jusqu’aux
nageoires pectorales ainsi que le diametre des yeux importants (pour d’autres critéres
d’identification voir Keith et al., 2011; Kottelat and Freyhof, 2007; Kottelat and Persat,
2005). Cette espece d’eau courante est présente sur une large gamme de cours d’eau
(de la zone a ombre a la zone a bréme) et se nourrit essentiellement d’invertébrés
aquatiques et de végétaux trouvés sur ou dans le substrat. Tout comme le Goujon
commun (Gobio gobio), le goujon occitan aurait une durée de vie approximative de 4 a

5 ans et atteindrait sa maturité sexuelle a partir de sa deuxieéme année de vie.

Figure 14. Le goujon occitan présente les caractéristiques morphologiques de la sous famille des
Gobioninae : corps cylindriques allongé, une bouche infere (A), une paire de barbillons (B) et des
nageoires pectorales latéralement étendues (C).

L’utilisation du goujon comme mod¢ele biologique est particuliérement
intéressante dans le cadre de ce projet de recherche doctorale sur les conséquences aux

stress multiples (i.e. température, contamination et parasitisme).

En effet, les goujons sont aussi connus pour présenter une gamme de tolérance
thermique relativement large (Fig. 15). La borne inférieure de température optimale du

goujon commun, espece tres proche du goujon occitan, est de 1’ordre de 5 a 7°C alors
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que la borne supérieure, induisant des effets potentiellement 1étaux, est atteinte entre 27

et 30°C (Tissot and Souchon, 2010).

Figure 15. Gamme de tolérance thermique du Goujon (Gobio gobio).
Adapté de Tissot and Souchon (2010). Les couleurs verte, orange et
rouge indiquent les gammes de température optimale, sub-optimale
et létale, respectivement

En outre, de par son mode de vie benthique et le fait qu’il se nourrisse
d’invertébrés aquatiques benthiques, le goujon est particulierement exposé aux
contaminants via la colonne d’eau, les sédiments et le transfert trophique. Ainsi,
plusieurs études ont rapporté la présence de goujons dans de nombreux cours d’eau
contaminés aux ¢léments traces métalliques (ETMs) (Bervoets and Blust, 2003; Faller
et al., 2003; Knapen et al., 2004; Van Campenhout et al., 2003). De plus, le goujon est
connu pour étre I’hdte de nombreux parasites (Pecinkova et al., 2005; Pecinkova et al.,
2005; Taylor and Hoole, 1989), y compris d’ectoparasites du genre Gyrodactylus
(Blazek et al., 2008; Gelnar, 1987), largement représenté dans la zone étudiée (Loot et
al., 2007). Enfin, les goujons sont des especes relativement sédentaires (Keith et al.,
2011; Stott et al., 1963) et sont ainsi exposés aux conditions d’un méme milieu durant

toute leur vie.

Au sein des espéces regroupées dans le genre Gobio, il existe une forte
variabilité phénotypique (Banarescu and Bless, 1999; Szlachciak and Zabkiewicz,

2008). En effet, plusieurs auteurs ont déja rapporté de fortes variations en terme de
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physiologie et de morphologie entre des populations de goujons exposées ou non a des
contaminants (Knapen et al., 2004; Shinn et al., 2015). De plus sa durée de vie est
relativement courte (4-5 ans) par rapport aux échelles temporelles intégrant les
variations de facteurs environnementaux (e.g. contaminations chroniques sur plusieurs
dizaines d’années), ce qui suggere que des mécanismes d’adaptation locale et de
divergence face aux conditions de stress peuvent avoir lieu. Le goujon apparait donc
comme un mode¢le idéal en vue de travailler sur la variabilité de réponse aux stress entre

différentes populations.

De plus, plusieurs auteurs ont déja étudié¢ le cycle de vie de ce dernier, en
aquarium (Kestemont, 1989; Kestemont and Awaiss, 1989; Kestemont et al., 1991) et
ont réalisé des test d’exposition a des contaminants (Flammarion et al., 1998; Marcelle
and Thome, 1983) et des parasites (Gelnar, 1987). Les conditions de maintenance et
d’exposition des goujons en laboratoire sont donc relativement bien connues, ce qui

permet de combiner des approches de terrain et en laboratoire.

1.2. TYPES D’APPROCHES UTILISEES

Afin de répondre aux questions posées dans le cadre de ce projet de recherche (Fig. 16),
j’ai utilisé 3 approches complémentaires, une étude transversale visant a mettre en
¢évidence les interactions potentielles entre trois gradients de stress (i.e. contamination
ETMs, température et pression de parasitisme) et leurs liens potentiels avec ’état de
santé des poissons (Chapitre 3). L’utilisation de ce type d’approche revét un intérét
particulier puisqu’elle tient compte de la variabilité de réponse entre populations de
poissons et permet de se rapprocher au plus pres des conditions environnementales du
milieu. Cependant, en raison de la multitude de facteurs potentiellement confondants,
ce type d’approche ne permet pas de tester les liens de causalité entre 1’exposition aux
facteurs de stress et les réponses mesurées chez les poissons. Pour cette raison, j’ai par
la suite utilisé 3 approches expérimentales (Chapitres 4, 5 et 6) en vue de 1) déterminer
le colit de la réponse immunitaire en lien avec une attaque parasitaire chez le goujon
(Chapitre 4); i1) identifier les liens causaux entre 1’exposition aux facteurs de stress,
combinés ou non, et leurs effets sur 1’état de santé des poissons (Chapitre 5 et 6); et iii)

identifier les niveaux d’organisation biologique pour lesquels les réponses aux stress
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sont les plus marquées et les plus variables entre différentes populations d’'une méme
espece (Chapitre 5 et 6). L’intérét des approches expérimentales en conditions
contrdlées vient de la possibilité d’isoler les facteurs de stress a tester en vue d’identifier
des liens de causalité entre 1’exposition a ce facteur isol€ et la réponse mesurée chez les
poissons. Cependant, ce type d’approches et les réponses mesurées sont peu
représentatives des conditions du milieu. C’est pourquoi, en phase finale, j’ai utilisé
une approche de translocation réciproque (caging). Ce type d’approche en conditions
semi-naturelles permet de se rapprocher au plus pres des conditions environnementales
et de tester I’implication de 1’adaptation locale dans la variabilité de réponses entre
populations (Kawecki and Ebert, 2004) (voir Chapitre 7, section 5.2 - Adaptation locale
: expérience de translocation). Cependant, en raison des forts aléas (e.g. crue, embacle,
détérioration du matériel) la durée d’exposition est limitée dans le cadre des approches
de translocations réciproques. Chacune de ces approches comporte des points forts et
des points faibles, leurs utilisations de maniére combinée permettent donc de tester les
liens de causalité entre exposition aux stress multiples tout en se tenant au plus prés des
conditions du milieu. Dans le cas ou les patterns de réponses observées présenteraient
une forte variabilité inter-populationnelle, 1’emploi d’une approche de translocation

réciproque permettra de mettre en évidence des phénomenes d’adaptation locale.

Figure 16. Récapitulatif des 2 questions de recherche ainsi que des 3 grands types d’approches utilisées
dans le cadre de ce projet doctoral. Les principaux points forts (encadré vert) et faibles (encadré orange)
de chaaue anproche sont indiaués dans les encadrés colorés.
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1.3. SITES D’ETUDE ET POPULATIONS ECHANTILLONNEES

Ainsi, au cours de ce projet de recherche doctorale, les effets de trois facteurs
de stress (i.e. température, contamination aux ETMs et parasitisme) ont été étudiés dans
le cadre d’études en laboratoire, mais aussi in situ. Pour ce faire, 16 sites d’études dans
le bassin versant de la Garonne ont été sélectionnés sur la base de la présence du goujon
occitan (aprés enquéte auprés des agents de I’ONEMA et des fédérations
départementales de péche et de protection des milieux aquatiques) ainsi que de
I’existence de données physico-chimiques (i.e. chronique de température de 1’eau,
contamination aux ETMs dans la colonne d’eau) issues de la base de données régionale

de I’Agence de I’Eau Adour-Garonne (SIE, 2016).

Pour calculer les gradients de température sur les sites d’études, les températures
saisonniéres moyennes (mesurée de maniére mensuelle, dans la colonne d’eau) ainsi
que leurs coefficients de variation respectifs ont été calculés pour chaque site d’étude
durant 4 ans (Juillet 2012 a Juillet 2016). Cette période a été choisie afin de couvrir
approximativement la période de vie des goujons qui ont été échantillonnés au cours de
la premiere campagne d’échantillonnage inclue dans ce projet (Chapitre 3, Mai - Juin

2016) (Table 1).
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Table 1. Température moyenne et écart type (sd), minimum, maximum et coefficient de variation mesurée dans la colonne d’eau sur une période de 4 ans (Juillet 2012 a
Juillet 2016, sur chaque site d’étude, les températures ont été mesurées sur une base mensuelle). Les sites d’étude sont ordonnés selon le gradient de temperature défini
a l'aide d’'un axe d’ACP représentant les température moyennes par site et par saison (voir Fig. 17).

Water temperature (°C) between July 2012 and July 2016

Fall Winter Spring Summer

Study sites g-:—;?gr']t Mesadn * Min / Max CV n Mean +Sd  Min / Max Ccv n Mean +Sd  Min / Max Ccv n Mean + Sd Min / Max CcVv n
GIVAB -3.5 144+21 103/19.2 43 12 712 3.5/10.6 8.4 11 9+23 5.7/12.8 8.6 9 142+28 10.2/189 6.5 9
CELFIG -1.7 16.5+3.4 8.8/23.8 48 22 6.1+25 1.8/8.9 122 11 95+2.1 52/13.4 5.8 14 17.6+3.9 109/238 58 15
GARCAZ -1.7 16.9+3 12.8/239 50 12 7817 5.3/10 6.6 11 9.7+1.8 71121 6.1 9 16+ 3.9 10.5/224 8.1 9
ARIMAS -1.3 15.3+1.9 12/19 86 12 82+1.2 6.3/9.8 5.3 8 9.7+1.8 76/12.8 6.3 9 15.4+2.1 11.1/172 45 9
GARMAR -1.2 183+37 11.7/252 34 12 81+2.1 5/11.1 7.8 11 10.1+1.8 76/124 6 9 16.4+4.4 11.2/25.2 9 9
VOLPLA -1.2 16.3+3.1 11.6/23 54 12 76+2.1 45/10 9.9 8 10.2+2.1 7.7/13.1 6.9 9 176+3.2 12.6/225 6 9
VENSAL -1.1 16+2.3 12/19.3 45 10 74+16 4/9 6.7 11 108+25 9/16 7.9 9 16.1+2.8 12/20 5.9 9
CAUSAL -0.4 164116 12.4/18 79 10 11.1+35 8/15.7 15.8 4 9.7%3 6/15.3 10.9 8 15.7+13 13.6/176 2.9 8
RIOU -0.3 181+15 16.2/19.8 42 4 9.2%25 6.1/13.9 104 7 94109 8.4/10.8 34 8 16.7 £ 3.1 13/22.2 6.3 9
GARBLA 0.2 182+27 13/21 6.9 10 9.1+1.2 7/10 5 7 10.3+2.1 8/13 6.8 9 17.8+43 12/24 8.1 9
GARPOR 0.2 184+37 121/257 51 16 82+21 5.3/12.6 6.7 15 10+£1.7 7.6/12.7 5 12 17.9+3.9 11.8/249 53 17
CELCAB 0.4 175+3.6 9.2/25 43 27 78+22 3.2/10.7 8.6 11 10.8 £ 2.1 71145 5 14 182146 6.9/26 6.3 16
GARBOU 0.6 19.1+£3.9 13/27 29 12 8.8+3.1 5/14 105 11 11+22 8/15 6.8 9 19+4.2 1426 7.4 9
AUSEI 23 18927 13/25 6.3 15 86+28 4/14.2 8.3 15 11.1+25 8/15 6.5 12 21+3.7 15/27 43 17
SAVGRE 23 19127 13/24 36 15 9+26 6/14 7.5 15 11.2+3 8/18 7.9 12 199+3 15/25 36 17
SAUPOR 3.7 19.3+2.2 15/23 33 12 10.6 + 2.1 8/14 5.8 11 129+23 10/16 5.8 9 19.2+34 15/25 5.7 9
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Les températures saisonniéres moyennes ainsi que les coefficients de variation ont
ensuite été placés dans une analyse en composantes principales (ACP, Fig. 17) afin d’en
retirer deux variables synthétiques correspondant aux deux premiers axes de I’analyse
(axe 1: 35.7, axe 2: 30.1). Les deux premiers axes représentent les températures

moyennes et la variation des températures, respectivement pour chaque site d’étude.

Ainsi, plus la valeur donnée par 1’axe 1 est élevée, plus le site d’étude est considéré
comme présentant les températures les plus chaudes parmi les sites sélectionnés. De la
méme fagon, plus la valeur donnée par I’axe 2 est élevée, plus le site d’étude présente
des températures variables parmi les sites sélectionnés. Dans la plupart des chapitres,

seul I’axe 1 (température moyenne) a été retenu dans les modeles statistiques.

Figure 17. Analyse en composantes principales (ACP), visant a classer les 16 sites
d'études sélectionnés (ARIMAS, AUSEI, CAUSAL, CELCAB, CELFIG, GARBLA,
GARBOU, GARCAZ, GARMAR, GARPOR, GIVAB, RIOU, SAUPOR, SAVGRE,
VENSAL, VOLPLA) le long d'un gradient de température de I'eau moyenne (Axe 1)
et d'un gradient de variabilité de température (Axe 2)
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Pour calculer un indice de toxicité aux ETMs, une 17°™ population provenant
d’un étang de pisciculture a été ajoutée (Les Viviez de Haute Corréze, VHC, Le Bourg,
19340 Courteix, France) (population nommée FARM). Cette derniere population a été
utilisée uniquement dans le cadre des expérimentations menées en conditions
contrdlées (Chapitre 6). Pour ce faire, les concentrations en ETMs (i.e. aluminium-Al,
arsenic-As, cobalt-Co, plomb-Pb, zinc-Zn, nickel-Ni, cadmium-Cd, chromium-Cr, and
cuivre-Cu) mesurées dans la colonne d’eau sur la méme période de 4 ans que
précédemment (i.e. Juin 2012 — Juin 2016) ont été extraites de la base de données de
I’Agence de I’eau Adour-Garonne (SIE, 2016). Concernant la population de
pisciculture, des analyses complémentaires ont été effectuées sur des prélevements
d’eau (n=4) échantillonnés dans les étangs de pisciculture (i.e. concentrations obtenues
par spectrométrie de masse —ICP-MS- sur eau filtrée a 0.45 uM, acidifiée, voir Chapitre
6 pour plus de détails). Les concentrations moyennes pour chaque ¢lément et chaque
site d’étude ont ensuite été calculées afin d’étre intégrées dans le calcul d’une unité
toxique (i.e. Toxic unit) en accord avec la littérature (de Castro-Catala et al., 2016;
Kuzmanovi¢ et al., 2016; Sprague, 1970). De manicre succincte, le calcul de 1’unité
toxique représente une mesure intégrative qui permet d’évaluer la toxicité d’un mélange
de contaminants pour un organisme donné. Dans le cadre de ce projet de recherche
doctorale, 1’unité toxique permet de classer les sites d’études selon un gradient de

toxicité. Cette unité toxique est calculée pour chaque site comme suit :

n (i
i=1 LCSO

TU(Toxic Unit);;, = logz

Avec, Ci qui correspond a la concentration moyenne d’un des ETMs considéré
mesurée dans la colonne d’eau, LCso qui correspond a la concentration du contaminant
considéré induisant 50% de mortalité dans une population de poissons modeles (ici,
Pimephales promelas) (données issues de la base de donnée ECOTOX USEPA, 2008).
Ainsi plus la valeur de I’unité toxique attribuée au site d’étude est élevée, plus le risque
toxique pour les poissons vivant dans ce site est élevé (Fig. 18). Les valeurs de
concentrations moyennes relevées sur chacun des sites d’études sont recensées dans la

Table 2.
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D’autres indices de toxicité ont été calculés sur la base de la présence de pesticides et
d’hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) mais les données issues de la base
de données utilisée étant trop parcellaires, ces deux gradients n’étaient pas

représentatifs et ne permettaient pas de discriminer les sites d’études sélectionnés.

Figure 18. Gradient d'unité toxique le long des 17 sites d'études (16 dans le bassin versant de la Garonne
et 1 provenant d’étang de pisciculture). Plus la valeur d’unité toxique est élevée, plus le risque de toxique
est élevé pour les populations de poissons du site considére.
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Table 2. Nombres de mesures disponibles (n), concentrations moyennes (ug. L-1) et écart-type (Sd) pour les 9 ETMs suivis dans le cadre de ce projet de thése et pour chacun des sites d’étude
entre 2012 et 2016. Les valeurs de concentrations indiquées en rouge sont supérieures aux normes de qualité environnementale (AA-QS définis par I'union Européenne (Directive n°2013/39/UE).
Les cellules de couleur rouge indiquent les valeurs de concentration supérieures aux concentrations létales pour 50% des poissons inclus dans un test écotoxicologique utilisant Pimephales

promelas comme espéce modéle.

Study sites Metal Al As Cd Cr Co Cu Ni Pb Zn
ARIMAS n NA 18 18 18 NA 18 18 7 19
Mean Concentration + Sd NA 1064041  005+006  1.09%0.43 NA 149 + 1.31 161413  129+047 4544235
Use n 4 16 18 16 4 16 18 18 16
Mean Concentration + Sd  59.75+2649  278+145  005+003  1.06%0.25 1+0 64741274 117+038  111+047 2855+ 27.46
CAUSAL n NA 6 12 6 NA 6 12 12 5
Mean Concentration + Sd NA 1174041  01+009  11+1.14 NA 153+095  083+045  1.42%0.9 5.67 + 3.27
cELcrn n 6 28 30 28 18 28 30 30 28
Mean Concentration + Sd 18771388 274+117  005:002  081+1  008+008 099+092 071404 0254035 573527
S n 2 7 19 17 18 17 19 19 17
Mean Concentration + Sd 454+878  317+149  005+002 043+015 007+003 0924108 054+015 022+034  444+127
- n 2 2 2 2 2 2 2 3 3
Mean Concentration + Sd 38724189  0.8+004 0010 019002  009%0 2054096 028+001 009:004  595+2.83
CARBLA n NA 1 1 1 NA 1 1 1 1
Mean Concentration + Sd NA 1456 +NA  014+NA  0.86+NA NA 1158 +NA  7.42+NA  0.08+NA 7.55 £ NA
CARBOU n 4 28 30 28 10 28 30 30 28
Mean Concentration + Sd 2275425 1524053  028+11 1£026 0524041 1724179  112+056  14+167  17.8+3156
CARCAZ n 4 27 29 27 18 27 29 29 27
Mean Concentration + Sd 200 1364057 005+003 107+027 0384034 142+147  141+109 1174038  4.99+1.96
CARMAR n 3 27 29 27 18 27 29 29 27
Mean Concentration + Sd 200 15+053  004+003 107+027 038+034 1064021 139+106 1184039  4.25+049
CARPOR n 5 28 33 28 20 28 33 33 26
Mean Concentration + Sd 1667+516  17+154  005:004 106+028 047+049 142+104 2244427 1154044 536437
VA n NA 25 25 25 14 % 25 25 25
Mean Concentration + Sd NA 1324031  004£002 103401 0314022 128+046  118+027 110 264122
oU n 4 2 6 3 5 2 6 6 4
Mean Concentration + Sd 3103+296  305+038 | 13154887 1024128 074026  257+184 162+1336 1674241  628.54521.27
SAUPOR n 3 22 24 22 18 22 24 24 22
Mean Concentration + Sd 27 +5.77 141+059 004003 110 0594069 1254034 110 110 27.6 + 23.96
SAVORE n NA 25 25 25 8 % 25 25 25
Mean Concentration + Sd NA 1644057  005%0.08 140 03:028 1324051 104402  104+02  12.68+14.37
VENSAL n 4 25 27 25 10 % 27 27 2
Mean Concentration + Sd 20+ 0 4.64 +4.95 0.06 + 0.06 1+0 0.6 +0.36 1.36 + 0.56 1.04 £0.19 1+0 13.59 + 13.07
VOLPLA n NA 18 18 18 NA 18 18 18 18
Mean Concentration + Sd NA 109+034 004003  1.17%0.59 NA 1224113 162£139 122055 447 %151
AA-QS NA 137 025 NA 03 16 a 12 78
REFERENCES VALUES | ) 54 pimephales promelas 4250 9900 1 39000 3400 135 3100 110 70
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Un troisiéme gradient a ensuite ét¢ calculé afin de caractériser la pression de
parasitisme inhérente a chaque site d’étude. Ce gradient correspond a la prévalence
moyenne de parasites recensée pour chacun des sites d’études au cours de
I’échantillonnage des poissons (i.e. pourcentage de poissons infectés par au moins 1
parasite). En effet, au cours de 1’échantillonnage qui s’est déroulé dans le cadre de
I’étude transversale (Chapitre 3), un inventaire des macroparasites internes et externes
a été réalisé sur une trentaine de poissons par site (aprés euthanasie). La majorité des
parasites recensés ¢€tant apparentée au genre Gyrodactylus, I’indice de pression
parasitaire tient compte uniquement de la prévalence recensée pour ce genre, le plus
fréquemment rencontré. Les gyrodactyles sont des vers monogénes, ectoparasites et
vivipares se fixant préférentiellement sur le corps et les nageoires des poissons (Fig. 19
A). Ils se nourrissent principalement du mucus et des tissus de leur hote (Fig. 19 B et

C) (Bakke et al., 2007).

Figure 19. Photos représentant l'infection d’un poisson par Gyrodactylus salaris. A) représente la nageoire
caudale d’un salmonidé (Salmo salar) présentant une charge relativement importante en parasite. B) Vue
de linfection en microscopie electronique. C) les fleches indiquent les lésions causées par les
gyrodactyles a I'épiderme de I’héte. Adapté de Bakke et al. (2007)

Les gyrodactyles sont connus pour infecter leur hote via la colonne d’eau (i.e.
parasite a forme libre) mais aussi pour se propager d’un hdte a I’autre par contacts
sociaux (Richards et al., 2010). Bien que dans le cadre de ce projet de recherche
I’intensité de I’infection aux gyrodactyles (i.e. nombre de parasite moyen recensé par
hote) ne dépasse pas 14 parasites par individu, I’intensité de D’infection par les
gyrodactyles peut atteindre des valeurs relativement hautes (> 100 parasites par
individus) (Van Oosterhout et al., 2006). Ainsi, ce parasite peut affecter
significativement le comportement de nage des individus en induisant des lésions
importantes aux nageoires dans le cas de fortes charges parasitaires Il peut alors

déclencher une suite de réponses immunitaires locales et systémiques colteuses chez
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son hote (Fraser and Neff, 2009; Lindenstrem et al., 2004) et potentiellement affecter
la survie de son hote (Bakke et al., 2007).

Ainsi, trois valeurs correspondant aux trois gradients de stress (i.e. thermique,
toxique et de parasitisme) ont été assignées a chacun des sites d’études. La localisation
des sites d’études ainsi que les valeurs attribuées pour chaque gradient de stress ont été
reportées sur la cartographie suivante (Fig. 20) ainsi que dans la Table 3. Ces valeurs
ont surtout été utilisées dans le cadre du Chapitre 3, afin de mettre en lien les réponses
aux stress avec la physiologie et I’état de santé des poissons le long des trois gradients

de stress préalablement définis.

Dans le but d’étudier la variabilité intraspécifique de réponse aux différents
facteurs de stress présentés précédement, il était nécessaire de vérifier que les 17
populations échantillonnées appartenaient bien a la méme espéece : Gobio Occitaniae.
Pour cela, ’ADN génomique d’un échantillons d’individus (entre 6 et 58 individus par
population) a été extrait aux sels (protocole adapté de Aljanabi and Martinez, 1997) a
partir d’échantillons de nageoires pelviennes. Les populations de poissons
échantillonnées ont ensuite été comparés a une population de Goujon commun (Gobio
gobio, 524 individus) provenant du bassin de la Loire et qui a précédemment été étudiée
par Prunier et al. (2018). La comparaison des distances génétiques entre ces différentes
populations a été réalisé a 1’aide de 10 microsatellites (BL153, Gob15, Gob16, Gob22,
LC293, Cal, CypG24, Gob12, Gob28, Lsou5) précédement développés par Grenier et
al. (2013). Une analyse discriminante a ensuite permis de distinguer les 17 populations
étudiées dans le cadre de ce travail de thése et la population provenant du bassin de la
Loire (Fig. 21). Cette analyse indique que les populations échantillonnées ici sont bien
distinctes de la population de goujon commun (Gobio gobio) provenant du bassin de la
Loire (test de permutation: p<0.001), confirmant ainsi 1’appartenance des 17

populations étudiées a I’espece Gobio occitanie (Fig. 21).
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Figure 20. Localisation des sites d’études et des populations échantillonnées dans le bassin versant de la Garonne (en haut a gauche). Les lettres A, B, C, D, E et
F indiquent les zones sur lesquelles les zoom (a droite) ont été réalisés. A droite, chaque nom de site est accompagné d’un trio de pictogramme représentant le
niveau de chaque facteur de stress étudiés. Le cercle correspond au gradient de température moyenne annuelle (axe 1 de '’ACP regroupant les température
saisonnieres). Le triangle correspond au risque toxique (i.e. Toxic unit) lié au concentrations en ETMs. L’hexagone correspond & la pression de parasitisme (i.e.
prévalence en gyrodactyles). Chacun des gradients de stress sont représentés du vert (stress faible) au rouge (stress fort).
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Table 3. Localisation (coordonnées X et Y, Lambert 93) et valeurs attribuées a chacun des sites d’études
pour chacun des 3 gradients de stress (i.e. température, contamination et parasitisme).

Sites  Stream name X Y GRT:IanIE'NT GRATDLI’ENT G';aArgTIiztriT

GIVAB Le Gijou 652983 6287090 -3.5 -1.0 0.5
FARM Etang 648272 6505516 NA -0.9 0.1
VOLPLA Le Volp 546845 6231930 -1.2 -0.9 0.4
GARMAR La Garonne 557517 6248020 -1.2 -0.9 0.5
CELFIG le Célé 619393 6388240 -1.7 -0.9 0.5
ARIMAS L’Arize 567492 6221890 -1.3 -0.9 0.7
CELCAB le Célé 593305 6379640 0.4 -0.8 0.1
GARCAZ La Garonne 544488 6235740 -1.7 -0.8 0.1
GARPOR La Garonne 569591 6269450 0.2 -0.8 0.1
CAUSAL Le Caussels 633072 6315030 -0.4 -0.7 0.6
SAVGRE La Save 561198 6299830 2.3 -0.6 0.1
VENSAL | LaVendinelle 602916 6272670 -1.1 -0.6 0.3
GARBLA La Garonne 570981 6282179 0.2 -0.5 0.4
SAUPOR La Saudrune 569799 6272239 3.7 -0.3 0.7
GARBOU La Garonne 553270 6318800 0.6 -0.3 0.2
AUSEI L’Aussonnelle 565033 6285220 2.3 -0.2 0.7

RIOU Le Riou Mort 637385 6385460 -0.3 1.3 0.9
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Figure 21. Analyse discriminante des distances génétiques entre les 17 populations de goujons
occitans (Gobio occitaniae) étudiées dans le cadre de cette thése (ellipse orange, a droite)
comparés a une population de goujon commun (Gobio Gobio) provenant du bassin de la Loire
(ellipse bleue, a gauche) et précédement étudiée par Prunier et al. (2018). Les populations ont
été discriminées sur la base de I'analyse 10 microsatellites (BL153, Gob15, Gob16, Gob22,
LC293, Ca1l, CypG24, Gob12, Gob28, Lsoub). Ici, I'analyse confirme bien que les populatios
étudiées dans le cadre de cette these appartiennent a la méme espéce : Gobio occitanie. Test
de permutation : p-value< 0.001.

2.  Design expérimentaux

2.1.  ECHANTILLONNAGE ET MAINTIEN EN CAPTIVITE

Au cours de ce projet de recherche doctorale, les goujons ont été échantillonnés par
péche ¢lectrique (a 1’aide d’un EFKO-FEG 1500) en accord avec la législation en
vigueur et les autorités administratives. Dans le cadre des expérimentations en

conditions contrdlées en laboratoire, certaines populations ont été choisies sur la base
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de la caractérisation des gradients de stress présentée précédemment. Ainsi, pour
I’expérimentation visant a évaluer les effets de I’interaction entre 1’augmentation des
températures et un challenge immunitaire (Chapitre 5), deux populations provenant de
sites contrastés en terme de température moyenne ont ét€ sélectionnées : AUSEI et
CAUSAL. De la méme maniére, pour I’expérimentation visant a évaluer les effets de
I’interaction entre 1’exposition aux ETMs et un challenge immunitaire, quatre
populations provenant de sites contrastés en termes de contamination aux ETMs (i.e.
voir unité toxique) ont été sélectionnées : ARIMAS et CELFIG et AUSEI et RIOU
(Chapitre 6). Une cinquieme population (FARM) considérée comme une population de
référence (i.e. peu contaminée et peu parasitée) provenant de pisciculture a été ajoutée

aux expérimentations du Chapitre 6.

De retour au laboratoire, les goujons utilisés dans le cadre des expérimentations
en aquarium ont été déparasités par balnéation avec une solution de Praziquantel
(Vetofish, France, pureté : 1000 mg.g’'; concentration : 3 mg.L"), ceci afin de
standardiser leur statut immunitaire. Les poissons ont été conservés en stabulation
durant 30 jours pour permettre leur acclimatation progressive aux conditions de
captivité. Le dispositif de stabulation correspondait a 5 bacs de 200 L contenant du
gravier et des abris afin de réduire le stress (1 population par bac). Chacun des bacs
était équipé d’une pompe a oxygene, de filtres mécaniques ainsi que des résistances
chauffantes munies d’un thermostat pour contréler la température de 1’eau a 0,5°C pres.
Chaque semaine, la moiti¢ de I’eau des bacs était renouvelée avec de I’eau déchlorée

afin d’assurer des conditions de vie optimales.

Une fois la période de stabulation achevée, les poissons ont été conservés par
groupe de 80 individus dans les bacs de 200 L afin de mener la premicre
expérimentation visant a évaluer le colt de la réponse immunitaire et la cinétique de
réponse au challenge immunitaire (Chapitre 4). Dans le cadre des expérimentations des
Chapitres 5 et 6 (i.e. effets des stress multiples), les poissons concernés ont été
transférés par groupe de 5 individus issus de la méme population dans des aquariums
de 37 L équipés de séparations opaques, d’une pompe a oxygene ainsi que d’une
résistance chauffante munie d’un thermostat. La moiti¢ de 1’eau des aquariums était
renouvelée tous les deux jours avec une eau déchlorée, filtrée (0,2 um et charbon actif)

et traitée par ultra-violet. En stabulation et lors des phases expérimentales, la
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photopériode était maintenue sur un cycle jour/nuit de 12/12h et les poissons étaient
nourris quotidiennement a I’aide de granulés vendus dans le commerce (JBL Propond
Sterlet S) a hauteur de 1% de la biomasse présente dans I’aquarium ou dans le bac de
stabulation. Afin d’obtenir des résultats a I’échelle de 1’individu, chaque poisson était
marqué individuellement a 1’aide d’un code couleur produit avec des élastomeres

(Northwest Marine Technologies, Inc., Shaw Island, Washington) (Fig. 22).

Figure 22. Goujons occitans marqués a l'aide d'un code couleur unique

Au cours des expérimentations réalisées en laboratoire, les poissons ont été exposés aux
différents traitements en suivant un design factoriel complet (Fig. 23), permettant ainsi
de mesurer les réponses des poissons dans le cadre d’expositions simples (i.e. 1 seul

facteur de stress) ou combinés (i.e. 2 facteurs de stress).
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Figure 23. Design factoriel complet. L'aquarium représenté en blanc
correspond au traitement control, les aquariums jaune et orange
correspondent aux expositions a un seul facteur de stress et I'aquarium
rouge correspond au traitement stress combinés ou multiples.

2.2.  FACTEURS DE STRESS APPLIQUES EN LABORATOIRE

Afin de reproduire I’exposition aux stress dans le cadre expérimental, je me suis basé
sur les données réelles mesurées dans les sites d’études, afin d’étre au plus pres des
conditions environnementales. Dans le cadre de I’exposition a un stress thermique
appliqué en laboratoire (Chapitre 5), les températures d’exposition correspondaient (i)
a la température optimale de 17°C pour le groupe controle (Tissot and Souchon, 2010)
et (i1) a la température moyenne maximale observée aux cours des périodes estivales
entre 2012 et 2016, enregistrée sur le site considéré comme le plus chaud (AUSEI), soit
24°C (pour plus de détail voir Chapitre 5). De plus, chez les goujons, la température
létale étant atteinte a partir de 27°C, la température de 24°C est apparue comme étant
un bon compromis entre une température haute entrainant un stress et une augmentation

de température réaliste (i.e. pouvant étre observée dans I’environnement naturel).

Afin de se rapprocher des conditions du milieu naturel, 1’exposition aux
contaminants réalisée dans le Chapitre 5 s’est focalisée sur un mélange des trois ETMs
les plus fréquemment mesurés et présentant les concentrations les plus importantes au

sein des sites d’études sélectionnés. Ainsi, parmi les 9 ETMs suivis au cours de ce
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projet, le Cd, le Cu et le Zn sont ceux qui participaient le plus au risque toxique évalué
a partir du calcul de I’unité toxique (Table 4). En effet ces trois ETMs participent a eux
seuls a plus de 92% de la valeur d’unité toxique attribuée a chacun des sites d’études
(Table 4). Les concentrations nominales d’exposition (Cd: 14 ug. L!'; Cu: 10 pg. L*!
and Zn: 600 pg. L") correspondent aux concentrations moyennes recensées sur les deux

sites les plus contaminés (i.e. AUSEI et RIOU) (Table 4).

Table 4. Pourcentage de contribution de chaque ETM a la valeur d’unité toxique attribuée pour chacun
des sites d’étude du bassin versant de la Garonne. Les sites sont classés par valeur d’unité toxique
croissante (i.e. du moins au plus contaminé). La contribution de chaque élément a la valeur de TU
(exprimée en pourcentage) et pour chaque site correspond a la proportion relative du ratio entre la
concentration moyenne de I'élément considéré et sa CL50 (Pimephales promelas) par rapport a la somme
des ratios de tous les éléments considérés pour un site d’étude donné.

Sum of

Study sites [Me]/CI50 TU Al As Cd Cr Co Cu Ni Pb Zn
GIVAB 0096  -1.0 NA 0138 41517 0027 0095 9841 0395 9436 38551
GARMAR 0125  -09 3773 0421 32067 0022 009 6295 0359 86 48673
VOLPLA 0125  -09 NA 0088 3209 0024 NA 725 0419 8898 51.23
CELFIG 0133  -09 8005 024 37467 0008 0015 5107 0131 1499 47.529
ARIMAS 0138  -09 NA 0077 3616 002 NA 7982 0376 8481 46.904
CELCAB 0146  -08 3016 0.189 34146 0014 0016 5008 0156 1.552 55.902
GARCAZ 0148  -08 3182 0093 33812 0019 0076 7413 0308 7.193 48.206
GARPOR 0153  -08 2572 0113 32781 0018 0091 6896 0474 6.854 50.202
CAUSAL 0206  -07 NA 0057 48625 0014 NA 5511 013 6277 39.386
SAVGRE 0251  -06 NA 0066 19921 001 0035 3896 0134 3767 72171
VENSAL 0279  -06 1687 0.168 21504 0009 0063 3611 012 3258 69.58
GARBLA 0338  -05 NA 0435 4139 0007 NA 25359 0708 0215 31.887
SAUPOR 0.46 03 1382 0031 8702 0006 0038 2014 007 1978 85.779
AUSEI 0531  -03 2648 0053 9418 0005 0055 9027 0071 1901 76.822
GARBOU 0566  -0.2 0946 0027 49487 0005 0027 2252 0064 2249 44.943
RIOU 22176 13 0034 0001 59208 0 0001 008 0024 0068 40.488
Mean
contribution - - 2724 0119 33649 0013 005 6703 0246 4514 53.016
(%)

Afin de stimuler le systéme immunitaire des individus en mimant une attaque
parasitaire, deux antigénes couramment utilisés ont été choisis : la phytohaemagglutinin
(PHA), lectine extraite du haricot rouge (Phaseolus vulgaris) et un lipopolysaccharide
(LPS) provenant de la paroi des bactéries Gram-négatives telles que Escherichia coli
ou encore Salmonella sp. (Bowers et al., 2012; Toomey et al., 2010). L’utilisation de
ces deux antigénes en mélange permet d’évaluer les réponses immunitaires a médiation

cellulaire (réactions inflammatoires) ainsi que les réponses humorales. La PHA induit
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des réponses immunitaires a médiation cellulaire (i.e. neutrophiles, macrophages
lymphocytes), dont la mise en place est relativement rapide : 24h a 48h (Ellis, 2001), et
implique généralement les lymphocytes T via le déclenchement de réactions
chimiotactiques et mitogéniques (e.g. déclenchement de réactions inflammatoires).
Le LPS implique la stimulation des réponses immunitaires humorales aussi bien
adaptatives qu’innées (e.g. les lymphocytes B et la formation de complexe immun), qui
nécessitent 7 jours pour induire une réponse significative chez le combattant varié
(Philomachus pugnax) (Lozano and Lank, 2004; Lozano et al., 2013), 2 jours chez le
gardon (Rutilus rutilus) (Jolly et al., 2014) et 4 jours chez I’épinoche (Gasterosteus
aculeatus) (Le Guernic et al., 2016). Les concentrations conseillées pour la PHA sont
de 2 pg.uL! de tampon phosphate salin (PBS), pour un rapport volume de PHA/masse
fraiche des individus de 1 4 2 pL.g"!' de masse fraiche (MF), soit 2 a 4 ug PHA.g!' MF
(Ardia and Clotfelter, 2006; O’Connor et al., 2014). Pour le LPS, les concentrations
sont comprises entre 0.1 pg LPS.g! MF et 9 ug.g”' de MF (Bowers et al., 2012;
Grindstaff et al., 2006; Le Guernic et al., 2016). Cependant ces concentrations varient

d’une étude a I’autre (Otélora-Ardila et al., 2016; Toomey et al., 2010).

Au vu de cette forte variabilité entre organismes d’étude, j’ai testé¢ les
concentrations de PHA et de LPS et les temps optimaux afin d’induire une réponse
immunitaire significative chez le Goujon dans le Chapitre 4. Les résultats de ce chapitre
ont montré que la dose optimale a injecter afin d’induire une réponse inflammatoire et
humorale significative (2 jours apres injection) est de 90 pg de LPS et 90 ug de PHA

contenus dans un volume de 0,01mL (voir chapitre 4 pour plus de précisions).

2.3.  TRAITS MESURES

Au cours de ce projet de recherche de doctorat, plusieurs traits ont ét¢é mesurés de
I’échelle moléculaire (e.g. expression de genes) a I’échelle individuelle (e.g.
comportement). Afin d’éviter toute redondance avec la description des meéthodes
réalisée au sein de chaque chapitre, les différents traits mesurés ont été recensés dans la

figure synthétique ci-dessous (Fig. 24). Cette derniere intégre les références utiles afin
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de mettre au point les différentes méthodes utilisées dans ce projet de recherche

doctorale.

Figure 24. Synthese des principaux traits mesurés au cours des phases expérimentales se déroulant en
conditions contrélées. Les traits sont classés par échelle d’organisation biologique et leur couleur représente
la fonction ciblée : la gestion des ETMs (gris), la réponse immunitaire (vert), stress oxydant (orange),
métabolisme énergétique (rose) comportement (marron) et enfin la survie (noir). MTL : Metallothionéines,
GPX : Glutathione peroxydase, CAT : Catalase, PCX: Pyruvate carboxylase, PYGL : Glycogen
phosphorylase, CASP3 Caspase 3.

Dans le cadre de ce projet de recherche doctorale, le choix des traits a été réalisé en
accord avec les fonctions ciblées (i.e. gestion des ETMs, réponse immunitaire, stress
oxydant, métabolisme et comportement) par les facteurs de stress étudiés (voir chapitre
1). Pour chaque fonction, des traits clés ont été choisis afin de mesurer la réponse des

poissons face aux stress multiples.

En effet, a 1I’échelle moléculaire la mesure des traits s’est focalisée sur les méthodes
de transcriptomique ciblée afin de caractériser les mécanismes sous-jacents impliqués
dans la réponse au stress et les effets des processus adaptatifs sur la réponse au stress
(Oziolor et al., 2017). Ainsi, un ensemble de geénes liés a la gestion des ETMs (i.e.

MTL : Metallothionéines), la réponse immunitaire (Interféron: IFN, Facteur de nécrose
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tumorale: TNF, Interleukine: 1 IL1), le stress oxydant et 1’apoptose cellulaire
(Superoxyde dismutase : SOD, Catalase: CAT, Glutathione peroxydase: GPX,
Caspase 3: CASP3), et le métabolisme (Pyruvate carboxylase: PCX, Glycogen
phosphorylase: PYGL, Hexokinase : HK, Cytochrome-c-oxidase: COX) ont été
choisis. Cependant, en raison de contraintes méthodologiques liées au fait que le
génome du goujon ne soit pas séquenceé, seuls les génes présentés dans la figure 24 ont

¢été retenus (ces résultats étant préliminaires ils n’ont pas ét¢ inclus dans ce manuscrit).

A D’échelle cellulaire, de la méme maniere, des traits représentant chaque fonction
précédemment citée ont été choisis. En effet, la quantité d’énergie disponible est connu
pour étre sensible a 1’exposition aux stress et donner une bonne indication de
I’allocation énergétique de 1’individu (De Coen and Janssen, 1997; Smolders et al.,
2003). Des traits liés a 'immunité ont aussi ét€ mesurés, en particulier la réponse
inflammatoire locale (i.e. gonflement au niveau du point d’injection de 1’antigéne)
(Ardia and Clotfelter, 2006; Tella et al., 2008) ainsi que le ratio
neutrophiles/lymphocytes qui est représentatif du déclenchement de la réponse
immunitaire et est susceptible a I’exposition aux stress (Davis et al., 2008; Sasaki et al.,
2002; von Gersdorff Jergensen, 2016). L’exposition aux différents facteurs de stress
étant susceptible d’induire la production d’espéces réactives de I’oxygene (ERO), les
dommages liés a la production de ERO ainsi que la capacité antioxydante (non-
enzymatique) ont aussi ét¢ mesurés dans le plasma des poissons (Bagni et al., 2007;

Hoogenboom et al., 2012).

A T’échelle des organes, des ratios entre la masse des organes liés a la gestion des
ETMs et des réserves énergétiques (i.e. foie), au déclenchement de la réponse
immunitaire (i.e. rate) ainsi qu’a la reproduction (i.e. gonades) ont été calculés afin de
représenter le niveau d’investissement dans chaque fonction (Chellappa et al., 1995;

Marentette and Corkum, 2008; Nilsson, 1983).

Enfin a I’échelle individuelle, la perte de masse des individus au cours des phases
expérimentales ainsi que le calcul d’indice corporel (i.e. FCF) ont été réalisés afin de
refléter 1’état énergétique du poisson au cours des expositions. Le comportement étant
une des premicres réponses visibles mise en place lors de I’exposition a un stress (Wong

and Candolin, 2015), plusieurs traits comportementaux ont été suivis au cours de ce
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projet (i.e. activité de nage, exploration, recherche de nourriture, sociabilit¢). En
particulier, I’activité, I’exploration ainsi que la recherche de nourriture et la sociabilité
sont particulierement affectés lors de 1’exposition a des facteurs de stress (e.g. « flight
or fight response », « behavioural resistance », « sickness behaviour ») (e.g. Barber et
al., 2000; Jacquin et al., 2017; Kirsten et al., 2018; Koltes, 1985). Enfin la survie des

poissons sera mesurée en fin d’expérimentation.
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Résumé
du chapitre

Parmi les facteurs de stress les plus couramment rencontrés dans les écosystémes
aquatiques, la contamination par les ¢éléments trace métalliques (ETMs) ainsi que
I’augmentation des températures de 1’eau, font partie des facteurs les plus impactants (Sabater
et al., 2019; Segner et al., 2014). Au contraire, les parasites, qui sont connus pour affecter la
physiologie et plus généralement 1’état de santé de leur hote, restent peu considérés en tant que
facteur de stress chez les poissons (Brunner et al., 2017; Hatcher et al., 2012; Preston et al.,
2016). De plus les interactions entre ces facteurs de stress sont encore peu connues, en
particulier en condition insitu. Comme décrit dans le chapitre 1, ces trois facteurs de stress
affectent des voies physiologiques communes telles que les processus de détoxication, la
réponse immunitaire et le métabolisme énergétique (Barton, 2002; Segner et al., 2014;
Sokolova et al., 2012). Ils sont ainsi susceptibles d’interagir et d’affecter de fagon importante
la réponse des poissons a 1’échelle individuelle (i.e. indices de condition, croissance).
Cependant, peu d’études ont été menées sur les effets combinés de ces trois facteurs de stress

chez les poissons d’eau douce sur le terrain.

Dans ce chapitre nous avons cherché a évaluer les effets directs et indirects de trois
gradients de stress relevés in situ (i.e. contamination en ¢léments en trace métallique,
température de 1’eau, pression de parasitisme) sur I’état de santé d’une espece de poisson d’eau
douce. Au vu de la littérature, nous avons émis I’hypothése que les facteurs de stress et leurs
interactions affecteraient I’état de santé des poissons principalement au travers
d’altérations physiologiques induites par D’exposition facteurs de stress (i.e. effets

indirects).

