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Partenariats scientifiques

Durant cette étude de thése, plusieurs partenariats scientifiques ont été engagés afin de réaliser les
expérimentations présentées dans ce manuscrit. Le Marais expérimental CNRS (L’Houmeau) a été
utilisé comme structure d’accueil pour les expérimentations sur les stades tardifs de développement
ainsi que pour les suivis a long terme (larves pédivéligéres et naissains). Avec ses infrastructures
aquacoles, le Marais CNRS était indispensable a la bonne réalisation des études mises en place. Une
convention de collaboration a été signée avec 1’écloserie de bivalves France Naissain (Bouin) afin de
nous mettre a disposition des géniteurs matures pour les fécondations en laboratoire, ainsi que la
livraison des larves pédivéligéres avant la mise en exposition dans nos installations expérimentales.
De méme pour le Cedre (Brest), ou des analyses ont été réalisées sur les macroplastiques collectés sur
le littoral des Pertuis Charentais, avec I’identification des phtalates et HAP a la surface des plastiques
en pyrolyse GC-MS. Des analyses d’eau de mer et dans les tissus d’huitres ont aussi été réalisées pour
quantifier le Chlortoluron (herbicide d’intérét dans le cadre de notre étude). Le site d’analyse Qualyse
(La Rochelle) nous a permis d’accéder aux bases de données récentes des pesticides dosés dans les
eaux des Pertuis Charentais afin de réaliser notre sélection de molécules d’intérét et de connaitre leurs
concentrations dans les eaux des Pertuis Charentais. Ovive (La Rochelle) nous a rendu des prestations
de broyage essentielles pour obtenir les microplastiques issus des macroplastiques environnementaux
collectés sur le littoral des Pertuis Charentais. La SCIC T.E.O (La Rochelle), bureau d’étude spécialisé
sur la thématique de la pollution plastique, nous a épaulé tout au long de ce projet, avec des données
cartographiques macroplastiques. Agilent Technologies (Waldbronn, Allemagne) a réalisé des
analyses d’identification et quantification des microplastiques dans des échantillons de sédiments
sableux sur le littoral. Enfin, ’'IPREM (Université de Pau) a rendu possible I’identification et la
quantification des éléments métalliques en surface des plastiques vieillis dans 1’environnement marin
(en cours).
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Introduction générale & objectifs de la these

Les zones cotiéres constituent des milieux d’interface, en constante évolution, entre les écosystémes
terrestres et marins. Les systémes fluvio-estuariens générent des flux unidirectionnels de polluants des
bassins versants continentaux vers les zones littorales et constituent le principal vecteur de la
contamination par le transport de contaminants dissous ou associés aux particules en suspension
(Andrady, 2011). En plus des atteintes a la biodiversité, les contaminations des zones cotiéres ont des
conséquences sur 1’économie liée aux activités littorales notamment la conchyliculture. Avec prés de
130 000 tonnes d’huitres creuses produites et commercialisées chaque année en France, le secteur
conchylicole du département de la Charente-Maritime, représente le premier bassin de production
Frangais (22 % de la production nationale). L activité représente 25 000 emplois directs et son chiffre
d’affaire annuel est d’environ 300 millions d’euros, ’essentiel étant réalisé dans le secteur de
Marennes-Oléron (Mille & Le Moine, 2011). Cependant, la conchyliculture rencontre de nombreuses
crises depuis plusieurs décennies. La situation s’est récemment dégradée en raison de mortalités
exceptionnelles de naissains d’huitres, survenues a partir de 2008 et qui perdurent. Durant les années
2008, 2014 et 2016, les zones conchylicoles en région Poitou-Charentes (ancienne région, devenue
Nouvelle-Aquitaine) représentent des espaces fragilisés par les crises de surmortalités des huitres (de
I’ordre de 80-90 % ; Mille & Le Moine, 2011). Les conchyliculteurs s’interrogent sur leurs
productions futures. Les Pertuis Charentais représentent un patrimoine naturel et économique
exceptionnel dans la région du Sud-Ouest de la France. Plusieurs activités font la richesse de cette
région, comme le tourisme, la péche, le nautisme et ’aquaculture. Le Bassin de Marennes-Oléron
représente une part importante de ce patrimoine, avec une activité conchylicole reconnue et labellisée
(i.e. Label rouge). L’aquaculture doit relever le défi de la cohabitation dans un milieu de plus en plus
soumis a d’autres usages et attentes sociétales. Pour I’aquaculture, il s’agit en particulier d’un enjeu
majeur pour envisager son développement, a I’heure ou notre balance commerciale est déficitaire.
Pour la conchyliculture, il s’agit d’assurer sa pérennité, a plus long terme. De plus, 1’image
environnementale de la profession conchylicole est critiquée, avec