Afin de tester cette hypothése, 16 populations de goujons occitans (Gobio occitaniae)
ont été échantillonnées le long de trois gradients de stress dans le bassin versant de la Garonne
(i.e. contamination en ¢léments en trace métallique, température de 1’eau, pression de
parasitisme). Sur chacun des poissons échantillonnés, des mesures représentant la condition des
poissons a 1’échelle individuelle ont été réalisées (i.e. taux de croissance, indice de conditions,

charge parasitaire, taille des télomeres). Afin de caractériser les mécanismes sous-jacents, une
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suite de traits physiologiques potentiellement impactés par ces facteurs de stress a été mesurée
(i.e. accumulation d’ETMs, taux de réserves énergétiques dans les muscles, réponse
immunitaire et 1ésions au foie). Afin de tester les liens entre échelles d’organisation (i.e.
physiologie vs individu) le long des gradients de stress, une approche de modélisation par
équation structurelle (i.e. Structural Equation Modelling SEM) a été utilisée. Cette méthode
permet de quantifier les effets de plusieurs prédicteurs, ici les facteurs de stress, et de variables
réponses en vue de tester des corrélations et d’inférer un réseau causal, c’est-a-dire de tester des

liens de cause a effet.

Contrairement a notre hypothese de départ, nos résultats indiquent que les effets de ces
trois facteurs de stress sur les traits a 1’échelle de I’individu sont exclusivement directs.
Autrement dit, les facteurs de stress avaient des effets directs sur la condition ou la croissance,
et ce indépendamment de 1’état physiologique des poissons au moment de I’échantillonnage.
Néanmoins, les facteurs de stress avaient malgré tout des effets sur la physiologie des poissons
(sans que cela ne puisse étre li¢ aux réponses a I’échelle individuel). Par exemple, le taux de
réserves énergétiques stockées dans les muscles des poissons était négativement corrélé au
gradient de parasitisme. De plus, le long du gradient de contamination, des effets indirects ont
été mis en évidence entre traits physiologiques. Le taux d’ETMs bioaccumulé dans les muscles
des poissons augmentait de maniére significative le long du gradient de contamination, et les
résultats des SEM suggeérent que cette bioaccumulation de métaux contribuait a I’inflammation
chronique des tissus hépatiques observée et causait des Iésions cellulaires dans le foie (i.e.
hépatotoxicité). Cela suggere que les poissons vivants dans les milieux contaminés présentent
les symptomes d’une inflammation chronique qui affecterait I’intégrité de leurs organes, en

particulier de leur foie, organe central du métabolisme énergétique et de la détoxication.

A I’échelle individuelle, les poissons présentent une condition corporelle croissante le
long du gradient de température. De plus, des effets combinés ont été détectés a I’échelle
individuelle. La température interagissait avec la contamination aux ETMs sur la croissance
des poissons durant la premiére année : la croissance des poissons vivant dans les sites a la fois
chauds et contaminés était réduite, ce qui suggére une interaction synergique entre ces facteurs

de stress.

En résumé, peu d’effets des stress multiples ont été mis en évidence dans cette étude
de terrain, contrairement a nos attentes. En particulier, peu d’effets négatifs des stress multiples
ont ét¢ détectés au niveau physiologique et individuel. De plus, contrairement a 1’hypothése
formulée au départ, aucun lien n’a été mis en évidence entre la condition des poissons a 1I’échelle

individuelle et les réponses physiologiques. Ces résultats pourraient étre, en partie, expliqués
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par le fait que les poissons les plus impactés ont été éliminés des populations par sélection

naturelle.

En conclusion, ce chapitre souligne I’importance de prendre en compte les effets directs
et indirects des stress simples et multiples a différentes échelles d’organisation afin de mieux
comprendre et prédire leurs effets sur les populations de poissons d’eau douce. Pour aller plus
loin, d’autres investigations en conditions controlées sont nécessaires afin de mieux
comprendre comment [’exposition aux stress multiples peut affecter les processus
physiologiques et 1’¢tat de santé des poissons et afin de tenir compte de la variabilité de réponse

entre populations ayant des historiques d’exposition différentes.

PAGE | o3



Direct and indirect physiological effects of multiple
environmental stressors on gudgeon health.

Quentin Petitjean’ 2, Séverine Jean', Jessica Cote?, Thibaut Larcher?, Fréderic Angelier®, Cécile Ribout?,
Annie Perrault!, Pascal Laffaille!, Lisa Jacquin?

! Laboratoire Ecologie Fonctionnelle et Environnement, UMR5245 EcoLab, Université de Toulouse,
CNRS, INPT, UPS, 118 Route de Narbonne, 31062 Toulouse, France.

2EDB, UMR5174 EDB, Université de Toulouse, CNRS, IRD, 118 route de Narbonne, 31062 Toulouse,
France.

3 Plateforme APEX, INRA-Oniris UMR0703 PAnTher La Chantrerie 44307 Nantes Cedex 3, France

4 Centre d’Etudes Biologiques de Chizé, UMR 7372, Université de la Rochelle, CNRS, F-79360 Villiers
en Bois, France

ABSTRACT

Freshwater fish face multiple challenges in human-altered rivers such as trace metal
contamination, temperature increase and parasitism. These multiple stressors could
have unexpected interactive effects on fish health due to shared physiological pathways,
but few studies investigated this question in wild fish populations. In this study, we
compared 16 populations of gudgeon (Gobio occitaniae) distributed along perturbation
gradients in human-altered rivers in the South of France. We tested the effects of single
and combined stressors (i.e., metal contamination, temperature, parasitism) on key traits
linked to fish health across different biological levels using a Structural Equation
Modelling approach. Parasitism and temperature alone had limited deleterious effects
on fish health. In contrast, fish living in metal-contaminated sites had higher metal
bioaccumulation and higher levels of cellular damage in the liver through the induction
of an inflammatory response. In addition, temperature and contamination had
interactive negative effects on growth. These results suggest that trace metal
contamination has deleterious effects on fish health at environmentally realistic
concentrations and that temperature can modulate the effects of trace metals on fish
growth. With this study, we hope to encourage integrative approaches in realistic field
conditions to better predict the effects of natural and anthropogenic stressors on aquatic

organisms.

Keywords Pollution, trace metals, global change, parasitism, ecophysiology, structural
equation modelling
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1. Introduction

Freshwater ecosystems are increasingly exposed to multiple natural and anthropogenic
stressors that could interact and cause unexpected “ecological surprises” (e.g.,
Christensen et al., 2006; Lange et al., 2018; Schinegger et al., 2016). However, the
interactive effects of multiple stressors on fish physiology and health remain largely
unknown, which limits our ability to predict the combined effects of environmental
stressors on fish populations (Killen et al., 2013; Petitjean et al., 2019; Segner et al.,
2014). In human-altered streams, trace metal contamination due to industrial activities
and urban wastes, and water temperature increase due to climate change are major
stressors affecting the aquatic fauna (Reid et al., 2019; Segner et al., 2014). In addition,
parasites are biotic stressors that can affect the physiology (Buchmann and
Lindenstrem, 2002; Slavik et al., 2017; von Gersdorff Jergensen, 2016) and life-history
traits of their hosts (Britton et al., 2011; Simkova et al., 2008). Although the isolated
effects of contamination, temperature and parasitism are well documented, their

potential interactive effects on fish health remain largely unknown.

These three stressors affect similar physiological pathways, such as immunity,
inflammation, and energy management (Dautremepuits et al., 2004; Dittmar et al.,
2014; Gandar et al., 2017a), which could result in strong interactive effects. For
instance, temperature and contamination can alter fish immunity and affect parasite
resistance (i.e., the ability of fish to limit parasite intensity) (Franke et al., 2017; Paul
et al., 2014; Sheath et al., 2016). Multiple stressors may also have complex interactive
effects on detoxification processes and contaminants bioaccumulation, and trigger
inflammatory responses, oxidative stress and cellular damage depending on the
combination of stressors. For instance, high temperature can aggravate the effects of
contamination by increasing fish metabolism and contaminants uptake (Guinot et al.,
2012; Noyes et al., 2009; Sokolova and Lannig, 2008) and may result in higher
oxidative stress and cellular lesions (Gandar et al., 2017b; Jacquin et al., 2019). In
addition, the activation of costly immune and inflammatory responses under multiple

stress is expected to affect energy management and deplete energy reserves (Gimbo et
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al., 2015; Marteinson et al., 2017; Martin et al., 2003), thereby affecting fish body
condition and growth at the individual level (Johnson and Dick, 2001; Jokela and
Mutikainen, 1995; Wernicke von Siebenthal et al., 2018).

Recently, environmental stressors have been shown to accelerate the attrition of
telomeres, which are conserved tandem repeats of DNA, causing cell senescence when
too short (Blackburn, 2005; Monaghan, 2010, 2014; Monaghan and Haussmann, 2006).
Several stressors can affect telomere’s length, such as contamination (Blévin et al.,
2016; Louzon et al., 2019), temperature (Debes et al., 2016; Simide et al., 2016) and
parasitism (Stauffer et al., 2017). However, the interactive effects of multiple stressors
on telomere shortening are still unknown. More generally, the relative effects of
stressors combinations on fish health and their underlying mechanisms are still unclear.
Most previous studies investigated the interactive effects of multiple stressors using
experimental approaches in controlled laboratory conditions (and usually with
laboratory-reared animals) to control environmental variables and test causative links
(Petitjean et al., 2019). However, such controlled approaches are sometimes far from
realistic conditions (reviewed in Calisi and Bentley, 2009), which can change the
outcomes of stress exposure, especially in a multistress framework. There is thus a
growing need to investigate the effects of multiple stressors in realistic natural field
conditions to better predict the consequences of anthropogenic stressors on wild fish

populations.

In this study, we tested the effects of realistic gradients of trace metal
contamination, temperature, and parasitism on fish physiological traits (i.e., metals
bioaccumulation, available energy, immunity, cellular damage, telomere length), and
their potential cascading effect on fish health (i.e., body condition, parasite intensity,
growth) in 16 populations of gudgeon (Gobio occitaniae) from the Garonne watershed,
South of France. We used Structural Equation Modelling (SEM) analyses to test
hypotheses on direct and indirect effects of stressors by comparing several causal
scenarios linking environmental factors and response traits at different biological levels
(e.g., Blanchet et al., 2009; Fourtune et al., 2016); to decipher the multiple effects of

combined anthropogenic stressors on wild fish populations.
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2. Material and Methods

2.1. MODEL SPECIES

The gudgeon (Gobio occitaniae) was chosen as a model species because it is widely
distributed in South-West France and is exposed to several stress factors in its natural
environment. This species is relatively sedentary and thereby exposed to the same
environmental stressors during its lifetime (Keith et al., 2011; Stott et al., 1963). The
gudgeon is a benthic species and is thus exposed to contaminants through sediments,
water and food. Moreover, this species is exposed to a wide range of temperatures and
parasites in the wild, especially gyrodactylids (Loot et al. 2007). Gyrodactylids are
monogenean ectoparasites feeding on fish skin and fins with important effects on fish
immunity and life-history traits (Bakke et al., 2007; Buchmann and Lindenstrem,
2002). Previous studies showed a relatively high allelic richness and low genetic
differentiation (Fst) between sites within our study area (Fourtune et al., 2016),
suggesting high gene flow among our study populations. Interestingly, gudgeon
generally displays contrasted phenotypic responses to environmental variations among

populations (Knapen et al., 2004; Shinn et al., 2015).
2.2. SAMPLING SITES

We selected 16 study sites in the Garonne watershed (Fig. 25) along three
environmental gradients (i.e., trace metal contamination, water temperature and
parasite). Contamination levels and temperatures were calculated based on a dataset
from the Adour-Garonne Water Agency (Table 5) from summer 2012 to summer 2016
(i.e., during 4 years, which corresponds to the lifetime duration of the gudgeon) (SIE,
2016). We first computed a contamination gradient using a Toxic Unit (TU) for trace
metals elements based on previous studies (Kuzmanovi¢ et al. 2016, Sprague 1970).
For each study site, a TU was computed for 9 trace metal elements (i.e., aluminium-Al,
arsenic-As, cobalt-Co, lead-Pb, zinc-Zn, nickel-Ni, cadmium-Cd, chromium-Cr, and
copper-Cu) depending on their concentration and toxicity:

no Ci

i=1LCso

TU(Toxic Unit)g;, = logz
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Ci corresponds to the average concentration of an element in the water column
measured by the Water Agency between 2012 and 2016. LC50 corresponds to the lethal
concentration for 50% of Pimephales promelas fish in an ecotoxicity bioassay (data
from the ECOTOX database, USEPA, 2008). A higher TU thus reflects a higher metal
toxic risk for fish. We completed this Water Agency dataset with direct measurements
of trace metal concentrations in the water collected during fish sampling (see Table 5
for concentrations). Direct measurements of trace metals concentrations were indeed
consistent with the Water Agency database. We also computed a TU for organic
pollutants (i.e., pesticides, polycyclic aromatic hydrocarbons), but few organic
pollutants were reliably detected. Also, most sites had similar and low TU values for
organic pollutants. Consequently, the TU gradient of organic contamination was not
included in the final analysis, and only trace metal contamination was taken into

account in this study.

Figure 25. Location of the 16 study sites in the Garonne watershed (South-West France).
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Temperature was recorded by the French water agency each month. We
computed a gradient of water temperature using a PCA analysis with seasonal mean
water temperature (mean of 3 months for each season) and variation coefficients for
each study site (see Table 5), to take into account both mean and variations of
temperatures among sites. While the first PCA axis was mostly explained by the mean
temperature across seasons (35.7% of explained variance), the second axis was mostly
explained by the variations coefficient of temperature (30.1% of explained variance)
(Fig. 17 from Chapter 2: Materiel & Methodes). Because the gradient of temperature
variation (i.e., second PCA axis) did not have any effect on the traits measured in this
study, we only reported the effects of the mean temperature gradient (i.e., first PCA
axis) (Table 5) (e.g., min/max mean summer temperature: 14°C/21°C; min/max mean
winter temperature: 6°C/11°C, see Table 1 from Chapter 2: Materiel & Methodes for

more details).

Table 5. Characteristics of study sites: location (Longitude and Latitude in Lambert 93 coordinates),
number of fish used in statistical analysis and summary of the three environmental gradients.The
contamination gradient corresponds to an integrative index of the toxic risk for fish (Toxic unit - TU) based
on dissolved trace metals concentrations in the water. The temperature gradient corresponds to the mean
water temperature (first PCA axis, see Fig. 17 from Chapter 2: Materiel & Methodes). The parasite
prevalence was calculated as the mean Gyrodactylus prevalence per site (% of infected fish per site),
reflecting the encounter probability between this socially transmitted parasite and its host in each site (i.e.,
risk of being infected). The Variance Inflation Factor (VIF) of the three predictors was below the threshold
of 3, showing low collinearity among the three gradients (Zuur et al., 2010).

STREAM NUMBER CONTAMINATION TEMPERATURE PARASITE
SITES NAME LONGITUDE LATITUDE OF FISH GRADIENT GRADIENT PREVALENCE
GIVAB Le Gijou 652983 6287090 16 -1.0 -3.5 52
VOLPLA Le Volp 546845 6231930 16 -0.9 -1.2 36.7
GARMAR La Garonne 557517 6248020 15 -0.9 -1.2 48.3
CELFIG le Célé 619393 6388240 19 -0.9 -1.7 46.7
ARIMAS L'Arize 567492 6221890 18 -0.9 -1.3 70.8
CELCAB le Célé 593305 6379640 15 -0.8 0.4 10
GARCAZ La Garonne 544488 6235740 27 -0.8 -1.7 10
GARPOR La Garonne 569591 6269450 3 -0.8 0.2 12.5
CAUSAL Le Caussels 633072 6315030 19 -0.7 -0.4 60.7
SAVGRE La Save 561198 6299830 7 -0.6 2.3 14.3
VENSAL La Vendinelle 602916 6272670 11 -0.6 -1.1 30
GARBLA La Garonne 570981 6282179 17 -0.5 0.2 40
SAUPOR La Saudrune 569799 6272239 5 -0.3 3.7 66.7
GARBOU La Garonne 553270 6318800 7 -0.3 0.6 20
AUSEI L’Aussonnelle 565033 6285220 8 -0.2 23 73.3
RIOU Le Riou Mort 637385 6385460 15 1.3 -0.3 86.7

We scanned all fish for ecto- and endo-parasites (skin, fin, gill, and gut), and

the most prevalent and abundant parasite was Gyrodactylus sp., which was consistent
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with previous studies (Loot et al. 2007). We thus focused our study on this parasite.
The mean Gyrodactylus prevalence per site (i.e., percentage of infected fish in a
population) and parasite intensity (i.e., number of the parasite on each infected fish)
were assessed by thoroughly scanning fins under a dissecting microscope (x10) (e.g.,
Jacquin et al., 2016).

We used the mean parasite prevalence (i.e., percentage of infected fish per site)
to assess a gradient of parasitism within each study site (i.e., risk of being infected)
(Table 5). Indeed, gyrodactylids are socially transmitted parasites (Bakke et al., 2007)
that are transmitted through fish to fish contacts, so that the risk of being infected
depends partly on the proportion of infected fish in the population (i.e., the mean
parasite prevalence in each site) (Patterson and Ruckstuhl, 2013; Poulin, 2006; Sol et
al., 2003). We also counted the number of parasites on each infected fish to assess
parasite resistance (i.e., the ability of the host to limit parasite proliferation), which
partly depends on fish immunity (Cable and van Oosterhout, 2007; Lopez, 1998; van
der Oost et al., 2003).

We checked that the mean parasite prevalence per site was stable across years
(2016 and 2017) in a subset of four study sites (ANOVA: effect of the year: F = 1.60,
p = 0.21), as shown in previous studies (Gotanda et al., 2013), showing that mean
gyrodactylids prevalence is generally consistent across years and could be a reliable
relative measure of risk of being infected among sites, although seasonal variations
probably occur. To check the multicollinearity among the three selected gradients (i.e.,
contamination, temperature, parasitism), we computed a Variance Inflation Factor
(VIF) as recommended by Zuur et al. (2010). The VIF was below the threshold of 3 for
each stressor, suggesting that collinearity was low and that the estimate for each
environmental gradient could be reliably assessed (Zuur et al., 2010). Because other
environmental variables could also affect fish health, we computed an index with
potential physico-chemical confounding variables in a PCA gathering pH, dissolved O2
concentrations, suspended organic matter, conductivity, total organic carbon, total
phosphorus, nitrates, nitrites and ammonium. The first axis, explained 63.2% of the
variance (see Fig. S1), and was included as a physico-chemical covariate in all

statistical models, and removed when non-significant.
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2.3. SAMPLE COLLECTION

A total of 440 Fish were sampled by electrofishing (EFKO-FEG 1500). All fish were
weighed (+/- 0.1 g) and measured (+/- 0.1 cm). Physiological assays were conducted
on a subset of 3 to 27 fish per study sites depending on the trait considered (i.e., total
sampling size n =218, see Table 5) after euthanasia using anesthetic overdose (Eugenol,
1 mL.L") during spring (May-June). These fish were dissected for sex determination
and their liver was weighed (+/- 1 mg) to calculate hepatosomatic index. For some
individuals, organs were too small to measure some traits, so that sample size can vary
depending on the physiological trait considered. The fish muscle was aliquoted in two
parts, which were kept at -20°C for subsequent measurement of trace metal
bioaccumulation and available energy. Fish scales were collected to determine the age
and growth of each individual during its first year of life. Pelvic fins were collected and
stored at -20°C to measure telomere length in somatic tissues. Blood samples were
collected from the caudal vein in heparinized syringes (1mL Terumo syringe, 0.45x13

mm needle) to measure immunity.

2.4. PHYSIOLOGICAL TRAIT: BIOACCUMULATION OF TRACE METALS

The first part of fish muscle was freeze-dried, homogenized using Fastprep®-24
homogenizer and analyzed by inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-
MS Agilent 7500ce) after hot acidic mineralization in HNO3 (67-69%, Trace Metal
Grade, Fisher Chemical) using hot plates. We assessed the reliability of the analyses
using TORT-3 (lobster hepatopancreas) certified reference material. Concentrations
recovery for the 9 metals considered (i.e., As, Al, Co, Pb, Zn, Ni, Cd, Cr, Cu) reached
an average of 94 + 6% with a minimum value of 85 £+ 12% and a maximum value of
104 £ 8% for As and Cr respectively (for more details see Table 2 from Chapter 2:
Materiel & Methodes). Concentrations of the 9 trace metal elements in fish muscle
(see Table S1) were centered, scaled and summed. Finally, the summed

concentrations were log-transformed to calculate a bioaccumulation index.

2.5. PHYSIOLOGICAL TRAIT: AVAILABLE ENERGY
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The second part of fish muscle was used to assess the available energy as the sum of
total carbohydrate, lipid and protein contents in fish muscle following previous studies
(Gandar et al., 2016, 2017a; Smolders et al., 2004). The amount of available energy in
muscle cells is a useful marker of energy status, because it is critical for the maintenance
of biological functions of fish, especially under stress (Gandar, 2015). We used the
protocol from De Coen and Janssen (1997) modified by (Gandar et al., 2017a). 25 mg
of fish muscle were homogenized in 1 mL of ultrapure water using Fastprep®-24
homogenizer. Muscle suspension was divided into 2 aliquots. The first aliquot was
mixed with trichloroacetic acid (TCA) and incubated -20°C. Then, the sample was
centrifuged to split up the supernatant and the pellets. 50 uL of the supernatant was read
at 492 nm against glucose in TCA using CLARIOstar® (BMG LABTECH) for the
determination of total carbohydrate content (ug.mg™! muscle wet weight). The pellet
was resuspended in a sodium hydroxide solution (NaOH, 1 M) and mixed with Bradford
reagent before reading the absorbance in triplicate at 595 nm against bovine serum
albumin in 0,2 M NaOH for total protein concentration determination (ng.mg™! muscle
wet weight). The second aliquot was mixed with chloroform (CHCI3), methanol
(CH3O0H) and sulfuric acid (H2SO4) and centrifuged. H2SO4 was added to the bottom
phase, and vanillin-phosphoric acid reagent was added before reading the absorbance
in triplicate at 525 nm against tripalmitin in chloroform for total lipid concentration
determination (pg.mg™' muscle wet weight). Concentrations of carbohydrates, proteins
and lipids were then transformed to energetic values using their enthalpy of combustion
(17, 24 and 39.5 kJ.g"! respectively) and summed to obtain the available energy in

muscle.

2.6. PHYSIOLOGICAL TRAIT: IMMUNITY

The Neutrophils/Lymphocytes ratio (N/L inflammatory immune ratio) was used as a
marker of inflammatory immune response: the number of neutrophils increases and
lymphocytes decreases under both stress and infection (reviewed in Davis et al., 2008).
Blood smears were made immediately after blood collection and stained with May-
Grunwald (Sigma-Aldrich, 1:2 v:v) and Giemsa (Sigma-Aldrich, 1:20 v:v) stains. 100
leucocytes (monocytes, neutrophils and lymphocytes) cells were then numbered after
identification (see Table S2 for identification criteria) under an Axioskop microscope

(Zeiss, Germany, x40 magnification) to assess the relative abundance of each cell type.
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We then calculated a neutrophils/lymphocytes (N/L) ratio as a marker of inflammatory

immune response.

2.7. PHYSIOLOGICAL TRAITS: LIVER LESIONS

Liver lesions were quantified by standard histological techniques following previous
studies in fish (Cuevas et al., 2016; Jacquin et al., 2019; van Dyk et al., 2007). Briefly,
the liver was dissected, immediately fixed in 4% formalin, and then paraffin-embedded.
4 pm thick sections were stained with hematoxylin, eosin saffron and observed under a
Nikon microscope (Eclipse Ni) equipped with a digital camera (DS-Ril).

Three main hepatic lesions were recorded in liver sections: the proliferation of
bile ducts and fibrosis reflecting liver hyperplasia (Fig. 26B), melano-macrophage
aggregates reflecting an over-inflammation of hepatocytes (Fig. 26C), lysis and nuclear
alterations reflecting cell apoptosis (Fig. 26D) (see Wolf and Wheeler, 2018). For each
hepatic lesion, a score between 0 and 3 was associated according to the severity of the
lesion. A global histopathological score reflecting the severity of the lesions was then
calculated as the mean value of the different scores following previous studies (Jacquin

etal., 2019).
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Figure 26. Histopathological observations of gudgeon livers. A.Normal liver parenchyma with
bile ducts. B. Proliferating bile ducts with surrounding fibrosis (BD). C. Focal
MelanoMacrophage hyperplasia reflecting an over-inflammation (MM). D. Focal hepatocellular
necrosis with altered nuclear morphology and clear cytoplasm reflecting cell apoptosis (L). For
each liver elementary lesion, a score between 0 and 3 was determined according to the severity
of the lesion. A composite global histopathological score was then calculated as the mean
value of the different scores as already published (Jacquin et al., 2019). The scale bar
represents 100 ym.

2.8. INDIVIDUAL TRAITS: INFECTION INTENSITY
Gyrodactylus sp. infection intensity (i.e. the number of gyrodactilids per fish) was

determined for each collected fish by thoroughly scanning pelvic and anal fins under a

dissecting microscope (x10) (e.g. Jacquin et al., 2016).

2.9. INDIVIDUAL TRAIT: FISH GROWTH

We measured fish growth rate during their first year of life from scales using the back-

calculation method reflecting a scale-proportional hypothesis described by Hile (1941):

Growth rate = _(a/b) +(L + (a/b)) X (Rl/Rtot)
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With a: the slope and b: the intercept of the linear regression between the size of the
fish (L) and the radius of the whole scale (Rtot). R1 corresponds to the length of the

radius between the nucleus and the first annuli of the scale.

2.10. INDIVIDUAL TRAITS: CONDITION INDICES

Two condition indices were calculated to measure the general condition of fish. First,
we calculated the Fulton Condition Factor (FCF, fish mass corrected by its cubic length)
as an index of general body condition that reflects the general energy reserves of the
fish (Smolders et al., 2002). Second, the hepatosomatic index (HSI, liver mass corrected
by the body mass x100) was measured as a proxy of energy content in the liver

(Chellappa et al., 1995).
2.11. INDIVIDUAL TRAIT: TELOMERES LENGTH

Telomere length is increasingly used as an integrative marker of stress exposure in wild
animals (Angelier et al., 2018; Bize et al., 2009; Haussmann and Marchetto, 2010;
Monaghan, 2014). Briefly, telomere length was determined by quantitative PCR using
a BioRad CFX 96 (Bio-Rad Laboratories, Hercules, California, USA) according to
Cawthon (2002) with minor modifications. We measured telomere length in pelvic fins
since this somatic tissue is the main target of gyrodactylids ectoparasites, which are
known to feed on it (Bakke et al., 2007). Briefly, pelvic fin samples were digested with
proteinase K and DNA was extracted from pelvic fins using the DNeasy Blood and
tissue kit (Qiagen). The universal telomere primers designed by Cawthon (2002) were
used for amplification of the telomere repeats. The control single-copy gene
Recombination Activating Gene 1 (RAG1) was selected and amplified using specific
primers (McLennan et al., 2019) designed for the gudgeon (RAGI-F : 5’-
AGAGAGAGGGGGCTAGATGA-3’ and RAGI-R: 5’-
CCATGCTTCTCGCTGACATCAGCAGCAGCCTTCA-3’). gPCR was then
performed using 2.5 ng of DNA per reaction. The universal telomere primers designed
by Cawthon (2002) were used at a concentration of 800 nM, and primers RAGI1-
F/RAGI-R at 300 nM. All samples were randomly distributed across the PCR plates.
Amplification efficiencies reached Mean + SE: RAG1, 96.97 +0.78; TEL, 99.60 +2.05,

and the average inter-plate variation of the Ct values was 1.63 for the telomere assay
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and 0.74 for the RAG-1 assay, respectively. Telomere length (T/S ratio) was expressed
relative to the internal single gene control (RAG1), according to Cawthon (2002).

2.12. STATISTICS

We used a three-step approach to test the effects of multiple stressors on fish health.
First, we used preliminary linear mixed-effects models (LMM) to select the main
stressor combinations affecting fish health, i.e., select the significant double
interactions between contamination, temperature and mean parasite prevalence on each
fish trait (i.e., bioaccumulation, available energy, N/L inflammatory immune ratio, liver
lesions, telomere length, parasite intensity, condition indices, growth). All response
variables were log-transformed and centered and scaled to meet Gaussian distribution.
The sampling site was included as a random effect. Fish size (a proxy of fish age:
correlation size/age: R>=0.76, p<0.001) was added as a covariate because it can strongly
affect physiological responses and bioaccumulation in fish. The physico-chemical
gradient (first PCA axis) and sex were also added as covariates. Best models were
selected by top-down model selection according to the Akaike Information Criterion
(AIC) (see Table 6). When AAIC was below or equal to 2, we retained the simplest
model. Before model fitting, we checked the collinearity of the predictors using the
VIFs and a threshold value of 3 and found low collinearity between gradients (Zuur et
al., 2010). When interactions between paired stressors were significant, we made
posthoc analyses by splitting the dataset into two parts based on the median value of
one of the predictors involved in the interaction and running LMM on both separate
datasets.

Second, we investigated the direct and indirect effects of these selected stressor
combinations on fish health using Structural Equation Modelling (SEM). SEM are
probabilistic models that unite multiple predictors and response variables in a single
complex causal network to test different scenarios involving causal relationships
(Bollen, 1989; Lefcheck, 2016; Shipley, 2016). This property of SEM makes them more
adequate to describe a system (i.e., direct and indirect effects) and predict causal
relationships compared to conventional univariate analyses (Grace, 2008). We
constructed SEM models from the R package PiecewiseSEM, which implements
models with random effects (Lefcheck, 2016). We built SEM networks based a priori

on existing literature and knowledge about the effects of stressors (i.e., predictors) on
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each trait. We also included all significant double interactions between stressors
retained in the first statistical LMM approach (see above). Best SEM models were then
selected according to AIC. When AAIC was below or equal to 2, we applied the
parsimony principle and retained the most straightforward model. Because models were
qualitatively similar with or without sex and physicochemical variables, we present
only the simplest models without these variables in the results. Because sample sizes
vary for each trait, we conducted separate SEM models for each response trait at the
individual level to obtain the most reliable estimate for each relationship. We thus
present a different SEM model per response trait where each link is characterized by an
unstandardized estimate, which reflects the expected (linear) change in the response
with each unit change in the predictor and p-value. Sample sizes are smaller for liver
samples (n=113) because we screened cellular lesions in the liver of a subset of
individuals so that a separate SEM is presented on the liver (liver lesions). The accuracy
of models was finally assessed using the goodness of fit, which is a test of directed
separation available with the summary function of the R package PiecewiseSEM.
Briefly, when a p-value > 0.05, the fit was considered as correct.

Third, we computed total, direct and indirect effects from the unstandardized
estimates given by the SEM models on traits at the individual level. The indirect effects
of each stressor on individual traits were computed through each physiological traits
(i.e., indirect pathway in the full model) according to the Sobel product of coefficients
approach (Sobel, 1982). To test the significance of the effects (direct and indirect), we
used the error propagation method and computed the 95% confidence interval of
indirect and total effects from the standard errors of each path given in the summary

statistics of the considered SEM.

3. Results

3.1. EFFECTS OF STRESSORS ON PARASITE INTENSITY

First, preliminary LMM shows that parasite intensity in infected fish (i.e., number of
parasites per infected fish, reflecting fish ability to limit parasite proliferation) was not
linked to any stressor gradient, excepted the mean parasite prevalence (i.e., the

proportion of infected fish in the study site) (Table 6).
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SEM analyses (goodness of fit: 0.414, CFI=18.652, df = 18, n = 82) were consistent

and showed a higher number of parasites per infected fish in sites with higher mean

parasite prevalence (estimate: 0.33, p = 0.023) (see Fig. S2). However, we did not find

any significant relationship between immunity or any physiological traits and parasite

intensity (Fig. S2). Thus, this effect was mainly direct and no underlying physiological

mechanism could be detected in our study (Fig. 29A).

Table 6 Best final linear mixed models (preliminary step) explaining fish traits along stressor gradients
according to the Akaike Information Criterion (AIC). When AAIC was below or equal to 2, we retained the
simplest model. For the effect of the contamination gradient metal on metal bioaccumulation, the reported
effect corresponds to the interaction between the contamination gradient and fish size.

Variables
Trait Statistics  Contamination  Temperature Parasite . Contamination :
. . Size Sex temperature
gradient gradient Prevalence .
gradient.
. -0.110
. | Estimate 4 185+ 0.077 - - v - -
Bioaccumulation + SE
n=197 0.093
- t 2.43 - - -1.18 - -
P 0.015 - - 0.238 - -
. -0.268
Estimate
. 0.434 £ 0.117 - - + - -
A;:«!?gb)lle + SE 0.073
=197 t 3.71 - - -3.<69 - -
P <0.001 - - 0.001 - -
N/L immune | EStimate ) ) 0213+ 214 9350 )
ratio + SE 0.072 0071 * 0.105
n =161 t - - 2.97 2.43 -3.34 -
P - - 0.003 0.015 <0.001 -
Estimate ) B B O'a48 } )
ler:er_ljs;‘c‘:ns + SE 0.011
- t - - - 2.35 - -
p - - - 0.019 - -
Infection Estimate ) R 0.163 = ) } )
intensit +SE 0.061
il t - - 2.66 - - -
P - - 0.008 - - -
. 0.372
Fslmale  o252:0155 0% 0307 x - -0.770 + 0.301
Growth - ’ ’ 0.053
n=197 t -1.63 -0.56 2.31 7.08 - -2.56
<
P 0.103 0.578 0.021 0.001 - 0.010
Estimate ) 0.270 + B ) -0.405 )
Body condition + SE 0.128 +0.130
n=168 t - 2.10 - - -3.12 -
P - 0.035 - - 0.002 -
Hepato-somatic EsﬁigEate - - - _0;97 ;%812870 -
Index - 0.122 —
n=123 t - - - 1.62 -4.59 -
p - - - 0.106 < 0.001 -
Estimate ) R R } } }
Telomere length +SE
n=115 t - - - - . .
p - - - - - -
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3.2. EFFECTS OF STRESSORS ON GROWTH RATE

Preliminary LMM shows that growth was significantly affected by fish size,
mean parasite prevalence and the interaction between temperature and contamination
(Table 6). Indeed, fish growth was higher in locations with higher mean parasite
prevalence (estimate: 0.41, p = 0.03, Fig. 27) but was not affected by parasite intensity
(LMM: estimate = 0.04, t=0.66, p=0.81). In addition, posthoc analyses show that fish
growth decreased significantly with contamination in warmer sites (LMM estimate: -

0.41,F=4.5,p=0.03) but not in colder sites (LMM estimate: 3.54, F = 1.4, p = 0.23).

SEM analyses (goodness of fit: p=0.907, CF1=2.136, df = 6, n = 197) were
consistent, we above described results but we did not detect any significant
relationships between growth and any physiological traits (Fig. 27). Thus, we found
only direct effects of stressors on growth related to the mean parasite prevalence (direct
effect estimate and 95% CI: 0.38 [0.08; 0.69]) and to the contamination: temperature
interaction (Fig. 29B).

Figure 27. Structural Equation Models (SEM) testing the effects of stressor gradients on growth and
underlying physiological traits (goodness of fit: p=0.907, CFI=2.136, df = 6, n = 197). Significant links
are represented by solid arrows (red: relationship, black: positive relationship). Unstandardized coefficient
and p-values are given alongside arrows. Line width represents the strength of the relationship
(unstandardized coefficient).
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However, here some physiological traits were directly affected by stressors,
especially contamination (Fig. 27). First, fish from more contaminated sites (i.e., higher
TU) had more available energy in their muscle (estimate: 0.57, p = 0.002, Fig. 27), and
small fish had less available energy in their muscle (effect of size: estimate -0.25, p <

0.001, Fig. 27).

Second, the bioaccumulation of metals in muscle was positively affected by the
interaction between fish size and the contamination gradient (estimate: 0.16, p = 0.034,
Fig. 27): in more contaminated sites bigger fish bioaccumulated more metals in their
muscle (LMM estimate: 0.17, F = 8.9, p = 0.004) compared to smaller fish (LMM
estimate: -0.17, F = 1.0, p = 0.332). In addition, the amount of available energy had a
positive effect on metal bioaccumulation (estimate: 0.24, p = 0.008, Fig. 27): fish
having more available energy in their muscle also bioaccumulated more metals in their
muscle. More particularly, by fitting the same SEM structure on lipid, protein and
carbohydrate content independently, we found that lipid content explained this pattern
(lipid: estimate: 0.27, p = 0.004, protein: estimate: -0.10, p = 0.163, carbohydrate:
estimate: 0.07, p = 0.446). In other words, fish with more lipids in their muscles also

bioaccumulated more metals.

Third, bigger fish (estimate: 0.29, p = 0.01, Fig. 27) and fish with more metals
in their muscle (estimate: 0.12, p = 0.01, Fig. 27) had a higher N/L inflammatory
immune ratio. More particularly, by fitting the same SEM structure on neutrophils and
lymphocytes counts independently, we found that metal bioaccumulation significantly
increased neutrophils counts (estimate: 0.73, p = 0.01) while it did not significantly

affect lymphocytes count (estimate: -0.72, p = 0.09).

3.3. EFFECTS OF STRESSORS ON BODY CONDITION

Preliminary LMM shows that body condition was significantly affected by the
temperature gradient only (Table 6). SEM analyses (goodness of fit: p=0.888,
CFI=1.142, df = 4, n = 218) show that fish from warmer sites had a higher body
condition (estimate: 0.37, p = 0.04). However, we did not find any significant
relationships between body condition and any physiological traits. Thus, temperature

had only direct and positive effects on fish body condition (Fig. 29C).
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3.4. EFFECTS OF STRESSORS ON THE LIVER

Preliminary Mixed Models show that the Hepatosomatic Index (i.e., HSI, relative liver
mass) was not affected by any stressor (Table 6). Since we screened cellular lesions in
the liver of a subset of individuals, we represented a separate SEM on this subset of
individuals to infer potential indirect relationships between stressors and the liver HSI
through physiological changes. SEM analyses (goodness of fit: p=0.690,
CF1=14.592, df = 18, n = 113) show that the HSI was not significantly affected by
stressor gradients nor by physiological traits (Fig. 28) neither directly nor indirectly

(Fig. 29D).

Figure 28. Structural Equation Models (SEM) testing the effects of stressors on the liver HepatoSomatic Index
(HSI) and underlying physiological traits (goodness of fit: p =0.690, CFl = 14.592, df = 18, n=113). The sample
size for this analysis is n=113 because histopathological analyses on the liver were conducted on a subset of
individuals. We thuspresent here a separate SEM model on liver variables. Significant links are represented by
solid arrows (red: negative relationship, black: positive relationship). Unstandardized coefficient and p-values are
given alongside arrows. Line width represents the strength of the relationship (unstandardized coefficient).

In contrast, we found that the histopathological index (i.e., index of cellular
lesions in the liver) was positively linked to the N/L inflammatory immune ratio
(estimate: 0.30, p = 0.013, Fig. 28). We also fitted the same SEM statistical models on
each lesion separately, i.e., proliferating bile ducts with surrounding fibrosis (BD on
Fig. 26), MelanoMacrophage hyperplasia (MM on Fig. 26), and cell apoptosis (L on
Fig. 26). We found that biliary alterations (i.e., proliferating bile ducts) and surrounding
hepatic fibrosis mostly contributed to the observed pattern (BD: estimate: 0.26, p =
0.026, MM: estimate: 0.02, p = 0.886, L: estimate: 0.02, p = 0.886). In other words, fish
from more contaminated sites had higher metal bioaccumulation in their muscle

(estimate: 0.18, p = 0.012, Fig. 28), higher N/L inflammatory immune ratio (estimate:
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0.10, p = 0.030, Fig. 28), and more severe cellular lesions in their liver, especially a

proliferation of bile duct and fibrosis (Fig. 28).

3.5. EFFECTS OF STRESSORS ON TELOMERE LENGTH

LMM (Table 6) and SEM analyses show that telomeres length was not affected, either
directly or indirectly, by any stressor gradient (goodness of fit: p=10.525, CFI=11.05,
df=12,n=107) (Fig. 29E).

Figure 29. Total, direct and indirect effects of stressors on, infection intensity (n = 82, A), growth rate (n = 197,
B), body condition index (n = 218, C), HSI (n = 113, D) and telomere length (n = 107, E). Total effects are
represented by a yellow bar (sum of direct and indirect effects). Direct effects are represented by a pink bar
(estimate of the relationship between the stressor and measured trait at the individual level). Indirect effects
through physiological traits are represented by a blue bar (sum of the products of path coefficients along all
indirect physiological pathways). Error bars correspond to the 95% confidence interval computed by the standard
error propagation method. Stars indicate effects that are significantly different from zero. Here, we did not find
any indirect effects of stressors on individual levels across fish physiology. Indeed, when stressors had significant
(total) effects on traits at the individual level, it was exclusively due to direct effects.

4. Discussion

Different environmental stressors affected different traits related to fish physiology and

health. First, parasitism risk had limited deleterious effects and temperature had positive
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effects on fish body condition, while trace metal contamination appeared to trigger a
cascade of physiological changes, which seems to contribute to liver lesions. In
addition, the combination of contamination and elevated temperature reduced fish
growth. These results highlight the importance of studying the effects of multiple

stressors across biological levels.

4.1. EFFECTS OF PARASITE GRADIENT

The mean parasite prevalence (i.e., the proportion of infected fish in each site) had
limited effects on fish health. In addition, contamination and temperature gradients did
not affect mean parasite prevalence nor parasite intensity, contrary to previous studies
(Marcogliese, 2016; Poulin, 1992; Sures et al., 2017). This suggests that the ranges of
our perturbation gradients were limited and did not affect Gyrodactylus parasites or that
we could not detect any effect with our sampling design, but further studies are needed
to confirm these hypotheses.

We found that infected fish living in sites with a higher mean prevalence of
Gyrodactylus (i.e., sites with a higher infection risk) also had a higher parasite intensity
(i.e., a higher number of parasites per infected individual) (Poulin and Guégan, 2000).
In other words, The higher the proportion of infected hosts, the higher the parasite
intensity (i.e., the number of parasites per infected host) suggesting either that these
sites harbor more virulent parasites and/or that fish sampled here have a weaker immune
system, and thus a lower ability to limit the proliferation of parasites. However, we
found no relationship between immune or physiological parameters and parasite
intensity, so that the underlying physiological mechanisms remain unknown. Several
explanations could explain this result. First, parasite intensity was relatively low (i.e.,
0 to 14 parasites per fish) compared to other studies (up to 100 parasites per fish, Van
Oosterhout et al., 2006), which could explain the absence of link with physiological
changes. Alternatively, parasite intensity could vary across seasons, and/or heavily
infected fish could have been counter-selected in the wild and not sampled in this study
(Cable and van Oosterhout, 2007; van Oosterhout et al., 2007). Also, in our study, the
mean parasite prevalence (i.e., risk of being infected) was assessed through the mean
parasite prevalence per site (i.e., percentage of infected fish in each site) because
Gyrodactylus are socially transmitted parasites. However, some other unmeasured

parameters such as parasite density in the water column/sediment, fish behavior, habitat
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structure might also affect infection risk, so that further studies might be needed to
assess more precisely parasitism risk (McCallum et al., 2017).

Interestingly, we found that fish living in sites with a higher mean parasite
prevalence had a faster growth during the first year of their life. One potential
explanation is that habitats that are favorable for parasites are also beneficial for fish
growth, for instance linked to higher food availability (Atalabi et al., 2018).
Alternatively, high mean parasite prevalence (i.e., higher risk of being infected) could
select for faster life-history strategies and a faster growth rate to cope with stressful
environments (Kortet et al., 2010), but further longitudinal studies across seasons and

life stages are now needed to test this hypothesis.

4.2. EFFECTS OF TEMPERATURE GRADIENT

The temperature gradient alone did not negatively affect any physiological nor
individual trait in our study. On the contrary, fish living in warmer sites had a higher
body condition. This might be explained by the moderate range of the temperature
gradient found in our study sites (min/max mean summer temperature: 14°C/21°C) that
was within the optimum temperature of gudgeon (i.e., critical limit temperature: 27°C,
Tissot and Souchon, 2010). In addition, increased mean water temperature could
enhance secondary production (Benke, 1998; Reynolds and Benke, 2005), which could
in turn increase food availability for gudgeon. But, temperature may also sharply rise
above the optimal temperature, for instance during summer heatwaves and could
adversely affect fish health through physiological changes (Kassahn et al., 2009;
Portner, 2010; Portner and Farrell, 2008). However, we could not test this hypothesis
in our study because the resolution of the temperature records was too low to assess the
effects of rapid temperature changes on fish physiology and health and further field

studies using temperature dataloggers are now necessary.

4.3. EFFECTS OF TOXIC GRADIENT

The levels of water metal contamination found in our study sites were above the Annual
Average-Quality Standard defined by the FEuropean Parliament (Directive
n°2013/39/UE) for the preservation of aquatic habitats and wildlife (see Table 2 from
Chapter 2: Materiel & Methodes). Accordingly, several effects were observed at the
physiological level.
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First, metals were significantly bioaccumulated in fish muscle in a size-
dependent manner (i.e., age-dependent) (Bird et al., 2008; Farkas et al., 2003; Pyle et
al., 2005). Muscle generally bioaccumulate less metals than other organs such as the
liver and spleen (Bervoets et al., 2009; Creti et al., 2010; Rajotte and Couture, 2002).
This suggests that along the metal contamination gradient, fish accumulated a fairly
high amount of metals in all their organs. Besides, water contamination also increased
the available energy in muscle, especially lipids, which could be due to pollution-
induced disturbances in lipid metabolism (Bano and Hasan, 1989; Melvin et al., 2019)
and/or due to increased food uptake in contaminated sites (Yang et al., 2013).
Interestingly, in our study, this pollution-induced increase in available energy increased
in turn the bioaccumulation of metals in muscle (Schéfer et al., 2015). This suggests
that contamination by metals could result in positive feedback loops amplifying the
adverse effects of contamination on fish physiology. However, this hypothesis remains

to be empirically tested in controlled laboratory conditions.

In addition, SEM models showed that metal bioaccumulation was related to the
increased N/L inflammatory immune ratio, partly due to increased neutrophils number,
which suggests that trace metals triggered a significant over-inflammation (Dethloff et
al., 1999; Don Xavier et al., 2019), which in turn may increase liver cellular lesions.
Indeed, histopathological analyses reveal an increase of biliary alteration and hepatic
fibrosis, which are likely to reflect chronic cytotoxicity, over-inflammation and more
globally liver alteration (Lukin et al., 2011; Wolf and Wolfe, 2005). This suggests that
metal contamination has deleterious consequences for cell integrity and liver function
through both direct toxicity and over-inflammation (Jaeschke et al., 2002; Rikans and
Yamano, 2000; Xu et al., 2018). These results raise concerns about the long term effects
of realistic levels of pollution on fish health and population persistence. However, we
did not find any effects of these physiological changes on individual traits such as
growth or body condition contrary to previous studies (Bervoets and Blust, 2003;
MacKenzie et al., 1995; Pietrock and Marcogliese, 2003; Pyle et al., 2005), maybe
because fish with lower fitness were counter-selected in the wild and not sampled in
our field study. Further longitudinal studies across time and life stages are now needed

to better estimate the effects of metal contamination on fish fitness.
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4.4. MULTIPLE STRESSOR EFFECTS

Interestingly, we found an interactive effect of temperature and contamination gradients
on fish growth. Contamination decreased fish growth, but only in warmer sites. This
suggests that elevated temperature aggravates the effects of pollution, as shown in
previous studies (Noyes et al. 2009, Gandar et al. 2017, Jacquin et al. 2019). Here,
growth was affected during the first year of life of gudgeon, but no other deleterious
effects were observed, which suggests that multiple stressors have more severe
consequences during early life stage, a critical period of fish development. Stressful
conditions are known to inhibit growth in fish, which is partly due to the inhibition of
growth hormones (Barton, 2002; McCormick et al., 1998). In addition, high
temperature increases metabolism and accelerates contamination uptake (Noyes et al.,
2009; Sokolova and Lannig, 2008), which can increase the costs of detoxification and
defenses and decrease the energy invested in somatic growth (Petitjean et al., 2019;
Sokolova et al., 2012; Sokolova, 2013). However, in this study, the interaction between
contamination and temperature gradients had no effects on physiological traits nor
energy reserves, so that the underlying physiological mechanisms remain to be

determined.

We found no effect of stressors on telomere length, a proxy of whole-life stress
exposure. The literature reports contrasting results on the relationship between telomere
shortening and stress exposure in wild animals, depending on the stressor, species, sex,
and tissue collected (Angelier et al., 2018; Chatelain et al., 2020; Louzon et al., 2019).
In our study, we only measured telomere length in somatic tissues (i.e., pelvic fin). Thus
further studies in other organs such as the liver and immune organs (Giraudeau et al.,
2019) are now necessary to better understand the links between stress exposure and

telomere shortening in wild animals.

5. Conclusion

To conclude, this study shows that parasitism and temperature alone had limited

deleterious effects on fish health in human-altered rivers. In contrast, trace metal

PAGE | 116



contamination increased metal bioaccumulation and lipid storage in muscle, likely
through a positive feedback loop, which led to cellular damage in the liver, although
few effects were detected at the individual level. In addition, trace metal contamination
decreased fish growth when combined with elevated temperature, which suggests that
multiple stressors could affect fish life-history traits, although further studies are needed
to assess the consequences of multiple stressors on fish fitness and, ultimately on
population dynamics (e.g., structure and abundance). In addition, further experimental
studies under controlled conditions and/or in semi-natural setting using cross-
transplantations would also be useful to test the underlying mechanisms and potential
local adaptation of populations to environmental stressors. With this study, we hope to
encourage future studies to take into account multiple stressors in environmentally
realistic conditions to better understand and anticipate the effects of anthropogenic

stressors on fish populations.
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Figure S1. PCA of the 16 study sites according to the mean of each physico-chemical parameters measured in the
water fraction during 4 years: concentration of oxygen dissolved, pH, amount of suspended materials, conductivity,
concentrations of nitrates, nitrites, ammonium, phosphorus and organic carbon. Axis 1 represents the major part of
the variation in the dataset (63.2%) and is mostly explained by the concentration of nitrites, nitrates, ammonium,
phosphorus and organic carbon as well as the conductivity. The axis 1 was thus retained as a covariate in models
in order to take into account variability of physico-chemical parameters among study sites.
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Table S1. Mean concentration (ug.g-1 of dry weight) and standard deviation (Sd) of 9 trace metal elements measured in the muscle of sampled fish according to their origin (study

sites). The reliability of the analyses (Recovery) was assessed using TORT-3 (lobster hepatopancreas) certified material except for Al for which SLRS-6 was used.

Concentration of trace metal elements in fish muscle (ug.g-1 DW) + Sd

Study sites TU n Al As Co Pb Zn Ni Cd Cr Cu
GIVAB -1 21 11.045 £ 9.76 0.184 +0.094  0.024+0.012  0.113+0.105  50.911 + 23.758 0.38 £ 0.31 0.056 + 0.127 0.31+£0.315 1.662 + 0.379
ARIMAS -0.9 19 7.183 £ 9.944 0.116 £ 0.047  0.018+0.012  0.171+£0.257  47.737 + 12.391 0.197 £ 0.141 0.064 + 0.159 0.164 + 0.12 1.682 £ 0.357
CELFIG -09 20 17.762+29.137 0.303+0.162  0.033+0.023  0.142+0.179 43.965 + 15.78 0.351+0.181 0.06 + 0.04 0.309 + 0.284 1.531 £ 0.369
GARMAR 09 21 5.3 +£2.645 0.141+0.047  0.021+0.007 0.056+0.034  48.948+20.702  0.372+0.248 0.101+0.339  0.222+0.236 1.806 + 0.643
VOLPLA -0.9 19 6.973 + 3.943 0.088 + 0.022 0.017 £ 0.01 0.055+0.035 42593 +14.076 0.348+0.259 0.013+0.014  0.427 + 0.601 1.561 + 0.452
CELCAB -0.8 17 7.591 + 8.781 0.291 £ 0.079 0.02+0.011 0.051 £ 0.035 34.931 + 8.431 0.311+0.164  0.076 £ 0.075 0.673 + 0.64 1.75+0.835
GARCAZ -0.8 29 17.19 £ 14.543 0.188 + 0.08 0.043 + 0.055 0.177+0.2 42.469 £ 12,928  0.487+0.334 0.245+0.836  0.436 + 0.539 1.74 £ 0.399
GARPOR -0.8 3 7.989 + 2.963 0.196 £ 0.074  0.017 £0.008  0.105 + 0.053 34.726 + 3.28 0.322+0.129 0.138+0.119  0.311+0.198 1.426 £ 0.47
CAUSAL -0.7 19 8.394 + 5.396 0.244 + 0.163 0.02 +£0.013 0.097 + 0.065 49.182 £ 24.91 0.261+0.152  0.011+0.015  0.367 £ 0.248 1.873+£1.27
SAVGRE -0.6 8 25552 +30.218  0.177+£0.037  0.014 + 0.004 0.094 + 0.05 56.874 + 22.16 0.794+1.384  0.236+£0.257 0.205+0.155 1.879 £ 0.532
VENSAL -0.6 19 11.595 + 10.051 0.136 + 0.041 0.018 £0.007  0.123+0.107 25.392 +4.378 0.434 + 0.547 0.24 +0.578 0.341+£0.214 1.724 + 1.037
GARBLA -0.5 17 6.201 +3.129 0.187 £0.046  0.024 +0.016  0.184+0.379  48.977 £23.022 0.243+0.128  0.048 £0.074  0.254 +0.171 1.823 £ 0.495
GARBOU -0.3 8 8.153 +6.016 0.288+0.038 0.015+0.005  0.202 + 0.311 40.198 £ 9.958 0.353+0.302 0.173+0.308 0.275+0.234 1.792 £+ 0.424
SAUPOR -0.3 6 8.599 + 7.981 0476 +0.169  0.022 + 0.021 0.116 £ 0.114  58.592 + 34.361 0.282 + 0.211 0.012 £ 0.006 0.31+0.329 2.348 + 1.466
AUSEI 02 21 6.708 + 4.282 0.093 + 0.025 0.022 + 0.02 0.073+0.056  38.684 +14.393  0.266 £ 0.171 0.046 £0.105  0.222+0.179 1.579 + 0.611
RIOU 1.3 15 1.852 + 0.675 0.343+0.11 0.014+0.005 0.093+0.055 93.079+52.182 0.178+0.106  0.297+0.144  0.073+0.057 2.552+ 1.814
Recovery in
(T(;/I(')t-?)) NA 8 99+2* 85+12 90 +12 100 £ 15 95+ 12 89+9 91+15 104 £ 8 89+9

* Since the certified value for Al is not available for this matrix, we used the SLRS-6 stream water matrix as the reference here.
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Table S2. Main cellular type identified and counted for the N/L inflammatory immune ratio characterization.
Lymphocytes (L) frequently have pseudopods and large condensed nucleus and scant cytoplasmic space.
Monocytes (M) are large round cells with eccentric kidney-shaped nucleus. Neutrophils (N) are large round cells
with abundant cytoplasm and eccentric multi-lobed nucleus. Erythrocytes (E) are elliptical cells with a central dark

purple/blue nucleus.
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Figure S2. Structural equation model (SEM) of relationships between stressors and parasite infection
intensity (Gyrodactylus number in infected fish only) (goodness of fit: p =0.414, CFI=18.652, df = 18, n =
82). Significant links are represented by solid arrows (red negative relationship, black: positive
relationship) and marginally significant link are represented by dotted arrows. Unstandardized coefficient

and p-values are given alongside arrows. Line width is proportional to unstandardized coefficients (arrow
width (pt) = 1x10 [std-estimate]).
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Résumé
du chapitre

Au cours des dernieres décennies, les activités humaines et les changements globaux ont
modifi¢ la fréquence des infections par les pathogenes émergents (Adlard et al., 2015; Okamura
et al, 2011). Ces infections peuvent induire des modifications physiologiques et
comportementales importantes (Barber et al., 2000; Buchmann and Lindenstrem, 2002; Rebl
and Goldammer, 2018). Parmi ces réponses, les réponses immunitaires innées, a médiation
cellulaire (i.e. réponse inflammatoire) et humorale, jouent un rdle prépondérant chez les
poissons (Magnadottir, 2006; Uribe et al., 2011). De nombreuses études portant sur des oiseaux
et des petits mammiféres indiquent que ces réponses immunitaires induisent un cofit non-
négligeable qui peut entrainer une réduction des réserves énergétiques, une perte de masse
(Bonneaud et al., 2003; Lochmiller and Deerenberg, 2000; Sheldon and Verhulst, 1996) ainsi
que la production de stress oxydant (Costantini and Mgller, 2009). Cependant, la cinétique de
réponses ainsi que les seuils auxquels ces réponses peuvent &tre détectés chez les poissons sont
peu connus, et ce, en particulier pour les traits comportementaux (Johnson, 2002; Kirsten et al.,

2018).

Ce chapitre vise donc a évaluer la dynmaique de la réponse immunitaire et ses
conséquences sur la physiologie et le comportement des poissons d’eau douce au cours du
temps. De plus, nous avons testé les doses et temps optimaux pour déclencher une réponse
immunitaire chez le goujon. Nous avons émis 1’hypothése que le déclenchement de la réponse
immunitaire peut entrainer des effets en cascade sur les traits des poissons, en lien avec la mise
en place des défenses immunitaires et antioxydantes, qui pourrait dépendre de la dose
d’antigéne injectée. Une stratégie de compensation pourrait alors se mettre en place (Petitjean
et al., 2019; Sokolova, 2013), c’est-a-dire une réallocation énergétique avec une réduction
des réserves énergétiques stockées dans les muscles, une perte de masse, ainsi qu’une
réduction des activités comportementales, au profit des défenses immunitaires et/ou

antioxydantes.

Afin de tester cette hypothése, nous avons injecté différentes concentrations d’antigéne

(dose faible, intermédiaire et élevée) a des goujons (Gobio occitaniae) provenant de
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pisciculture. L’état de santé de ces poissons a ensuite été analysé€ a plusieurs intervalles de
temps (i.e. 2, 4, 8 et 16 jours) et a plusieurs échelles biologiques. Aux échelles moléculaires et
cellulaires, nous avons mesuré plusieurs traits liés a la réponse immunitaire : la réponse
inflammatoire locale (i.e. gonflement au point d’injection des antigénes), la réponse humorale
(i.e. activité lysozyme, peroxydase et hémolytique) et le métabolisme énergétique (i.e. stockage
des réserves énergétiques dans les muscles). A 1’échelle individuelle, nous avons suivi la perte
de masse des individus au cours de I’expérimentation et estimé un proxy des réserves
énergétiques stockées dans le foie (i.e. indice hépatosomatique) en fin d’expérimentation. De
plus, a chaque temps de la cinétique, les poissons ont été filmés afin d’évaluer leurs réponses
comportementales (i.e. activité de nage, exploration, sociabilité) en lien avec le traitement

auquel ils ont été exposés.

Les résultats indiquent qu’une faible dose d’antigéne affecte peu les différents traits
que nous avons mesuré chez les poissons, avec un maintien de leur niveau de réserves
énergétiques, ainsi que de leur activité de nage tout au long des 16 jours d’exposition. Au
contraire, les poissons ayant recu une injection avec les doses d’antigéne intermédiaires ou
¢élevées présentent une augmentation de leur réponse inflammatoire locale ainsi qu’humorale
(aprés 2 jours). Ils présentent aussi une réduction de leur activité de nage et de leur sociabilité
(aprés 4 jours), potentiellement en lien avec 1’augmentation de la demande énergétique. Cela
suggere que la réponse immunitaire induit bien des effets en cascade en entrainant notamment
une modification du comportement des poissons. Cependant, les poissons ne présentent pas de
réduction de leur condition générale (i.e. perte de masse, indice hépatosomatique), et ce quelle

que soit la dose d’antigéne injectée.

Ces résultats sont en accord avec le concept de « sickness behaviour » qui suggére que
le déclenchement de la réponse immunitaire entraine une réduction de 1’activité des poissons,
probablement en lien avec des mécanismes de réallocation énergétique (Dantzer, 2004;
Johnson, 2002) et donc avec la mise en place d’une stratégie de compensation. Cette étude
souligne aussi I’importance de prendre en compte les effets des pathogénes en tant que facteurs
de stress dans le milieu naturel. De plus, d’autres investigations restent nécessaires afin
d’évaluer le colt des réponses au stress dans un contexte d’expositions multiples, et au sein de

plusieurs populations de poissons sauvages.
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ABSTRACT

Due to global changes, fish are increasingly exposed to immune challenges associated
with disease outbreaks in aquatic ecosystems. Adjustments in physiology and behavior
are generally critical to maintain homeostasis after an immune challenge, but there is
limited knowledge on the specific thresholds and dynamics of responses across levels
of biological organization in fish. In this study, we tested how different concentrations
of an antigens mixture (Phytohemagglutinin PHA and Lipopolysaccharide LPS)
affected innate immunity with potential consequences on oxidative stress, energy
reserves, body condition and behavior across time, using the common gudgeon (Gobio
occitaniae) as model species. The immune challenge induced a transitory increase in
lytic enzyme activity (i.e., lysozyme) and local immune response (i.e., skin swelling)
two days after the antigen injection. The available energy stored in muscle was also
reduced four days after injection, without inducing oxidative stress at the cellular level.
Overall, the immune challenge induced limited costs at the molecular and cellular levels
but had strong effects at the whole organism level, especially on behavior. Indeed, fish
activity and sociability were affected in a dose and time-dependent manner. These
results suggest that immune challenges have dose-dependent effects across levels of
biological organization and that behavior is a key response trait to cope with pathogen-

induced immune costs in the wild, although fitness consequences remain to be tested.

Keywords Eco-immunology, pathogen, sickness behavior, dose-response, energy
storage, oxidative stress
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1. Introduction

Global change affects the rate of emerging diseases and disease outbreaks, especially
in aquatic ecosystems (Adlard et al., 2015; Okamura et al., 2011). Indeed,
anthropogenic activities greatly modify fish-pathogen interactions in freshwater
habitats (Dudgeon et al., 2006) and have contributed to several disease outbreaks in fish
populations, such as the Proliferative Kidney Disease (PKD) (Okamura et al., 2011;
Sterud et al., 2007) or the Gyrodactylus salaris epidemic (Bakke et al., 2007; Paladini
et al., 2014). Consequently, some freshwater fish populations are increasingly exposed
to costly immune challenges (Krkosek et al., 2007), but the suite of physiological and
behavioral responses against such immune challenges and their associated costs are still
poorly known.

When exposed to pathogens, freshwater fish display a cascade of physiological
and behavioral responses limiting pathogen proliferation and maintaining fish
homeostasis and fitness (Barber et al., 2000; Behringer et al., 2018; Buchmann and
Lindenstrom, 2002). Immunity is a central defense trait, which consists of
interconnected innate (non-specific) and acquired (specific) branches (Lochmiller and
Deerenberg, 2000). In fish, the innate immune system is the most critical immune
branch, which identifies antigens (Magnadottir, 2006; Uribe et al., 2011) and recruits
immune cells such as neutrophils, macrophages and/or lymphocytes locally. This
cellular immune response then induces the elimination of pathogens through
phagocytosis, the complement system, and several enzymes' secretion. For instance,
lytic enzymes such as lysozymes (Alexander and Ingram, 1992; Magnadéttir, 2006)
and peroxidase participate in pathogen elimination through the oxidative burst (Ellis,
2001; Quade and Roth, 1997; Rodriguez et al., 2003).

Several studies suggest that these non-specific immune responses could be extremely
costly in birds or mammals (Bonneaud et al., 2003; Lochmiller and Deerenberg, 2000;
Sheldon and Verhulst, 1996). However, studies in fish are still scarce, so that the
physiological and fitness costs of immune challenges in fish remain debated. During

the immune response, metabolic activity increases to support the energy requirements
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of immune cells (King and Swanson, 2013; Rauw, 2012). Several consequences are
expected, such as a depletion of energy reserves in the liver and muscle (Wang et al.,
2012), with potentially detrimental effects on body mass and whole-body condition
(Bonneaud et al., 2003). For instance, immune challenges can deplete liver glycogen in
coho salmon (Oncorhynchus kisutch) and rainbow trout (Oncorhynchus mykiss)
(Wedemeyer et al., 1969) and cause a significant body mass loss in mosquitofish
(Gambusia holbrooki) (Bonneaud et al., 2016). The immune response itself and the
associated increase of metabolic activity can lead to an overproduction of reactive
oxygen species (ROS), which may exceed the amount of antioxidant molecules and
result in deleterious consequences on cell and tissue integrity (Cherry and Piantadosi,
2015; Costantini and Meller, 2009; Finkel and Holbrook, 2000; Jaeschke et al., 2002;
Preynat-Seauve et al., 2003). However, the specific thresholds and timing of these
responses are still poorly known.
In addition, immune challenges can affect animal behavior, but the behavioral

costs of immune challenges in fish are still elusive (Combes, 2001; Filiano et al., 2016;
Johnson, 2002). The so-called "sickness behavior" is a suite of behavioral changes,
including a decrease of activity, exploration, and social behavior that can enable hosts
to save energy for immunity and/or to limit the exposure to pathogens (Adelman and
Martin, 2009; Combes, 2001). For instance, Kirsten et al. (2018) recently showed that
immune challenged zebrafish (Danio rerio) displayed reduced activity, sociability, and
exploratory behavior, which could benefit individuals by saving energy for immunity,
but could also have severe negative consequences for fish fitness by reducing fish
ability to forage, find mates or escape predators (Wong and Candolin, 2015). However,
the threshold (e.g., the amount of antigens required) and the timing (i.e., duration) at
which immune challenges trigger such behavioral changes are still unclear.
More generally, few studies investigated the cascading effects of immune challenges
across levels of biological organization (i.e., from molecules to the whole individual),
especially in fish, which limits our ability to predict the impacts of pathogens on fish
fitness (Kirsten et al., 2018). Empirical studies are thus needed to test the potential
physiological and behavioral changes in immune-challenged fish across time and
biological levels.

To address these questions, we used the common gudgeon (Gobio occitaniae) as a

model species because it is a common freshwater fish species from European streams,
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which is widely exposed to immune challenge by numerous pathogens in the wild (Loot
et al., 2007). We tested the effects of different concentrations of an antigen mixture
(i.e., Phytohemagglutinin or PHA and Lipopolysaccharide or LPS) on humoral (i.e.,
lysozyme, hemolytic and peroxidase activity) and local cellular immune response (i.e.,
measured by skin swelling). We also measured oxidative stress in fish blood and
available energy in muscle cells to test the oxidative and energetic costs of immune
challenges. At the organ and individual level, we measured organosomatic indices,
body mass changes, and fish behavioral traits (swimming activity and sociability). To
better understand the dose-dependent temporal effects of immune challenges, we tested

several antigen doses and monitored the kinetics of fish responses across time.

2. Material and Methods

2.1.  MODEL SPECIES

The gudgeon (Gobio occitaniae) was chosen as a model species because it is ubiquitous
in Europe's lowland streams (Keith et al., 2011). This benthic fish forages in the
substrate for invertebrates and is gregarious, thus displaying complex social behaviors
by forming schools (Keith et al., 2011; Pitcher, 1986). Gudgeons are exposed to several
parasites in their natural habitats, such as monogenean ectoparasites, copepods, or
nematode endoparasites (Loot et al., 2007). The gudgeon is also relatively sedentary
and thereby potentially exposed to the same environmental stressors throughout its

lifetime (Keith et al., 2011; Stott et al., 1963).

2.2. ANIMAL CARE

340 gudgeons were purchased from the fish farming Les Viviers de Haute Corréze
(Courteix, France) in size range 10—14 cm (13.3 + 2.7 g). At the fish farm, fish were
raised in natural ponds without selective breeding programs nor vaccination treatment.
Fish were brought to the laboratory and were immediately deparasitized using
Praziquantel (Prescription n°2529, Vetofish, France, purity = 1000 mg.g’;
concentration: 3 mg.L™!) to eliminate potential parasites and standardize their immune
status before the experimentation. Fish were then acclimated for 30 days in four 200 L

tanks (85 fish per tank) containing oxygen pumps, mechanical filters, gravel, and

PAGE | 128



shelters to reduce stress. During acclimation, temperature and light regime were 14°C
and 12:12 h, respectively. Physico-chemical parameters were monitored every week
(pH = 7.9 £ 0.2; Conductivity = 324 = 29 uS.cm™; O2 dissolved = 11.4 + 1.1 mg.L™").
Half of the water was renewed every week to ensure proper conditions. Fish were fed
daily (about 1% of the total biomass per tank) with commercial fish food (JBL Propond
Sterlet S) to ensure a sufficient daily food supply (Flammarion et al., 1998; Kestemont

et al., 1991). No mortality occurred during the acclimation period.

2.3.  ANTIGENS

To standardize the immune challenge among individuals and mimick an infection by a
wide range of pathogens, we used a mixture of two antigens: LPS (i.e., Escherichia coli
lipopolysaccharide, serotype: O111: B4, L2830 Sigma-Aldrich, St. Louis, MO, USA)
and PHA (i.e., Phaseolus vulgaris phytohaemagglutinin-P, L8754 Sigma-Aldrich, St.
Louis, MO, USA). Both antigens are commonly used in eco-immunological studies to
trigger inflammatory, and more broadly, innate immune response in various vertebrates,
including fish (Ardia and Clotfelter, 2006; Bonneaud et al., 2003; Otalora-Ardila et al.,
2016). The LPS antigen is an endotoxin from the membrane of gram-negative bacteria,
which triggers a substantial and costly local and humoral innate immune response
(Swain et al., 2008). The PHA is a plant protein inducing a cell-mediated response (e.g.,
inflammatory response and proliferation of T-cells), reflecting a local cellular immune
response against a wide range of ectoparasites (Martin et al., 2006; Tella et al., 2008).
Because the gudgeon's immune system is poorly known, we injected both antigens
conjointly in an antigen mixture to maximize our chance to trigger a significant immune

response.

2.4. EXPERIMENTAL DESIGN

Before the experiment, 20 fish were randomly selected and used as a reference untreated
(i.e., uninjected) group. They were sampled immediately after acclimation (untreated
fish sampled at T = 0) (Fig. 30). The remaining fish were marked with visible implant
elastomers (Northwest Marine Technologies, Inc., Shaw Island, Washington) to

identify each individual for behavioral assays.
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Figure 30. Experimental design: At the end of the acclimation 20 fish were sampled and considered as
untreated (uninjected) fish. The remaining fish were randomly assigned to 4 treatments (n = 80 fish per
treatment): control-saline (injected only with PBS, in blue), low-dose (injected with 4.5 g.L"" of each
antigen, in yellow), medium-dose (injected with 9.0 g.L-" of each antigen, in orange) and high-dose group
(injected with 18.0 g.L™" of each antigen in red). At each time point (2, 4, 8, and 16 days), we collected 20
fish from each experimental group.

Fish were then randomly assigned to one out of four experimental treatments
(Fig. 30) and maintained in the same conditions as for acclimation (e.g., temperature
14°C, light regime were 12:12 h, half of the water renewed every week). There were n
= 80 fish per treatment, distributed in four replicate tanks (n =20 x 4 replicate tanks per
treatment). Fish involved in the experiment were anesthetized using benzocaine at 50
mg.L-1 and subcutaneously injected in the caudal peduncle with 10 pL. of PBS (control-
saline group named: PBS, n = 80 control fish) or to different concentrations of each
antigen at 4.5 g.L'!, 9.0 g L! or 18.0 g.L! (treatment names: low, medium and high
respectively) using Hamilton syringe (10pul, 26-gauge). Hence, fish from low, medium
and high dose groups were injected with 10uL. of PBS containing 45ug of PHA and
45ng of LPS, 90ug of PHA and 90ug of LPS or 180ug of PHA and 180ug of LPS,
respectively. We chose these concentrations based on previous studies using a constant
ratio of antigens concentration for fish biomass corresponding approximately to 4.5, 9
and 18 mg.kg™! of each antigen (see Ardia and Clotfelter, 2006; Johansen et al., 2006;
Jolly et al., 2014; Le Guernic et al., 2016).

We then monitored fish responses across time (0, 2, 4, 8, and 16 days) by
sampling 20 fish per time point in each treatment group (Fig. 30). These time durations
were chosen based on the literature showing significant changes in immune activity at
2 and 4 days post-injection in Atlantic salmon (Salmo salar) and three-spined
stickleback (Gasterosteus aculeatus), respectively (Langston et al., 2001; Le Guernic et
al., 2016), while behavioral changes can be detected at 2, 4 and 8 days in mice (Zhao et
al., 2019). In addition, we sampled fish 16 days after the immune challenge in order to

observe potential lasting consequences on fish energy mobilization and behavior.
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At each time point, videos were recorded to measure fish behavior (details
below). Fish were then euthanized using an anesthetic overdose (benzocaine, 150 mg.L"
1, weighed (+/- 0.1 g) and measured (+/- 0.1 cm). Blood samples were collected from
the caudal vein in heparinized syringes (1mL Terumo syringe, 0.45x13 mm needle).
The collected blood samples were centrifuged (4°C, 2000 g) for 10 min in order to
retrieve plasma. Plasma samples were aliquoted in 2 parts and kept at -20°C for
subsequent immune and oxidative damage and antioxidant capacity assays (see below).
Fish were then dissected for sex determination and further analyses on tissues. Spleen
and liver were weighed (+/- 1 mg) to calculate condition indices while the white muscle
of fish was immediately frozen in liquid nitrogen and stored at -80°C to assess fish
energy reserves (see below).

In total, 20 fish per treatment and per time point were used, but due to
difficulties in collecting blood or tissue on some small individuals, sample sizes can
vary across groups (from n = 7 to n = 20 depending on the considered trait, treatment
and time point). We checked the injection of PBS itself was not stressful for fish by
comparing saline-injected fish (PBS) with untreated fish for all traits (see results in
Table 7 below). There was no difference in sex ratio (Kruskal Wallis test x*=19.54,
p=0.24) nor fish mass (Kruskal Wallis test ¥*=14.13, p=0.59); and size (Kruskal Wallis
test ¥2=12.87, p=0.68) among treatments. Survival rate was 98.75% and was not
significantly different among treatments (binomial LM, x> = 18.0, p-value = 0.32), with
a total of four dead fish (i.e., 1 from low and 3 from high dose treatment groups),

showing that the experimental treatments resulted in very low mortality.

2.5.  MOLECULAR-LEVEL: OXIDATIVE STRESS INDEX

We measured the non-enzymatic antioxidant capacity of the plasma barrier (Isaksson,
2013) using the OXY -adsorbent test (expressed in mMeq HCIO; Diacron International,
Grosseto, Italy) and both active oxidant action and oxidative damage (Alberti et al.,
2000) using d-ROM test (expressed in mMeq H202; Diacron International, Grosseto,
Italy). Both assays were performed according to the manufacturer instructions with
some modifications for fish plasma sample, as suggested in previous studies (Bagni et
al., 2007; Hoogenboom et al., 2012). Intra- and inter-plate repeatability was 88.2 + 8.9
% and 89.1 £ 2.1%, respectively for OXY-adsorbent test and 95.4 £ 4.0 % and 95.9 +
2.3 % for d-ROM test. We then used the ratio of oxidative damage divided by the
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antioxidant capacity multiplied by 1000 in order to calculate an oxidative stress index
(Costantini et al., 2006; Herborn et al., 2011), reflecting the oxidative status of each
fish.

2.6. MOLECULAR-LEVEL: IMMUNE RESPONSE

We measured the humoral immune response through three parameters: the
lysozyme activity, the hemolytic (complement) activity, and the peroxidase activity in
fish plasma.

Lysozymes are essential anti-microbial proteins of the innate immune system
that alter the cell wall of gram-positive and gram-negative bacteria (Magnadottir, 2006).
We measured lysozyme activity using a turbidometric assay according to previous
studies (Cha et al., 2008; Kumari and Sahoo, 2005). Briefly, lyophilized Micrococcus
lysodeikticus cells (gram-positive bacteria, ATCC No. 4698; Sigma, St. Louis, USA)
were suspended in a sodium citrate buffer (0.05M, pH 5.5) at a concentration of 0.2
mg.mL-1. 150uL of cell suspension was added to fish plasma (15 to 20 pL) in 96-well
microtiter plates. Lysozyme activity was then measured through the decrease of
absorbance (at 450 nm) along a 40 min kinetics of 5 min intervals and corrected
according to the volume of plasma used in the assay. A unit of lysozyme activity (U)
was defined as the quantity of sample required to induce a reduction in absorbance of
0.001/min.

The hemolytic activity is a non-specific measure of the innate immune system,
activated by numerous micro-organisms, which measures the activity of the
complement immune system of fish (Magnadottir, 2006, 2000). We measured the
hemolytic activity of fish plasma according to previous methods (Magnadéttir, 2000;
Sakai, 1992). Briefly, red blood cells of sheep (Biomerieux, Lyon, France) were diluted
in an HBSS (Hanks' Balanced Salt solution) buffer containing Mg’ to reach a
concentration of 3%. Serial dilutions of 20 pL of fish plasma sample (6 dilutions per
samples: 1/10°, 1/20°, 1/40¢, 1/80°%, 1/160°, 1/320°) were made within 96-well microtiter
plates and 100 pL of the 3% blood cell suspension was added in each well. After 60
minutes of incubation at 21°C, the microplate was centrifuged at 800 g for 5 min, and
100 pL of the supernatant was transferred to another microplate to read sample
absorbance at 450 nm. Within each plate, maximum and spontaneous hemolysis (i.e.,

positive and negative controls) were made by adding 100uL of distilled water or HBSS
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buffer to the blood cell suspension, respectively. Hemolytic activity was then measured
as the concentration of plasma necessary to lyse 50% of red blood suspension (U.mL"
.

The peroxidase activity is a measure of enzymes' activity (i.e., myeloperoxidase
and eosinophil peroxidase) released during the oxidative burst by leukocytes to fight
pathogens (Guardiola et al., 2013; Rodriguez et al., 2003). We measured the peroxidase
activity of fish plasma according to previously described methods (Guardiola et al.,
2013; Quade and Roth, 1997). Briefly, 5 puL of plasma was diluted in 500 pL of HBSS
buffer without Ca>" or Mg?". We then placed 60 pL of diluted plasma in 96-well
microtiter plates and added 100 pL of enzyme substrate composed of ImL of
tetramethylbenzidine and dimethylsulfoxide (TMB and DMSO; 1:1 m/v; Sigma, St.
Louis, USA), 20uL of 3% hydrogen peroxide (30% H202; Sigma, St. Louis, USA) and
9mL of citrate phosphate buffer (0.05 M, pH = 5.0) in each well. After an incubation of
2 minutes, we added 50 pL of sulphuric acid (2 M, 2SO4; Sigma, St. Louis, USA) to
stop the reaction and read sample absorbance at 450 nm. A unit of peroxidase activity
(U) was defined as quantity of enzyme per milliliter of plasma necessary to oxidize 1

mole of H202 per minute.
2.7. CELLULAR LEVEL: LOCAL IMMUNE RESPONSE

We assessed the local immune response by measuring the local skin swelling (i.e.,
thickness measurement) of the caudal peduncle after immune challenge or control
injection following previous studies in fish (Ardia and Clotfelter, 2006; O'Connor et al.,
2014). The local immune response reflects the intensity of the local inflammation and
the proliferation of T-cells (Ardia and Clotfelter, 2006; O'Connor et al., 2014; Tella et
al., 2008). The thickness of the caudal peduncle was measured three times by the same
operator and averaged before and after the injection of the antigen mixture or PBS using
a thickness gauge (Elcometer® 124) to calculate the intensity of the local immune
response as the difference of peduncle thickness before and after injection divided by
the thickness before injection x100. The intra-individual repeatability was 97.0 £ 1.2 %

before injection and 96.2 + 1.0 % after injection.

2.8. CELLULAR LEVEL: AVAILABLE ENERGY
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The amount of available energy in white muscle cells is a good marker of energy status
because it is critical for the maintenance of biological functions of fish, especially under
stress (Gandar et al., 2016; Gomes et al., 2015). We thus used previously validated
protocols (De Coen and Janssen, 1997; Gandar et al., 2017) to measure the total
available energy in fish muscle by summing energetic values of carbohydrates, proteins,

and lipids content expressed in mJ.mg™!' of muscle (see Gandar et al., 2017).
2.9. ORGAN-LEVEL: CONDITIONS INDICES

Three condition indices were calculated to reflect the general condition of fish based on
organ mass. Firstly, we measured an averaged daily body mass change by calculating
body mass change before and after the experiment. We then standardized this value by
the number of experimental days fish experienced to measure an averaged daily changes
in whole-body condition. Secondly, we measured the splenosomatic index (SSI, spleen
mass corrected by the body mass x100) as a proxy of spleen state resulting from the
production of erythrocytes and lymphocytes and their release in the blood during the
immune and stress responses (Maule and Schreck, 1990; Nilsson, 1983; Pearson and
Stevens, 1991). Finally, we measured the hepatosomatic index (HSI, liver mass
corrected by the body mass x100) as a proxy of energy content in the liver (Chellappa
et al., 1995).

2.10. INDIVIDUAL-LEVEL: BEHAVIOUR

To measure fish behavior, fish were placed by groups of 5 individuals (from the
same tank and the same treatment) in a rectangular arena (75 x 50 cm) containing 30 L
of water. During behavioral measurements, fish were kept in groups of 5 individuals to
reduce stress and record social behaviors. After 5 min of acclimation, videos were
recorded using Webcam Logitech C922 Pro Stream (30 fps, 1080p) and blindly
analyzed using Boris software (Friard and Gamba, 2016) for 10 minutes based on
previous studies (Jacquin et al., 2017; Lopez-Luna et al., 2017). Three behavioral traits
were chosen because they are commonly affected by pathogens and immune
challenges: swimming activity, exploration, and sociability (Barber et al., 2000). To
measure fish activity and exploration, the tank was virtually divided in six areas (25 x
25 cm). The activity was measured as the time spent swimming and the number of

crossed lines (area limits) for 10 minutes (Calfee et al., 2016), while the exploration
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was measured as the number of visited areas following previous studies (Jacquin et al.,
2017). Sociability was assessed as the number of encounters between individuals
(number of times an individual touches another individual with the head) (Geffroy et
al., 2014).

Because behavioral traits related to swimming activity and exploration were
partly correlated (see Figure S3), we used a PCA to extract one synthetic variable
representing the "general activity" of fish (PCA axis 1, 52.9% of variance explained).
Fish with a higher general activity index on the first PCA axis swam for a longer time
and explored more areas. The number of contacts was used as a proxy of sociability

(Colchen et al., 2016; Geffroy et al., 2014).
2.11.  STATISTICS

To test whether time and antigen doses affect fish responses, we used linear mixed-
effects models (LMM, Ime4 package, Bates et al., 2015) on each trait: oxidative stress
ratio (log-transformed), lysozyme (root-square transformation), hemolytic activity
(root-square transformation), peroxidase activity (log-transformed), local immune
response (skin swelling), total available energy in muscle (log-transformed), daily mass
change (log-transformed), SSI (log-transformed), HSI (log-transformed), general
activity (first behavioral PCA axis) and sociability (number of contacts, log-
transformed). The experimental replicate tank was included as a random effect to take
into account possible shared conditions in the same tank. The fixed explanatory variable
was the combination of the treatment group (PBS, low dose, medium dose, or high dose
of antigens) and time postinjection (0, 2, 4, 8, and 16 days). Fish size and sex were
added as covariates in all models but removed from final models when non-significant.
When the effect of the fixed explanatory variable (i.e., treatment group combined with
the time postinjection) was significant, we used selective contrast posthoc analyses
(emmeans package, Lenth et al., 2017) with False Discovery Rate adjustment
(Benjamini and Hochberg, 1995) to analyze differences between each treatment (i.e.,
dose and time) and the control-saline group within a given time point. To control the
potential effect of captivity and elastomers injection, we compared fish involved in the
experiment (including control saline PBS fish) and untreated fish sampled at T = 0 day.

Statistical analyses were made using the open-source software R (V 3.5.2).
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3. Results

3.1.  MOLECULAR-LEVEL: OXIDATIVE STRESS

We found no difference in oxidative stress between untreated fish and fish involved in
the experiment. In addition, the oxidative stress index was not affected by any treatment
(LMM, y* = 22.2, p-value = 0.14) (Table 7). More specifically, oxidative damage and
antioxidant capacity (LMM, y? = 20.1, p-value = 0.22 and y* = 18.3, p-value = 0.31,
respectively) were not significantly affected by antigen injection, whatever the time

point.

Table 7. Linear mixed models (LMM) explaining fish responses to treatments across time (2, 4, 8 or 16
days): untreated T = 0, injection of control saline solution (PBS), injection of a low (4.5 g.L™"), medium (9.0
g.L") or high (18.0 g.L") dose of LPS and PHA antigens. Fish size and sex were included as covariates
but removed from final models. The x? and p-value on the right correspond to the ANOVA tests testing
the interaction between treatment and time. Different upper case letters indicate significant differences
due to the experiment itself (i.e., differences between the experimental group and untreated fish
euthanized at T = 0). Different lower case letters indicate significant differences between control-saline
fish (PBS) and antigens-injected fish (low, medium and high dose) at each time point (2, 4, 8, 16 days)
from posthoc tests.
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Biological

Response traits

Time

Treatments

Untreated

levels Unit (days) T=0 Control PBS Low Medium High i X2 p
Mean £ Se Mean * Se Mean * Se Mean £ Se Mean * Se
2 26+0.6 3.8+0.8 44+12 45+16
Oxidative stress
Index 4 17+04 24+05 27+0.6 3.6+09
mMeq Hz0s/ 45+1 302 222 0.14
8 .6x0. 3 x 3. Tx1. 1.7 +0.
mMog HCIO 3.6+0.8 6.3+3.8 3 9 0.3
16 17+04 1.9+0.6 49+1.2 24+0.8
2 49+21A.a 6.3+22A.a 18.3+3.8B.b 16+4.2B.b
Lysozyme 4 88+21Aa 12+34Aa 11.8+3.2A.a 99+43Aa
activity 47+26A 279 36.7 0.002
U.mL 8 10.8+3.5A.a 18.3+3.9B.a 14.9+35B.a 11.9+3.1A.a
16 14+3.1B.a 14.4+3B.a 59+22Aa 189+4B.a
Molecular
2 43+16 11422 9.7+35 77+14
hemolytic ﬁctivity 4 120137 59+2.1 6.6+2 13.3+5 9.5+3.1 sso 244 0,082
U.mL 8 34+16 52+19 6.2+4.6 54+17
16 6.4+22 43+1.2 16.2+5 12.4+56
2 239+ 14 Aa 69.7 £55.7 A.a 256+ 10.6 A.a 415+213Aa
Peroxidase 4 68.9+415A.a 404 +209A.a 90.3+36.5A.a 132.4 £56.7 A.a
activity 43+26A 221 26.6 0.046
U.mL 8 46.1+243A.a 96.5+49.3 A.a 104.5+37.3A.a 97.5+356 A.a
16 115.9+67.7 A.a 472+276Aa 124 + 65 A.a 1711 +57.3B.a
2 27+17a 95+1.8b 101+21b 122+2Db
Local i
Of;‘;g”n";:”e 4 48+14a 13.4+15b 126+23b 116+21b
Swelli NA 316 882  <0.001
welling 8 27+18a 59+22a 116+1.7b 131+2D
Percentage
16 22+22a 51+1.8b 56+24b 722D
Cellular
2 4762.7 £ 401 B.a 49244 +362.6 B.a  5013.1+349.8B.a  4837.5+286.7B.a
: 4 48576 +347.3B.a 4576.9+291.8B.a 4386.9+2854A.a 41952+2548A.a
Avallable Energy 31922+ 152 A 323 466  <0.001
M. Mgmuscle 8 5355.9+382.1B.a 5305.7+3142B.a  4803.6 +308.9B.a 4756.1 £ 300 B.a
16 4889.7 + 440 B.a 47166 +311.1B.a  5527.3+4349B.a  5020.3+418.3B.a
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Table 7. Continued

Treatments
. . Response traits Time Untreated . )
Biological levels Unit (days) T=0 Control Low Medium High i 42 p
Mean * Se Mean * Se Mean £ Se Mean £ Se Mean + Se
0.94 + 0.45 -0.87 £0.18 -0.54 £0.17 -0.51+0.36
Daily mass -0.26 + 0.23 0.11+0.20 0.38 £+ 0.33 0.01+0.22
change NA 316 21.7 0.12
Percentage -0.41 £ 0.05 -0.41+0.06 -0.54 £ 0.21 -0.42 £ 0.05
16 -0.30 £ 0.06 -0.34 £ 0.06 -0.31+£0.03 -0.35+0.07
0.35+0.05A.a 0.32+0.04 Aa 0.31+0.04 A.a 0.41+0.06 A.a
SSI 0.38 £ 0.05A.a 0.42+0.05A.a 041+0.1Aa 0.45+0.06 A.a
Organ Relative spleen 0.48 + 0.06 A 336 35.7 0.003
mass percentage 0.58 £ 0.07 A.a 0.44 £0.05A.a 0.35+0.04 A.a 0.59+0.1A.a
16 0.58 £ 0.09 A.a 0.44 £0.07 A.a 0.43+0.07 Aa 0.54 £+ 0.08 A.a
2 0.6+0.1A.a 0.8+0.1Aa 0.8+0.1Aa 0.8+0.1Aa
HSI 0.8+0.1A.a 09+0.1Aa 09+0.1Aa 09+0.1Aa
Relative liver mass 0.7+0.1A 336 65.9 <0.001
percentage 1+0.1A.a 0.8+0.1Aa 0.8+0.1Aa 0.8+0.1Aa
16 1.4+0.2B.a 11+01Aa 1+0.1A.a 1.3+0.1B.a
2 01+02a 05+02a -0.3+02a -05+06a
- 4 09+03a 0.3+02a -0.3+02b -0.8+05b
Ge”,f(’;: activity NA 316 529  <0.001
XI 8 03+02a 0.3+02a 0.7+03a 01+0.1a
. 16 -09+05a 02+0.2b 05+0.2b -09+04a
Individual
2 647+62a 64+7.1a 65.3+6.8a 60.6 £8.8a
Lobil 65.3+6.7a 61.3+6.8a 451+41a 46.7+86b
Sociability NA 316 321 <0.01
Contacts counts 463+6a 444+6a 67.9+7.8a 56.8+6.3a
16 53.3+65a 513+7.2a 60.1+5a 548+42a
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3.2.  MOLECULAR-LEVEL: HUMORAL IMMUNE RESPONSE

Fish from the control-saline PBS group had a marginally higher lysozyme activity
compared to untreated fish, but only after 16 days of exposure (LMM post-hoc test,
estimate = 1.57 £ 0.65, p-value = 0.05, see Table 7), suggesting the injection itself, even
of the PBS saline solution triggered a response compared to untreated (i.e., non-
injected) fish but only at long time scales. Fish injected with a medium and high dose
of antigens (9.0 and 18.0 g.L-1, respectively) had increased lysozyme activity compared
to the control saline PBS group 2 days after injection only (LMM post-hoc test, estimate
= 1.98 = 0.65, p-value = 0.02; estimate = 1.51 + 0.63, p-value = 0.05, respectively)
(Table 7 and Fig. 31).

In contrast, we did not find any significant effect of the antigen injection on
hemolytic and peroxidase activities of fish plasma (LMM, y* = 24.4, p-value = 0.082
and x~ = 26.6, p-value = 0.046, respectively), whatever the time (Table 7).

Figure 31. Mean lysozyme activity in the plasma + SE (in U.mL"") of fish in different treatment groups across
time (blue circles and dotted line: control-saline group; yellow squares and dashed line: low dose of antigens
4.5 g.L™"; orange triangles and dot-dashed line: medium dose of antigens 9.0 g.L""; red diamonds and solid
line: high dose of antigens 18.0 g.L""). Stars indicate significant differences between antigen-injected fish and

the control-saline group (PBS injected fish, in blue) within each time point.
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3.3. CELLULAR LEVEL: LOCAL IMMUNE RESPONSE

Since untreated fish were not injected, we did not measure their local immune response
before the experiment. We found that all injected fish displayed a significant local
immune response (skin swelling) compared to the control saline PBS group, whatever
the concentration of antigen injected and the time (LMM, y? = 88.2, p-value < 0.001,
Table 7) except for fish injected with the low dose of antigens (4.5 g.L!) after eight
days of exposure (LMM post-hoc test, estimate = 3.16 = 2.70, p-value = 0.24).

3.4. CELLULAR LEVEL: AVAILABLE ENERGY

The amount of available energy (i.e., sum of lipids, proteins, and carbohydrates) in fish
muscle increased significantly in all treatment groups compared to the untreated fish
(LMM, y? = 46.6, p-value < 0.001, see Table 7) suggesting that the experiment itself
increased fish reserves, except in fish injected with medium and high dose of antigens
4 days after antigen injection (LMM post-hoc test, estimate = 835.8 = 383.1, p-value =
0.079; estimate = 664 + 360.9, p-value = 0.14, respectively) (Table 7). This difference
was mainly due to a reduced amount of lipids stored in fish muscle (LMM post-hoc test
on lipids separately: medium dose: estimate = 835.8 + 383.1, p-value = 0.08; high dose:
estimate = 664 + 360.9, p-value = 0.14, respectively).

3.5. ORGAN-LEVEL: CONDITIONS INDICES

There was no effect of the injection itself (untreated vs control saline PBS group) nor
treatments on the daily mass change (LMM, y> = 24.2, p-value = 0.09) and the
SplenoSomatic Index (SSI) of fish (LMM, x* = 35.7, p-value = 0.003, but see non-
significant multiple comparison among treatments groups in Table 7), whatever the
concentration of antigens and time (Table 7). Regarding the HepatoSomatic Index
(HSI), fish injected with control-saline solution and with high doses of antigens had a
higher HSI 16 days after injection reflecting a higher amount of energy in the liver
(LMM post-hoc test, estimate = 0.53 + 0.13, p-value = 0.015; estimate = 0.57 £+ 0.14,
p-value = 0.015, respectively).
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3.6. INDIVIDUAL-LEVEL: BEHAVIOUR

We did not measure behavioral response before the experiment (untreated fish). In
treated fish, we found that antigen injection significantly affected fish general activity
(LMM, x* = 52.9, p-value < 0.001). Indeed, at 4 days, fish injected with medium and
high dose of antigens decreased their general activity compared to saline-injected fish
(LMM post-hoc test, estimate = -1.18 + 0.43, p-value = 0.027; estimate = -1.73 + 0.43,
p-value < 0.001, respectively). Detailed analyses on each separate behavioral trait
confirmed that fish injected with high dose had a lower swimming time and explored
fewer areas than control-saline fish at 4 days (LMM post-hoc test, estimate = -21.7 +
6.57, p-value = 0.01 and estimate = -0.45 £ 0.18, p-value = 0.05, respectively).

However, fish then increased their activity. Indeed, fish from the low and
medium dose groups displayed a higher general activity than control-saline injected fish
at 16 days (LMM post-hoc test, estimate = 1.09 = 0.44, p-value = 0.04; estimate = 1.43
+ 0.43, p-value = 0.006, respectively, Table 7, Fig. 32).

Figure 32. Mean general activity (first PCA axis scores) + SE of fish in different treatment groups across time
(blue circles and dotted line: control-saline group (PBS); yellow squares and dashed line: low dose of PHA
and LPS antigens 4.5 g.L""; orange triangles and dot-dashed line: medium dose of antigens 9.0 g.L™; red
diamonds and solid line: high dose of antigens 18.0 g.L™"). Error bars represent the standard error. Stars
indicate significant differences between the control-saline group and immune-challenged groups within each

time point.
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Fish sociability (number of encounters between individuals) was also
significantly affected by the immune challenges. Indeed, the number of contacts was
significantly lower in fish injected with the high dose of antigens eight days after
injection compared to saline-injected fish, respectively (LMM post-hoc test, estimate =

-0.50 = 0.17, p-value = 0.045, Table 7).

4. Discussion

Altogether, our results indicate that different concentrations of antigen mixture
induce differents effects in fish and that responses were contrasted depending on the
biological level considered. Medium and high doses of antigens had the highest effects,
notably on immunity, energy reserves and behavior (Table 8), and appeared to be more
costly compared to a low dose of antigens. Hence, this suggests that the immune
response and the associated costs vary according to the intensity of the immune
challenge in a dose-dependent manner. These costs were however, limited since we did
not find any significant difference in available energy and fish condition indices (i.e.,
body and organ mass) between antigen-injected and control-saline fish. In addition,
oxidative stress indices were not affected.

Moreover, the type of response varied according to the timing of the immune
challenge (Table 8). At the molecular level, the humoral immune response was
triggered two days after the immune challenge, while effects at higher biological scales
on energy reserves and behavior were delayed at four days. This suggests that an
immune challenge rapidly triggers a transitory immune response with potential
cascading effects on energy management and behavior without affecting fish body
condition nor survival (only four dead fish from the low and high dose treatment
groups). Physiological and behavioral changes triggered by the immune challenge
might thus enable fish to maintain fish body condition and fitness to cope with pathogen
attacks in the wild, although further studies using live pathogens would be needed to
test this hypothesis.

PAGE |142



Table 8. Summary of the main results

Antigens concentration

Response traits Low Dose (4.5g.L™?) Medium Dose (9.0 g.L?) High Dose (18.0 g.L ™)

Significant local immune

Immunit :
Y but no humoral response at immune response at two days

the molecular level

Energy reserves

response at the cellular level Significant local (cellular level) and humoral (molecular level: lysozyme)

At the cellular level, the amount of available energy in fish muscle increases significantly in all treatment

groups compared to untreated fish, except in fish injected with a medium and high dose of antigens at 4

days. At higher biological levels, few effects were detected on condition indices

Fish activity first decreases at
4 days and then increases at
16 days

Behavior Fish activity increases at 16
days
at 4 days

4.1.  EFFECTS OF IMMUNE CHALLENGE ON FISH IMMUNITY

The immune challenge had different effects on fish immune traits depending on the
concentration of antigens injected. At the molecular level, results were contrasted. We
did not find any effect of antigen injection on hemolytic and peroxidase activities. This
suggests that the immune challenge did not trigger the expected systemic immune
response and/or that the hemolytic activity (i.e., activation of the complement system)
was altered by coagulation in fish plasma (Bexborn et al., 2009; Markiewski et al.,
2007). Accordingly, lysozyme activity rapidly increased in fish injected with the
medium and high doses of antigens but the response did not last longer than two days,
which contrasts with previous studies reporting longer responses (Bich Hang et al.,
2013; Nayak et al., 2008; Paulsen et al., 2003). These discrepancies might be explained
by interspecific variability in antiparasitic defenses among fish species as shown in
previous studies (Fange et al., 1976; Grinde et al., 1988; Saurabh and Sahoo, 2008).
Accordingly, in our study, gudgeons fish exhibited lower lysozyme activity than other
freshwater fish species such as the common carp (Cyprinus carpio) (Xu et al., 2019)
and the striped catfish (Pangasianodon hypophthalmus) (Bich Hang et al., 2013).

On the contrary, at the cellular level, the local immune response (i.e., skin

swelling) increased significantly in all injected fish, whatever the antigen concentration.
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This result is consistent with the effects of both LPS and PHA on local immune
response (Ardia and Clotfelter, 2006; O’Connor et al., 2014; Otélora-Ardila et al., 2016;
Tella et al., 2008), which is due to the local infiltration of neutrophils, macrophages,
and lymphocytes and more broadly local inflammation (Ardia and Clotfelter, 2006).
This shows that the immune challenge was efficient to trigger a significant immune
response, and that skin swelling might be a reliable and rapid measure of immune
activation in fish.

In summary, our results show that the experimental immune challenge was
efficient in triggering a significant immune response. Indeed, the immune challenge
was mainly detected in the short term (i.e., only at two days) in the circulating plasma
and for a more long-lasting period at the local level (i.e., skin swelling). These results
suggest the set up of a non-specific inflammatory response, involving the local
recruitment of neutrophils and macrophages at the location of antigen injection (Afonso
et al., 1998; von Gersdorff Jorgensen, 2016). Interestingly, such short-term
inflammation is usually costly and could potentially affect other traits related to energy

management in fish, as investigated below.

4.2.  EFFECTS OF IMMUNE CHALLENGE ON FISH ENERGY RESERVES

Contrary to expectations, the available energy in muscle did not decrease in fish injected
with antigens mixture compared to the control-saline group. Indeed, energy reserves
(mostly lipids) deposited in fish muscle increased in all fish involved in the experiment
compared to untreated (T = 0) fish, except in fish injected with medium and high doses
of antigens at four days. This suggests that artificial feeding in captivity induces rapid
storage of energy reserves in muscle, but that fish injected with the highest antigens
concentrations had lower storage of energy (particularly lipids) in their muscle. This
result is consistent with previous studies indicating that immune challenges increase
metabolic activity and immunity at the expense of energy reserves in various vertebrate
species (Bonneaud et al., 2003; Cabrera-Martinez et al., 2018; King and Swanson,
2013). Indeed, the inflammatory response is particularly costly because it triggers the
secretion of several cytokines (e.g., TNFa) involved in the remobilization of fatty acids
to produce lipoproteins to fight pathogens and to fuel the immune response (Grunfeld

and Feingold, 1992; Johansen et al., 2006).
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However, we likely underestimated these costs in captivity because captive fish
likely increased food consumption to cover the costs of immunity, resulting in limited
changes in body condition indices and survival. Accordingly, in our study, the
hepatosomatic index and the body mass were not significantly affected by the immune
challenge, contrary to other studies (Bonneaud et al., 2016; Johansen et al., 2006). In
addition, the immune challenge had no effects on the oxidative stress index measured
in our study, whatever the concentration of antigens injected. This confirms that the
potential increase of metabolic activity and inflammatory response had no visible
deleterious effects on oxidative stress and thus limited expected cellular damage when
food is abundant (Cherry and Piantadosi, 2015; Costantini and Dell’Omo, 2006;
Costantini and Moller, 2009), although detailed studies on more specific oxidative
markers would be necessary to confirm this hypothesis.

In summary, our results suggest that fish have the ability to manage the short-
term costs of the immune challenges without strong depletion of energy reserves nor
oxidative damage, likely due to the increased food availability and consumption in
captivity that could enable fish to cover the costs of immunity. However, this hypothesis
needs to be tested by controlling the food supply individually during exposure. In the
wild, immune challenges might have more deleterious consequences for fish if food
accessibility is limited, especially if the behavior is also affected by immune challenges,
with potential consequences for fish ability to forage (Dantzer, 2004; Exton, 1997;
Volkoff and Peter, 2004).

4.3. EFFECTS OF IMMUNE CHALLENGE ON FISH BEHAVIOUR

Fish injected with the medium and high antigen doses decreased their activity after four
days. This is consistent with the expected increase in energetic demand for the immune
response (Kirsten et al., 2018). However, at the lowest antigen concentration, fish
activity was not affected by the immune challenge, which suggests a dose-dependent
effect of antigens on fish behavior. This supports that immune challenge with medium
and high doses of antigens increases immunity at the expense of activity, which is a
classical sickness behavior allowing fish to save energy for immunity (Dantzer, 2004;
Johnson, 2002; Kirsten et al., 2018). However, a potential side effect is that less active
fish could be less able to find food (Dantzer, 2004; Johnson, 2002; Volkoff and Peter,

2004), which could explain the transient reduction of available energy stored (i.e., at
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four days) in the muscle of antigen-injected fish (Volkoff and Peter, 2004).
Interestingly, the reduction of activity and exploration was then followed by an
enhanced activity at 16 days, which could help to offset the cost of the immune response
by increasing foraging and food consumption in the long term, but this hypothesis
remains to be formally tested.

We also found a decreased sociability (i.e., contact between individuals) in fish
injected with the high dose of antigen at four days according to previous studies
(Dugatkin et al., 1994; Kirsten et al., 2018). Such behavioral alterations could be part
of the sickness behavior and could reduce pathogen spread (i.e., “behavioral
resistance”) among conspecifics in the wild (Barber et al., 2000), but could also have
side effects on the ability of fish to find food efficiently (Pitcher et al., 1982) or escape
predator in the wild (Ward et al., 2011).

In summary, our results suggest that in the short term behavioral adjustments
involved in the sickness behavior might allow energy reallocation from behavior (e.g.,
activity, exploration, sociability) to immunity (e.g., macrophages, natural killer and T
cells) (Dantzer, 2004; Exton, 1997). In addition, we showed that a low dose of antigens
had limited adverse effects on behavior, while high concentrations of antigens
decreased activity and sociability, probably due to the high energy demand for
immunity. Such energy reallocation could potentially have detrimental effects on fish
ability to find food and hence amplify the energetic costs of immune challenges, but
this remains to be formally tested. Although behavioral assay under laboratory
condition may not reflect real behavior in the wild (Calisi and Bentley, 2009), our study
shows a dose-dependent effect of immune challenges which could result in contrasting
effects on fish ability to acquire resources but also to escape from predators, with
consequences for fish fitness. Further studies investigating physiological and
behavioral changes induced by an immune challenge in a more realistic context are thus
needed (e.g., infection by parasites under different environmental conditions) to infer

potential cascading effects on fish fitness in the wild.

5. Conclusion
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Immune challenges triggered a significant non-specific immune response at the local
cellular level and, to a lesser extent on circulating immunity (i.e., lysozyme activity)
but with high differences depending on the intensity of the immune challenge. Contrary
to our expectations, we found limited evidence for oxidative stress or depletion in
energy reserves in different organs, likely due to increased feeding in captivity.
Interestingly, the immune challenge triggered behavioral changes such as a transient
reduction in activity and sociability depending on the dose injected, which likely
allowed to save energy for immunity but might have detrimental consequences for fish
foraging ability, mating, or vulnerability to predators. Further research in a more
realistic biotic context with parasites and predators is now needed to better understand

the consequences of immune challenges on fish fitness in human-altered rivers.
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Supporting materials

Figure S3. PCA of the behavior of fish exposed to three doses of antigen mixture (Control: blue circles,
low: yellow squares, medium: orange triangles and high: red diamonds), each points represents an
individual. Axis 1 mostly represents the activity of fish (time swimming, crossed lines, and exploration).
Axis 2 mostly represents the sociability of fish (Number encounter or contacts between individuals).
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Résumé
du chapitre

Dans un contexte de changements globaux, I’augmentation concomitante de la température de
I’eau et des pics d’infection par les parasites peut avoir des effets inattendus sur 1’état de santé
des poissons. En effet, comme présenté dans les chapitres précédents (chapitres 3 et 4), les
parasites, et plus généralement le challenge immunitaire qu’ils induisent, entrainent le
déclenchement d’une réponse immunitaire susceptible d’affecter d’autres traits physiologiques
(i.e. réserves énergétiques, stress oxydant) ainsi que le comportement des poissons (Cable et
al., 2017; Macnab and Barber, 2012). Ces facteurs de stress sont fortement susceptibles
d’interagir dans le milieu naturel, mais leurs effets combinés sont peu décrits. De plus, 1’origine
des populations de poissons peut conditionner leurs réponses face a une augmentation de la

température (Dittmar et al., 2014).

Au vu de la littérature et des résultats obtenus dans le cadre des chapitres précédents,
nous avons émis I’hypotheése que les expositions aux facteurs de stress simples, méneraient a
la mise en place d’une stratégie de compensation (i.e. réallocation énergétique) permettant
aux poissons de mettre en place une réponse au stress efficace avec des effets limités sur leur
survie. Au contraire, sous stress multiples, des effets interactifs complexes sont attendus.
Dans le cadre de la mise en place d’une stratégie de conservation des effets antagonistes sont
attendus sur les réponses immunitaires, de la production de stress oxydant, de la mobilisation
des réserves énergétiques ainsi que sur le comportement des individus. De plus, nous nous
attendions a une forte variabilité de réponse entre populations de poissons. Les populations
provenant d’un site d’étude plus chaud pourraient en effet développer des capacités leur
permettant de faire face a ce méme facteur de stress ultérieurement. A I’inverse, la mise en
place de tel ajustements pourraient €tre couteux et ces populations pourraient &étre plus

vulnérables a de nouveaux facteurs de stress ou a une exposition combinée.

Afin de tester ces hypotheses, 2 populations de goujons sauvages (Gobio occitaniae)
ont été échantillonnées, dans le bassin versant de la Garonne, sur des sites contrastés en termes

de régime thermique (site chaud et site froid). De retour au laboratoire, et aprés une période
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d’acclimatation, les poissons ont été¢ exposés a 2 traitements de température (controle/froid :
17°C vs chaud : 24°C), et 2 traitements d’injection (contrdle : solution saline vs challenge
immunitaire : mélange de deux antigénes) en suivant un plan factoriel complet. Afin de
caractériser la réponse au stress, plusieurs traits ont ét€¢ mesurés a différentes échelles
d’organisation biologique, des molécules (i.e. dommage génotoxique, stress oxydant et réserves
énergétiques dans les muscles) aux individus (i.e. perte de masse, indices de Fulton, hépato- et

gonado-somatiques, comportement).

Les résultats obtenus indiquent que les stress simples ont eu peu d’effets sur les traits
aux échelles moléculaires et cellulaires. Cependant, a I’échelle individuelle, ils induisaient une
réduction de la condition des poissons, mais une bonne survie, en accord avec une stratégie de
compensation. La combinaison de température et d’un challenge immunitaire avaient des effets
uniquement a 1’échelle individuelle. Premiérement, le challenge immunitaire inhibait I’effet
stimulant de la température sur le comportement des poissons (i.e. effet antagoniste). De plus,
le challenge immunitaire amplifiait 1’effet négatif de la température sur la survie des individus
(i.e. effet synergique). De fagon intéressante, les réponses comportementales au challenge
immunitaire variaient fortement entre les deux populations mais pas avec la température. Ce
résultat suggere que les populations ont des stratégies comportementales différentes. Cependant
d’autres investigations sont nécessaires, notamment via le suivi d’un plus grand nombre de

populations afin comprendre les mécanismes sous-jacents.

En résumé, les stress simples (i.e. température ou injection seule) semblent provoquer
la mise en place d’une stratégie de compensation de I’énergie chez les poissons. Au contraire,
les stress multiples semblent plutdt provoquer la mise en place d’une stratégie de conservation,
inhibant ainsi la réponse comportementale et entrainant une réduction importante de la survie.
Cependant, nos résultats ne soutiennent que partiellement cette hyptohése puisque dasn notr
étude aucun effets interactifs n’a été constaté sur les réponses physiologiques des poissons.
Comme dans le chapitre précédent, cette étude souligne I’intérét de prendre en compte les
parasites en tant que facteurs de stress biotiques qui peuvent moduler 1’effet de la température
sur les poissons. Cependant plus d’études sont nécessaires afin de caractériser les mécanismes
sous-jacents. De plus, nos résultats soulignent la variabilité de réponses qu’il peut exister entre
populations, ce qui confirme I’intérét de tenir compte de cette variabilité pour mieux anticiper

les effets des stress sur les populations sauvages.
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ABSTRACT

In the context of global changes, aquatic ecosystems are increasingly exposed to
multiple stressors that can have unexpected interactive effects on aquatic organisms.
Among these stressors, the occurrence of heat waves and pathogens is changing rapidly
in freshwater rivers, but their combined effects on fish health are still understudied. In
this study, we experimentally tested the crossed effects of increased temperature
(mimicking a heat wave) and a standardized immune challenge (mimicking a parasite
attack) on wild gudgeon (Gobio occitaniae) physiology and behaviour across biological
levels, from molecules to the whole individual. We also investigated the potential
variation of sensitivity among populations by comparing two wild populations from
contrasted thermal regimes. Combined stressors (i.e. temperature increase and immune
challenge) had contrasted effects on fish physiology and behaviour compared to single
stressors, but only at the individual level. In particular, the immune challenge inhibited
the effect of the temperature on fish behaviour (activity, exploration and foraging) but
amplified the negative effect of temperature on fish survival. No interactions were
found at other biological levels. This study thus shows that it is essential to consider
biotic stressors such as pathogens to better anticipate the effects of global changes on
aquatic organisms. In addition, there was a high variability of response between the two
gudgeon populations, suggesting that future studies should take into account population
variability to better predict the responses of aquatic wildlife to current and future
stressors.

Keywords Multiple stressors, climate change, pathogens, physiology, behaviour, inter-
population variability
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1. Introduction

Freshwater ecosystems are increasingly exposed to numerous stressors which can
potentially interact (Hoffmann et al. 2010; Schinegger et al. 2016) and have unexpected
effects on fish physiology and behaviour. Among stressors, temperature increase and
occurrence of extreme weather are among the most important factors affecting fish
physiology (e.g. immune responses, energy reserves and allocations) and behaviour (Brett
1971; Cossins and Bowler 1987). For instance, high temperature can hamper fish immune
responses (Dittmar et al. 2014), and enhance fish activity, energy expenditure and
oxidative stress (Bartolini et al. 2015; Gandar et al. 2017). Simultaneously, pathogen
occurrence is expected to drastically change in the future due to global changes. This
could increase the immune costs incurred by fish hosts and strongly affect their
physiology and behaviour (Macnab and Barber 2012; Cable et al. 2017). For instance, the
reproduction and transmission of ectoparasites such as gyrodactylids are increasing due
to climate change, which can trigger a costly immune response and oxidative stress in
their fish hosts (Bakke et al. 2007). These molecular effects might interact and have
cascading effects on the whole individual, such as reduced fish energy reserves, body
condition, reproductive success, and survival (Buchmann and Lindenstrem 2002;
Eizaguirre et al. 2009, 2011). However, pathogens and their associated immune
challenges are still rarely considered as biotic stressors that could interact with other
stressors (Preston et al. 2016), such as increased temperature.

Previous studies outlined the importance of taking into account different levels of
biological organisation in stress responses, because different effects might be expressed
at the molecular, cellular or individual level (Coté et al. 2016). In this study, we tested the
combined effects of stressors (temperature and immune challenge) on fish physiology and
behaviour across levels of biological organisation, from molecules to the whole
individual. We focused on traits related to oxidative stress, DNA damage and immune
defenses at the molecular and cellular levels, because both temperature and parasites can
affect immunity and increase metabolic activity, oxygen consumption and lead to a higher
level of oxidative stress (Marcogliese et al. 2005; Stumbo et al. 2012; Halliwell and
Gutteridge 2015; Schreck et al. 2016; Birnie-Gauvin et al. 2017). Such molecular effects

can have potential cascading effects at the individual level, especially through
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behavioural adjustment (i.e. plasticity) and effects on fish survival and fitness (Wingfield
2003; Wong and Candolin 2015). We thus focused on fish behaviour and survival because
it could have consequences for population dynamics in the wild (Vélez-Espino et al.
2006).

At the molecular level, anti-oxidative molecules are the main defense pathways
against reactive oxygen species (ROS) produced by exposure to most environmental
stressors. When these anti-oxidative defenses are exceeded by ROS production (i.e.
imbalance) damage to lipids, proteins and DNA impacting their structure and functioning
are expected (Lushchak 2011). More specifically, temperature increase and immune
challenges generally both induce the production of ROS which can increase oxidative
damage (Preynat-Seauve et al. 2003; Swindle and Metcalfe 2007; Vinagre et al. 2012).
Thus, combined exposure to these multiple stressors could lead to an overproduction of
ROS and potentially to high oxidative damage at the molecular level due to imbalance
between oxidant and anti-oxidant molecules (Sulmon et al. 2015). This could ultimately
lead to primary DNA damage and cause genotoxic effects (Finkel and Holbrook 2000;
Birnie-Gauvin et al. 2017). Such genotoxic effects are important to take into account
because they can result in cellular dysfunction and apoptosis, with potential cascading
deleterious effects at the individual level, particularly on fish survival and thus population
dynamic (Anitha et al. 2000; Malev et al. 2010; Cheng et al. 2018).

At the cellular level, immunity is generally strongly affected by environmental
stressors. Previous studies showed that temperature strongly affects innate immunity, a
central immune trait in fish (Magnadottir 2006). To measure innate immunity, the local
inflammatory immune response is considered as a good indicator of innate
immunocompetence (Smits et al. 1999; Martin et al. 2006) and it has been used as a proxy
of immune response in various species including fish (Ardia and Clotfelter 2006; Tella et
al. 2008; O’Connor et al. 2014). Because temperature could potentially hamper immunity,
we expected a lower local immune response in immune challenged fish under high
temperature, although immunoactivation or immunodepression can be observed
depending on the temperature and species considered (Martins et al. 2011; Dittmar et al.
2014). In addition, depletion of energy reserves is expected under stress exposure, due to
reallocation of energy to sustain anti-oxidative and immune defenses.

At the individual level, we focused on changes in energy allocation among energy

reserves, reproduction or behaviour. Such changes are documented under single stressors,
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but the effects of multiple stressors on these individual traits remain elusive. Temperature
increase and immune challenges both mobilize energy reserves and decrease fish
condition and reproduction indices (e.g. Fulton index, Hepatosomatic Index,
Gonadosomatic Index) (Chellappa et al. 1995; Marentette and Corkum 2008; Gandar et
al. 2017). In addition, behavioural changes are often the first responses to changes of the
environment (Wong and Candolin 2015). For instance, increasing temperature generally
increases fish activity, exploration and foraging to sustain energy expenditure (Johansen
and Jones 2011; Bartolini et al. 2015; Colchen et al. 2016). Pathogens or immune
challenges on the contrary generally trigger a typical sickness behaviour (i.e. a reduction
in activity, exploration, foraging and also sociability) which could reduce infection risk
and save energy for immunity (Johnson 2002; Bonneaud et al. 2003; Volkoff and Peter
2004). Thus, temperature and immune challenges are expected to have opposite effects
(antagonistic) on most behavioural traits, but this hypothesis has been rarely tested.
Finally, the immune challenge could potentially amplify the negative effects of
temperature on fish survival (synergistic effects) since both stressors are energetically
costly. Thus, several types of interaction between stressors could potentially occur (e.g.
additive, synergistic or antagonistic) depending on the trait considered (Cot¢é et al. 2016).

Most experimental studies on stressors effects have been performed on animals
bred in captivity, which limits our understanding on realistic effects of stressors in the
wild. However, wild populations might strongly vary in their responses to stressors
depending on their past history of exposure. For instance Dittmar et al. (2014) showed
that sticklebacks (Gasterosteus aculeatus) populations originating from warmer habitat
were more able to cope with a heat wave event. This raises the possibility that populations
evolving in stressful environments might develop specific abilities to cope with the same
stressor (Crozier and Hutchings 2014). However, empirical studies testing this hypothesis
are still rare.

In this study, we aimed at (1) testing how both abiotic (temperature increase) and
biotic stressors (an immune challenge mimicking a parasite attack) could interact and
shape fish responses across levels of biological organisation. We used multiple markers
focusing on key traits that are expected to be affected by both stressors. In addition, we
aimed at (2) investigating the inter-population variability in response of wild fish by

comparing two wild populations having evolved in thermally contrasted environments.
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To address these questions, we used an experimental approach on wild gudgeon
fish Gobio occitaniae because this species is widely distributed and exposed to several
environmental conditions in European rivers (Bervoets and Blust 2003; Shinn et al. 2015;
Fourtune et al. 2016). We tested two wild gudgeon populations originating from two
contrasted thermal regimes (16 and 24°C maximum summer temperature). We exposed
fish to two environmentally relevant experimental temperatures: a control temperature
(17°C) that is the optimum for this species or a high temperature mimicking a heat wave
(24°C) that 1s expected to trigger stress responses. Half of the fish were conjointly
exposed to an immune challenge mimicking a parasite attack to test the effects of multiple
stressors. At the molecular and cellular levels, we expected interactive and potentially
synergistic effects of temperature increase and immune challenge on oxidative stress,
immunity, and energy reserve, because both stressors involve similar physiological
patways. At the individual level, we expected potentially antagonistic effects of combined
stressors on behaviour because opposite effects of temperature and immune challenges
are expected on behaviour. Synergistic effects were expected on fish survival because
both stressors are energetically costly for organisms. Finally, we expected that the two
populations should differ in their responses to experimental stressors, due to different past

exposure to environmental conditions in the wild.

2. Material and Methods
2.1, MODEL SPECIES AND SAMPLING SITES

We used wild gudgeon (Gobio occitaniae) as a model species because it is widely
distributed in South-West France and relatively sedentary thereby exposed to the same
environmental stressors throughout their life (Keith et al. 2011). It has a low tolerance to
increased temperature and displays a high prevalence of pathogens in the wild (for
instance ectoparasites such as Gyrodactylids, Loot et al. 2007). The optimal temperatures
of gudgeon range from 16 to 20°C, and lethal temperature is reached at 27°C (Tissot and
Souchon 2010). Previous studies conducted on this species in the same region showed
that gudgeon display contrasted phenotypic responses to physico-chemical conditions,

including temperature (Shinn et al. 2015; Fourtune et al. 2016). We used the database
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from Adour-Garonne Water agency (monthly measures) to select two capture sites
(AUSEI and CAUSAL) that differed in mean and maximum summer temperature during
4 years but were relatively similar in other environmental conditions (Table 9). We chose
a time period of 4 years because it should reflect the temperature experienced by gudgeon
during their lifetime before capture (3 to 4 years of longevity; Keith 2011). Sites differed
in mean and maximum summer temperature (Table 9) but did not differ in summer
temperature variability amongs years (Coefficient of Variation CV, anova, F =2.1; p =
0.19, see Table 9). Sites did not differ in parasite prevalence and intensity. An external
and internal parasite inventory was performed on each fish after capture and only
Gyrodactylus sp. parasites were detected and had similar prevalence (73% and 61% for
AUSEI and CAUSAL respectively) and mean intensity (2.0 £2.3 and 1.4+ 1.7 for AUSEI
and CAUSAL respectively) (difference between sites: glm; prevalence: y> = 1.05, p =
0.31; intensity: F = 1.15, p = 0.29).

Table 9. Environmental characteristics of study sites (Adour-Garonne Water agency database from 2013 to
2016)

Water temperature + SD (°C)

. Elevation Coefficient
Site Lat. Long. oefficien Mean Min Max
(m) of
e Summer Summer  Summer
variation
opq’ o 0nqs » Warm
AUSEI 43°41'48.67°'N  1°21'29.64"E 116 125147 20.1+38 147105 24.0+1.8 site
CAUSAL 43°55'52.61°N  2°09'58.74’E 160 8627 155+14 143+0.7 16.1+15 C;iciled

2.2.  FISH SAMPLING AND ACCLIMATION

40 gudgeons (6 to 11 cm of length) were caught by electrofishing (EFKO-FEG 1500) on
each study sites in March 2017 and brought to the laboratory. To eliminate potential
parasites and standardize fish immune status prior to the experimentation, fish were
treated using Praziquantel (Vetofish, France, purity = 1000mg.g"!; concentration: 3 mg.L-
1. Fish were then acclimated during 30 days in 200L tanks containing gravel and shelters
to reduce stress, equipped with oxygen pumps, mechanical filters, and temperature
controllers. Temperature was gradually increased by 0.5°C every 24h to gradually reach

experimental temperatures without triggering stress. During acclimation, physico-
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chemical parameters were checked every week (pH = 7.6 + 0.7; Conductivity = 314 +
17uS.cm™; Oz dissolved = 9.5 = 0.3mg. L") and half of the water was renewed every 2-days.
Mortality rate was low (3.75%: 2 individuals from AUSEI and 1 from CAUSAL).

2.3. EXPERIMENTAL DESIGN

77 individuals in total were randomly exposed to 4 different treatments: control without
stressor (17°C PBS: n = 17), temperature increase alone (24°C PBS: n = 20), immune
challenge only (17°C AMIX: n = 20) and multiple stressors (temperature and immune
challenge combined, 24°C AMIX: n = 20). Within these treatments, 2 populations were
tested (AUSEI and CAUSAL) (7 to 10 individuals per treatments and population) (Fig.
33).

Figure 33. Experimental design. Fish were exposed either to control temperature 17°C (optimum) or to high
temperature 24°C corresponding to the highest temperature recorded in the warmest population. Half of
the fish was also exposed to an immune challenge caused by an antigen mixture (AMIX) or to a control
injection of saline solution (PBS). 77 individuals in total were tested in 4 treatment groups: control without
stressor (17°C-PBS, white: n = 17), thermal stress only (24°C PBS, orange: n = 20), immune challenge
only (17°C AMIX, yellow: n = 20) and multiple stressors (24°C AMIX, red: n = 20). Fish were tested in
groups of 5 fish, so that 2 replicate tanks per condition and per population were used.

We chose two environmentally relevant temperatures: 17°C, which is the optimal
temperature for this species and corresponds to a common temperature found in one of
the sites, or 24°C, which is maximum temperature recorded in the warmest site. In
addition, 24°C is considered as a stressful temperature for gudgeon (lethal temperature:
27°C, Tissot and Souchon 2010). We chose a duration of exposure of 7-days to mimick

the average duration of a heat wave in the environment (Beniston et al. 2007).
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In order to standardize the immune challenge and mimick an infection by a wide
range of pathogens, we injected half of the fish with an antigen mixture (AMIX) of
phytohaemagglutinin (PHA) and Escherichia coli lipopolysaccharide (LPS) following
previous studies in vertebrates, including fish (Tella et al. 2008; Toomey et al. 2010;
Otélora-Ardila et al. 2016). The control saline-injected group was injected with a
Phosphate Buffered Saline (PBS group) (Toomey et al. 2010). Fish were injected in the
caudal peduncle with 10uL of PBS or of an antigenic solution mixture (AMIX group) of
PHA (PHA, L8754 Sigma-Aldrich, 45ug.10uL™") and LPS (LPS, L2830 Sigma-Aldrich,
45ug.10uL"). Briefly, PHA is a standard lectin inducing a cell-mediated response (e.g.
inflammatory response and proliferation of T-cells), reflecting a local cellular immune
response against a wide range of ectoparasites (Martin et al. 2006; Tella et al. 2008). The
LPS antigen is originating from the membrane of bacteria (Escherichia coli), and also
triggers a local and systemic innate and adaptive immune response (Swain et al. 2008).
The response to the mixture of both antigens is measured through a local skin swelling
reflecting local cellular immunity. This skin swelling can easily be measured within 24
to 48 hours after injection (Martin et al. 2006; Tella et al. 2008). Antigen injection
(AMIX) also triggers a long-lasting circulating immune activation during 4 to 8 days in
fish (Le Guernic et al. 2016).

Because gudgeon fish are gregarious, they were placed and tested in groups of 5
fish per tank, so that 2 replicate tanks per condition and per population were used.
Experimental tanks were 50x30x30cm with opaque glass containing 37L of water
previously filtered at 0.2um, treated on activated carbon, UV lamp and dechlorinated
water. Each tank was equiped with temperature controller and mechanical water filtration.
Oxygen supply was kept constant over every treatment using air pump in order to avoid
the decrease of dissolved oxygen level in warmer tank (17°C: 17.4 £ 0.3°C, O2 (dissolved) =
10.2 £ 0.2 mg.L'!, n = 25; 24°C : 24.0 = 0.2°C, Oz dissolved) = 9.7 = 0.3 mg.L!, n = 25).
During the exposure fish were sustained under a day/night cycle photoperiod of 12/12h.
Fish were fed daily using thawed midges (Chironomus sp.). There was no difference of
sex ratio (x* = 0.44, p = 0.93) and fish mass (6.5 £ 0.2 g); and size (8.6 = 0.1cm) among
treatments (Anova mass: F = 0.27, p = 0.85; Anova size: F =0.49, p = 0.69).
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2.4. SAMPLE COLLECTION

At the end of the experiment, fish were euthanized using anesthetic overdose (benzocaine,
150 mg.L!). Fish were then weighed, measured, and dissected for sex determination and
further analyses on tissues. Blood samples were collected from the caudal vein in
heparinised syringes (1mL Terumo syringe, 0.45x13mm needle) and 2uL of total blood
fraction was collected, diluted at 1:100 in a cryopreservative buffer (250 mM sucrose, 40
mM trisodium citrate, 5% dimethylsulfoxide, pH 7.6 adjusted with 1 M citric acid), deep-
frozen in liquid nitrogen and conserved at —80°C until measurement of primary DNA
damage (genotoxicity assessment) in erythrocytes using the comet assay. The remaining
blood was centrifuged (4°C, 2000g) for 10 min and plasma was kept at —20 °C for
subsequent oxidative damage and anti-oxidant capacity assays. After dissection,the
spleen, liver and gonad were weighed (+/- 1 mg) for body condition index calculation
while fish muscles were immediately frozen in liquid nitrogen, and stored at —80°C to

assess fish energy reserves.

PAGE |170



2.5.  MOLECULAR LEVEL: OXIDATIVE STRESS INDEX

Following previous studies, we measured anti-oxidant capacity and oxidative damage in
the plasma to calculate an oxidative stress index considered as the ratio of oxidative
damage divided by the anti-oxidant capacity multiplied by 1000 (Costantini and
Dell’Omo 2006; Herborn et al. 2011). Antioxidant capacity represents the anti-oxidant
power of the plasma barrier composed of exogenous (e.g., tocopherols, carotenoids, and
flavonoids) and endogenous (e.g., proteins, bilirubin, uric acid, cholesterol, and GSH)
compounds (Isaksson 2013).

Specifically, OXY-adsorbent test (Diacron International, Grosseto, Italy) measure
the anti-oxidant capacity of the plasma by quantifying the overall ability of compounds
present in a plasmatic solution to cope with the in vitro oxidant action of hypochlorous
acid (HOCI; an endogenously-produced oxidant) (Hoogenboom et al. 2012). In
accordance with method from Bagni et al. (2007) and Hoogenboom et al. (2012), plasma
was previously diluted (1:100) with ultrapure water. Then, 5 pL of the diluted plasma and
200 pL of HOCI solution was incubated in 96-well microplate for 10 min at 37 °C. The
same relative volumes were used for certified standards and blanks. After incubation time,
5 pL of chromogen N, N-diethyl-p-phenylenediamine was added to each well and
absorbance was read at 490nm using CLARIOstar® (BMG LABTECH). For anti-oxidant
capacity assessment, intra- and interplate repeatabilities were 86.5 = 10.6 % and 86.1 +
7.8 % respectively.

Oxidative damage was analysed using d-ROM test (Diacron International,
Grosseto, Italy). The d-ROM test allows to indirectly measure plasmatic hydroperoxides
(ROOH), which is both considered as active oxidant and a reactive oxygen metabolite
(ROM) resulting from the effect of ROS on organic substrates (carbohydrates, lipids,
amino acids, proteins, nucleotides) (Beaulieu et al. 2010) and act as precursors of end-
products of lipid peroxidation (Hoogenboom et al. 2012). This marker is thus considered
to asses both active oxidants capacity as well as oxidative damage (Alberti et al. 2000).
We used the method implemented for fish by Bagni et al. (2007) and Hoogenboom et al.
(2012). 8 pL of undiluted plasma, 200 puL of 0.01 M acetic acid/sodium acetate buffer
(pH 4.8) solution and 2 pL of chromogen (N, N-diethyl-p-phenylendiamine) was
incubated in 96-well microplate for 75 min at 37 °C. The same relative volumes were

used for certified standards and blanks. Incubation was made in 96-wells microplate and
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centrifuged at 3500 rpm for 2 min. Clarified supernatant was then transferred in 96-wells
microplate for absorbance reading at 490 nm using CLARIOstar® (BMG LABTECH).
For ROM assessment, intra- and inter-plate repeatabilities were 95.9 + 3.9 % and 93.7 +
2.5 % respectively.

Finally, we calculated an oxidative stress index as the ratio of oxidative damage
divided by the anti-oxidant capacity multiplied by 1000 (Costantini and Dell’Omo 2006;
Herborn et al. 2011). Due to the difficulties of taking a large enough quantity of blood to
carry out all our measurements, sample size among treatment was: control (17°C PBS):
n=8; immune challenge only (17°C AMIX): n=10; thermal stress only (24°C PBS): n=13;
combined stressors (24°C LPS): n=10).

2.6. MOLECULAR LEVEL: DNA DAMAGE

Oxidative stress can cause DNA disruption and genotoxicity. In order to assess
genotoxicity, we used the alkaline comet assay which is one of the most used approaches
(Santos et al. 2016). It allows to detect a wide array of primary DNA damage such as
single and double-strand breaks, alkali-labile, incomplete repair sites, and DNA cross-
links (Tice et al. 2000). Here, primary DNA damage was assessed using comet assay
performed on cryopreserved erythrocytes in accordance with the method described by
Singh et al. (1988) modified by Santos et al. (2014). Microscope slides were covered with
melted normal agarose in PBS (0.8%) and dried overnight at 20 °C. Erythrocytes
suspension was mixed with 1% low melting agarose made in HBSS (37°C) and 100 pL
of the mix was scattered on the slides and placed at 4 °C for 10 min allowing the agarose
polymerization. Slides were then incubated in a lysing solution for 1 h at 4 °C in a dark
room (2.5 M NaCl, 100 mM Na2EDTA, 10 mM Tris-HCI, 1% Triton X-100, and 10%
DMSO, pH 10) and put under dim yellow light in a horizontal electrophoresis tank filled
with electrophoresis buffer (300 mM NaOH, 1 mM EDTA, pH >13) for 40 min at 4 °C
allowing the unfolding of DNA before electrophoresis step (0.66 V.cm-1, 24 min). Slides
were then washed 3 times for 5 min with a neutralization buffer (0.4 M Tris-HCI, pH7.5)
and dried in absolute ethanol prior their staining using 0.02% ethidium bromide solution.
Primary DNA damage of 100 randomly selected cells per slide was randomly analysed
using an Axioskop epi-fluorescence microscope (Zeiss, Germany) and an image analysis

system (Comet IV software, Perceptive Instruments, UK). We then recorded tail intensity
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(percentage in tail DNA) as a proxy of DNA damage rate (Collins 2004). For this assay,
sample size among treatment was: control (17°C PBS): n=16; immune challenge only
(17°C AMIX): n=18; thermal stress only (24°C PBS): n=17; combined stressors (24°C
LPS): n=13).

2.7. CELLULAR LEVEL: LOCAL IMMUNE RESPONSE

The local immune response caused by mixture of antigen (AMIX) or control saline (PBS)
injection was measured as the skin swelling (thickness) of the caudal peduncle 48h after
injection using a caliper following previous studies in fish (Ardia and Clotfelter 2006;
O’Connor et al. 2014). The thickness of the caudal peduncle was measured 3 times and
averaged before and after the antigenic injection using a thickness gauge (Elcometer®
124). A previous pilot study on gudgeon showed that this time lag was optimal to measure
skin swelling in this species (unpublished data). Although antigen injection (AMIX) can
reflect several components of the immune response, skin swelling has been validated as
a reliable measure of local immune capacity across a variety of taxa, including fish An
important skin swelling response reflects a strong innate immune system and a high
investment in immune defence (Ardia and Clotfelter 2006; Tella et al. 2008; O’Connor et

al. 2014). The intensity of the local Immune Response was calculated as follow:

Mean Caudal peduncle thickness - 4gny — Mean Caudal peduncle thickness - %100

Local I R =
ocat fmmuine Response Mean Caudal peduncle thickness - o

Intra-individual repeatability of the local immune response measurements (three repeated
measures on the same individual) was very high (99.4 + 0.3% after injection). Sample
size for immune local responses measurement among treatment was: control (17°C PBS):
n=16; immune challenge only (17°C AMIX): n=19; thermal stress only (24°C PBS):
n=18; combined stressors (24°C LPS): n=16).
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2.8. CELLULAR LEVEL: AVAILABLE ENERGY

The available energy in muscles was calculated as the sum of total carbohydrates, lipid
and protein contents. The amount of available energy in muscle cells is a good marker of
energy status, because it is critical for the maintenance of biological functions of fish,
especially under stress (Gomes et al. 2015; Gandar et al. 2016). We used protocol from
De Coen and Janssen (1997) modified by Gandar et al. (2017). The 25mg of fish muscles
were homogenized in ImL of ultrapure water using Fastprep®-24 homogenizer. Muscle
suspension was divided in 2 aliquots. The first aliquot was mixed with trichloroacetic acid
(TCA) and incubated -20°C. Then, sample was centrifuged to split up the supernatant and
the pellets. 50 pL of the supernatant was read at 492nm against glucose in TCA using
CLARIOstar® (BMG LABTECH) for determination of total carbohydrate content
(ng.mg™!' muscles wet weight). The pellet was resuspended in sodium hydroxide (NaOH,
1 M). Then, suspension was mixed with Bradford reagent before reading absorbance in
triplicate at 595nm against bovine serum albumin in 0,2 M NaOH for total protein
concentration determination (ug.mg™' muscles wet weight).

The second aliquot was mixed with chloroform (CHCI3), methanol (CH3OH) and
sulfuric acid (H2SO4) and centrifuged. The H2SO4 was added to the bottom phase and
vanillin-phosphoric acid reagent was added before reading absorbance in triplicate at 525
nm against tripalmitin in chloroform for total lipid concentration determination (ug.mg’!
muscles wet weight). Concentrations of carbohydrate, protein and lipid were then
transformed to energetic values using their enthalpy of combustion (17, 24 and 39.5 kJ.g"
! respectively) and summed to obtain the available energy in muscles. Sample size for
energy reserve among treatment was: control (17°C PBS): n=16; immune challenge only
(17°C AMIX): n=19; thermal stress only (24°C PBS): n=18; combined stressors (24°C
LPS): n=13).

2.9. INDIVIDUAL LEVEL: CONDITION INDICES

Four condition indices were calculated to reflect the general condition of the individual
based on organ and whole body mass of fish. First, we measured the daily body mass
change before and after the experiment (4 days before injection, and 7 days after injection)

to measure changes in whole body condition. Then the splenosomatic index (SSI, spleen
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mass corrected by the body mass x100) was calculated as a proxy of spleen contraction.
The spleen contraction results in the release of erythrocytes and lymphocytes in the blood
and thus play an important role in hematopoiesis and immune responses and is
representative of the stress response (Nilsson 1983; Maule and Schreck 1990; Pearson
and Stevens 1991). The hepatosomatic index (HSI, liver mass corrected by the body mass
x100) is considered as a proxy of energy content in the liver (Chellappa et al. 1995). And
finally the gonadosomatic index (GSI, gonad mass corrected by the body mass x100) is a
proxy of the reproductive status (Marentette and Corkum 2008).

Because condition indices were partly correlated (Table S3), we used a PCA to
extract a global condition index from the first and the second axis. The first axis
representing fish global body condition index composed of GSI, HSI and daily body mass
change while the second axis is represented mostly by SSI. The sum of the variance
explained by both axes of the PCA was 70.8%. Hence, fish with a higher global body
condition index had thus a lower body mass loss and a higher liver and gonad mass related
to their body mass. Sample size for global condition index among treatment was: control
(17°C PBS): n=16; immune challenge only (17°C AMIX): n=18; thermal stress only
(24°C PBS): n=18; combined stressors (24°C LPS): n=12).

2.10. INDIVIDUAL LEVEL: BEHAVIOUR

At the individual level, fish behaviour was analysed at day 4 after the AMIX injection in
their own experimental tank to avoid handling stress. For this purpose, fish were marked
using a visible implant elastomer (Northwest Marine Technologies, Inc., Shaw Island,
Washington) before the experiments to monitor behaviour. Videos were recorded by Sony
HandyCam HD camera (50Hz; 1920x1080p) and analysed using JWatcher software
(Blumstein et al. 2001) for 10 minutes based on previous studies (Jacquin et al. 2017;
Lopez-Luna et al. 2017).

Four behavioural traits were chosen because they are commonly affected by
temperature and pathogens: activity, exploration, foraging, and sociability. Activity was
measured as the time spent swimming (Calfee et al. 2016). In order to measure fish
exploration, the tank was divided in two main areas, i.e. a central area and a margin area
corresponding to the border of the tank (8 first cm from the tank glass). Then, exploration
was measured as the time spent in a central area of the tank (thigmotaxis) following

previous studies (Rosemberg et al. 2011; Benhaim et al. 2016). Foraging was measured
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(Nowicki et al. 2012) as the number of foraging events (fish digs the substrate) and the
latency to forage after distributing chironomids larvae (Winandy and Denoél 2015).
Sociability was assessed using the number of encounters between individuals (number of
times an individuals touch another individual with the head) and the average nearest
neighbour distance (ANND). The ANND was calculated as the distance between the
nearest neighbour and the focal individual (mean of 10 measures taken every 30 seconds
during 5 minutes). Lower ANND reflects lower distances between individuals and thus
higher sociability (Bartolini et al. 2015; Colchen et al. 2016).

Because these behavioural traits were correlated (Table S4), we used PCA to
extract two synthetic variables named ‘“general activity” (PCA1, 38.7% of variance
explained) and “sociability” (PCA2, 19% of variance explained) for a total of 57.7% of
the explained variance. Fish with a higher general activity index on the first PCA axis
swam for a longer time and foraged more frequently (number of foraging events) with a
lower latency to forage. Fish with a lower index on the second axis were more sociable,

1.e. had more social contacts and stayed closer to their conspecifics (smaller ANND).

2.11.  STATISTICS

To test the effects of treatments on fish traits across biological levels, we used linear
mixed-effects models (Ime4 package, Bates et al. 2015) on each trait: oxidative stress
index (log-transformed), DNA damage, local immune response, available energy, general
body condition index (first condition PCA axis, see Fig. S4), Splenic Index (second
condition PCA axis, see Fig. S4), general activity (first behavioural PCA axis, log-
transformed) and sociability (second behavioural PCA axis). The replicate tank was
included as a random effect to take into account possible shared conditions in the same
tank. Temperature treatment (17° vs 24°C), injection treatment (PBS vs AMIX injection),
population of origin and their interactions were included as fixed factors. Survival was
analysed using Generalized Linear Model with a binomial distribution. Best models were
then selected by stepwise model selection approach by eliminating non-significant
variables starting with interactions (see Table 10 for summary of the best final models).
Triple interactions were not significant and removed from final models. Fish size and sex
were added as covariates in all models but removed from final models when non-

significant. When interactions were significant, we used contrast post-hoc analyses
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(emmeans package, Lenth et al. 2017) with False Discovery Rate adjustment to analyze

differences between groups. 5% was used as a significance threshold.

To compare the magnitude of stressor effects (single or multiple), we computed
standardized effect sizes (compute.es package) Hedges’ g and 95% confident interval (CI)
from GLMM model outputs (e.g., z-values or t-value) following methods described in
Hedges et al. (1999) and Del Re (2013). When 95% CI overlapped 0, treatment effect was
considered as not significant. When effect size and its 95% CI was lower or higher than
0, treatment effect was significantly as negative or positive, respectively (Hedges et al.
1999). When the effect of multiple stressors was significant, we used an interactive effect
analysis. We compared the magnitude of interactive vs additive effects of multiple
stressors, following methods described in Coté et al. (2016) and Lange et al. (2018). The
effect of multiple stressors (here 24°C-AMIX treatment group) was compared to the
expected additive effects of both single stressors alone (i.e. the sum of the individual
stressor effects) using standardized effect sizes Hedges’ g and their 95% confident

interval (CI) as follow:

(Y12 —-Y2) — (Y1 —=Yct)
9= 2s %

J(m)

where Yct.Y1, Y2, and Y12 correspond to the mean effect of control (no stressor),
stressor 1 (temperature), stressor 2 (immune challenge) and multiple stressors
(temperature and immune challenge), respectively. s corresponds to the pooled sampling
variance and J(m) is the correction for small sampling bias across all treatments groups
following Gurevitch et al. (2000) and Lange et al. (2018). When the interactive effect of
multiple stressors was significantly lower (no overlap of CI) than the expected additive
effect of each stressor, it was considered as antagonistic. When the interactive effect was
significantly higher, it was considered as synergistic (Gurevitch et al. 2000; Lange et al.
2018). All analyses were performed with R, version 3.3.3 (R Development Core Team,

2013).
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3. Results

3.1.  MOLECULAR LEVEL: OXIDATIVE INDEX AND DNA DAMAGE

Oxidative stress index and DNA damage rate did not significantly differ among
treatments (Fig. 34A and Fig. 34B). However, fish from CAUSAL population had a
higher oxidative stress index (1.8 0.1 and 1.3 = 0.2 respectively; F=5.11, p =0.03) and
DNA damage rate (19.4 + 1.1 and 15.1 £ 1.0%, respectively, F =8.66, p <0.01) compared
to fish from AUSEI population (Table 10).

3.2.  CELL LEVEL: LOCAL IMMUNE RESPONSE

The local immune response was not significantly affected by temperature increase (Table
10). However, antigen-injected fish (AMIX) exhibited a significantly higher local
immune response compared to saline-injected fish (PBS) (Table 10, Fig. 34C). The
interaction between stressors and the population was not significant (Table 10). The effect
size of the immune challenge on local immune response was large (1.23 [0.49; 1.97], Fig.

35A).

3.3. CELL LEVEL: AVAILABLE ENERGY
The available energy in fish muscles was not significantly different among treatments
(Fig. 34D). However, CAUSAL fish had higher available energy in their muscles

compared to AUSEI fish (3.5x10% + 0.2 x10° and 2.5 x10° £ 0.2 x10* mj.mg™! of tissue
respectively, effect of population F = 12.25, p <0.001) (Table 10).
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Figure 34. A) Oxidative stress index among treatments (control, white: 17°C PBS; thermal stress only, orange:
24°C PBS; immune challenge only, yellow: 17°C AMIX; combined stressors, red: 24°C AMIX). B) DNA damage
(percentage of DNA in comet tail). C) Local Inmune Response measured as the percentage of skin swelling at
injection. D) Available energy measured in white muscles. E) Global condition index (PCA axis 1, reflecting mostly
HSI, GSI, Daily mass change) F) General activity (PCA axis 1, reflecting mostly time in central area, time in water
column, time swimming, latency to forage and foraging events. G) Survival rate (%). NS indicate non-significant
differences among treatments while different letters above bars indicate significant differences after post-hoc
contrast analyses.
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Table 10. Best final mixed models explaining fish responses to stressors at different biological levels.
Temperature (17° vs 24°C), immune challenge (PBS vs AMIX injection), population and their interactions
were included as fixed factors. Sex and size were included as covariates but removed from most final
models. Triple interactions were not retained in final models. Best models were selected by stepwise model
selection. For each significant fixed factor reported, the summary of the statistical output of the best model
is given as follows: Est. and SE correspond to the estimated fixed effect and its standard error respectively;
the F and p value correspond to the Fisher F statistic (Type Ill Wald F test) and to the p-value of the fixed

factor respectively.
Biological . .
level Response trait Fixed factor Est. SE F p
DNA damage Population 4.32 1.47 8.66 0.005
Molecular idati
Oxidative stress Population 0.47 0.21 5.11 0.030
Index
Immune Response Immune challenge 0.20 0.05 13.78 <0.001
Cellular
Available Energy Population 0.93 0.27 12.25 <0.001
Global body Temperature -1.87 0.43 18.28 <0.001
condition Sex -1.35 0.38 11.93 <0.001
(PCA axis 1) Temperature : Sex 1.17 0.57 4.08 0.048
Temperature 0.50 0.17 8.81 0.004
N Immune challenge 0.72 0.21 11.66 <0.001
General activity Population 0.14 0.17 0.74 0.394
(PCA axis 1)
individual Immune challenge: Population -0.98 0.24 16.62 <0.001
ndividua
Temperature : immune challenge -0.74 0.24 9.39 0.003
Immune challenge 1.13 0.39 8.58 0.005
Sociability
(PC 2) Population 1.05 0.37 7.79 0.007
PCA axis
Immune challenge : Population -1.28 0.53 5.67 0.020
Temperature 0.58 1.27 0.21 0.65
Survival rate Immune challenge 0.58 1.27 0.21 0.65
Temperature : Immune challenge 2.37 1.27 6.17 0.04
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3.4. INDIVIDUAL LEVEL: GLOBAL BODY CONDITION INDEX

The global body condition (from PCA axis 1, see Fig. S4) was negatively affected by
temperature alone, but not by the immune challenge alone nor the multiple stressors or
population (Fig. 34E). More specifically, detailed analyses on each trait showed that fish
lost more body mass per day (17°C = -0.50 + 0.08 %, 24°C =-0.98 £ 0.14, F=9.1, p <
0.01) and had a lower HSI (17°C = 0.91 + 0.06, 24°C = 0.66 + 0.05, F = 10.2, p < 0.01) at
24°C compared to 17°C. Female GSI also decreased with temperature increase (17°C =
5.27 £ 0.08, 24°C =2.46 £ 0.04, F = 19.2, p < 0.001). The effect of temperature on the
global body condition was large (-1.16 [-1.9; -0.42]). The Splenic Index (PCA axis 2, see
Fig. S4) was not significantly affected by treatment nor population (Temperature: F = 0.3,
p = 0.6; immune challenge: F = 0.003, p = 1.0; Population: F =0.7, p = 0.4).

3.5. INDIVIDUAL LEVEL: BEHAVIOUR

General activity (PCA axis 1 on Fig. 36) was significantly affected by the interaction
between temperature and immune challenge (Table 10). In control saline-injected fish,
general activity increased with temperature (PCA axis 1, 17°C PBS vs 24°C PBS: p =
0.015) (Fig. 34F). On the contrary, in AMIX immune-challenged fish, temperature did not
significantly affect the general activity (PCA axis 1, 17°C AMIX vs 24°C AMIX p =
0.207). Accordingly, the effect size of multiple stressors was significantly negative and
large (g = -0.93 [-1.69; -0.16], Fig. 35A). Temperature and immune challenge had
marginally antagonistic effects on the general activity (i.e. the immune challenge inhibited
the effect of temperature) compared to additive effects as shown by the interactive effect
analysis (g =-0.73 [-1.47; 0.01], Fig. 35B).

In addition, populations had different responses to the immune challenge as shown
by the significant population-by-immune challenge interaction on general activity and
sociability (Table 10). More specifically, immune challenge significantly decreased
activity in CAUSAL fish (PBS CAUSAL vs AMIX CAUSAL: t=3.4, p =0.002), but not
in AUSETI fish (PBS AUSEI vs AMIX AUSEIL: t=-1.8, p =0.94) (Fig. 36). On the contrary,
immune challenge decreased sociability in AUSEI fish (t = -2.9, p = 0.021) but not in
CAUSAL fish (t=0.4, p = 0.828) as shown in Fig. 36.
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Figure 35. A Effect size (hedges g) and 95% confidence intervals (Cl) of treatment effects (thermal stress
only, orange: 24°C PBS; immune challenge only, yellow: 17°C AMIX; combined stressors, red: 24°C AMIX)
relative to control, at different biological levels. Dashed line represent control treatment. When 95% CI did
not overlap 0 (control), the effect of the treatment was significant. Asterisks indicate significant effect of
treatment. B Interactive effects of multiple stressors compared to additive effects of single stressors (only on
traits where multiple stressors effects were significant). When the interactive effect was significantly lower
than the expected additive effect (95% CI did not overlap Addexp=0), it was considered as antagonistic.
When it was significantly higher, it was considered as synergistic (see methods).

3.6. INDIVIDUAL LEVEL: SURVIVAL

Survival was significantly lower in individuals exposed to combined stressors (60 £ 14%)

compared to fish exposed to control (94 + 6%) and single stressors (17°CAMIX: 90 +
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10%, 24 °C PBS: 90 + 6%) (Fig. 34G). Accordingly, the effect size of combined stressors
on survival rate was significantly negative (-0.68 [-1.35; -0.12]) (Fig.35A). The
interactive effect analysis shows that combined stressors had a marginally synergistic
effect compared to the expected additive effects of both stressors (g =0.59 [-0.07; 1.25])
(Fig. 35B).

Figure 36. PCA of behaviour of fish exposed to multiple stressors (each dot represents an individual).
Graphical representation shows the immune treatment and populations groups (temperatures are pooled).
Open squares and dots represent control individuals (PBS) from AUSEI and CAUSAL population
respectively; while yellow squares and dots represent immune challenge individual (AMIX) from AUSEI and
CAUSAL population respectively. White and yellow ellipses represent the 95% confidence interval of
immune treatment (control: PBS and immune challenge: AMIX, respectively) while open and hatched
ellipses represent the population (CAUSAL and AUSEI population, respectively)

4. Discussion

In this study, we tested the effects of multiple stressors (temperature and immune challenge)
on gudgeon across biological levels and the inter-population variability in fish responses.
Combined stressors had interactive effects, but only at high levels of biological organisation
(behaviour and survival) (summary in Table 11). More specifically, immune challenge
inhibited the effects of temperature on activity, and fish exposed to multiple stressors had a
decreased survival rate. In addition, populations differed strongly in their responses to
stressors, showing that it is important to take into account inter-population variability of

sensitivity in wild fish.

PAGE |183



Table 11. Summary of results across biological levels. Interactive effects of multiple stressors were observed at the
individual level only. In addition, populations (CAUSAL and AUSEI) differed depending on the trait considered. NS
indicate non-significant effect.

, . Conclusion . Conclusion on
Biological = Response Treatment . Population . .
i multiple PP population General conclusion
Level trait effect variability o
stressors variability
Oxidative NS Basal damage was C/;\A%SS'?‘EI] > CAUSAL fish had higher No effect of treatment.
stress hi 9 damage than AUSEI, Basal damage were high
igh, and not affected . . )
Molecular suggesting a higher and different between
DNA by treatments CAUSAL > A - '
NS sensitivity to captivity populations
Damage AUSEI
Local Immune Immune challenged Immune stressor
Immune challenge fish had a higher NS No variability triggered a significant
response alone immune response immune response
Cellular | CAUSAL > CAUSAL population had N effect of treatments.
Available NS No treatment effect AUSEI higher amount of Populations had different
energy available energy than available energy
AUSEI
High temperature
General "
body Temperature High temperature NS No variabilit decreased condition but
condition alone decreased condition Y populations did not vary
) in their response to
index temperature
Multiple stressors Immune Marginally antagonistic
7 Immune challenge -
General Temperature effect: immune challenge x I effects of multiple
i x Immune challenge inhibited Population decreased activity in stressors on activity and
activity (PCA f ¢ CAUSAL but not in "
axis1) challenge the effect o CAUSAL < AUSEI fish Inter—pop_u_lanon
temperature AUSEI variability.
individual o Immune Immune challenge Crl\r;};;t:n: X Immune challenge Immune stressor alone
Sociability challenge decreased sociabgi’lit Po ula%on decreased sociability in  decreased sociability but
(PCA aloneg (in AUSE) Y CA’L)JSAL S AUSEI but not in high inter-population
axis 2) CAUSAL fish variability
AUSEI
Temperature Multiple stressors o Multiple stressors had
Survival x Immune effect only NS No variability marginally synergistic
challenge effects on survival
4.1. SINGLE STRESSOR EFFECTS

Increased temperature alone had limited effects at the molecular and cellular level, but

strong consequences at the individual level. More specifically, temperature alone did not

affect oxidative stress, DNA damage, immune response nor available energy in muscles,

contrary to our expectations (Vinagre et al. 2012; Madeira et al. 2013) (Dittmar et al.

2014; Gandar et al. 2017). It is possible that the experimental temperature alone and/or

the duration of treatment were not high enough to trigger significant physiological

responses because 24°C is slightly under the upper limit of the gudgeon (27°C).

Alternatively, it is possible that captivity induced stress that would mask the effects of

temperature, which is consistent with the high basal levels of oxidative stress and DNA
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damage observed (17% of DNA damage rate compared to 5% usually found) (Anitha et
al. 2000; Santos et al. 2014; Cheng et al. 2018). At the individual level, high temperature
decreased body condition and increased activity as expected. This suggests that high
temperature caused energy reallocation from the liver and gonads (decreased HSI and
GSI) to maintain energy reserves in muscles (Anacleto et al. 2018), and sustain
locomotion, foraging and survival (Gerry and Ellerby 2014; Bonneaud et al. 2016;
Sacristan et al. 2017). Accordingly, in our study, survival rate did not decrease under high
temperature alone.

The immune challenge alone caused a significant local immune response as
expected (Ellis 2001). Although this immune challenge does not entirely reflects the
pathogenic effects of parasites, it triggered a costly immune response that is likely to
affect other traits across biological levels. However, the immune challenge did not
influence oxidative stress index, available energy in muscles nor condition indices at the
molecular and cellular levels. It is possible that the chosen immune challenge was not
strong enough to cause significant physiological adjustments and/or that the timing of
measure did not enable us to detect it. Whatever the underlying mechanism, this is
consistent with the absence of increased DNA damage measured by the comet assay. This
suggests either that the energetic cost of the immune challenge was limited and/or that
individuals could compensate the increased energy demand by changing their behaviour
(Wingfield 2003). Accordingly, at the individual level, the immune challenge triggered a
decrease of general activity in fish from the CAUSAL population and decreased
sociability in fish from the AUSEI population. This is consistent with a sickness
behaviour, which usually allows saving energy for immunity (Volkoff and Peter 2004;
Bonneaud et al. 2016; Kirsten et al. 2018) and avoid pathogen spread (i.e. “behavioural
resistance”) (Barber et al. 2000). Survival was not affected by the immune challenge
alone.

Taken together, these results suggest that single stressors (increased temperature
or immune challenge alone) had limited detrimental effects at the molecular and cellular
levels but triggered changes in energy allocation between traits and organs that could
allow fish to maintain homeostasis and limit short-term mortality. This suggests that fish
are able to set up adequate physiological responses to face environmentally realistic single
stressors with limited effects on fitness. However, such physiological processes could be

altered when facing multiple stressors.
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4.2.  MULTIPLE STRESSORS

Combined thermal and immune stressors caused complex interactive effects, but mostly
at the individual level. At the molecular level, multiple stressors had no significant
combined effects on oxidative stress nor DNA damage. In our study, the integrative
oxidative stress index represents the ratio between damage caused by ROS and the non-
enzymatic antioxidant capacity of the plasma. The level of both damage caused by ROS
(i.e. ROM) and non-enzymatic antioxidant capacity was not significantly different among
treatments. This suggests that in our study, fish exposed to multiple stressors appear
capable to maintain the balance between anti-oxidant defences and ROS production.
Nevertheless, measuring more precisely others traits related to the enzymatic antioxidant
capacity of the plasma (such as superoxide dismutase, catalase or glutathione peroxidase
activity) could reflect more accurately the antioxidant defences against ROS production
during the stress response and highlight potential physiological adjustment at the
molecular level. (e.g. Gandar et al. 2017)

At the cellular level, multiple stressors had no significant combined effects on the
local immune response. This could be due to a low effect of each single stressor on the
local immune response, or to the chosen immune trait that is not sensitive enough. In both
cases, it would thus be interesting to measure other immune traits such as leukocyte
counts, oxidative burst or immune gene expression that could be more sensitive to stress
exposure (Dittmar et al. 2014; Jolly et al. 2014).

Interestingly, we found significant combined effect of stressors at high level of
organisation. Behaviour was particularly sensitive: general activity (i.e. activity,
exploration and foraging) decreased in fish exposed to combined stressors. More
specifically, temperature strongly increased fish general activity in control saline-injected
fish as expected, but this effect of temperature was not significant in immune-challenged
fish. This suggests an antagonistic effect of temperature and immune challenge, which
could be explained by opposite effects of both stressors on behaviour. Indeed, temperature
generally increases activity, sociability and foraging due to increased metabolism
(Johansen and Jones 2011; Bartolini et al. 2015; Colchen et al. 2016). On the contrary,
pathogens and immune challenges generally decrease these traits due to sickness
behaviour, allowing to save energy for immunity (Johnson 2002; Bonneaud et al. 2003;

Volkoff and Peter 2004). In the wild, such antagonistic effects of multiple stressors could
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have important consequences on population persistence. For instance, increased general
activity caused by temperature increase allows fish to find more food to sustain the
energetic demand of accelerated metabolism (Brett 1971; Nowicki et al. 2012). Our
results suggest that concomitant exposure to pathogens and/or immune challenges could
inhibit this behavioural response and potentially modify behavioural strategies set up to
cope with single stressor exposure.

In this context, such antagonistic effects of multiple stressors could thus limit the
ability of fish to sustain their energy expenditure and significantly reduce their fitness.
Accordingly, in our study, we observed strong decrease in survival of fish exposed to
combined stressors (30% decrease). Although further studies are needed to understand
the underpinning mechanisms, our results suggest that multiple stressors effects could
thus have far reaching consequences for individual fitness and population dynamics in
the wild. For these reasons combined effects of stressors at individual level and mostly
on behaviour should be considered in future studies.

In our study fish were not exposed to pathogens in order to standardise immune
challenges and avoid potential pathogenic effects of parasites (Seppala and Jokela 2011).
It is likely that pathogen effects would even be higher than immune challenge effects. In
addition, high temperature can increase pathogen prevalence and virulence, which could
also amplify detrimental effects of multiple stressors. Taken together, these results also
underline the importance of taking into account biotic stressors (here pathogens), because
they could strongly affect the response to other abiotic stressors (here temperature). This

could help better predicting population responses to human-altered environments.

4.3. VARIABILITY BETWEEN POPULATIONS

Interestingly, the two chosen populations exhibited strong differences in basal
physiological parameters and in physiological responses. More precisely, CAUSAL fish
exhibited a higher level of oxidative stress and DNA damage compared to AUSEI fish.
This suggests that CAUSAL fish could be more sensitive to captivity and/or have been
exposed to higher levels of stressors in the wild before they were captured, but further
studies on F1 and F2 fish are now necessary to explore the underlying mechanisms.

In addition, populations had different responses to immune challenge but not to
temperature, contrary to our expectations. Thermal regime of capture sites could be too

similar to induce differences, although we chose sites with similar contrasts as previous
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studies (Dittmar et al. 2014). Alternatively, other environmental parameters could differ
between sites, and further studies on a higher number of sites are now necessary.
Interestingly, populations strongly differed in their response to the immune challenge.
These differences could be due to different exposure or costs of infection in the wild
(Scharsack et al. 2016), but sites had similar macroparasite prevalence and mean infection
intensity which does not support this hypothesis. It is however possible that other
parasites were not detected (microparasites).

Interestingly, populations differed in the behavioural traits responding to the
immune challenge: CAUSAL fish decreased their general activity, while AUSEI fish
reduced their sociability. Hence, our results suggest that different populations could have
evolved different behavioural strategies and adjust different behavioural traits
(activity/exploration or sociability) to face pathogens. Similarly, Dingemanse et al.
(2007) and Bell et al. (2010) found that biotic stressors (predators) could shape
behavioural response and syndrome among populations of three-spined stickleback
(Gasterosteus aculeatus). However, in our case the costs and benefits of such
combinations of behavioural traits (i.e. behavioural syndromes) on fitness remains to be
formally tested.

Whatever the underlying mechanisms, our results highlight the importance of
taking into account the inter-population variability to better predict stressor effects in the
wild. However, in our study, we only tested two populations and many other
environmental factors besides temperature could differ between sites. Further studies on
a higher number of replicate populations are now in progress to disentangle the effects of

multiple environmental stressors.

5. Conclusion

We found significant interactive effects of multiple stressors (combined temperature and
immune challenge) but only at high levels of biological organisation (i.e. on behaviour
and survival). This suggests that multiple stressors could have unexpected antagonistic
effects on behaviour, and potential synergistic detrimental effects on fish survival and
fitness. However, the underlying mechanisms remain to be elucidated, because no

interaction effect was found at the molecular and cellular levels on the studied traits. This
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highlights the importance of taking into account biotic stressors such as pathogens to
understand complex effect of multiple stressors on aquatics organisms. In addition,
populations varied in their response to the immune challenge, suggesting alternative
behavioural strategies to face pathogens. This highlights the importance of taking into
account inter-population variability to better understand the effect of current and future

stressors in the wild.
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Supporting materials

Table S3. Correlation, mean and standard error of body condition indices. GSI=Gonadosomatic Index,
HSI=Hepatosomatic index, SSI= Splenosomatic index and daily mass change represent the percentage change of
mass between start and end of exposure (7-days). p-values are computed using spearman rank correlation test
and adjusted by Bonferroni correction. p-value thresholds are represented by stars as follow : p < 0.001 = ***, p <

0.01="p<0.05="

Correlations

n Mean se 1 2 3
1 @GSl 64 2.16 0.28
2 HSI 64 0.79 0.04 0.33*
3 Ssi 64 0.16 0.009 0.01 0.1
Daily mass -
4 change 64 -0.60 0.06 0.09 0.49 0.06
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Table S4. Correlation, mean and standard error of behavioral traits. p-values are computed using spearman rank
correlation test and adjusted by bonferroni correction. p-value thresholds are represented by stars as follow : p <
0.001=*** p<0.01="p<005=*

Correlations

n Mean Se 1 2 3 4 5 6

Time spent on

1 A 67 28.87 1.94
swimming
o Time spentin 67 303 047 047
central area
Number of
3 encounter between 67 18.09 1.47 -0.29* -0.55**
individuals
4 Time spent in water 67 197 0.58 0.66*** 0.32% -0.40%**

column

5 Latency to foraging 67 81.78 9.75 -0.27* -0.41%** 0.31* -0.35%*

Number of foraging

6 67 3.30 0.17 0.36** 0.39** -0.22 0.32* -0.55%*
event
Average Nearest
7 Neighbor distance 67 8.64 0.64 -0.06 0.13 -0.36** 0.03 0.09 -0.15

(ANND)
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Figure S4. PCA of body condition indices of fish exposed to multiple stressors (each dot represents an
individual). Graphical representation shows the temperature and immune treatment groups
(populations are pooled). Dots and triangles represent individuals exposed to treatments (Control, white
dots: 17°C PBS; thermal stress only, orange dots: 24°C PBS; immune challenge only, yellow triangles:
17°C AMIX; combined stressors, red triangles: 24°C AMIX). ellipses represent the 95% confidence
interval of each treatments groups
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Résumé
du chapitre

Dans les chapitres précédents nous avons montré que le challenge immunitaire, mimant une
attaque parasitaire, induisait le déclenchement de la réponse immunitaire des poissons et
modulait leur comportement. De plus, le challenge immunitaire interagissait avec la
température de 1’eau, en particulier aux échelles d’organisation ¢levées (i.e. échelle
individuelle, comportement et survie) en inhibant les ajustements comportementaux des

poissons, suggérant en partie la mise en place d’une stratégie de conservation.

Dans ce chapitre, nous avons testé les effets combinés d’un challenge immunitaire et
de la contamination par des éléments trace métalliques (ETMs). Les ETMs sont, avec la
température, parmi les facteurs de stress les plus observés dans les hydro-systémes d’eau douce
(Hamilton et al., 2017). Parmi ces contaminants, nous nous sommes focalisés sur le cadmium
(Cd), le cuivre (Cu) et le zinc (Zn), car ils s’agissaient des métaux les plus couramment
retrouvés dans les cours d’eau étudiés. De plus, ces métaux sont connus pour leur effets
immunotoxiques (Khangarot et al., 1999; Lugo et al., 2006; Zelikoff et al., 1995), pro-oxydants
(Jena et al., 2009; Roméo et al., 2000; Sanchez et al., 2005), et leurs effets sur le métabolisme
énergétique (Pistole et al., 2008; Ransberry et al., 2015) et le comportement des poissons
(Ellgaard et al., 1978; Henry and Atchison, 1986). La contamination est donc susceptible
d’interagir avec le challenge immunitaire de maniére inattendue. De plus, des études ont montré
que ’historique d’exposition des poissons pouvaient moduler leur sensibilité a la contamination

(Whitehead et al., 2017).

Ce chapitre vise a évaluer les effets combinés d’une contamination réaliste de 1’eau par
un mélange d’ETMs et un challenge immunitaire mimant une attaque parasitaire dans
différentes populations de poissons prélevées le long d’un gradient de contamination. Nous
avons émis I’hypothése que les facteurs de stress simples induiraient la mise en place d’une
stratégie de compensation (i.e. effets sur I’immunité, les réserves énergétiques, le stress
oxydant mais peu d’effets sur la survie). Au contraire, dans le cadre d’une exposition aux stress

multiples, nous nous attendons a la mise en place d’une stratégie de conservation (i.c.,
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inhibition des réponses physiologiques des poissons et présence d’effets complexes a 1’échelle
individuelle, notamment sur le comportement). Enfin, une forte variabilité de réponses entre
populations est attendue en réponse a la contamination, potentiellement en lien avec

I’historique d’exposition des populations de poissons.

Afin de tester ces hypothéses, nous avons échantillonné 4 populations de goujons
(Gobio occitaniae) le long du gradient de contamination (peu contaminé a trés contaminé)
décrit dans le chapitre 3 et d’une cinquieéme population provenant de pisciculture (i.e. milieu de
référence non contaminé). Les poissons ont ensuite ét€¢ exposés a un mélange de Cd-Cu-Zn a
des concentrations environnementales réalistes et/ou a un challenge immunitaire (i.e. mixture
d’antigénes PHA et LPS) en suivant un plan factoriel complet. Une mesure de traits sélectionnés
a été réalisée a différentes échelles d’organisation biologique, a savoir : aux échelles cellulaire
(i.e. bioaccumulation, immunité, stress oxydant, réserves énergétiques) ainsi qu’a 1’échelle

individuelle (i.e. comportement et survie).

Les résultats indiquent que la contamination aux ETMs seule entrainait la production
de stress oxydant et, bien que population dépendante, une perte de masse et une stimulation de
I’activité et de I’exploration des poissons significatives. En outre, le challenge immunitaire seul,
induisait le déclenchement de la réponse immunitaire ainsi que la production de stress oxydant,
avec des conséquences délétéres sur le comportement et la survie des poissons. Ces résultats
sont partiellement en accord avec la mise en place d’une stratégie de compensation face a un
stress simple. Néanmoins le taux de mortalité significatif (8%) observé sous I’influence du
challenge immunitaire seul suppose que le stress immunitaire subi est relativement fort et peut

donc aussi avoir des effets délétéres.

Au contraire, 1’exposition aux stress multiples n’avait que peu d’effets aux échelles
d’organisation les plus fines, mais affectait 1’activité des poissons de maniére antagoniste. Plus
particuliérement, et en accord avec les résultats du chapitre 5, le challenge immunitaire inhibait
I’effet des contaminants sur 1’activité de nage des poissons, et ce chez toutes les populations.
Ces résultats ne sont que partiellement en accord avec la mise en place d’une stratégie de

conservation sous stress combinés.

En résumé, nous avons trouvé peu d’effets combinés des facteurs de stress par rapport
anos attentes, en particulier au niveau des échelles d’organisation fines mais les stress multiples
altéraient les réponses comportementales des poissons de maniére significative, en accord avec
le chapitre 5. Ces résultats suggeérent que les stress multiples tendent a inhiber la réponse
comportementale des poissons. De plus, les réponses des populations face a un stress simple

peuvent fortement varier, potentiellement en lien avec I’histoire évolutive des populations. Des
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tests complémentaires sont maintenant nécessaires afin de confirmer le lien entre 1’historique
d’exposition des populations et le caractére adaptatif de ces réponses. Dans tous les cas, cette
étude souligne I’importance de prendre en compte le comportement, et la variabilité de réponses
entre populations afin de mieux comprendre les effets des stress simples sur les poissons. Enfin,
I’exposition aux stress multiples annulait certaines réponses plastiques observées sous stress
simples. Ces résultats suggérent la mise en place de réponses plastiques maladaptatives sous

stress multiples, avec des conséquences délétéres attendues sur la persistance des populations.
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ABSTRACT

Wild organisms are increasingly exposed to multiple anthropogenic and natural stressors that
can interact in complex ways and lead to unexpected effects. In aquatic ecosystems,
contamination by trace metals has deleterious effects on fish health and commonly co-occurs
with pathogens, which affect similar physiological and behavioral traits. However, the
combined effects of metal contamination and parasitism are still poorly known. In addition, the
sensitivity to multiple stressors could be highly variable among different fish populations
depending on their evolutionary history, but this intraspecific variability is rarely taken into
account in existing ecotoxicological studies. Here, we investigated 1) the interactive effects of
metal contamination (i.e., realistic mixture of Cd, Cu and Zn) and immune challenge mimicking
a parasite attack on fish health across biological levels. In addition, we compared ii) the
physiological and behavioral responses among five populations of gudgeon fish (Gobio
occitaniae) having evolved along a gradient of metal contamination. Results show that single
stressors exposure resulted in an increase of immune defenses and oxidative stress at the
expense of body mass (contamination) or fish swimming activity (immune challenge). Multiple
stressors had fewer interactive effects than expected, especially on physiological traits, but
mainly resulted in antagonistic effects on fish swimming activity. Indeed, the immune challenge
modified or inhibited the effects of contamination on fish behavior in most populations,
suggesting that multiple stressors could reduce behavioral plasticity. Interestingly, the effects
of stressors were highly variable among populations, with lower deleterious effects of metal
contamination in populations from highly contaminated environments, although the underlying
evolutionary mechanisms remain to be investigated. This study highlights the importance of
considering multiple stressors effects and intraspecific variability of sensitivity to refine our
ability to predict the effects of environmental contaminants on aquatic wildlife.

Keywords : Multiple Stressors; Evolutionary-Ecotoxicology; Metabolic strategy; Fish
Behavior; Human-altered rivers
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1. Introduction

Aquatic vertebrates such as freshwater fish are increasingly impacted by human
activities (Harrison et al., 2018; WWF, 2018). Recent studies suggest that this could be
related to the co-occurrence of multiple stressors in human-altered ecosystems (Reid et
al., 2019), such as contaminants and nutrients inputs, temperature increase and
emerging pathogens (Birk et al., 2020; Noges et al., 2016; Schifer et al., 2016;
Schinegger et al., 2016). Indeed, multiple stressors can have complex interactive effects
on individuals and ecosystems and result in more severe or mitigated consequences than
single stressors, leading to unexpected effects (Christensen et al., 2006; Lange et al.,
2018; Schinegger et al., 2016). For instance, concomitant exposure to organic
contaminants and parasites may synergistically decrease fish survival (Kelly et al.,
2010). On the contrary, the negative effect of organic contaminants on amphibians'
metamorphosis may be inhibited by nutrient enrichment resulting in antagonistic effects

(Boone and Bridges-Britton, 2006).

Among the most frequent stressors identified in aquatic systems, contamination
by organic and inorganic compounds is recognized as a major threat to wild fish
populations (Hamilton et al., 2017). More particularly, trace metal elements such as
Cadmium (Cd), Copper (Cu) and Zinc (Zn) used for industrial purposes and pest
management are continuously released into the environment. Metal contamination of
water and sediments has deleterious effects on fish physiology (e.g., immune response,
oxidative stress, energy use) (Guardiola et al., 2013; Lushchak, 2011; Pretto et al., 2014;
Xu et al., 2018), body condition (Hopkins et al., 2004), behavior (Jacquin et al., 2020;
Scott and Sloman, 2004) and ultimately survival (Wood et al., 2012, 2011). In addition,
global changes (e.g., climate change, invasive species, contamination) can also affect
the occurrence and severity of infection by emerging and re-emerging pathogens in
aquatic environments (Mennerat et al., 2010; Peeler and Feist, 2011). For instance,
temperature increase due to climate change and the introduction of new disease agents
due to invasive species might increasingly expose fish to pathogens (Marcogliese,

2001; Peeler and Feist, 2011) and hence to costly immune challenges (Lochmiller and
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Deerenberg, 2000; Sheldon and Verhulst, 1996). Although the effects of parasites and
their associated immune challenges have been extensively studied in fish (Magnadottir,
2010), their combined effects with contamination are still overlooked (but see Defo et
al., 2019; Marcogliese et al., 2005; Renick et al., 2016; H. Zhao et al., 2020), thereby

hindering our ability to reliably predict the impact of multiple stressors in the wild.

Because contaminants and parasitism may affect the same physiological and
behavioral traits, they are expected to have complex interactive effects (see chapter 1:
Introduction). For instance, metal contamination can either stimulate (Khangarot et al.,
1999; Le Guernic et al., 2016; Prabakaran et al., 2006) or depress fish immune response
(Aliko et al., 2018; Dautremepuits et al., 2004; Jolly et al., 2014), while parasitism
generally has an immunostimulatory effect associated with a costly inflammatory
response (Bonneaud et al., 2003; Magnadéttir, 2006; Sheldon and Verhulst, 1996).
More globally, physiological defenses against both metal contamination and immune
challenges induce oxidative stress and are energetically demanding (Lushchak, 2011;
Marcogliese and Pietrock, 2011). The combination of contamination and immune
challenge might thus result in complex interactive effects and induce synergistic (i.e.,
amplifying), or antagonistic (i.e., inhibiting) changes in immunity, oxidative stress and

energy reserves, with ultimate consequences for fish survival and fitness.

Fish behavior is also expected to be very sensitive to multiple stressors (Scott
and Sloman, 2004; Wong and Candolin, 2015). Indeed, contamination can alter fish
swimming activity and sociability (Martin et al., 2017; Tomkins et al., 2018; Zhou and
Weis, 1998) due to neurotoxic, endocrine-disrupting effects and energy reallocations
(Clotfelter et al., 2004; Jacquin et al., 2020; J. Zhao et al., 2020). Likewise, immune
challenges generally trigger a "sickness behavior" (Adelman and Martin, 2009;
Dantzer, 2004; Johnson, 2002), resulting in a reduction of investment in routine
behaviors such as swimming activity, foraging, and sociability, which could save
energy for costly immune responses (Kirsten et al., 2018; Volkoff and Peter, 2004). The
combination of contamination and immune challenges is thus likely to result in complex
interactive effects on behavior, depending on stress levels, individuals' energy state, and

past exposure to stressors (Barber and Wright, 2005; Montiglio and Royauté, 2014).

PAGE |185



However, the type of interaction (e.g., synergistic, antagonistic) and the
expected outcomes of multiple stressors for fish survival and fitness remain challenging
to predict. Over the last decade, a conceptual framework has been proposed to
characterize the effects of moderate or single vs. acute or multiple stressors on fish
based on metabolism and energy management (McEwen and Wingfield, 2010; Petitjean
et al., 2019; Sokolova, 2013). First, under moderate or single stress, a "compensation
strategy" could be set up resulting in energy reallocation towards physiological defenses
(e.g., immunity and antioxidants) at the expense of energy reserves and routine
behaviors (Bonneaud et al., 2003; King and Swanson, 2013; Pi et al., 2016). Although
potentially costly, mounting efficient physiological defenses is expected to maintain
homeostasis and limit the adverse effects of stressors on fish survival and fitness

(Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013).

In contrast, under acute or multiple stressors, the energetic demand for
physiological defenses could exceed the organism's aerobic capacity, resulting in
metabolic depression (Guppy and Withers, 1999; Petitjean et al., 2019; Sokolova,
2013). This "conservation strategy" is characterized by an inhibition of physiological
defenses, a reduction in metabolic activity, and limited depletion of energy reserves,
with potentially detrimental consequences on cell damage and fish survival on a longer
time scale (Petitjean et al., 2019; Sokolova et al., 2012; Sokolova, 2013). However, few
empirical studies experimentally tested these predictions, especially in a multistress

framework (but see Gandar et al., 2017, 2016).

Besides, this theoretical framework does not take into account the intraspecific
variability of stress responses among wild populations, especially when they have
evolved in environments with contrasted contamination levels. For instance, Atlantic
killifish (Fundulus heteroclitus) populations having evolved under various
environmental conditions display different sensitivity to inorganic (Klerks and Weis,
1987) and organic contamination (Whitehead et al., 2017), temperature, salinity and pH
(Schulte, 2014). These differences in sensitivity can be due to the selection of particular
genotypes (Reid et al.,, 2016) and/or to different phenotypic plasticity, which can
sometimes result in local adaptation to contamination (Mulvey et al., 2003; Nacci et al.,
1999). However, intraspecific variability in stress responses is still rarely considered,

and its consequences for adaptation to multiple stressors are largely unknown.
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In this study, we investigated the interactive effects of a realistic metal
contamination (i.e., mixture of Cd, Cu, Zn found in a contaminated river) and immune
challenge (i.e., antigen mixture mimicking a parasite attack) on several key
physiological (i.e., metal bioaccumulation, immunity, oxidative stress, energy reserves)
and behavioral traits (i.e., swimming activity, sociability, foraging), as well as their
consequences for fish survival using an experimental approach. We also tested the
intraspecific variability of responses to these multiple stressors by comparing the
responses of five gudgeon (Gobio occitaniae) populations having evolved along a
gradient of metal contamination. Following the "metabolic strategy" framework, we
expected single stressors to trigger a "compensation strategy", i.e., increased investment
in physiological defenses at the expense of energy reserves or behavior. We also
expected multiple stressors to trigger a "conservation strategy", i.e., inhibition of
physiological and/or behavioral adjustments, with deleterious effects on fish survival.
Besides, we expected fish from the most contaminated sites to be less sensitive to

experimental contamination.

2. Material and Methods

2.1.  MODEL SPECIES AND SAMPLING SITES

The gudgeon (Gobio occitaniae) is a widely distributed fish species in the Garonne
watershed (South-West France). Within this area, gudgeons populations are exposed to
various levels of contaminants (mostly trace metal elements and, to a lesser extent,
pesticides) (see Chapter 2: Materiel & Methodes and Shinn et al., 2015) and parasitism
(mostly monogenean ectoparasites such as gyrodactylids and to a lesser extent
copepods and nematodes) (Loot et al., 2007), which can contribute to phenotypic
variability (Knapen et al., 2004; Shinn et al., 2015). We used the database from Adour-
Garonne Water Agency (SIE, 2016) to calculate a Toxic Unit based on metals
concentrations measured between 2012 and 2016 in a set of 16 sampling sites
previously characterized (see Chapter 2: Materiel & Methodes). Among them, we
selected four sampling sites (ARIMAS, CELCAB, AUSEI and RIOU) that differed in
terms of metal contamination, mostly due to different levels of Cd, Cu and Zn

contamination (Table 2 from the Chapter 2: Materiel & Methodes and Table S5). We
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also added a reference population originating from a fish farm where metal
concentrations are low (Les Viviez de Haute Correze, VHC, Le Bourg, 19340 Courteix,

France, named FARM) (Table 12).

Table 12. Characteristics of the sampling site and sample sizes in each population and experimental
treatment. Mean water Cd, Cu and Zn water concentrations over 4 years (corresponding to the life
duration of gudgeon) were obtained from the Water Agency

Trace metal concentration Experimental treatment and sample

(ug.L'H) £ SD sizes
Sampling Immune
sites Lat. Long. Control  Contamina  challenge Multiple
Cd Cu Zn TU (NC- tion alone alone stressors
PBS)  (C-PBS) (NC- (C-AMIX)
AMIX)
2°20'9.125 45°38'50.02 0.007+ 2.05% 595%
FARM 5" E 69" N 0.002 0.96 583 -0.9 20 20 20 20
ARIMAS ' 2924?%14 43 5..2N4677 0(')(_)3; 11"_1§f 4;;‘; -0.9 15 20 20 20
1°39'27.80 44°30'27.58 0.05 % 0.99 573 %
CELCAB 50" E 36" N 0.02 092 507 -0.8 10 15 10 15
1°19'38.29  43°39'11.35 0.05% 647+ 256+
AUSEI 2" E 98" N 0.03 127 275 -0.3 30 30 35 45
2°12'41.36 44°33'55.45 13.2+ 2.57 + 629 +
RIOU 80" E 80" N 8.87 184 521 1.3 15 15 20 15

Contamination treatment corresponds to a metal mixture of Cd, Cu and Zn with adjusted concentrations reaching the highest

concentrations recorded at contaminated sites (RIOU and AUSEI): 14 pg. L', 10 pg. L' and 600 ug. L™, respectively

Immune challenge corresponds to a mixture of two antigens (90ug of LPS and 90ug of PHA in 10uL) injected at the caudal peduncle of

fish

2.2. EXPERIMENTAL DESIGN

A total of 516 gudgeons were caught and brought to the laboratory in early spring 2018.
Among them, 169, 88, 94, and 68 gudgeons were caught by electrofishing using an
EFKO-FEG 1500 in AUSEI, ARIMAS, RIOU, and CELCAB, respectively, and 97 fish
were collected in a fish farm (FARM). Fish were then acclimated for 30 days and treated
using Praziquantel (Vetofish, France, purity: 1000 mg.g™!; concentration: 3 mg.L™!) to
eliminate most commonly detected parasites (i.e., monogenean) and standardize their
immune status. After acclimation (30 days), 106 fish were not involved in the
experiment because they were too small (< 6¢cm) or died during acclimation or tagging.
Hence, 410 remaining fish between 6 and 14 cm of length were involved in the
experiment (140, 75, 65, 50, and 80 fish from AUSEI, ARIMAS, RIOU, CELCAB, and
FARM, respectively). During the experimental procedure, fish were held by groups of

five individuals in experimental tanks (50x30x30 cm) at a constant temperature (17-
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18°C) under a day: night cycle photoperiod of 12:12h. Fish were fed daily (about 1%
of biomass per tank) (Flammarion et al., 1998; Kestemont et al., 1991) with commercial
fish food (JBL Propond Sterlet S pellets). Fish were randomly exposed to four different
treatments (Table 12): The control group without stressor (NC-PBS: n = 90) was not
exposed to contamination (NC) and was injected with a neutral Phosphate Buffered
Saline solution (PBS); the contamination alone group (C-PBS: n = 100, see below for
details); the immune challenge alone group, was challenged with a mixture of antigens
(see below for details) (NC-AMIX: n = 105); and the multiple stressors group exposed
to both contamination and immune challenge (C-AMIX: n = 115). There was no
difference in fish sex ratio (3> = 2.53, p = 0.47), mass (8.64 = 4.77 g; Anova: F = 0.21,
p =0.89) nor size (9.4 £ 1.7 cm; Anova: F = 0.57, p = 0.63) among treatments.

For the contamination treatment, we used a mixture of the three trace metal
elements that contributed the most to the Toxic Unit in a set of 16 sampling sites
previously studied (see Table 2 from the Chapter 2: Materiel & Methodes and Table
S5). The metal mixture was composed of Cd, Cu and Zn chloride (CdCI2, CuCl2 and
ZnCl2, Thermo fisher scientific, purity: 99.99%) and concentrations were adjusted to
approximately reach the highest concentrations recorded at contaminated sites (RIOU
and AUSEI): 14 pug. L', 10 ng. L' and 600 pg. L', respectively (Table 12). Half of the
water was renewed every two days to ensure constant contamination levels under static
exposure. The experimental contamination's reliability was checked by measuring
exposure concentrations in random water samples for both non-contaminated (n = 29)
and contaminated (n = 47) tanks. In non-contaminated tanks, Cd, Cu and Zn average
concentrations reached 0.007 + 0.005 pg.L!, 0.62 £ 0.15 pg.L ! and 4.06 = 0.79 pg.L
"' respectively. In contaminated tanks, contamination levels reached 13.5 + 1.31 pg.L!,

9.96 + 1.50 ug.L'! and 551 +45.2 pg.L! respectively.

Seven days after the exposure to metal contamination, half of the fish were
exposed to an immune challenge using 10 pL of a mixture of antigens (AMIX) injected
in the caudal peduncle to mimic parasite attack. These fish were injected with an antigen
mixture (AMIX) of phytohaemagglutinin (PHA, Phaseolus vulgaris
phytohaemagglutinin-P, L8754 Sigma-Aldrich - 90 pg.10 pL") and lipopolysaccharide
(LPS, Escherichia coli, serotype: O111: B4, 1.2830 Sigma-Aldrich - 90 pg.10 uL™)
following previous studies in vertebrates, including fish (Ardia and Clotfelter, 2006;
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Otélora-Ardila et al., 2016; Toomey et al., 2010). Seven days later, fish were weighed,
measured and euthanized using an anesthetic overdose (benzocaine, 150 mg.L!) and
blood and organs were collected for sex determination and further analyses. Fish blood
was sampled at the caudal vein in heparinized syringes (1 mL Terumo syringe, 0.45x13
mm needle). Immediately after blood collection, blood smears were made in order to
count immune cells (Neutrophils/Lymphocytes ratio). The remaining amount of blood
was centrifuged (4°C, 2000g) for 10 min to retrieve blood plasma. Plasma was kept at
—20 °C for subsequent oxidative damage and antioxidant capacity assays. Liver and
gonad were weighed (+/- 1 mg) to calculate condition indices. The fish muscle was
aliquoted and the first part was kept at —20 °C for measurement of metal
bioaccumulation while the second part was immediately frozen in liquid nitrogen and
stored at —80°C for measurement of available energy. The survival rate was recorded

at the end of the experiment (14-days).

In total, 10 to 45 fish per treatment and population were measured (Table 12).
However, due to differential survival rates among treatments and populations and
difficulties in collecting blood or tissue on small individuals, sample sizes can vary

across treatment (see Table S6 for detailed sample size) and populations.

2.3. CELLULAR-LEVEL

2.3.1. Metal bioaccumulation in muscle

For metal assay, muscle was freeze-dried, homogenized using Fastprep®-24
homogenizer and analyzed by inductively coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS
Agilent 7500ce) after hot acidic mineralization in HNO3 (67-69%, Trace Metal Grade,
Fisher Chemical). We assessed the reliability of the analyses using TORT-3 certified
reference material. Metal recovery reached an average of 105 + 6.1%, 82 + 15.2%, 107

+ 5.7% for Cd, Cu, and Zn, respectively.

2.3.2. Neutrophils/Lymphocytes immune ratio

We used the Neutrophils/Lymphocytes ratio (N/L immune ratio) in fish blood as a
marker of immune response because neutrophils are important modulators of

inflammation (Rosales, 2018) and the number of neutrophils increases and lymphocytes
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decreases under stress and infection (reviewed in Davis et al., 2008). The relative
abundance of neutrophils and lymphocytes was assessed using blood smears stained
with May Grunwald-Giemsa solution as described in (see Chapter 3: direct and indirect

effects of stressors on gudgeon health).

2.3.3. Local immune response

An important skin swelling caused by antigen injection reflects high investments in
immune defense (i.e., inflammation and T-cells proliferation) and is recognized as a
reliable measure of local immunocompetence (i.e., local immune response) in a variety
of vertebrates, including fish (Ardia and Clotfelter, 2006; O’Connor et al., 2014; Tella
et al., 2008). Skin swelling was assessed by measuring the caudal peduncle's thickness
in each fish following a previous study in gudgeon (see Chapter 4: cost of immune
response). The intra-individual repeatability of thickness measurement reached 99.6 +

0.8% and 99.8 + 1.3% before and after injection, respectively.

2.3.4. Oxidative stress index

We measured the antioxidant capacity and oxidative damage (OXY and DROM tests
respectively, Diacron International, Grosseto, Italy) in fish plasma following previous
studies in fish (Bagni et al., 2007; Hoogenboom et al., 2012 and Chapter 5: combined
effects of temperature and immune challenge in gudgeon populations). For OXY test
intra- and inter-plate repeatability were 91.1 + 7.3 % and 89.7 + 6.7 %, respectively.
For DROM test intra- and inter-plate repeatability were 84.9 + 12.5 % and 89.7 + 10.3
%, respectively. We then calculated an index of oxidative stress using the ratio between
oxidative damage divided by the antioxidant capacity (x1000) (Costantini and
Dell’Omo, 2006; Herborn et al., 2011 and Chapter 5: combined effects of temperature

and immune challenge in gudgeon populations)

2.3.5. Available energy in muscle

The available energy was assessed as the sum of total carbohydrates, lipid and protein

contents in fish muscle following previous studies (De Coen and Janssen, 1997; Gandar
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et al., 2017, 2016; Smolders et al., 2004). Concentrations of carbohydrate, protein and
lipid were then transformed into energetic values using their enthalpy of combustion
(17, 24 and 39.5 kJ.g"! respectively) and summed to obtain the available energy in

muscle.

2.4. INDIVIDUAL-LEVEL

2.4.1. Condition index

Three condition indices were calculated to reflect fish general condition: the daily body
mass change during the experiment, the hepatosomatic index (Chellappa et al., 1995),

and the gonadosomatic index (Marentette and Corkum, 2008).

Because condition indices were partly correlated, we used a PCA to extract an
integrative condition index from the first axis composed of the daily body mass change,
HSI and GSI (51.5% of variance explained, see Fig. S5). Hence, fish with a higher
condition index had a lower body mass loss and a higher HST and GSI.

2.4.2. Behavioral traits

Fish behavior was analyzed using BORIS software (Friard and Gamba, 2016) four days
after the immune challenge (AMIX injection), according to a previous study
investigating behavioral effects of immune challenge in gudgeons (see Chapter 4: cost
of immune response). Three behavioral traits were selected because they are commonly
affected by stressors: swimming activity, foraging and sociability (Barber et al., 2000;

Jacquin et al., 2017; Kirsten et al., 2018; Koltes, 1985; Little and Finger, 1990).

Briefly, fish were tagged using visible implant elastomers (Northwest Marine
Technologies, Inc., Shaw Island, Washington) before the experiment in order to allow
individual identification. Four days after the immune challenge (AMIX or PBS
injection) fish behavior was measured in their experimental tank to limit stress. For this
purpose, two sets of videos were recorded in a row using Webcam Logitech C922 Pro
Stream (30 fps, 1080p) and analyzed using Boris software (Friard and Gamba, 2016).
The first set of video records started after 5 minutes of acclimation and allowed to

measure fish swimming activity and sociability for 10 minutes based on previous

PAGE |192



studies (Jacquin et al., 2017; Lopez-Luna et al., 2017). The tank was virtually divided
in 6 areas of 25 cm? to measure fish activity as the time spent swimming, the number
of crossed lines (the 6 area borders) and the number of visited areas for 10 minutes
(Calfee et al., 2016; Jacquin et al., 2017). Sociability was assessed using the number of
encounters between individuals (i.e., number of times an individuals touches another
individual with the head) and the average nearest neighbor distance (ANND) (Bartolini
et al., 2015; Colchen et al., 2016). The ANND corresponds to the average distance
between the nearest neighbor and the focal individual on 21 measures (one measure
every 30 seconds for 10 minutes). So that, a lower ANND reflects lower distances
between individuals and hence higher sociability (Bartolini et al., 2015; Colchen et al.,
2016). The second set of video records started with the distribution of a standardized
quantity of fish food (i.e., 15 items) in each tank in order to measure fish foraging
behavior (Nowicki et al., 2012; Winandy and Denoél, 2015). Foraging behavior was
assessed by counting the number of pellets eaten by each fish and the latency to forage

after food distribution (Winandy and Denoél, 2015).

Because behavioral traits were partly correlated, we used a PCA to extract three
synthetic indices. The first behavioral index was named "general activity" (PCA axis 1,
41% of variance explained, see Fig. S6). Fish with a higher general activity index on
the first PCA axis swam for a longer time and across more areas. The second behavioral
index was named "Foraging" (PCA axis 2 multiplied by -1, 20.6% of variance
explained, see Fig. S6). Hence, fish with a higher foraging index displayed a higher
motivation to feed (i.e., low latency to forage time) and a higher number of food items
ingested. The third synthetic index was named "Sociability" (PCA axis 3 multiplied by
-1, 16.7% of variance explained, see Fig. S7). Hence, fish with a higher sociability index
displayed a higher number of contacts with their counterparts and a lower ANND,

reflecting higher sociability.

2.5.  STATISTICS

To test the effects of treatments and populations, we used linear mixed-effect models
(LMM; Ime4 package, Bates et al., 2015) on each trait: metal (i.e., Cd, Cu, Zn)
bioaccumulation (log-transformed and scaled), N/ immune ratio (log-transformed),

local immune response (skin swelling), available energy in fish muscle (log-
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transformed), general condition index (first condition PCA axis), oxidative stress index
(sqrt-transformed), behavioral traits (i.e., general activity, foraging and sociability). The
effect of treatments on survival was tested using generalized linear mixed-effects
models with a binomial distribution (Ime4 package, Bates et al., 2015). The trial and
the replicate tank were included as random effects in models. Contamination treatment
(Non-Contaminated - NC vs. Contaminated - C), immune challenge treatment (PBS vs.
AMIX injection), the population of origin and third and second-order interactions were
included as fixed factors. Best models were then selected by eliminating non-significant
variables starting with interactions (stepwise model selection; see Table 13). Body size
and sex were also added as covariates in all models but removed from final models
when non-significant. When interactions were significant, we used contrast posthoc
analyses (emmeans package, Lenth et al., 2017) with False Discovery Rate adjustment
to analyze pairwise differences between fish groups (Benjamini and Hochberg, 1995)

with 5% as a significance threshold.

To compare the effects-size of single vs. multiple stressors, we computed standardized
effect sizes (compute.es package) Hedge's g and 95% confident interval (CI) from
LMM model outputs (e.g., z-values or t-value) following methods described in Hedges
etal. (1999) and Del Re (2013). When the interaction between stressors was significant,
we also compared the magnitude of interactive vs. additive effects of multiple stressors
following methods described in (Lange et al., 2018) in order to characterize the type of
interaction involved (i.e., additive, synergistic or antagonistic) (see Chapter 5:
combined effects of temperature and immune challenge in gudgeon populations). When
interactions were reversal, corresponding to "mitigating synergism" (sensu Jackson et
al., 2016; Piggott et al., 2015) we considered them as antagonistic since in both cases,
the interactions resulted in an inhibition of single stressors effects (Crain et al., 2008;
Folt et al., 1999). When multiple stressors effects varied among populations (i.e., triple
interaction: contamination x immune challenge % population), we characterized the
type of interaction by running separate models for each population. All analyses were

performed with R, version 3.5.2 (R Development Core Team, 2018).
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3. Results

3.1 CELLULAR-LEVEL

3.1.1.  Metal bioaccumulation in muscle

At the cellular level, metal bioaccumulation was affected by the contamination alone in
interaction with the population of origin (Fig. 37 and Table 13). Cu and Zn were not
significantly accumulated (ANOV A, estimates (scaled log) = 0.002 = 0.02, F = 0.006,
p = 0.94 and ANOVA, estimates (scaled log) = 0.001 = 0.05, F = 0.0004, p = 0.99,
respectively). However, Cd bioaccumulation was significant in fish exposed to the
experimental contamination, but this effect depended on the population considered
(ANOVA, F = 2.35, p = 0.059) (Fig. 37 and Table 13). More specifically, contrast
posthoc analyses show that fish originating from the farm (FARM) and the least
contaminated site (ARIMAS) displayed a significant increase of Cd concentration in
their muscle when exposed to the experimental contamination compared to the control
group (FARM-NC-PBS mean (scaled log): 0.50 = 0.06 vs FARM-C-PBS mean (scaled
log): 0.66 + 0.12, estimates (scaled log) =0.48 £0.15, p=0.01 and ARIMAS-NC-PBS
mean (scaled log): 0.42 £ 0.05 vs ARIMAS-C-PBS mean (scaled log): 0.87 =+
0.14,estimates (scaled log) = 0.35 = 0.14, p = 0.046, respectively). In contrast,
populations from the most contaminated sites (CELCAB; AUSEI, RIOU) displayed no
significant accumulation of metals in their muscle when exposed to the experimental

contamination (Fig. 38 A).
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Figure 37. Effect size (hedge's g) and 95% confidence intervals (Cl) of experimental treatments
(contamination alone in orange: C-PBS; immune challenge alone in green: NC-AMIX; multiple
stressors in red: C-AMIX) relative to the control group (NC-PBS: dashed vertical line), across
biological levels from cells to the whole organism. When the 95% CI did not overlap 0 (control
group), the treatment's effect was significant, as indicated by an asterisk. The asterisk between
brackets indicates a marginally significant effect (lower bound:-0.1 < 95% CI < 0.1). Stars indicate
significant variability among populations (population-by-treatment interaction).

3.1.2. Neutrophils/Lymphocytes immune ratio

The N/L immune ratio was affected by the contamination alone (Fig. 37 and Table 13).
More particularly, fish exposed to contamination displayed an increase of neutrophils
(ANOVA, estimate (log) =0.27+0.12, F=5.4, p=0.03) and a decrease of lymphocytes
count (ANOVA, estimate = -6.98 +2.47, F = 7.8, p = 0.01), resulting in a significant
increase of the N/L immune ratio (ANOVA, estimate (log) =0.34 + 0.15,F=4.9,p=
0.03).
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Table 13. Summary of the results of linear mixed effect models testing the treatment and population effects across biological levels

Fixed factors

Biological Trait Statisti
level rai austics Contam. : . Contam. : Contam. :
Contam. Imm. Pop. Imm.: Pop .
Pop Imm. Imm.: Pop
Cd bioaccumulation F 5.78 0.96 13.77 2.35 - - -
n =301 p 0.02 0.331 <0.001 0.059 - . -
N/L immune ratio F 4.92 0.07 1.65 - - - -
n=273 p 0.03 0.79 0.16 - - - -
Local immune = 0.72 389 4.71 - - - -
Cellular-level response
n = 362 p 0.4 <0.001 0.001 - - - -
Oxidative stress F 1.50 15 4.87 2.38 - - -
n =188 p 0.23 0.001 < 0.001 0.056 - - -
Available energy F 0.48 1.72 1.16 - - - -
n =302 p 0.49 0.19 0.33 - - - -
Condition index F 0.31 0.02 3.39 - - - -
n=2311 p 0.58 0.9 0.01 - - - -
General activity F 11.42 0.04 12.3 9.11 4.58 4.08 6.92
(PCA axis 1)
n =339 p <0.001 0.9 <0.001 <0.001 0.001 0.045 <0.001
L . Foraging F 0.7 0.6 1.5 - - - -
indlvidual (PCA axis 2)
eve n = 339 p 0.4 0.4 0.2 ; ) ) )
Sociability F 0.06 1.5 12 - 8.3 - -
(PCA axis 3)
n =339 p 0.8 0.2 <0.001 - <0.001 - -
Survival 2 0.6 21.4 27.6 - - - -
n =410 p 0.44 <0.001 <0.001 - - - -
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Figure 38. Effects of contamination alone (white
bars, NC-PBS; orange bars, C-PBS) in different
fish populations along a gradient of contamination.
The contamination gradient in each population
was determined using the toxic unit (TU), which
ranged from -0.9 for the least contaminated FARM
population to 1.3 for the most contaminated RIOU
population (Table 12). A. Cd bioaccumulation in
fish muscle (log-transformed and scaled ug.g™'), B.
oxidative stress index (sqrt transformed index),
and C. daily mass change of fish (percent changes
per day). Error bars correspond to the SEM.
Different letters above or below bars indicate
significant differences between control and
contamination treatments within each population
after contrast posthoc analyses.

3.1.3. Local immune response

The local immune response was
significantly affected by the immune
challenge alone (Fig. 37 and Table 13).
Indeed, fish injected with AMIX
solution had a higher local immune
response (i.e., skin swelling) than fish
injected with control saline solution
(PBS)  whatever the population
considered (ANOVA, estimate = 44.4 +
2.2,F=389,p<0.001).

3.1.4. Oxidative stress index

The oxidative stress index was significantly affected by single stressors (contamination
and immune challenge alone) but not by multiple stressors (Fig. 37 and Table 13). The
oxidative stress index increased marginally and in a population dependent manner in
fish exposed to contamination (ANOVA, F = 2.38, p = 0.056) and significantly in
immune-challenged fish (ANOVA, estimate (sqrt) = 0.44 £ 0.97, F = 15, p=0.001).
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More particularly, contamination increased the level of oxidative damage
(ANOVA, estimates =0.16 + 0.03, F =24.9, p < 0.001) but had no significant effect on
the level of anti-oxidant defenses in fish plasma (ANOVA, estimates (sqrt) = 0.29 +
0.41, F = 047, p = 0.5). In addition, the effect of contamination differed among
populations (Fig. 37 and Table 13). Indeed, only the FARM population displayed a
significant increase of oxidative stress index through an increase of oxidative damage
(Farm-NC-PBS mean (sqrt): 1.46 + 0.12 vs Farm-C-PBS mean (sqrt): 1.94 + 0.23,
estimates (sqrt): 0.79 = 0.22, p = 0.002) (Fig. 38 B). The immune challenge also
increased the level of oxidative damage (ANOVA, estimates (log) = 0.15 + 0.03, F =
18.1, p < 0.001) but also decreased the level of anti-oxidant defenses in fish plasma
(ANOVA, estimates (sqrt) = -0.78 £ 0.37, F = 3.9, p = 0.05) and this effect was the
same whatever the population considered (Fig. 37 and Table 13).

3.1.5. Available energy in muscle

The amount of total available energy (sum of lipids, proteins and carbohydrates) in fish
muscle was not significantly affected by any stressor (Fig. 37 and Table 13). However,
fish exposed to contamination alone had a higher amount of carbohydrates in their
muscle (NC-PBS mean (log): 3.5 = 0.09 vs C-PBS mean (log): 3.74 £ 0.08, ANOVA,
estimates (log) = 0.27 £ 0.08, F = 12, p = 0.002) whatever the population considered.

3.2.  INDIVIDUAL-LEVEL

3.2.1. Condition index

The integrative condition index was not significantly affected by any stressor (Fig. 37
and Table 13). However, contamination decreased body mass compared to control fish,
but in a population-dependent manner (ANOVA, F=3.5, p=0.009). More specifically,
the FARM population was the only population displaying a higher body mass loss when
exposed to the experimental contamination compared to the control group (FARM-NC-
PBS mean (sqrt): -0.43 + 0.24 vs FARM-C-PBS mean (sqrt): -1.06 + 0.14, estimates
(sqrt): -0.14 + 0.04, p = 0.002) (Fig. 38 C).
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3.2.2. General activity

The general activity index was significantly affected by single and multiple stressors,
but behavioral responses depended on the population considered (contamination X
immune challenge x population interaction, Fig. 37 and Table 13). More particularly,
the contamination alone (C-PBS) did not affect general activity in the least
contaminated FARM and ARIMAS populations, but the experimental contamination
increased fish general activity in CELCAB and the most contaminated AUSEI and
RIOU populations compared to the control group (Fig. 39). The immune challenge
alone decreased general activity in all populations except CELCAB and AUSEI (Fig.
39).

The effects of multiple stressors (C-AMIX group) were very variable depending
on the population considered. There was no interactive effect of multiple stressors in
FARM fish due to a dominant effect of the immune challenge (Hedge's g = 0.53, CI [-
0.28; 1.34]) (Fig. 39). There was antagonistic interactions of multiple stressors in the
CELCAB and AUSEI populations (CELCAB: Hedge’s g = -5.23, CI [-7.18; -3.29];
AUSEI: Hedge’s g=-1.95, CI [-2.54; -1.37]) and a "mitigating synergism" in ARIMAS
(ARIMAS: Hedge’s g = 3.4, CI [2.35; 4.50]), both resulting in a non-significant
difference in general activity between fish exposed to multiple stressors compared to
control (i.e., inhibiting effect), which is considered as antagonistic effect (Fig. 39).
Finally, there was an additive effect of multiple stressors in the RIOU population
(Hedge's g=0.23 CI[-0.56; 1.02]). More specifically, both contamination and immune
challenge had opposite effects on general activity in RIOU fish, resulting in similar
swimming activity levels between the control (NC-PBS) and multiple stress (C-AMIX)
group in RIOU fish (Fig. 39).
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Figure 39. Mean (x SEM) general activity (first axis of PCA reflecting the time spent swimming, the
number of lines crossed and the number of visited areas) of fish exposed to control condition (white
bars, NC-PBS), contamination alone (orange bars, C-PBS), immune challenge alone (green bars,
NC-AMIX), or combined contamination and immune challenge (red bars, C-AMIX) among fish
populations. The fish populations were ranked according to the level of contamination recorded in
their sampling site (contamination gradient determined using the toxic unit, ranged from -0.9 (FARM)
to 1.3 (RIOU), Table 12). Different letters indicate significant differences between treatments within
each population according to contrast analyses. The type of interaction (additive, antagonistic,
synergistic) was tested following Lange et al. (2018) (see methods).

3.2.3. Foraging behavior

Foraging behavior index was not significantly affected by any treatment (Fig. 37 and
Table 13). However, additional analyses on each trait indicate that the latency to forage
increased in immune challenged fish (NC-PBS mean (log): 5.84 = 0.12 vs NC-AMIX
mean (log): 5.95 £ 0.15, ANOVA, estimates (log) = 0.35 £ 0.13, F = 6.4, p = 0.01)
whatever the population considered. Similarly, the number of food items ingested by
fish marginally decreased with the immune challenge (NC-PBS mean (log): 1.02+0.10
vs NC-AMIX mean (log): 0.82 £ 0.09, ANOVA, estimates (log) =-0.19 + 0.09, F =
3.9, p=0.054).
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3.2.4. Sociability behavior

Fish sociability index was affected by the immune challenge alone, but this effect varied
among populations (ANOVA, F = 8.3, p < 0.001) (Fig. 37 and Table 13). More
particularly, posthoc analyses show that sociability decreased in AMIX-injected fish
from CELCAB (PCA axis 3, CELCAB-NC-PBS mean: 0.25 £ 0.15 vs CELCAB-NC-
AMIX mean: -1.11 + 0.54, estimates = -1.58 £+ 0.34, p < 0.001) while it increased for
fish from RIOU (PCA axis 3, RIOU-NC-PBS mean: -0.52 £ 0.36 vs RIOU-NC-AMIX
mean: 0.32 + 0.13, estimates = 0.87 + 0.31, p <0.01). Sociability was not significantly

affected by any stressor in other populations.

3.2.5. Survival

Fish survival was significantly affected by the immune challenge alone but not by the
contamination nor multiple stressors (Fig. 37 and Table 13). Indeed, AMIX-injected
fish had a lower survival compared to control fish whatever the contamination treatment
and whatever the population considered (NC-PBS: 81.1%, C-PBS: 85.0%, NC-AMIX:
69.5%, C-AMIX: 71.3%; ANOVA, estimates = -1.47 + 0.32, > =21.4, p <0.001).

4. Discussion

In this study, we tested the effects of multiple stressors (i.e., metal contamination and
immune challenge) on gudgeon health from cells to the whole organism in different
populations having evolved along a gradient of metal contamination. Results show that
each single stressors affected different key physiological and behavioral traits and that
combined stressors had limited interactive effects excepted on behavior. In addition,
there was a high interpopulation variability of physiological and behavioral responses

to stressors (Table 14).
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Table 14. Summary of the main results. Interactive effects of multiple stressors were observed at the individual level only. Populations responses differed depending on the

trait considered.

. . Population .
Trait Variable Treatment effect variability Conclusion
Bioaccumulation = Cd bioaccumulation Contamination Yes Contamination increased Cd bioaccumulation but only in the least
contaminated FARM and ARIMAS populations
: . L Contamination alone increased N/L immune ratio whatever the
N/L immune ratio Contamination No .
population
Immunity
Local immune Immune challenge increased local immune response whatever the
Immune challenge No .
response population
I S Both contamination and immune challenge increased oxidative
o Oxidative stress Contamination & . ! : :
Oxidative stress : . Yes stress but in an independent manner, especially in the least
index immune challenge . :
contaminated FARM population
Available energy There was no effect of any treatment on the total available energy
X No effect No .
in muscle whatever the population
Energy reserves
Condition index Contamination Yes Contamination decreased body mass in fish, especially in the
FARM population
Contamination : Contamination and immune challenge had complex interactive
General activity Immune challen .e Yes effects on activity depending on the population (FARM & RIOU :
9 no interaction ARIMAS, CELCAB & AUSEI: antagonism)
Behavior , The immune challenge alone increased the latency to forage
Foraging Immune challenge No .
whatever the population
Sociabilit Immune challenge Yes The immune challenge affected fish sociability depending on the
y 9 population (decrease in CELCAB, increase in RIOU)
. . The immune challenge decreased fish survival whatever the
Fitness Survival Immune challenge No

population
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4.1.  SINGLE STRESSOR EFFECTS

The theoretical framework of metabolic strategies predicts that organisms react to a
moderate or single stressor by setting up a "compensation strategy" characterized by
increased investment in physiological defenses (immunity and antioxidant defense) at
the expense of depletion of energy reserves and/or decrease in routine behaviors
(Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013; Sokolova et al., 2012). Our results do not show
direct energetic costs of stressors but show significant physiological and behavioral

changes, although some responses varied according to the population.

First, fish exposed to single stressors had increased immune defenses. Indeed,
the experimental contamination alone increased the N/L immune ratio in all
populations, as well as the bioaccumulation of Cd in the muscle of some populations.
This suggests that the experimental contamination triggered an inflammatory response
involving the recruitment of neutrophils due to the accumulation of toxic metals as
shown in previous experimental studies (e.g., Aliko et al., 2018; Dautremepuits et al.,
2004; Jolly et al., 2014; Xu et al., 2018) and in a previous field study in the same species
(see Chapter 3: direct and indirect effects of stressors on gudgeon health). Similarly,
the immune challenge alone triggered a significant local inflammatory response (i.e.,
skin swelling) reflecting a local infiltration of immune cells at the site of injection
(Ardia and Clotfelter, 2006). However, no effect was detected on the N/L immune ratio,
maybe because we missed the peak of immune cell recruitment at 7 days (Afonso et al.,
1998; von Gersdorff Jorgensen, 2016). These results suggest that the exposure to a
single stressor (i.e., experimental contamination or immune challenge alone) had an
immunostimulatory effect and elicited a significant inflammatory response. This is
likely to incur significant costs since inflammation is one of the most costly
physiological defense (Bonneaud et al., 2003; Lochmiller and Deerenberg, 2000;
Sheldon and Verhulst, 1996) in terms of oxidative stress production (Costantini and
Dell’Omo, 2006; Costantini and Meller, 2009) and/or on energy reserves depletion
(Bonneaud et al., 2003; Lochmiller and Deerenberg, 2000).

Accordingly, the fish exposed to both single stressors displayed a significant

increase in oxidative stress index, mainly due to increased oxidative damage, which
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was consistent with previous studies (Costantini and Meller, 2009; Fatima et al., 2000;
Le Guernic et al., 2016). We also found that antioxidant defenses decreased in immune-
challenged fish, suggesting that the immune challenge can trigger oxidative stress, with
potential detrimental effects on fitness. Further studies are now needed to measure
specifically other enzymatic antioxidant components (e.g., Catalase, Super-Oxide
Dismutase), but our results suggest that exposure to single stressors incur a significant

oxidative cost with potential consequences for fish fitness.

According to the “compensation strategy”, we expected depletion of energy
reserves due to increased investment in physiological defenses. However, results were
quite different depending on the stress considered. Indeed, the immune challenge alone
had no effects on energy reserves and condition indices, suggesting limited energetic
costs. In contrast, contamination alone caused a decrease in body mass, although only
in FARM fish, without depleting available energy in muscle but instead increased
carbohydrates. This might be explained by an increase in gluconeogenesis and/or
glucose mobilization towards muscle to support locomotion under stressful conditions,
as suggested in previous studies (Philp et al., 2005; Pretto et al., 2014; Weber et al.,
2016).

Under a "compensation strategy", we also expected a decrease in routine
behaviors to save energy for physiological defenses. Accordingly, the immune
challenge decreased fish swimming activity and sociability, although in a population
dependant manner, which could enable fish to save energy for immunity (i.e., "sickness
behavior"; Adelman and Martin, 2009; Dantzer, 2004; Johnson, 2002). In contrast,
contamination had the opposite effect and increased fish swimming activity, at least in
some populations (i.e., CELCAB, AUSEI, RIOU). This increase in swimming activity
under experimental contamination could be due to neurotoxic effects (Jacquin et al.,
2020) but could also be linked to the increase in carbohydrates content in fish muscle
and probably to cortisol secretions, as suggested in previous studies (Brun et al., 2019).
Increased swimming activity could potentially have an adaptive value by increasing
food acquisition in the wild, potentially compensating for the costs of detoxification,

but this hypothesis remains to be tested.
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Overall, our results show an increased investment in immune and antioxidant
defenses with limited costs, which differ among the studied traits and the stress
considered (i.e., body mass for contamination, swimming activity for immune
challenge alone). This brings only partial support for the “compensation strategy”
hypothesis. In addition, fish exposed to the immune challenge had decreased survival,
suggesting that stress-induced physiological changes had significant fitness costs
despite potential compensation. Also, body mass changes related to contamination
depended on fish populations and fish involved in all experimental treatments,
including the control group, lost weight during the experiment, suggesting that captivity
itself might be significantly stressful for fish (Calisi and Bentley, 2009). Further in-situ
approaches within rivers would be useful to investigate the costs of stressors in a

realistic context.

4.2.  MULTIPLE STRESSORS EFFECTS

Under multiple stressors exposure, the "conservation strategy" hypothesis predicts that
the energy demand for physiological defenses would be too high, resulting in a
metabolic depression. This "conservation strategy" is generally characterized by limited
investment in immune and antioxidant defenses and few or no changes in energy
reserves and behaviors, resulting in interactive antagonistic (i.e., inhibiting) effects of
multiple stressors (Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013; Sokolova et al., 2012).
However, contrary to these predictions, combined metal contamination and immune
challenge had few interactive effects excepted on behavior, but behavioral responses to

multiple stressors were dependent on the population considered.

More particularly, we did not find any significant interactive effect of multiple
stressors on immune and antioxidant defenses. For instance, local (i.e., skin swelling)
and circulating (i.e., N/L immune ratio in fish blood) immune responses were not
affected by multiple stressors, likely because both stressors affected different immune
traits. Further studies focusing on other components, such as the phagocytic capacity
and the oxidative burst activity, would be necessary to decipher the underpinning
immune effects of multiple stressors (Jolly et al., 2014; Le Guernic et al., 2016). In

addition, multiple stressors had no interactive effects on oxidative stress, although
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changes in other antioxidants molecules that were not measured in our study are still
possible (Lushchak, 2011). Whatever the underlying mechanisms, we found no
interactive effects of multiple stressors on fish physiological traits, suggesting that the
metabolic capacity of fish is not overwhelmed by multiple stressors and/or that the

selected traits were not integrative enough to uncover interactive effects.

We also expected antagonistic (i.e., inhibiting) effects on energy reserves and/or
behavior. We found no effect of multiple stressors on energy reserves nor condition
indices, but the exposure to combined contamination and immune challenge inhibited
the behavioral plasticity of fish. Indeed, we found no difference in swimming activity
between groups exposed to multiple stressors and control groups due to inhibiting
effects (i.e., "mitigating synergism" for ARIMAS, antagonism for CELCAB and
AUSETI) or opposite additive effects of combined stressors (i.e., RIOU). In other words,
in most populations, the immune challenge inhibited the effects of contamination on
fish behavior resulting in lower behavioral responses to multiple stressors compared to
single stressors. This result highlights the need to consider parasitism and other
stressors in behavioral-based ecotoxicological tests to avoid misinterpretation. In
addition, it suggests that labile traits such as behaviors may be particularly sensitive to
multiple stressors, with potential implications for fish fitness by altering reproduction
or ability to escape predators in the wild (Scott, 2003; Wingfield, 2003; Wong and
Candolin, 2015).

Overall, only few results support the hypothesis that fish would follow a
"conservation strategy’” when exposed to multiple stressors. Indeed, only behavior was
affected by multiple stressors, and effects had no consequences on physiology or
survival, suggesting that multiple stressors are not more deleterious than single stressors
for fish fitness, although we only tested short term responses under controlled
laboratory conditions. Results also underscore that fish responses strongly depend on
stressors type and the origin of the population considered. Studies investigating fish
metabolism and the long-term fitness consequences of multiple stressors in a more
realistic context, such as cross transplantation in the field, are now needed to better

understand the effects of multiple stressors in the wild.
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4.3. POPULATION VARIABILITY OF RESPONSES TO STRESSORS

There was high variability of response to single and multiple stressors among
populations, underlining the need to take into account intraspecific variability to better
predict the effects of environmental stressors on aquatic wildlife, especially in
ecotoxicological tests. First, the bioaccumulation of Cd was significant only in fish from
the least contaminated sites (i.e. FARM and ARIMAS). One potential explanation is
that populations from contaminated sites already had high levels of metals in muscle
due to previous pollution exposure in their natural environment (Faucher et al., 2008;
Goto and Wallace, 2010; Klaassen et al., 1999). Accordingly, fish from the most
contaminated site (i.e. RIOU) displayed a higher basal level of Cd in their muscle than
other populations. Other organs such as liver and kidney were used for another study
and could not be analyzed here. Although fish muscle is not the first recipient of metal
accumulation (Bervoets et al., 2009; Creti et al., 2010; Rajotte and Couture, 2002), our
results indicate that the experimental contamination led to significant bioaccumulation
of Cd (but not Zn and Cu) in muscles. This suggests that Cd could reach a much higher
concentration in target organs such as liver and kidney and explain the observed

responses, especially in FARM fish.

Second, oxidative stress increased and body mass decreased significantly in the
least contaminated FARM population in response to contamination, but not in other
populations. This suggests that fish from the least contaminated FARM site may be
more sensitive to metal contamination than other populations, which is consistent with
recent findings in several fish species (M. Oziolor et al., 2016; Oziolor et al., 2014;
Reid et al., 2016).

Third, we found a strong variability in fish behavioral responses to stressors,
especially on fish swimming activity. In our study, the experimental contamination
alone had no effects on the two least contaminated populations (FARM and ARIMAS)
but increased other populations' swimming activity (CELCAB, AUSEI, RIOU). This
suggests that contamination could induce plastic hyperactivity in fish from the most
contaminated sites (Ellgaard et al., 1978; Steele, 1983), maybe because of neurotoxic

or endocrine-disrupting effects (Drummond and Russom, 1990; Renick et al., 2016;
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Weis et al., 2001) and/or energy reallocations under stressful conditions, which could
increase food acquisition (Pyke et al., 1977). Nevertheless, anthropogenic activities and
other factors not accounted here could also explain these behavioral differences (e.g.,
domestication in the FARM population: Johnsson et al., 2014, predator
presence/absence in some populations: Bell et al., 2010). Further studies on a higher
number of replicate populations are hence necessary to specifically disentangle the
environmental factors explaining these interpopulation differences. Whatever the
determinants of these interpopulation differences, our results underscore the need to
consider the variability of behavioral responses among wild populations within the

emerging field of behavioral ecotoxicology (Jacquin et al., 2020).

To sum up, our results are in accordance with previous studies showing that
different fish populations could differ in their sensitivity to stressors depending on their
history of contamination in the wild (e.g., Bélanger-Deschénes et al., 2013; Bourret et
al., 2008; Hamilton et al., 2017; Oziolor et al., 2014; Reid et al., 2016). Differences in
genetic and plastic-based ability of detoxification, physiological, and behavioral
adjustments could enable fish to better mitigate the effects of contaminants depending
on past selection in stressful environments. Further analyses comparing the genetic
structure of FO fish and experiments on F1 and F2 generations would be necessary to
investigate the potential genetic basis explaining this interpopulation variability.
Whatever the underpinning mechanisms, this variability of responses among fish
populations could lead to misinterpretation of contaminants' threats since ecological
risk assessment i1s generally derived from ecotoxicity tests performed on a single
laboratory raised population (Brady et al., 2017). Hence, our study suggests that
ecotoxicology should take into account the evolutionary history of populations to better
predict the effects of environmental stressors in an evolutionary ecotoxicology

framework (M. Oziolor et al., 2016).
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Supporting materials

Table S5. Mean contribution of each trace metal elements measured in water samples to compute the
gradient of toxic risk (Toxic Unit: TU) for fish between 2012 and 2016. Cd, Cu and Zn reached a mean
contribution higher than 5%.

Study sites [,ag]r?c?sfo TU Al As Cd Cr Co Cu Ni Pb Zn
GIVAB 0.096 -1.0 NA 0.138 41.517 0.027 0.095 9.841 0.395 9.436  38.551
GARMAR 0.125 -0.9 3.773  0.121  32.067 0.022 0.09 6.295 0.359 8.6 48.673
VOLPLA 0.125 -0.9 NA 0.088 32.09 0.024 NA 7.25 0.419 8.898  51.23
CELFIG 0.133 -0.9 8.005 0.24  37.467 0.008 0.015 5.107 0.131 1.499 47.529
FARM 0.120 -09 -2118 7572 0.067 8.311 0.004 0.022 12.621  0.075 0.680
ARIMAS 0.138 -0.9 NA 0.077  36.16 0.02 NA 7.982 0.376 8.481  46.904
CELCAB 0.146 -0.8 3.016  0.189 34.146 0.014 0.016  5.008 0.156 1552 55.902
GARCAZ 0.148 -0.8 3.182  0.093 33.812 0.019 0.076 7.113 0.308 7.193  48.206
GARPOR 0.153 -0.8 2572 0.113 32781 0.018 0.091 6.896 0.474 6.854  50.202
CAUSAL 0.206 -0.7 NA 0.057 48.625 0.014 NA 5.511 0.13 6.277  39.386
SAVGRE 0.251 -0.6 NA 0.066 19.921 0.01 0.035  3.896 0.134 3.767 72171
VENSAL 0.279 -0.6 1.687 0.168 21.504 0.009 0.063 3.611 0.12 3.258  69.58
GARBLA 0.338 -0.5 NA 0435 41.39  0.007 NA 25.359 0.708 0.215 31.887
SAUPOR 0.46 -0.3 1.382  0.031 8.702 0.006 0.038 2.014 0.07 1.978 85.779
AUSEI 0.531 -0.3 2648 0.053 9.418 0.005 0.055 9.027 0.071 1.901 76.822
GARBOU 0.566 -0.2 0.946  0.027 49.487 0.005 0.027 2.252 0.064 2249 44943
RIOU 22.176 1.3 0.034  0.001 59.298 0 0.001 0.086 0.024 0.068 40.488

Mean

contribution to - - 2724 0119 33.649 0.013 0.05 6.703 0.246 4514 53.016

the TU (%)
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Table S6. Detailed sample size (populations pooled) for each measured trait among the four experimental
treatments. Sample size varies across traits and experimental treatments due to differential survival rates
among treatments and populations and difficulties in collecting blood or tissue on some small individuals.

Experimental treatment and sample sizes

. Control Contamination alone Immune challenge alone Multiple stressors
Measured trait (NC-PBS) (C-PBS) (NC-AMIX) (C-AMIX)
Metal bioaccumulation 70 77 72 82
in muscle
N/L immune ratio 61 74 61 77
Local immune 77 05 89 101
response
Anti-oxidant capacity
(OXY test) 47 59 46 42
Oxidative damage
(DROM test) 57 64 58 58
Available energy in 68 79 70 85
muscle
Condition index 72 85 73 81
General activity index 75 91 80 93
Foraging index 75 91 80 93
Sociability index 75 91 80 93
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Figure S5. PCA of condition indices of fish exposed to multiple stressors (each triangle represents an
individual). Graphical representation shows the Contamination and immune challenge treatment groups
(populations are pooled). Coloured triangles represent individuals exposed to treatments (control, grey
triangles: NC-PBS; contamination alone, orange triangles: C-PBS; immune challenge alone, green
triangles: NC-AMIX; combined stressors, red triangles: C-AMIX). The first axis explains 51.5% of the
variance in the dataset and was retained as condition index for further analyses.
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Figure S6. PCA of behavioural traits of fish exposed to multiple stressors (each triangle represents an
individual). Graphical representation shows the Contamination and immune challenge treatment groups
(populations are pooled). Coloured triangles represent individuals exposed to treatments (control, grey
triangles: NC-PBS; contamination alone, orange triangles: C-PBS; immune challenge alone, green
triangles: NC-AMIX; combined stressors, red triangles: C-AMIX). The first and the second axes explain
41% and 20.6% of the variance in the dataset respectively. These two axes were retained as general
activity and foraging indices for further analyses
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Figure S7. PCA of behavioural traits of fish exposed to multiple stressors (each triangle represents an
individual). This PCA is made from the same data than Figure S6, thus graphical representation shows
the Contamination and immune challenge treatment groups (populations are pooled). Coloured triangles
represent individuals exposed to treatments (control, grey triangles: NC-PBS,; contamination alone,
orange triangles: C-PBS; immune challenge alone, green triangles: NC-AMIX; combined stressors, red
triangles: C-AMIX). Here, the first and the third axes explain 41% and 16.7% of the variance in the dataset
respectively. These two axes were retained as general activity and sociability indices for further analyses.
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Les vertébrés aquatiques, en particulier les poissons, sont parmi les organismes les plus
affectés par les stress multiples engendrés par les changements globaux (e.g.
augmentation des températures de 1’eau, contamination des milieux, propagation de
pathogenes) (Dudgeon et al., 2006; Reid et al., 2019). Dans les hydro-systémes d’eau
douce, les facteurs de stress n’agissent que rarement de maniére isolée (Crain et al.,
2008; Folt et al., 1999). 1l a d’ailleurs été récemment démontré que 1’occurrence des
interactions entre facteurs de stress sur les poissons peuplant les rivieres européennes
atteignait 42%. Parmi ces 42%, environ 60% des réponses aux stress multiples sont
représentées par des interactions antagonistes ou synergiques (Fig. 40; Schinegger et
al., 2016). Ainsi, 'une des préoccupations actuelles majeure est d’améliorer les
connaissances des effets combinés des stress sur D'intégrité et 1’état de santé des
organismes aquatiques afin d’améliorer les actions de conservation des populations

(Coté et al., 2016; Schinegger et al., 2016; Teichert et al., 2016).

Figure 40. Occurrence des effets interactifs observés chez des poissons échantillonnés sur plus de
3100 cours d’eau européens. Les cours d’eau ou les poissons sont impactés par les stress multiples
sont majoritaires (42%). Parmi ces effets multiples, plus de 60% sont attribué a des effets synergiques
ou antagonistes. Adapté de Schinegger et al. 2016.

Parmi les combinaisons de facteurs de stress recensés dans les hydro-systémes d’eau
douce, I’interaction entre la température de I’eau et la contamination du milieu est dé¢ja
bien étudiée dans la littérature (e.g. Gandar et al., 2016; Jacquin et al., 2019; Noyes et
al., 2009). En revanche, les parasites (et les challenges immunitaires associé€s) sont

rarement pris en compte dans les études existantes.
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En conséquence, les interactions entre parasitisme et température de 1’eau, et
entre parasitisme et contamination du milieu sont encore trés peu connues. Ce travail
de recherche de doctorat a donc eu pour objectif de répondre a deux questions

majeures :

I.A) quels sont les effets de la combinaison de facteurs de stress abiotique
(i.e. augmentation de la température de I’eau ou contamination de I’eau) et

biotique (i.e. parasitisme) sur I’état de santé de poissons d’eau douce ?

et I.B) quels traits et a quelle(s) échelle(s) d’organisation biologique les

effets de ces facteurs de stress sont-ils observables ?

Ces questions sont principalement abordées dans les chapitres 3, 5, et 6. Le
chapitre 4, quant a lui, vise a évaluer le colt de la réponse a un challenge immunitaire
déclenché par un mélange d’antigéne. Cette étape de mise au point a permis de valider
’utilisation de ce mélange d’antigéne en vue de mimer une attaque parasitaire dans le

cadre des expérimentations menées dans les chapitres suivants.

De plus, il apparait que 1’histoire évolutive des populations peut influencer la
réponse des individus face a un stress (e.g. Fangue, 2006; Schulte, 2014; Whitehead et
al.,2017). Il est donc indispensable de tenir compte de cette variabilité entre populations
en vue d’améliorer les prédictions en matiere d’effet des stress multiples sur des
populations naturelles. Ainsi cela souléve deux nouvelles questions : II.A) I’origine
(i.e. Pexposition passée a un facteur de stress chronique) modifie-t-elle la réponse
des populations face aux stress multiples ? Et I1.B) cette variabilité résulte-t-elle
de processus d’adaptation locale ? Ces questions sont principalement abordées dans

les chapitres 5 et 6.

Cette discussion générale vise a synthétiser I’ensemble des résultats et éléments
de discussion des différents chapitres afin d’en tirer des conclusions générales et des
perspectives de recherche. L’ensemble de ces résultats a par ailleurs été synthétisés dans
la Table 15. De plus, les résultats préliminaires d’une expérience de translocation
réciproque entre rivieres contaminées et peu contaminées seront intégrés dans cette
discussion générale pour aborder la question II.B concernant I’adaptation locale des

populations.
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1.Stress simples

1.1 EFFETS D'UNE AUGMENTATION DE TEMPERATURE

Tout d’abord ces chapitres de theése ont permis de dégager des résultats intéressants sur
les effets des stress simples (Table 15). Au cours des derni¢res décennies les
températures des eaux de surfaces ont augmenté, et les projections pour les années a
venir montrent que cette tendance risque de s’intensifier (chapitre 1). La température
est un facteur déterminant pour les organismes ectothermes dont font partie les
poissons. En effet, les réactions métaboliques et les réponses physiologiques des
poissons sont fortement influencées par la température du milieu (Fry, 1947; Portner,
2010; Portner and Farrell, 2008). Cette partie a pour objectif de discuter des effets d’une
augmentation de température réaliste (i.e. en accord avec les projections climatiques
des prochaines décennies) sur la physiologie (i.e. immunité, réserves énergétiques,
stress oxydant) et les réponses des poissons d’eau douce a 1’échelle individuelle (i.e.

condition, comportement, survie).

Lors de I’étude insitu (chapitre 3), nous avons compar¢ 1’état de santé de 16
populations de goujons occitans (Gobio occitaniae) vivant le long d’un gradient de
températures (i.e. min/max de la moyenne des températures relevées en été :
14°C/21°C; min/max de la moyenne de températures relevées en hiver : 6°C/11°C)
(chapitre 3). Les principaux résultats indiquent que le gradient de température mesuré
sur le terrain n’est pas i€ aux réponses physiologiques mesurées dans notre étude (i.e.
immunité, réserves énergétiques et 1ésions aux organes) (Table 15). Cependant, la
condition globale (i.e. indice de Fulton : relation masse/taille®) ainsi que la croissance
(durant la premiere année de vie) des poissons augmentent significativement le long du

gradient croissant de température.
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Table 15. Synthése de principaux résultats obtenus. La colonne « field » correspond a I'étude transversale de terrain réalisée sur 16 populations de goujons occitans le long
de 3 gradients de stress : pression parasitaire (i.e. prévalence moyenne de gyrodactyles), températures de I'eau (i.e. axe d’ACP des températures moyennes), contamination
par des ETMs (i.e. Toxic Unit dans I'eau). La colonne « experiment » correspond aux expériences menées en laboratoire : challenge immunitaire (injection d’antigenes PHA
et LPS) et/ou a une augmentation de température (i.e. 17° vs 24°), et/ou a une contamination aux métaux (i.e. Cd, Cu, Zn a des concentrations rencontrées dans le site le
plus contaminé RIOU). Les résultats préliminaires de I'approche expérimentale insitu (i.e. translocation réciproque) sont intégrés. Les symboles bleus « + » et « - » indiquent

respectivement des relations significatives positives et négatives. L’étoile rouge témoigne de la variabilité entre populations. NS indique une relation non significative. Les
tirets indiquent 'absence de données (NA)
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Ainsi, les réponses au gradient de température étaient uniquement mesurables a
I’échelle individuelle, et aucun effet négatif de la température n’a été détecté. Alors que
I’augmentation des températures est connue pour entrainer une augmentation de
I’activité métabolique et par conséquent celle de la demande énergétique chez les
poissons, provoquant a terme, une réduction de la condition des individus (Claireaux
and Lagardere, 1999; Gandar et al., 2017b; Gillooly et al., 2001), nos résultats suggerent
au contraire une augmentation de la condition des poissons le long du gradient de

température. Plusieurs explications sont possibles.

Il est possible que via la sélection naturelle les goujons présentant une mauvaise
condition corporelle ou une croissance trop lente, aient ¢t€ contre sélectionnés et que
nous ne soyons pas parvenus a €chantillonner ces individus. Il est également possible
que la température ait modifié le comportement des poissons (i.e. augmentation de
I’activité de nage et de la recherche de nourriture notamment) (Burel et al., 1996;
Colchen et al., 2016; Scott et al., 2017), ce qui peut permettre aux poissons de pallier
I’augmentation de la demande énergétique par un plus grand apport de nourriture. Cette
hypothése semble cohérente avec les résultats d’études antérieures. Par exemple, il a
été, démontré que la masse moyenne ainsi que la croissance des truites (Salmo trutta)
augmentait avec la température, en lien avec des modifications d’habitudes alimentaires
(O’Gorman et al., 2012; O’Gorman et al., 2016; Woodward et al., 2010). Il a d’ailleurs
récemment été proposé que la plasticité des comportements alimentaires pouvaient
participer de maniére significative au maintien des populations face aux modifications
climatiques (Evans and Moustakas, 2018). Il est donc probable que sous 1’effet d’un
stress thermique modéré, les goujons soient capable d’augmenter leur activité
locomotrice et leur taux d’alimentation, permettant ainsi de palier a ’augmentation de
la demande énergétique, comme montré¢ précédemment chez le 1’Achigan a grande

bouche (Micropterus salmoides) (Johnston and Dunn, 1987).

Les résultats présentés dans le chapitre 5 corroborent partiellement cette
hypothése. Dans cette expérience en laboratoire, nous avons testé I’effet d’une
augmentation réaliste des températures (i.e. +7°C, 17°C vs 24°C) (IPCC, 2014) pendant
7 jours sur les réponses de poissons provenant de nos sites expérimentaux, au travers
différents niveaux d’organisation. Au cours de 1’exposition, la quantité de ressources

alimentaires distribuée aux poissons se limitait a 1% de la biomasse des individus par
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jour (selon les recommandations de Flammarion et al., 1998). Contrairement a ce qui a
¢été observe sur le terrain, les individus exposés au traitement de température « chaud »
(i.e. 24°C) présentent une réduction de leur condition globale (i.e. traits intégrant la
perte de masse ainsi que la masse relative des organes génitaux et hépatiques) comparé
aux individus exposés au traitement de température « froid » (i.e. 17°C) (Table 15).
Cependant, les résultats indiquent aussi une augmentation de I’activité de nage, de
I’exploration ainsi que de la recherche de nourriture dans le traitement « chaud ». La
température de 1’eau a donc bien provoqué les ajustements comportementaux
attendus, mais ces derniers ne permettent pas de compenser la demande énergétique
induite par I’augmentation des températures de 1’eau, sans doute en raison de la quantité

réduite de nourriture distribuée.

Ces résultats suggerent que les poissons exposés a une hausse de température de
I’eau seule mettent en place une stratégie métabolique de compensation (Petitjean et
al., 2019; Sokolova, 2013) qui se traduit par une perte de masse (i.e. réallocation
d’¢énergie) au profit du maintien d’autres fonctions probablement li¢es a 1’activité
métabolique mais aussi, contrairement aux prédictions de la stratégie de compensation,
au maintien voire a 1’augmentation de ’activité locomotrice. Cependant des études
complémentaires utilisant des manipulations de la quantité de nourriture et des mesures

métaboliques plus précises seraient nécessaires afin de confirmer cette hypothése.

Dans cette expérience, la différence de températures choisie (i.e. +7°C, 17°C vs
24°C) ¢était comprise dans I’intervalle de tolérance thermique de I’espece (i.e. borne
haute : 27-29°C) (Tissot and Souchon, 2010). Nos résultats suggerent que dans ces
conditions, la température augmenterait les besoins énergétiques des individus, mais
que ces effets pourraient €tre en partie compensés via la mise en place de stratégies
comportementales. Dans ce cas, les effets négatifs de la température peuvent étre dus
a la réduction de la disponibilité en oxygene liée a I’augmentation de la température de
I’eau (« oxygen- and capacity-limited thermal tolerance », Portner, 2010), qui limite la

capacité des poissons a assimiler 1’oxygene et donc leurs tolérance au stress

thermique.

De plus, dans les hydro-systémes, la productivité secondaire est susceptible

d’augmenter avec les températures (Benke, 1998; Reynolds and Benke, 2005)
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favorisant ainsi la disponibilité en ressources du milieu. Il est donc possible que les
sites les plus chauds soient aussi les plus productifs, avec une plus grande abondance et
diversit¢ de proies. Dans ces conditions, des modifications concomitantes du
comportement et du régime alimentaire des poissons pourraient permettre de
compenser les coilits métaboliques lié¢s a une augmentation des températures comprise

dans ’intervalle de tolérance thermique de 1’espéce.

En résumé, dans notre étude, les traits les plus affectés par ’augmentation
de la température de I’eau sont le métabolisme énergétique et le comportement.
Dans les hydro-systemes d’eau douce, il est possible que la mise en place d’une
stratégie métabolique de compensation permette a certaines populations de
poissons d’ajuster leur acquisition d’énergie (i.e. ajustement comportementaux et
métabolique) pour répondre au stress thermique en cas de stress thermique simple
et modéré (Fig. 41). Cependant, afin de tester cette hypothése il serait nécessaire de
réaliser des expérimentations complémentaires en mésocosme, qui tiendraient compte
des effets de I’augmentation de température a la fois sur les communautés de proies (en

termes de richesse et d’abondance) ainsi que sur le comportement et la physiologie des

poissons.

Figure 41. Schéma représentant les mécanismes potentiels en réponse a une augmentation de la
température. Ici, nos résultats suggerent que la température provoque des ajustements comportementaux,
permettant d’acquérir plus d’énergie dans le milieu naturel (via la nourriture) afin de compenser le demande
d’énergie croissante liée a I'exposition au stress thermique. L’étoile rouge indique la fonction pour laquelle
de la variabilité entre populations a été observées.
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1.2.  EFFETS DE L'EXPOSITION A DES ELEMENTS TRACE METALLIQUES

La contamination des eaux de surfaces par des contaminants organiques et
inorganiques est considérée comme 1’une des premicre cause de déclin des populations
de poissons d’eau douce (Dudgeon et al., 2006; Hamilton et al., 2017; Reid et al., 2019).
Les ¢léments trace métalliques (ETMs) en particulier, sont bien connus pour affecter la
physiologie (i.e. immunité, stress oxydant, métabolisme) (e.g. Qu et al., 2014;
Ransberry et al., 2015; Wu et al., 2007) ainsi que le comportement (e.g. Atchison et al.,
1987; Ellgaard et al., 1978; Scott and Sloman, 2004) et la survie des poissons. Cette
partie de la discussion générale a pour objectif de discuter des effets d’une exposition
environnementale réaliste a des ETMs sur les réponses des poissons d’eau douce au
travers plusieurs échelles d’organisation biologique : moléculaire, cellulaire, et

individuelle.

Dans un premier temps, nous avons comparé¢ les effets d’un gradient de
contamination en ETMs réparti le long de 16 sites dans le bassin versant de la Garonne
sur certaines réponses physiologiques (i.e. bioaccumulation des métaux, immunité,
réserves énergétique, 1ésions au foie) et individuel clés (i.e. indices de condition,
croissance) (chapitre 3). Dans le cadre de cette étude transversale, I’utilisation d’une
approche statistique via des mod¢les d'équations structurelles (i.e. Structural Equation
Modelling - SEM) a permis de tester des liens de causes a effets. Les principaux
résultats indiquent que ’accumulation d’ETMs est a I’origine de la stimulation de la
production de cellules immunitaires (i.e. neutrophiles) qui impliquent une
inflammation, potentiellement et partiellement a I’origine de lésions observées sur le
foie des poissons (Fig. 42, voie rouge). Ces résultats sont en accord avec la littérature
qui indique que I’exposition aux ETMs peut entrainer une stimulation de la réponse
immunitaire et accroitre la production de stress oxydant (Jolly et al., 2014; Preynat-
Seauve et al., 2003; Swindle and Metcalfe, 2007) qui peut, a son tour avoir des effets
déléteres sur les organes tels que le foie (Don Xavier et al., 2019; Jaeschke et al., 2002;

Sasaki et al., 2002).
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Figure 42. Cascade de réponses physiologiques induite chez les goujons occitans échantillonnés le long
d'un gradient de contamination aux ETMs. La cascade représentée ici correspond a une sous partie
simplifiée d’'un modele statistique (SEM) plus complexe détaillé dans le chapitre 3. Dans ce schéma, tous
les liens représentés (fleches) sont positifs. La couleur rouge indique l’effet indirect du gradient de
contamination sur les Iésions au foie via le déclenchement d’une réponse inflammatoire chronique (reflété
par un recrutement de neutrophiles). La couleur grise correspond a la boucle de rétroaction supposée
entre 'accumulation croissante de lipides le long du gradient de contamination et la bioaccumulation des
éléments en trace métalliques.

De plus, les poissons issus des sites les plus contaminés présentent des
concentrations d’ETMs ainsi que des réserves énergétiques (i.e. lipides) plus
importantes dans leurs muscles. La concentration d’ETMs accumulés est alors d’autant
plus grande que les muscles contiennent de lipides. Autrement dit, le long du gradient
de contamination, les poissons présentent une augmentation de leurs réserves lipidiques
stockés dans les muscles, qui est liée a une accumulation plus importante d’ETMs dans

ces mémes muscles.

Ces résultats suggerent la mise en place d’une boucle de rétroaction positive.
La contamination du milieu semble augmenter la quantité de lipides dans les muscles,
et ces lipides pourraient amplifier I’accumulation des ETMs (Fig. 42, voie grise) dans
les tissus. Cette boucle de rétroaction positive en amont de la cascade de réponses
précédemment décrite (Fig. 42, voie rouge) pourrait alors participer a I’amplification
de P’inflammation et des lésions observées sur le foie, cependant les mécanismes sous-

jacents restent a tester.

Deux hypotheses sont susceptibles d’expliquer ce mécanisme. Les contaminants
pourraient mener a : i) la perturbation du métabolisme li¢e a la mobilisation des
réserves lipidiques (Bano and Hasan, 1989; Melvin et al., 2019). Et/ou ii) la
modification de la disponibilité en ressources, du comportement et des habitudes
alimentaires des poissons (Clements and Rees, 1997). En effet, les poissons pourraient

potentiellement augmenter leur activité¢ de nage et leur comportement de recherche de
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nourriture afin de couvrir les cotts induits par 1’exposition aux ETMs. Cependant, dans
le cas de I’exposition a des contaminants, 1’augmentation potentielle du nombre de
proies ingérées pourrait mener a une augmentation de I’exposition (i.e. transfert
trophique) qui pourrait, a son tour, expliquer partiellement le lien entre I’accumulation
de lipides et d’ETMs dans les sites les plus contaminés (Montiglio and Royauté, 2014).
Ainsi, I’exposition aux contaminants pourrait potentiellement mener a une boucle de
rétroaction positive en amplifiant la bioaccumulation des contaminants. Néanmoins,
a notre connaissance, aucune ¢tude empirique n’a testé 1’hypothese de cette boucle de

rétroaction.

L’exposition aux ETMs pourrait donc avoir un effet stimulant sur les activités
de nage et exploratoire des poissons, par exemple via des altérations du systéme
endocrinien et neurologique (Drummond and Russom, 1990; Scott and Sloman, 2004).
Dans notre étude en laboratoire, la contamination avait effectivement des effets sur
I’activité des poissons (chapitre 6), mais ces réponses étaient extrémement variables en
fonction de I’exposition (i.e. stress simple ou multiples) ainsi que des populations
considérées. Ces résultats sont en accord avec la littérature qui montre que les réponses
comportementales des poissons face a des contaminants sont trés variables, résultant
tantot en un syndrome d’hypo- ou d’hyperactivité (Atchison et al., 1987; Drummond

and Russom, 1990; Scott and Sloman, 2004).

Les résultats de I’expérience en laboratoire du chapitre 6 corroborent
partiellement les hypotheéses formulées dans I’étude de terrain imsitu. Dans cette
expérience, nous avons testé I’effet d’une exposition a un mélange de 3 ETMs (i.e. Cd,
Cu, Zn) représentatifs du milieu, pendant 14 jours sur les réponses de poissons
provenant du milieu naturel, et ce, au travers de différents niveaux d’organisation (i.e.
moléculaire, cellulaire, individuel). Au cours de 1I’exposition en laboratoire, la quantité
de ressources alimentaires distribuée aux poissons se limitait a 1% de la biomasse des
individus par jour (comme recommandé par Flammarion et al., 1998). Les principaux
résultats indiquent que la contamination en ETMs seule (i.e. stress simple) induit bien
une augmentation de la prolifération de cellules li¢es a la réponse inflammatoire (i.e.
neutrophiles) et la production de stress oxydant, en accord avec les résultats obtenus
sur le terrain insitu (Table 15). Cette production de stress oxydant peut étre attribuée en

partie a la réponse inflammatoire déclenchée par 1’exposition aux contaminants
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(Preynat-Seauve et al., 2003; Swindle and Metcalfe, 2007). Cependant, 1’utilisation
d’autres marqueurs de la réponse inflammatoire serait nécessaire afin de confirmer cette
hypothese (e.g. mesure de I’expression des genes liés aux facteurs de nécrose tumorale
— TNF, immunoglobuline — Ig, et interleukines — IL). En effet, la production de stress
oxydant peut aussi étre liée a 1’altération du fonctionnement des mitochondries
(Isaksson, 2015; Lushchak, 2011). Quels que soient les mécanismes impliqués et la
variabilité entre populations, cette augmentation de stress oxydant pourrait expliquer
les altérations du foie observées chez les poissons échantillonnés le long du gradient
de contamination insitu (chapitre 3) (Don Xavier et al., 2019; Jaeschke et al., 2002;
Sasaki et al., 2002).

Cependant, certains résultats de 1’expérience sont en contradiction avec les
résultats relevés insitu. Lors de I’exposition en conditions controlées, la contamination
expérimentale a un mélange de Cd, Cu et Zn n’a pas induit d’accumulation de lipides
chez les poissons expos¢€s, contrairement a ce qui a €té observé sur le terrain. De plus,
les poissons exposés au ETMs perdaient du poids, mais seulement dans certaines
populations. En accord avec cette derniere observation, de nombreuses études en
laboratoire indiquent plutdt une réduction du stockage des réserves énergétiques,
dont les lipides et une perte de masse en lien avec I’exposition a des ETMs (Garg et al.,
2009; Pi et al., 2016; Smolders et al., 2003). Ces différences pourraient étre dues a la
durée d’exposition en laboratoire relativement courte (14 jours). Par exemple, des
poissons chats (Tachysurus fulvidraco) exposés a du Zn affichent dans un premier
temps une réduction du taux de lipides stockés dans leur foie (96h) suivi d’une
augmentation a 1’issue des 8 semaines d’exposition (Zheng et al., 2013). De la méme
facon, des Gambusies (Gambusia holbrooki) prélevées dans une zone humide
contaminées aux ETMs, et donc exposées de manicére chronique, présentent une
quantité de réserves lipidiques plus importante que les poissons provenant d’un site de
référence (Melvin et al., 2019). Il apparait que la dynamique de stockage et de
mobilisation des réserves énergétiques dépend de la durée d’exposition, des
conditions du milieu et potentiellement du comportement des individus sous 1’effet de
I’exposition. Ceci pourrait expliquer les différences entre les résultats obtenus sur le
terrain et en laboratoire. D’autres études sont nécessaires pour mieux comprendre les

causes et les implications de ces modifications a long terme dans I’environnement.
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En résumé, les résultats montrent que 1’exposition a des concentrations
environnementales en ETMs sur le terrain et en laboratoire affecte principalement
les réponses physiologiques (i.e. la réponse immunitaire, la production de stress
oxydant, le métabolisme énergétique) ainsi que le comportement des poissons. Ces
effets étaient cependant peu visibles sur la condition des individus a I’échelle
individuelle (i.e. condition corporelle) ou bien étaient variables en fonction de la
population considérée (i.e. perte de masse seulement dans certaines populations).
Les conséquences de la contamination aux ETMs sont donc essentiellement
visibles a I’échelle cellulaire (i.e. recrutement de neutrophiles, stress oxydant,
lésions au foie). Face a une exposition a des concentrations en ETMs
environnementales, les résultats suggérent en partie que les poissons répondent en
suivant une stratégie de compensation (i.e. une augmentation de 1’acquisition
d’énergie via le comportement : augmentation de ’activité de nage, exploration,
recherche de nourriture) ou des mécanismes de réallocation d’énergie selon les

populations considérées (Fig. 43).

Figure 43. Mécanismes potentiels de réponse aux éléments trace métalliques (ETMs). Les réponses
étaient tres variables entre populations (étoiles rouges). Ainsi deux types de réponses ont été observées
en fonction des populations considérées : A) une réponse typique de la stratégie de compensation qui se
traduit par des mécanismes de réallocation énergétiques : réduction de linvestissement dans la
croissance somatique (i.e. perte de masse) en lien avec I'augmentation des colits liés a la maintenance
(i.e. défenses), représenté par la fleche grise. B) La mise en place d’ajustements comportementaux qui
pourraient permettre d’acquérir plus d’énergie dans le milieu naturel (via la nourriture), et d’augmenter le
pool d’énergie total pour permettre d’augmenter l'investissement énergétique dans la maintenance (i.e.
défenses), représenté par les fleches noires. Les deux cas de figures pourraient permettre de répondre a
la contamination de maniere adéquate (i.e. sans effets négatifs sur la survie). Cependant, des dommages
cellulaires ont été observés (i.e. lésions du foie).
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Cependant, I’implication de ces réponses sur la survie des organismes et leur fitness
reste a tester. En effet, la contamination seule induit peu d’effets sur la survie a court
terme en laboratoire, mais des dommages cellulaires ont ét¢ observés dans 1’étude
insitu. 11 est donc possible que des effets déléteres puissent étre observés sur la survie a

long terme, cependant cela n’a pu étre testé dans cette ¢tude.

Deux perspectives de recherche intéressantes seraient a approfondir, notamment
sur : 1) la boucle de rétroaction supposée entre acquisition de nourriture/énergie et
exposition aux contaminants (i.e. amplification) et ii) les effets des contaminants dans
le cadre d’une exposition conjointe a une infection par des parasites (i.c. stress
multiples). En effet, de nombreux contaminants, dont les ETMs, sont connus pour
perturber la réponse des individus aux parasites, en particulier aux challenges
immunitaires associés (Liirling and Scheffer, 2007; Ward et al., 2008). Nous allons tout
d’abord discuter de la réponse a un challenge immunitaire simple, avant de discuter des

effets combinés de ces stress.

1.3. EFFETS D’'UN CHALLENGE IMMUNITAIRE

Au cours des derniéres décennies, les changements globaux ont modifié 1’occurrence
de nouvelles infections par des pathogeénes entrainant une augmentation des épisodes
de mortalité associés (Altizer et al., 2013; Johnson and Paull, 2011). Les parasites
affectent de maniére significative la physiologie (i.e. immunité, stress oxydant,
métabolisme) (e.g. Johansen et al., 2006; Reyes-Becerril et al., 2011; Rodriguez et al.,
2008) ainsi que le comportement (Bonneaud et al., 2016; Kirsten et al., 2018b; Volkoff
and Peter, 2004) et la survie des poissons (e.g. Bakke et al., 2007; Krkosek et al., 2007;
Okamura et al., 2011). Cependant, les parasites et les challenges immunitaires qu’ils
induisent sont encore peu pris en compte en tant que facteurs de stress a part entiére.
Cette partie a pour but de discuter des effets d’un challenge immunitaire sur la
physiologie et les réponses des poissons d’eau douce a 1’échelle individuelle a partir

des résultats de nos différentes études.

Dans un premier temps, nous avons compare¢ les effets d’un gradient de pression
parasitaire (i.e. prévalence moyenne par population), ou plus particuliérement ceux

d’un vers monogene ectoparasite qui est le parasite le plus couramment observé chez le
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goujon : Gyrodactylus sp., entre 16 sites d’études (chapitre 3). Les principaux résultats
indiquent que les poissons vivant dans les sites les plus parasités présentent une
augmentation du nombre de neutrophiles et de monocytes dans leur sang (Table 15).
Ces deux types de cellules sont impliquées dans le déclenchement et la régulation de la

réponse inflammatoire (Ellis, 1977; Havixbeck and Barreda, 2015).

Ces résultats indiquent donc que la pression parasitaire du milieu stimule la réponse
immunitaire et provoque une inflammation chez le goujon. Ces processus sont
généralement coliteux en énergie (e.g. Bonneaud et al., 2003; Cabrera-Martinez et al.,
2018; Otalora-Ardila et al., 2016). Nous nous attendions donc a des répercussions
négatives sur la physiologie (i.e. réserves énergétiques) et les traits d’histoire de vie des
poissons (i.e. croissance, indice de condition, indice hépatosomatique). Cependant, les
résultats de notre étude de terrain n’indiquent pas d’effets négatifs de la pression de

parasitisme sur 1’état de santé des poissons.

Au contraire, les poissons exposés a une plus forte pression de parasitisme (i.c.
nombre de poissons infectés par site) et présentant une plus forte charge en parasite
(i.e. nombre moyen de parasites par poisson) présentent dans le méme temps un taux
de croissance plus élevé durant leur premicre année de vie (Table 15). Plusieurs
explications sont possibles. Nous pouvons supposer qu’un environnement qui favorise
la croissance des hotes peut dans le méme temps, participer a favoriser la transmission
et la dynamique de populations des parasites (Atalabi et al., 2018). Une autre
explication potentielle réside dans le fait que les individus dont la croissance est plus
rapide pourraient avoir plus de chances d’étre infectés. En effet, les gyrodactyles se
fixent préférentiellement aux poissons les plus grands et/ou en meilleure condition
(Tadiri et al., 2013). Il est aussi possible que la forte pression de parasitisme ait favorisé
la sélection d’individus ayant un mode de vie plus rapide, et donc un taux de croissance
plus élevé. En effet, lorsque le risque de mortalité est fort, un rythme de vie plus rapide
est souvent sélectionné (i.e. pace of life syndrome : ensemble de traits physiologique,
comportementaux et/d’histoire de vie corrélés) (Kortet et al., 2010). Cependant, cette
hypothese n’a été testée qu’en réponse a la pression de prédation (Bell and Sih, 2007;
Dingemanse et al., 2007; Reznick et al., 2001), et peu d’études se sont intéressées aux

effets du parasitisme sur la mise en place de ces rythmes de vie (Kortet et al., 2010).

PAGE |243



De plus nous nous attendions a un lien indirect entre pression parasitaire,
intensité de la réponse immunitaire (i.e. nombre de cellules immunitaires dans le sang
circulant) et la charge parasitaire. Cependant, dans notre étude, la charge parasitaire
n’était pas corrélée a la réponse immunitaire mesurée. D’autres traits pourraient malgré
tout étre impliqués dans 1’acquisition de tolérance/résistance aux pathogenes chez les
poissons, tels que la composition du mucus (Fast et al., 2002; Guardiola et al., 2014;
Ingram, 1980) et le comportement de I’hote (Barber et al., 2000; Klemme and
Karvonen, 2016) qui peuvent moduler la charge parasitaire. De plus, il est possible que
les poissons présentent des différences de tolérance au pathogéne, c’est-a-dire, a
charge parasitaire égale, différentes capacités a réduire les effets déléteres des parasites

(Best et al., 2014; Raberg, 2014).

Dans notre étude, les poissons des sites a forte prévalence moyenne présentent
¢galement une charge parasitaire relativement forte, mais conservent une bonne
croissance ce qui soutient I’hypothese de la mise en place de mécanismes de tolérance.
Cependant d’autres investigations en conditions controlées sont nécessaires afin de

confirmer cette hypothese.

Dans le cadre de I’étude insitu (chapitre 3), aucun lien entre charge parasitaire,
stress oxydant et réserves énergétiques n’a été observé. Au contraire, dans les
expériences en laboratoire (chapitre 4, 5 et 6), le déclenchement de la réponse
immunitaire induisait une augmentation de la production de stress oxydant, une
réduction du stockage des réserves énergétiques dans les muscles (i.e. seulement 4
jours apres stimulation, chapitre 3) (Table 15). Ces résultats suggérent donc que le
challenge immunitaire induit une cascade de réponses physiologiques et pourrait
induire un colt non-négligeable pour les poissons. Ce coflit serait en partie li¢ a
I’augmentation du stress oxydant et probablement a I’altération du métabolisme. En
accord avec nos résultats, une étude sur la daurade royale (Sparus aurata) montre que
suite a challenge immunitaire, les geénes liés a la mobilisation des réserves
énergétiques (i.e. glucides) étaient stimulés dans un premier temps (i.e. 24h post
injection) avant d’étre inhibés (i.e. 72h post injection) (Kaitetzidou et al., 2012). De la
méme manicre, il a ét¢ démontré qu’un challenge immunitaire entrainait une
augmentation de 1’activité métabolique (Gambusia holbrooki), ce qui permettait a la

fois de subvenir aux cofits de la réponse immunitaire mais aussi de maintenir I’activité
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locomotrice des poissons (Bonneaud et al., 2016). Nos résultats sont donc en accord
avec les résultats des études précédentes, qui indiquent que le déclenchement de la
réponse immunitaire s’accompagne d’une cascade de réponses a différentes échelles

d’organisation biologique et présenterait un colit non-négligeable pour les poissons.

Dans notre ¢étude expérimentale, les effets du challenge immunitaire
s’accompagnent aussi d’une réduction significative de 1’activité de nage, d’exploration,
de sociabilité et de recherche de nourriture chez les poissons, 4 jours aprés injection
(Table 15). Comme discuté dans le chapitre 4 et plus brievement dans les chapitre 5 et
6, ce type de réponse suggere I’importance des cotts liés a la réponse immunitaire, et
est typique de la « sickness behaviour », qui permet de réduire la quantité d’énergie
allouée aux comportements de routine au profit de la réponse immunitaire (Kirsten et

al., 2018b; Volkoff and Peter, 2004).

Dans ce contexte, les modifications comportementales engendrées par le challenge
immunitaire peuvent avoir une valeur adaptative, en limitant notamment 1’exposition
et la transmission de pathogénes (Barber et al., 2000; Behringer et al., 2018; Dugatkin
et al., 1994). Par exemple, des études chez le guppy (Poecilia reticulata) montrent que
la présence d’un congénere infecté diminue la sociabilité et la cohésion de groupes des
poissons (Croft et al., 2011) ce qui limite la propagation des gyrodactyles, ectoparasites
transmis par contacts sociaux (Richards et al., 2010). Dans notre étude cependant, nous
n’avons pas testé¢ les conséquences de tels ajustements comportementaux pour la

transmission de pathogenes.

Ainsi, dans le cadre des expérimentations en laboratoire, les modifications
comportementales observées face au challenge immunitaire sont cohérentes avec une
stratégie métabolique de compensation, c’est-a-dire de réallocation d’énergie entre
la maintenance dont le colit augmente, aux dépends du comportement et de la

condition corporelle (chapitres 4 et 5) (Fig. 44)
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Figure 44. Mécanismes potentiels de réponse a un challenge immunitaire. Ici, les résultats suggérent des
mécanismes de réallocation énergétique entre les défenses immunitaire et antioxydantes aux dépends
du comportement et de la condition corporelle (fleches grises). L’étoile rouge indique la variabilité entre
populations. Le point d’interrogation indique les effets potentiellement attendus dans le cadre de la
stratéaie de compensation mais aui n’ont pas été observés
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En d’autres termes, face au challenge immunitaire, la réponse immunitaire locale
est déclenchée engendrant I’investissement d’energie les fonctions de maintenance et
de défenses (e.g. immunitaire, antioxydante) (Fig. 44, bleu), au détriment des
comportements de routine (e.g. réduction de 1’activité, mais de facon variable selon
les populations considérées), des réserves énergétiques (i.e. réduction du stockage des
réserves dans les muscles) (Fig. 44, rouge). Ces ajustements sont tout a fait cohérents
avec une stratégie métabolique de compensation, mais a quantité d’énergie constante
(i.e. sans ajustement de I’apport en nourriture). En d’autres termes, nos résultats
suggerent que les poissons n’augmentent pas leur prise alimentaire ni leur acquisition
d’énergie face au challenge immunitaire, ce qui, contrairement aux cas de figure
discutés précédemment (i.e. température et contamination), entraine de fortes
réallocations d’énergie visibles a travers les différentes échelles. Cela pourrait étre dii
au fait que le comportement a été fortement affecté par le challenge immunitaire (i.e.
réduction de I’activité et de la prise alimentaire) et/ou que le fonctionnement du

métabolisme a été perturbé (i.e. inhibition du métabolisme énergétique).

Cela suggere donc que le challenge immunitaire induit un colit energétique
probable, avec des conséquences potentiellement délétéres pour la fitness des individus.
Dans certains cas en effet, et contrairement au cadre conceptuel de stratégie de
compensation, la survie des individus a court terme est affectée (chapitre 6). Il est donc
possible que dans certaines populations, la mise en place des stratégies métaboliques et
la mobilisation de 1’énergie soient altérées par le challenge immunitaire, résultant en
des impacts négatifs sur la survie des poissons. L’acquisition de résultats
supplémentaires concernant I’expression des geénes liés au métabolisme énergétique
(analyses en cours) dans le cadre de 1’exposition au challenge immunitaire pourra
potentiellement permettre de confirmer cette hypothese et de préciser la maniere dont

le métabolisme énergétique est affecté.

De plus, nous avons testé I’effet d’un challenge immunitaire, mais il reste difficile
de déterminer quelle stratégie métabolique est impliquée dans la réponse a une infection
parasitaire réelle. Dans cette these, les antigénes utilisés ont été choisis afin de
provoquer une réponse mimant une infection par une large gamme de pathogenes. Ils
permettent ainsi de standardiser le challenge, de s’affranchir de 1I’exposition passée aux

parasites et d’éviter une mortalité trop forte des poissons.
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Cependant, le challenge immunitaire sous-évalue certainement les effets négatifs
des parasites sur la fitness (Seppala and Jokela, 2011). Bien que nous n’ayons pas
observé d’effets déléteres des parasites sur I’état de santé des poissons dans le cadre de
I’étude insitu, il est probable que les effets réels d’une infection par un pathogene ait un
impact plus élevé sur les traits étudiés que le challenge immunitaire appliqué dans les

procédures expérimentales.

Les résultats de 1’étude de terrain suggerent que la pression de parasitisme a peu
d’effets visibles sur les poissons échantillonnés. Au contraire, en laboratoire, le
challenge immunitaire semble avoir un effet relativement fort, induisant des altérations
du stockage d’énergie dans les muscles des poissons ainsi que du comportement.
Les différences observées entre les ¢études de terrain et en laboratoire pourraient
s’expliquer de plusieurs facons. Premiérement, dans le cadre de nos expérimentations,
I’exposition au challenge immunitaire est de court terme alors qu’en milieu naturel, les
individus infectés par des parasites (i.e. gyrodactyles) peuvent présenter des charges
parasitaires trés importantes et sur de longues durées (i.e. > 100 parasites par individus)
(Van Oosterhout et al., 2006). Ainsi comme discuté dans les chapitres précédents, les
effets induits par le challenge immunitaire sur la physiologie et le comportement des
poissons pourraient étre différents de ceux engendrés par les parasites eux-mémes. Une
autre source de variabilité pourrait aussi provenir du milieu naturel lui-méme (e.g.
disponibilité en ressource) ou bien des populations de poissons ayant évolu¢ dans des
conditions différentes et affichant des stratégies différentes en réponse au

parasitisme/challenge immunitaire (Brunner et al., 2017).

En résumé, nos résultats suggerent que le challenge immunitaire est
probablement cofiteux en énergie et provoque la mise en place d’une stratégie de
compensation via un mécanisme de réallocation d’énergie au profit des défenses
immunitaires et au détriment du comportement et des réserves énergétiques. Dans
certaines conditions, le challenge immunitaire a méme induit un effet délétére sur
la survie des poissons. Nous nous attendons donc a des effets interactifs forts entre
challenge immunitaire et température ou contamination dans le cadre d’une

exposition aux stress multiples.
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1.4.  CONCLUSION SUR LES STRESS SIMPLES

En résumé, face un seul facteur de stress (température, contamination ou
challenge immunitaire seul), les poissons semblent capables de mettre en place des
réponses physiologiques relativement efficaces, grace a des mécanismes de réallocation
d’énergie, qui suggerent la mise en place de stratégies métaboliques de
compensation. Ces résultats sont en accord avec les hypotheéses formulées en
introduction sur les stratégies métaboliques de réponses au stress (chapitre 1 et annexe
1). Cependant, nos résultats soulignent ’importance de la plasticité des traits
comportementaux qui semble étre centrale dans la réponse au stress et permettrait de
compenser, au moins en partie, les colits surnuméraires induits par les stress simples.
En particulier, les ajustements comportementaux semblent permettre d’augmenter
P’acquisition d’énergie face a certains stress (i.e. température, contamination mais pas
sous challenge immunitaire), et donc potentiellement d’augmenter le pool d’énergie
totale disponible, bien que des études ciblées sur le métabolisme soient nécessaires pour
confirmer cette hypothése. Face a des stress multiples, cependant, il est probable que
de tels ajustements ne soient pas possibles en raison du colt trop élevé induit par

I’exposition multiple. C’est cette hypotheése que nous discutons dans la section suivante.
2. Stress multiples

Au regard du cotlit important du challenge immunitaire mis en évidence précédemment,
et des manques dans la littérature, nous nous sommes focalisés sur les interactions entre
challenge immunitaire et température, puis entre challenge immunitaire et
contamination. Etant donné les cofits liés a I’exposition a chacun de ces facteurs de
stress, il était attendu que I’exposition aux stress multiples aboutisse a une demande
énergétique trop importante pour le poisson par rapport a sa capacité métabolique, ce
qui pourrait résulter en une stratégie de conservation et de « blocage métabolique »

(Gandar et al., 2016; Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013).

Dans un premier temps, nous avons testé les interactions potentielles entre

gradients de stress sur le terrain. De maniére surprenante, seule 1’interaction entre les
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gradients de température et de contamination a un effet significatif sur les traits mesurés
sur le terrain (Table 15). Plus particuliérement, le taux de croissance des poissons au
cours de leur premicre année de vie augmente le long du gradient de température mais
ce taux de croissance est réduit dans les sites chauds et contaminés aux ETMs. Comme
discuté dans le chapitre 3, les effets croisés de la température et des contaminants ont
déja été relativement bien étudiés chez les poissons. L’augmentation de 1’activité
métabolique en lien avec I’augmentation des températures entraine généralement une
augmentation de 1’absorption de contaminants et une augmentation du cotlit des
processus de détoxication (i.e. des métaux et de gestion du stress oxydant) et de la
tolérance thermique (e.g. Gandar et al., 2017; Grasset et al., 2016; Jacquin et al., 2019;
Noyes et al., 2009). Cependant nos résultats n’ont pas mis en évidence de lien clair
entre la physiologie et la croissance des goujons. Cela suggere que les effets déléteres
de cette interaction pourraient €tre compensés au cours de la vie des poissons,
potentiellement via des modifications physiologiques ou comportementales. Une
autre explication serait que la sélection naturelle ait pu entrainer 1’élimination des
poissons dont la physiologie a été la plus impactée par les stress multiples, mais de plus
amples investigations sont nécessaires pour tester ces hypotheéses. Quels que soient les
mécanismes impliqués, nos résultats sont en accord avec les études précédentes qui
reportent une réduction de la survie, de la reproduction ainsi que de la croissance des

organismes exposés aux stress multiples (Holmstrup et al., 2010).

Au cours des expérimentations en conditions controlées en laboratoire,
I’exposition aux stress multiples (challenge immunitaire x température ou challenge
immunitaire X contamination) n’a eu aucun effet aux échelles inférieures (i.e.
moléculaire et cellulaire) et sur les traits physiologiques mais de forts effets a I’échelle
individuelle (Table 15). Ces effets observés a I’échelle individuelle pourraient affecter
la fitness des poissons et donc potentiellement éliminer certains individus trop impactés
par les stress multiples en riviere. Cela pourrait expliquer le fait que I’on ne détecte pas
les effets de ces interactions (challenge immunitaire x température ou challenge
immunitaire X contamination) dans le cadre de 1’étude de terrain insitu (chapitre 3).

Cependant cette hypothese reste a vérifier.

De plus, nos résultats de laboratoire suggerent en partie la mise en place de

stratégie de conservation de 1’énergie sous stress multiples. Dans ce type de stratégie,
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le colit métabolique de la réponse aux stress multiples est supposé trop importante par
rapport a la capacité métabolique du poisson (Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013).
Cet état pourrait bloquer la réponse au stress (i.e. faibles réponses physiologiques en
terme de défenses immunitaires et/ou antioxydantes), et mener a de faibles variations
de mobilisation énergétique aérobie (i.e. pas de réduction de réserves énergétiques) et
du comportement (i.e. effets antagonistes sur 1’activité), avec des effets négatifs
attendus sur la fitness (i.e. diminution de la croissance et de la survie). Nos résultats

sont partiellement en accord avec cette stratégie de conservation (Fig. 45, Table 15).

Figure 45. Mécanismes potentiels de réponse aux stress multiples. Ici, la capacité métabolique des
poissons pourrait étre dépassée, résultant en une stratégie de conservation, et donc en une inhibition de
la réponse au stress et des ajustements physiologiques et comportementaux qui en découlent. Cette
inhibition de la réponse peut alors impacter négativement la survie des poissons. L’étoile rouge indique
la variabilité entre population.

Premiérement, en accord avec une stratégie de conservation, les résultats
obtenus insifu et en laboratoire montrent un faible investissement dans les fonctions
de maintenance (i.e. défenses physiologiques, immunité, stress oxydant) sous stress
multiples. Cependant certaines autres études indiquent un accroissement des effets
deléteres sous stress multiples, notamment sur la réponse immunitaire (Jolly et al.,
2014; Larsen et al., 2018; Le Guernic et al., 2016) et la sensibilité des poissons aux
pathogénes (Arkoosh et al., 2001; Khan, 1990; Sheath et al., 2016). Ainsi, sur ce point,
nos résultats différent de ceux reportés dans la littérature ce qui pourrait s’expliquer de
plusieurs manieres. Il est possible que les traits immunitaires choisis dans notre étude
ne répondent que peu aux stress multiples. Le suivi d’autres traits immunitaires a des
¢échelles plus fines aurait peut-Etre pu permettre de détecter des effets plus subtils (e.g.

Dittmar et al., 2014; Jolly et al., 2014; Reyes-Becerril et al., 2011). Dans cette étude
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nous avons testé¢ 1’activité hémolytique, lysozyme et peroxydase dans le plasma
sanguin, et mesuré 1’expression de genes liée a la réponse inflammatoire (e.g. Interferon
IFN, Tumor Necrosis Factor TNF and Interleukine 1 IL1). Cependant, plusieurs
verrous techniques sont apparus. Par exemple, les activités hémolytiques et lysozymes
dans le sang étaient trés faibles chez le goujon par rapport a d‘autres espéces (chapitre
4). De plus, le goujon n’étant pas séquencé nous avons dessiné les amorces visant a
amplifier les génes de I’immunité, mais ce processus n’a pas abouti (voir chapitre 2). Il
serait donc intéressant de tester 1’expression d’autres génes de I’immunité et d’autres
marqueurs sanguins liés a la prolifération de cellules immunitaires et leur production
d’espéces réactives a I’oxygene telles que la flambée oxidative par exemple (Dahlgren

and Karlsson, 1999; Jolly et al., 2014).

En effet, le déclenchement de la réponse immunitaire est susceptible d’induire
la production d’espéces réactives a 1’oxygene et plus généralement de stress oxydant
(Costantini and Meller, 2009; Schneeberger et al., 2013). Nous nous attendions donc a
ce que les stress multiples entrainent une augmentation du stress oxydant par rapport
aux stress simples (Grasset et al., 2016; Marcogliese et al., 2005). Cependant nos
résultats ne montrent aucun effet interactif des facteurs de stress sur la production de
stress oxydant, et ce dans toutes nos expériences. Autrement dit, la quantité de stress
oxydant produite sous ’influence des stress multiples est égale a celle produite
sous I’effet de la contamination ou du challenge immunitaire seul. Cette production
limitée de stress oxydant sous stress multiples est surprenante mais pourrait
potentiellement résulter de la mise en place d’une stratégie de conservation. En effet,
lors de la mise en place d’une stratégie de conservation, 1’activité métabolique (i.e.
blocage métabolique) ainsi que les réponses immunitaires et donc la production
d’espéces réactives a I’oxygene (i.e. source intrinséques) sont drastiquement réduites.
La production de stress oxydant observée alors sous stress multiple, en particulier dans
le cadre du chapitre 6, pourrait provenir uniquement de sources extrinséques, et donc
principalement des contaminants (Lushchak, 2011). Cependant d’autres études

seraient nécessaires pour tester les mécanismes sous-jacents.

Une perspective intéressante serait ainsi d’utiliser des marqueurs plus précis
liés a la production d’espéces réactives a ’oxygeéne, a la production et I’activité

d’enzymes antioxydantes ou encore aux dommages induits par les ERO aux
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membranes lipidiques pour caractériser des réponses plus fines et sur chacune des
fonctions étudiées (e.g. production d’especes radicalaires par la réponse immunitaire,
le métabolisme). Dans notre étude nous avons utilis¢ une méthode de mesure des
dommages oxydatifs et de capacité antioxydante (DROM/OXY) validée pour divers
vertébrés dont les poissons (Bagni et al., 2007; Hoogenboom et al., 2012; Simide et al.,
2016). Cette méthode a le mérite de mesurer un taux global de défenses et de
dommages oxydants. Cependant, elle ne permet pas de distinguer tous les effets
discutés précédemment ni les sources de la production d’espéces radicalaires. Par
exemple, la mesure de la capacité antioxydante utilisée dans ce projet (OXY) tient
principalement compte de la capacité antioxydante des molécules non-enzymatiques
(e.g. caroténoides, protéines, acides uriques) (Isaksson, 2013). Afin de préciser les
résultats obtenus, des analyses complémentaires sont actuellement en cours afin de
mesurer I’expression des genes liés a la production d’enzymes antioxydantes (i.e.
catalase-CAT et glutathionne peroxydase-GPX) ainsi qu’a 1’apoptose cellulaire
(caspase 3-CASP3). D’autres genes liés a la capacité antioxydante (i.e. superoxyde
dismutase-SOD) et I’apoptose cellulaire (lymphome a cellules B-Bacl-2) ont aussi été
ciblés mais le développement des amorces n’a pas abouti en raison des verrous

techniques présentés précédemment (i.e. espeéce non séquencée).

Cependant, méme si certains traits immunitaires et liés au stress oxydant n’ont
pas été mesurés, nos résultats montrent qu’au final, les stress multiples n’amplifient
pas I’investissement en terme de défense immunitaire et de défense contre le stress
oxydant, par rapport aux stress simples. Cela suggere en partie la mise en place d’une
stratégie de conservation. En accord avec cette stratégie métabolique de
conservation, les stress multiples n’ont entrainé que peu de modifications du
métabolisme, que ce soit a 1’échelle cellulaire (i.e. réserves dans les muscles) ou
individuelle (i.e. condition corporelle, masse des organes) (Table 15). Ceci suggere
donc que Pactivité métabolique n’a pas été¢ stimulée par les stress multiples, et
pourrait méme avoir été bloquée (i.e. blocage métabolique). Cependant, il serait
important d’utiliser d’autres marqueurs plus précis et directement reliés a ’activité
métabolique (e.g. taux métabolique au repos, gamme aérobie, capacité respiratoire
mitochondriale) pour tester cette hypotheése a des niveaux d’organisation plus fins

(Bonneaud et al., 2016; Salin et al., 2016). Il serait aussi intéressant de mesurer
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I’expression de genes liés au métabolisme aérobie et anaérobie afin de mieux
caractériser la mise en place des stratégies métaboliques sous stress multiples (Bermejo-
Nogales et al., 2014). Dans notre ¢tude, plusieurs génes cibles ont ét¢ choisis (i.e.
cytochrome-c-oxydase-COX, glucokinase-HK, pyruvate carboxylase PCX, glycogene
phosphorylase PYGL). Cependant, en raison des difficultés techniques associées au
design des amorces, seuls les genes liés a la néoglucogenese et a la respiration cellulaire
(i.e. pyruvate carboxylase PCX, glycogeéne phosphorylase PYGL) ont pu étre utilisés

dans le cadre de ce projet, et le traitement des résultats est encore en cours.

D’apres la théorie des stratégies métaboliques, I’arrét potentiel de Dactivité
métabolique engendrée par la mise en place de la stratégie de conservation devrait
avoir des répercussions a 1’échelle individuelle, en bloquant I’investissement d’énergie
dans les comportements de routine (i.e. activit¢ de nage, exploration, recherche de
nourriture) ainsi que dans les fonctions de maintenance, avec des impacts négatifs sur
la survie des poissons (Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013). En accord avec cette
hypothése, les stress multiples inhibent la mise en place des réponses
comportementales : I’activité de nage, exploratoire et de recherche de nourriture des
poissons est réduite chez les poissons exposés aux stress multiples par rapport a ceux
exposés aux stress simples, ce qui se traduit par un effet antagoniste des deux
combinaisons de stress sur le comportement des poissons. Ceci suggére que dans le
dans le milieu aquatique 1’exposition combinée a deux facteurs de stress pourrait
inhiber la mise en place de stratégies comportementales (i.e. bloquer la plasticité de
réponse des traits comportementaux). Nos résultats suggérent donc que sous 1’effet des
stress multiples, le blocage de ces ajustements comportementaux ne permettrait pas
d’augmenter la quantité¢ d’énergie disponible et donc la capacité métabolique des
poissons. Cela pourrait potentiellement expliquer la réduction de I’investissement
énergétique dans les défenses immunitaire et antioxydantes, et le blocage potentiel
du métabolisme (i.e. réduction drastique de la capacité métabolique de I’individu —
gamme aérobie) (Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013). Cette hypothése est
partiellement en accord avec nos résultats. Cependant, les mécanismes sous-jacents
(e.g. altérations du fonctionnement des mitochondries) restent a tester. En accord avec
la mise en place d’une stratégie de conservation, cela pourrait avoir des conséquences

négatives sur la survie des poissons. Nos résultats indiquent effectivement que les
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stress multiples interagissent de maniere synergique au niveau de la survie des
poissons, entrainant une forte réduction du taux de survie des poissons exposés a une
augmentation de la température de 1’eau et au challenge immunitaire (chapitre 5).
Cependant, la survie des poissons n’était pas affectée dans le cas de 1’exposition
combinée aux ETMs et au challenge immunitaire, ce qui suggere que d’autres études

sont nécessaires en vue de tester si ce cadre conceptuel peut étre généralisable.

En résumé, les résultats de cette thése montrent que les stress multiples étudiés
ont des effets principalement a I’échelle individuelle, en particulier sur les traits
comportementaux (i.e. effets antagonistes) et la survie (i.e. effet synergique) des
poissons. En d’autres termes, les stress multiples entrainent une suppression
partielle des réponses observées sous I’influence des stress simples, potentiellement
en lien avec la mise en place d’une stratégie métabolique de conservation. Des
analyses plus poussées, notamment sur I’activité métabolique seraient utiles pour
confirmer ou infirmer cette hypothése. Dans tous les cas, les stress multiples ont
des effets délétéres plus importants que les stress simples sur la croissance et/ou la
survie, ce qui souléve des inquiétudes quant aux impacts des activités humaines
pour la résilience des populations de poissons sauvages. Le comportement semble
étre un trait central dans la réponse aux stress simples et multiples, ce qui ouvre
des perspectives de recherche intéressantes pour mieux anticiper les effets des

stress environnementaux sur les poissons.
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3. Perspectives : echelle d’organisation et importance du
comportement pour faire face aux stress

Ainsi, nos résultats montrent que la modification du comportement des
poissons est une variable d’ajustement importante permettant soit : 1) de pallier les
colts induits par la réponse au stress simple via I’augmentation de ’acquisition de
nourriture et donc 1’augmentation du pool d’énergie disponible. Ou, ii) via des
mécanismes de réallocation de 1’énergie allou¢e aux traits comportementaux vers les
mécanismes de défense et plus largement de maintenance (e.g. challenge immunitaire).
Sous ’effet des stress simples, la mobilisation d’énergie via des ajustements a 1’échelle
individuelle semble donc permettre de subvenir a la demande énergétique induite par
les réponses observées aux échelles plus fines (i.e. moléculaire et cellulaire). En
conséquence, peu d’effets négatifs sur la survie sont observés, bien que des suivis a plus

long terme soient nécessaires pour confirmer cette hypothése.

Ces résultats sont en accord avec d’autres études montrant une remobilisation
de I’énergie allouée aux traits comportementaux vers les mécanismes de défense en cas
de stress simple (i.e. inhibition de la réponse comportementale, réallocation d’énergie)
(Gandar et al., 2016; Handy et al., 1999; Kirsten et al., 2018b). Cependant, selon
I’intensité du stress et son mode d’action (e.g. action neurotoxique des contaminants,
concentration d’antigénes), les ajustements comportementaux peuvent varier. Par
exemple, des études montrent que I’activité locomotrice des poissons augmente jusqu’a
une certaine concentration de Cd testée puis diminue apres avoir dépassé ce seuil
(Ellgaard et al., 1978). De méme, dans notre étude expérimentale testant plusieurs
concentrations d’antigénes (chapitre 3), les réponses comportementales des goujons
varient fortement selon la dose d’antigéne appliquée : 1’activité augmente pour de

faibles doses et diminue pour de fortes doses d’antigeénes.

Ainsi, sous stress simple, la mise en place d’ajustements comportementaux
dépend probablement d’un seuil au-dela duquel une stratégie de conservation
pourrait étre mise en place (Petitjean et al., 2019; Sokolova, 2013). En effet, ces effets

de seuil observés au niveau du comportement pourraient indirectement s’expliquer par
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des seuils de tolérance énergétiques et/ou métaboliques, mais aussi directement par
des effets neurologiques et hormonaux induits par les facteurs de stress (Ashley and
Demas, 2017; Drummond and Russom, 1990; Kirsten et al., 2018a; Sapolsky et al.,
2000). Par exemple, certains contaminants (e.g. Cd, Cu, Zn) perturbent le
fonctionnement des neurotransmetteurs (Aragjo et al., 2018; Richetti et al., 2011; Tilton
et al., 2011) ainsi que l'intégrité de cellules mécano-réceptrices (i.e. ligne latérale :
celulles du neuromaste) et du systéme nerveux central (Sonnack et al., 2015). Ces effets
neurotoxiques pourraient expliquer en partie les effets comportementaux observés dans

le chapitre 6.

De plus, la sécrétion d’hormones en lien avec la réponse au stress (e.g.
glucocorticoide catécholamine) peut aussi modifier le fonctionnement des neurones
(Groc et al., 2008; Sapolsky et al., 2000), les fonctions métaboliques et la mobilisation
des réserves énergétiques (MacDougall-Shackleton et al., 2019; Sapolsky et al., 2000).
Cependant, les hormones impliquées dans la réponse au stress n’ont pas été
mesurées dans cette thése, car notre objectif premier n’était pas de caractériser les
mécanismes sous-jacents expliquant les réallocations d’énergie, mais plutot de centrer
notre réflexion sur I’investissement dans les différents traits et les conséquences de
ces investissements. Bien que ces aspects hormonaux n’aient pas été¢ abordés dans le
cadre de ce projet, ils pourraient permettre d’étudier plus finement les mécanismes
liés a la mise en place des stratégies métaboliques et des altérations
comportementales observées. D’autres investigations sont donc nécessaires afin de
mieux comprendre la maniére dont ces changements de stratégies métaboliques et
comportementales sont mis en place (i.e. effet seuil, environnementaux, hormones,

effets neurotoxiques) pour permettre de mieux prédire I’effet des stress sur les poissons.

Nos résultats suggerent que 1’exposition aux stress multiples empéche en partie
la mise en place d’ajustements comportementaux (i.e. antagonisme). En milieu naturel,
une telle inhibition des réponses comportementales observées dans nos expériences
pourrait avoir des conséquences importantes sur la fitness des individus, en modifiant
par exemple leur capacité a trouver des partenaires sexuels et a s’accoupler, a se
déplacer en banc (i.e. sociabilité) ou encore a acquérir de la nourriture (Sopinka et al.,
2010; Wingfield, 2003; Wong and Candolin, 2015). Ces effets comportementaux des

stress multiples pourraient donc avoir des conséquences en cascade pour le maintien
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des populations et la composition des communautés (e.g. interactions proies-
prédateurs, hote-parasites) (Fig. 46) (Gilman et al., 2010; Royauté and Pruitt, 2015;

Tuomainen and Candolin, 2011).

Figure 46. Effets en cascade potentiels des stress multiples sur les processus évolutifs et les populations via
les altérations comportementales. En fonction de la plasticité de la réponse comportementale, une suite de
modification aux échelles d’organisation supérieures est attendue, avec la modification de I'état de santé (e.g.
condition) et la fitness des poissons ainsi que de la réponse des populations, en lien avec les processus
évolutifs. Les effets de telles modifications sur les niveaux d’organisation supérieurs (e.g. écosysteme) restent
a tester. Adapté de Tuomainen and Candolin (2011).

Les modifications comportementales induites par I’exposition aux stress sont
donc susceptibles d’affecter la fitness des individus (e.g. condition, survie,
reproduction) et donc les processus évolutifs (Fig. 46). En effet, au cours des deux
dernieéres décennies, plusieurs auteurs ont souligné DI’importance des stress
environnementaux sur les altérations comportementales et leurs conséquences pour
les processus évolutifs et la persistance des populations (Buchholz, 2007; Caro,
2007). Dans un contexte de changement globaux il apparait donc indispensable de
tenir compte des différences comportementales entre populations ayant des
historiques d’exposition différents (i.e. sous I’influence des processus évolutif) afin

de mieux prédire I’effet des facteurs de stress actuels et futurs.
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4.Variabilité de réponses aux stress entre populations :
perspective comportementale

En accord avec ce cadre théorique, nos résultats montrent une forte variabilité de
réponses entre populations face aux stress simples. Par exemple, les deux
expérimentations effectuées en conditions contrélées (chapitres 5 et 6) indiquent que
les réponses comportementales varient fortement entre populations, en particulier face
au challenge immunitaire et a ’exposition aux ETMs. Par exemple, I’activité générale
(i.e. axe d’ACP représentant 1’activité de nage, I’exploration et la recherche de
nourriture) des poissons provenant de CAUSAL (chapitre 5), RIOU, ARIMAS
(chapitre 6) et FARM (chapitres 4 et 6) est réduite face au challenge immunitaire. Au
contraire, les poissons issus de la population AUSEI (chapitres 5 et 6) ne présentent
aucune altération de leur activité générale face au challenge immunitaire. Cette
variabilité de réponses entre populations face au challenge immunitaire pourrait
provenir de différences d’expositions ou de cofts de la réponse face a des parasites dans
le milieu naturel (Scharsack et al., 2016). Cependant dans notre étude, les gradients de
parasitisme ne sont pas corrélés aux réponses physiologiques (chapitre 3), et
comportementales mesurées face au challenge immunitaire (chapitre 5 et 6). Mais dans
le cadre de ce projet, la pression de parasitisme était définie par la prévalence en
gyrodactyles relevée au moment de I’échantillonnage des poissons, elle ne tient donc
pas compte de toute la communauté de parasites ni des variations annuelles et

saisonnieres d’abondance de ces derniers.

En revanche, le gradient de contamination métallique est assez bien corrélé aux
réponses physiologiques et comportementales observées face a une contamination
expérimentale (chapitre 6). En effet, parmi les 5 populations testées, les 2 populations
provenant des sites les plus contaminés (RIOU et AUSEI) affichent une augmentation
de leur activité de nage, d’exploration et de recherche de nourriture lorsqu’elles sont
exposées aux contaminants. Au contraire, les deux populations provenant de sites peu
contaminés (FARM et ARIMAS), ne présentent aucune modification de ces
comportements lorsqu’elles sont exposées aux contaminants, et I’une d’elle (FARM)

semble particuliecrement sensible a la contamination. En effet, la population
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provenant d’étang de pisciculture (FARM) présente une augmentation du stress
oxydant et une perte de masse importante face a I’exposition expérimentale aux ETMs
(i.e. mélange représentatif des concentrations environnementales en Cd, Cu, Zn). Bien
qu’il soit tentant d’attribuer cette variabilité de réponse physiologique a 1’historique
d’exposition des populations aux contaminants, d’autres hypothéses pourraient
expliquer ces réponses. Par exemple, la domestication des individus (Johnsson et al.,
2014), ou encore ’absence de prédateurs dans le milieu (Bell et al., 2010). Quels que
soit les mécanismes sous-jacents permettant d’expliquer cette variabilité de réponses,
notamment en termes de sensibilité aux contaminants, nos résultats suggerent de mieux
prendre en compte 1’origine des populations de poissons afin de mener des politiques

de conservation efficaces.

La variabilité de réponses comportementales observée pourrait étre due a
I’existence de syndromes (e.g. corrélations entre traits de comportementaux,
physiologiques, d’histoire de vie) le long d’un continuum de stratégies d’histoires de
vie (e.g. lent-rapide) (e.g. Barber and Dingemanse, 2010; Dingemanse et al., 2007;
Koolhaas et al., 1999; Réale et al., 2007; Réale et al., 2010). Il est possible que la
contamination favorise ainsi certaines combinaisons de traits comportementaux
et/ou physiologiques, c’est-a-dire certains syndromes si ceux-ci apportent une
meilleure fitness en milieu contaminé. Par exemple, nos résultats montrent que les
populations de goujons provenant de sites plus contaminés ont une plus forte activité
et une plus grande plasticité comportementale et/ou une plus forte capacité a
acquérir de la nourriture. Certaines ¢tudes ont montré que d’autres facteurs de stress
environnementaux comme la prédation pouvaient favoriser ce type de syndrome, par
exemple chez les épinoches, réaction leur permettant d’augmenter leur chance de survie
face aux prédateurs (Bell and Sih, 2007; Bell et al., 2010; Dingemanse et al., 2007). Les
pressions de sélection exercées par les stress biotiques (i.e. prédateurs, parasites) et
abiotiques (i.e. contamination, température) pourraient donc potentiellement
sélectionner certaines combinaisons de traits (e.g. comportementaux et/ou
physiologique et/ou d’histoire de vie) et engendrer de la variabilité de sensibilité au

stress entre populations, qu’il est nécessaire de prendre en compte (annexe 2).
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De plus, I’exposition a un ou plusieurs facteurs de stress, en particulier lorsqu’il
s’agit de contaminants, est aussi susceptible d’altérer la structure des syndromes,
c’est-a-dire les liens entre traits (Royauté et al., 2014, annexe 2). Plus particulierement,
I’exposition a des facteurs de stress pourrait altérer le lien entre les réponses
comportementales et la physiologie (i.e. découpler ou renforcer les corrélations) et donc
masquer ou révéler les syndromes (Killen et al., 2013) (Fig. 47, annexe 2). Il serait
donc interressant de poursuvre les investigations sur la mise en place de syndromes
entre traits physiologiques et comportementaux dans de futures analyses (i.e. tester les
effets des facteurs de stress, simple et multiples, sur les corrélations entre traits en

fonction des populations considérée).

Figure 47. Liens potentiels entre les effets des facteurs de stress, la physiologie, le comportement et
la divergence entre populations. Tirée de 'annexe 2.
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Enfin, les modifications environnementales pourraient entrainer la mise en place de
boucles de rétroaction positives ou négatives. Dans notre étude, la contamination
entraine par exemple une augmentation de I’activité, I’exploration et de 1’acquisition de
nourriture dans certaines populations, ce qui permet de pallier I’augmentation des cofits
liés a la maintenance (i.e. défense: réponses physiologiques). Ces effets
comportementaux peuvent permettre d’augmenter I’énergie acquise, mais
pourraient aussi potentiellement augmenter le risque d’exposition aux
contaminants, en particulier chez les poissons benthiques tels que les goujons. En effet,
I’augmentation de I’activité de fouille et de recherche de nourriture pourrait en retour,
entrainer une augmentation des contacts avec le sédiment et donc avec les contaminants
qui y sont adsorbés, en particulier sur les fractions comportant la part labile des
contaminants (e.g. eau interstitielle, certains complexes organiques). De plus,
I’augmentation de I’ingestion de proies potentiellement contaminées peut aussi
favoriser les transferts de contaminants et leur bioamplification (Ramade, 2007). La
stimulation de I’activité et de I’acquisition de nourriture pourrait alors résulter en une
boucle de rétroaction positive et amplifier les effets négatifs des contaminants sur
1’état de santé des poissons comme suggéré par Montiglio and Royauté (2014) (Fig. 47,
annexe 2). Cette hypothése de rétroaction est une perspective prometteuse a tester dans
de futures études. Par exemple, il serait intéressant de comparer les niches trophiques
des poissons ayant différents niveaux de contamination dans leur muscle au sein et entre

populations.

Au final, cette these s’ajoute au corpus de littérature qui montre que la
variabilité intraspécifique (i.e. ici en termes de réponse comportementale et
physiologique au stress) joue un role central dans la maniére dont les individus et
les populations interagissent et s’adaptent a leur environnement (Bolnick et al.,
2011; Moran et al., 2016; Raffard et al., 2019). Cependant, d’autres études sont
nécessaires afin de caractériser les déterminants ainsi que les bénéfices (i.e.
adaptation, effet positif sur la fitness) et les coiits (i.e. maladaptation, effet négatif
sur la fitness) de ces stratégies comportementales et syndromes dans le cadre de

I’exposition aux stress multiples.
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5. Variabilité intraspécifique de réponse aux stress :
perspective évolutive

51.  MECANISMES ADAPTATIFS

Un nombre croissant d’études montre que certains stress chroniques, dont la
contamination, peuvent dans certains cas affecter les trajectoires évolutives des
populations de poissons (Bélanger-Deschénes et al., 2013; Brady et al., 2017;
Whitehead et al., 2017). Par exemple, chez le choquemort (Fundulus heteroclitus),
certaines populations se sont adaptées a la pollution (i.e. ont une fitness relativement
¢levée face a la contamination) (Reid et al., 2016; Whitehead et al., 2017). Plusieurs
mécanismes évolutifs peuvent expliquer ces phénomenes, notamment la divergence
génétique (i.e. sélection des génotypes les plus performants) (Fig.48 A), et la plasticité
phénotypique (i.e. ajustement du phénotype a partir d’un méme génotype) (Fig. 48 B)
(Hendry et al., 2008; Merild and Hendry, 2014).

Figure 48. lllustration du réle du génotype (A) et de la plasticité (B) dans I'adaptation. A) un génotype 1
confére une meilleure adaptation (meilleure fitness) dans I'environnement le plus contaminé (high), mais
pas dans un environnement moins contaminé (Low) (interaction GxE). B) La plasticité adaptative permet
d’avoir une meilleure fitness en environnement pollué, tandis qu’'une plasticité maladaptative réduit la
fithess en milieu pollué. Adapté de Nicotra et al. (2010)
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Ces deux mécanismes peuvent a la fois avoir des effets positifs (i.e. adaptation) ou
négatifs (i.e. maladaptation) sur la fitness des individus (Fig. 48, annexe 1, Brady et al.,
2019). Par exemple, les choquemort (Fundulus heteroclitus) provenant de sites pollués
aux polychlorobiphényles (PCBs) ont une meilleure capacité a détoxiquer les polluants
organiques persistants grace a la fixation de génotypes plus résistants (i.e. mutations
sur des récepteurs particulier) (Reid et al., 2016) leur permettant d’avoir une meilleure
fitness dans un milieu contaminé (Fig. 48 A). Dans ce cas, il s’agit d’'une adaptation
génétique fixée par sélection naturelle. Au contraire, des lignées génétiques de
guppys F2 (Poecilia reticulata) provenant de rivieres contaminées par des
hydrocarbures présentent une moins bonne fitness que des guppys (i.e. génotypes) issus
de rivieres peu polluées, quel que soit I’environnement (Rolshausen et al., 2015). 11
s’agirait ici d’'une maladaptation génétique, dont les mécanismes sont encore débattus
(Brady et al., 2019). Ainsi, la mise en place de réponses plastiques peut avoir des effets
négatifs en fonction des mécanismes impliqués (i.e. €épigénétiques, hormonaux,
pléiotropie) et de I’intensité et la fréquence des changements environnementaux
(Crozier and Hutchings, 2014; Hendry et al., 2008) mais ces derniers restent peu

étudiés, en particulier dans un contexte de stress multiples.

De manicre générale, la plupart des études se concentrent essentiellement sur la
plasticité de réponses physiologiques tandis que les réponses comportementales sont
moins étudiées (Dochtermann et al., 2019). Ainsi, peu d’études empiriques se sont
penchées sur la variabilité des réponses entre populations ayant évolué dans des
milieux contrastés, en incluant les réponses physiologiques et comportementales, ainsi
que les liens potentiels entre ces traits (i.e. syndromes). Dans le cadre de ce projet de
recherche doctorale, nous avons comparé des populations de poissons FO issues de sites
plus ou moins contaminés répartis le long d’un gradient de pollution. Les différences
entre populations peuvent donc étre a la fois issues de différences génétiques (i.e.
génotypes différents entre populations) ou plastiques (i.e. acclimatation selon leur
historique d’exposition en rivieére), mais il nous est impossible de distinguer ces
mécanismes. Des études futures sur des marqueurs neutres (i.e. microsatellites) et
potentiellement sous sélection (SNPs) seraient une perspective intéressante pour

explorer ces mécanismes.
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Les résultats de cette these suggérent que la plasticité, et en particulier la
plasticité comportementale, joue un role central dans ’acquisition de tolérance ou
de résistance au stress, via des ajustements d’acquisition/réallocation d’énergie.
Ces résultats sont en accord avec la littérature qui montre que la plasticité
comportementale des individus est dépendante du contexte environnemental au cours
de leur développement ainsi que de leur état énergétique (Royauté et al., 2019).
Plus particuliérement, la pollution peut affecter les réponses comportementales
plastiques des populations. Par exemple, des guppys (Poecilia reticulata) provenant de
riviéres contaminées aux hydrocarbures présentent une réduction de leur exploration
lors d’une contamination expérimentale sans doute en lien avec le colt induit par
I’exploration en milieu contaminé ou bien des altérations des capacités cognitives des
poissons (Jacquin et al., 2017, annexe 2). Cependant, cette divergence de plasticité n’a
pas d’effet positif sur la fitness des guppys, ce qui suggere que les ajustements
comportementaux peuvent aussi étre maladaptatifs (Fig. 48 B) (Hamilton et al., 2017;

Rolshausen et al., 2015).

Les mécanismes évolutifs (i.e. adaptation génétique ou plasticité) sont également
susceptibles d’aboutir a de 1’adaptation locale (i.e. meilleure fitness des individus dans
leur environnement local que dans un nouvel environnement) (Kawecki and Ebert,
2004). C’est cette hypothese que nous avons testée dans une expérience de translocation

réciproque insitu (Fig. 49).

Figure 49. Site de translocation (ARIMAS) et cage utilisée pour les expériences d’encagement en riviere.
Les poissons sont maintenus par groupes de 10 a 12 individus dans chaque cage pendant 14 jours, et
la nourriture peut passer librement a travers les mailles de la cage.
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5.2.  ADAPTATION LOCALE : EXPERIENCE DE TRANSLOCATION

Afin de tester la mise en place de processus d’adaptation locale entre populations
provenant de milieux plus ou moins contaminés, nous avons mené une
expérimentation de translocation réciproque insitu. 1l s’agissait alors d’encager des
individus provenant d’un milieu peu contaminé, en milieu contaminé et vice versa (i.e.
4 populations au total), et de tester leur réponse a un facteur de stress additionnel : un
challenge immunitaire (Fig. 50). Pour chaque groupe, la moiti¢ des poissons était

encagée dans son propre site d’origine pour contrdler le stress 1ié¢ a I’encagement.

Figure 50. Design de I'expérience insitu de translocation réciproque. Les individus provenant de milieux
contaminés (2 populations) et peu contaminés (2 populations) ont été transplantés par couple de site
proches géographiquement : AUSEI et ARIMAS — RIOU et CELFIG. Ainsi, la moitié des individus
prélevés sur chacun des sites a été encagée dans leur site d’origine pour contréler le stress
d’encagement, tandis que I'autre moitié a été transplantée. Les poissons ont été maintenus par groupes
de 10 & 12 individus dans chaque cage pendant 14 jours. La moitié des individus de chaque cage a
également regue une injection d’antigénes (i.e. mélange de LPS et PHA) ou de solution saline (Contréle :
PBS).

Les résultats de cette étude étant encore en cours d’analyses, seule la survie des poissons
a la fin des 14 jours d’exposition est présentée ici (Fig. 51). De maniére intéressante,
nous avons observé une réduction de la survie chez les populations provenant de milieu
peu contaminé et encagés en milieu contaminé. L’injection d’antigéne n’avait pas

d’effet sur la survie des poissons.
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Cela suggere que les poissons ayant évolué dans un milieu contaminé ont acquis une
meilleure tolérance a la contamination environnementale, bien que les mécanismes

sous-jacents restent encore a explorer.

Figure 51. Taux de survie des poissons provenant de sites contaminés (AUSEI : carré rouge, RIOU :
cercle rouge), ou de sites peu contaminés (ARIMAS : triangle vert) et CELFIG : losange vert). Les
poissons sont transplantés dans des sites faiblement contaminés (Low, en vert) ou fortement
contaminés (High, en rouge). Les poissons provenant des sites contaminés (rouges) présentent le
méme taux de survie quel que soit leur site de transplantation (94.3 a 100%). Au contraire les poissons
issus de sites faiblement contaminés subissent une baisse de survie lorsqu’ils sont transplantés en
milieu contaminé (76.3 a 79.4%). Les astérisques indiquent une différence significative de survie due
a la transplantation entre habitat chez les poissons provenant de milieu peu contaminé (glm binomial,
X2 =6.54; p <0.011). L’injection d’antigene n’avait aucun effet (x> = 0.165; p = 0.68).

Ces différences de survie observées en fonction de 1’origine des populations
suggerent donc la mise en place de phénoméene d’adaptation locale, potentiellement
en lien avec les ajustements comportementaux observés en réponse a la contamination
(chapitre 6). Cependant, ces résultats doivent étre interprétés avec prudence tant que les
autres traits mesurés n’ont pas ¢été analysés. De plus, d’autres facteurs
environnementaux pourraient expliquer les différences observées entre populations, et
il apparait difficile d’attribuer cette variabilit¢ de réponse au seul effet de la

contamination du milieu.
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Il apparait difficile de prédire la trajectoire évolutive des populations sous stress
multiples (Saaristo et al., 2018). En effet, I’acquisition d’une adaptation face a un
facteur de stress particulier peut induire des coiits face a un facteur de stress
additionnel (Hua et al., 2017; Jansen et al., 2011), selon les facteurs de stress
considérés (Dutilleul et al., 2017). Par exemple, une meilleure tolérance aux pesticides
peut conférer une plus grande sensibilité aux pathogenes chez les amphibiens et les
crustacés (Hua et al., 2017; Jansen et al., 2011). De méme, des flétans (Platichthys
flesus) vivant dans des rivieres contaminées sont moins tolérants au stress thermique en
lien avec I’altération de leur performances métaboliques (Lavergne et al., 2015). Il est
donc probable qu’une adaptation a la contamination engendre des coiits en termes
de réponse aux stress multiples. Dans cette thése cependant, les populations issues de
milieux plus ou moins contaminés avaient la méme réponse a I’injection d’antigénes.
La prise en compte des mécanismes évolutifs dans le cadre de 1’évaluation de I’effet
des contaminants (i.e. écotoxicologie), et plus généralement des stress, sur les
organismes apparait donc comme indispensable en vue de mieux prédire leur impacts

sur les populations sauvages (Bickham, 2011; Coutellec and Barata, 2011).

En résumé, ce travail souligne la forte variabilité de réponses aux stress entre
populations. La plasticité a court terme semble jouer un role essentiel dans la
réponse au stress. Les résultats de ’expérimentation menée en conditions semi-
naturelles (i.e. encagement en riviére) suggérent un phénomene d’adaptation
locale a la contamination. Cependant, des expériences sur la génération F2
seraient nécessaires pour tester les mécanismes évolutifs sous-jacents. Ce projet
souligne donc Dintérét d’utiliser une combinaison d’approches insitu et
expérimentales dans le cadre d’une démarche d’écotoxicologie évolutive afin de
permettre de mieux comprendre les impacts des stress sur les trajectoires
évolutives et la persistance des populations sauvages soumises aux changements

globaux.
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6.Implications dans un contexte de changements globaux

Les changements globaux exposent les écosystémes aquatiques a de nombreux
facteurs de stress de maniére concomitante (Coté et al., 2016; Sabater et al., 2019;
Schinegger et al., 2016). Nos résultats suggerent que les réponses physiologiques et
comportementales des organismes aquatiques vont étre affectées de maniére complexe
par les stress multiple. Ces résultats pourraient permettre d’aider a mieux prédire leurs
effets sur la persistance des populations sauvages. Par exemple, les résultats suggeérent
que les réponses plastiques des poissons, et les mécanismes d’acquisition et de
réallocation d’énergie qui en découlent, sont efficaces pour faire face aux stress
simples (i.e. stratégie de compensation). Cependant, 1’exposition aux stress multiples
pourrait inhiber la plasticité des réponses physiologiques et comportementales (i.e.
stratégie de conservation), ayant pour conséquence un impact négatif sur la fitness
des individus. Ces résultats suggerent la mise en place d’une plasticité maladaptative

dans le cadre de la réponse aux stress multiples.

Comme discuté précédemment, la plasticité maladaptative peut avoir des
conséquences délétéres sur la dynamique des populations, en induisant un décalage
entre le phénotype exprimé par les individus et le phénotype optimal (i.e. qui maximise
la fitness) dans un environnement donnég, et causer le déclin des populations (Hendry,
2016). Cependant les phénoméenes d’adaptation peuvent participer a réduire ce
décalage et favoriser la résilience des populations face aux stress multiples (i.e. co-
tolérance). Mais a ce jour, peu d’études se sont penchées sur I’implication des
trajectoires évolutives dans la réponse aux stress multiples (Brady et al., 2017; Hua et
al., 2017; Jansen et al., 2011). Les résultats de cette thése suggerent en particulier que
I’exposition conjointe a des concentrations réalistes de contaminants et des parasites
impacte fortement les poissons (i.e. stratégie de conservation : blocage métabolique
probable, inhibition des ajustement comportementaux). Ces résultats et la littérature
suggerent que les capacités d’adaptation des organismes peuvent ainsi étre
dépassées dans un contexte d’expositions multiples. Ainsi, sous D’effet des
changements globaux (e.g. réchauffement des masses d’eau, contamination,

pathogenes émergents, especes invasives), et donc de 1’accroissement des pressions
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exercées sur les écosystémes aquatiques, les phénomenes de maladaptation
pourraient étre plus fréquents qu’il n’y parait chez les populations autochtones.
Dans ce contexte, la résilience des populations aux facteurs de stress pourrait étre
fortement affectée et mener a une réduction importante des densités de populations.
Ceci pourrait par ailleurs potentiellement favoriser 1’installation d’autres especes plus
plastiques et compétitives (i.e. especes invasives). Cependant plus d’études sont
nécessaires afin d’extrapoler ces résultats a I’échelle de la communauté voire de

I’écosysteme.

Ce projet de recherche doctorale souligne donc ’importance d’étudier
I’effets des stress multiples via des études multi-échelles intégrant a la fois les traits
liés a la mobilisation (i.e. métabolisme, réserves énergétiques) et I’acquisition
d’énergie (i.e. exploration, recherche de nourriture), ainsi que I’historique
d’exposition des populations (i.e. trajectoires évolutives) afin de mieux
comprendre et prédire D’effet des stress multiples sur les individus et les

populations (Fig. 52).

Figure 52. Schéma conceptuel de la réponse au stress de I'échelle moléculaire
aux populations en lien avec les résultats acquis au cours de ce projet de
recherche doctorale
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7.Conclusion générale

En conclusion, ce projet de recherche doctorale souligne I’intérét d’utiliser des
approches complémentaires a la fois sur le terrain et en laboratoire afin d’étudier les
effets des facteurs de stress sur les organismes aquatiques, et ce dans des conditions les
plus proches possibles de la réalité de terrain. L ’intégration des réponses au travers
de plusieurs échelles d’organisation, des molécules aux populations, a permis de
mettre en lumicre le lien étroit entre stratégies métaboliques et ajustements
comportementaux face aux stress multiples. De plus, les réponses des poissons varient
en fonction de I’historique d’exposition des populations. Cette variabilité¢ de réponse
peut étre adaptive ou maladaptative en fonction des trajectoires évolutives des
populations, en particulier dans un contexte d’expositions multiples. Ces approches
mélant écologie évolutive et écotoxicologie méritent plus d’attention dans un contexte
de changements globaux, afin de mieux anticiper les effets des stress multiples sur
les populations sauvages a court, moyen et long termes. Améliorer nos connaissances
sur la variabilité des effets des stress multiples a travers les échelles biologiques pourrait
ainsi permettre de mener des politiques de gestion et de conservation des populations

sauvages plus efficaces et en adéquation avec la réalité du terrain.
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ABSTRACT

Aguatic ecosystems are increasingly exposed to multiple stressors. Among them, temperature increase
and contamination by trace metal elements are major stressors for freshwater fish populations. In
addition, parasites and their associated immune challenges can cause a wide range of responses in fish
populations, but they are still rarely considered as biotic stressors. These three stressors trigger similar
physiological pathways (i.e. immunity, oxidative stress and metabolism). Hence, they are likely to
interact strongly but their combined effects (i.e. antagonism and synergism) are still poorly documented,
thereby hindering our ability to predict the responses of wild populations to multiple stressors under
global changes. In addition, responses to stressors could vary according to the level of organisation
considered (i.e molecules, cells, individuals, populations). In particular, different populations could have
different sensitivity to stressors depending on their past exposure in the wild. Thus it is essential to
incorporate these levels of variability to better understand and predict the effects of multiple stressors in
wild fish populations.

This PhD project aimed at assessing the effects of a multiple abiotic (i.e. temperature, trace
metal contamination) and biotic (i.e. immune challenge) stressors across biological levels of
organisation, using the gudgeon fish (Gobio occitaniae) as a model species. First, | used a cross-sectional
field study in 16 wild populations to compare fish health along stress gradients. Then, | used
experimental approaches under controlled conditions to disentangle the role of each single and multiple
stressors across levels of organisation in different fish populations. Finally, | used reciprocal
translocation experiments between polluted vs. unpolluted rivers to test for local adaptation in response
to multiple stressors.

Taken together, results show that single stressors affect mostly the molecular and cellular levels,
in accordance with a compensatory strategy. Indeed, costly physiological defences (immunity, anti-
oxidant responses) were set up and behavioural adjustments (i.e. changes in activity and foraging) enable
fish to increase energy acquisition and respond adequately to single stressors, with limited deleterious
effects on survival and growth. On the contrary, multiple stressors affected mostly the individual level,
in accordance with a conservation metabolic strategy. Indeed, multiple stressors lead to complex
antagonistic effects between stressors (i.e. antagonistic inhibition of behavioural responses), potentially
due to the high energy demand incurred, resulting in deleterious effects on survival or growth. This
suggests that physiological and behavioural responses might be exceeded under multiple stressors with
deleterious consequences on fitness, thereby raising concerns about the effects of multiple global
changes on wild populations. Interestingly, responses to stressors were highly variable among
populations and fish populations originating from contaminated sites displayed a better ability to cope
with contamination, suggesting local adaptation to chronic pollution.

This PhD work hence highlights the need to consider parasites and their associated immune
challenges as significant stress factors in a multiple stress framework. In addition, behavioural
adjustments seem to be particularly important to cope with stressors, although the resulting responses
are highly variable between single vs. multiple stressors. Finally, the strong variability of responses
among populations observed emphasizes the need to take into account evolutionary processes to better
understand and predict the effects of multiples stressors in wild populations. Further investigations are
needed to better understand the cascading effects of multiple stressors from molecules to populations
and to better predict the evolutionary trajectories of fish populations in a changing world.

Keywords: Global changes, temperature increase, contamination, trace metal elements, pathogens,
immune challenge, combined effects, behavior, ecophysiology, evolutionnary-ecotoxicology



RESUME

Dans le milieu naturel, les poissons sont exposés a une multitude de facteurs de stress biotiques et
abiotiques, mais leurs interactions sont encore mal connues. La hausse des températures et la
contamination par les éléments trace métalliques (ETMSs) sont des sources importantes de stress pour les
poissons. Les parasites ont également des effets sur la physiologie de leur héte, mais sont rarement
considérés en tant que facteurs de stress. Ces trois facteurs de stress agissent via des voies
physiologiques communes (immunité, stress oxydant, métabolisme) et sont donc susceptibles d’interagir
de maniére complexe (e.g. antagonisme, synergisme). De plus, il existe souvent une grande variabilité
des réponses entre échelles biologiques, des molécules aux populations. Notamment, I’historique
d’exposition des populations de poisson dans leur milieu naturel pourrait conditionner leur capacité de
réponse au stress. La prise en compte de ces deux niveaux de variabilité (i.e. interactions entre stress et
entre échelles d’organisation) représente donc un verrou scientifique majeur pour mieux comprendre les
effets des stress multiples sur les populations de poissons d’eau douce.

Cette thése vise donc & évaluer les effets combinés de facteurs de stress abiotique (i.e.
température, ETMs) et biotique (i.e. challenge immunitaire provoqué par le parasitisme) sur les réponses
des poissons d’eau douce via une approche multi-échelles. Afin de remplir ces objectifs, le Goujon
(Gobio occitaniae) a été utilisé comme espece modéle dans le cadre de trois approches
méthodologiques : (i) une approche transversale de terrain visant & comparer I’état de santé de
population de poissons le long des gradients de stress ; puis, (ii) des expérimentations en conditions
contrélées afin de distinguer les effets des différents facteurs de stress simples dans différentes
populations sauvages ; enfin (iii) une expérience de translocation réciproque (i.e. encagement sur le
terrain) entre sites contaminés et peu contaminés afin de tester I’adaptation locale des populations.

Les résultats montrent que les stress simples ont des effets importants aux échelles biologiques
fines et induisent la mise en place de stratégies métaboliques de compensation : les poissons investissent
dans les défenses immunitaires et antioxydantes, avec une réduction des réserves énergétiques. De plus,
les ajustements comportementaux (i.e. activité de nage, recherche de nourriture) sont particulierement
importants sous stress simples, et permettent d’ajuster I’acquisition d’énergie ce qui limite les effets sur
la survie et la croissance. Au contraire, les stress multiples ont peu d’effets aux échelles moléculaires et
cellulaires, mais provoquent des réponses complexes a I’échelle individuelle, ce qui se traduit par des
effets antagonistes sur le comportement et des effets négatifs sur la survie et la croissance. Ces résultats
suggerent que sous stress multiples, les capacités de réponse des poissons pourraient étre dépassées,
menant ainsi a une stratégie de conservation, avec des effets délétéres sur la fitness. Cependant, les
réponses observées étaient fortement variables selon la population considérée. Plus particulierement, les
populations provenant de milieu contaminés étaient plus aptes a répondre a une contamination
expérimentale en laboratoire (i.e. moins d’effets déléteres) et en milieu naturel (i.e. meilleure survie lors
des transplantations en milieu contaming). Cela suggere des adaptations locales a la contamination, mais
les processus évolutifs a I’origine de cette variabilité restent a tester.

Cette these montre le réle central des reallocations d’énergie et du comportement dans la
réponse au stress, et souligne I’importance de prendre en compte les parasites dans un contexte de stress
multiples. De plus, il existe une forte variabilité de réponse entre populations qu’il est essentiel de
prendre en compte pour mieux prédire les réponses des populations de poissons aux stress actuels et
futurs dans un contexte de changements globaux.

Mots clefs : Changements globaux, température, contamination, éléments trace métalliques,
pathogenes, challenge immunitaire, effets combinés, comportement, écophysiologie, écotoxicologie-
évolutive



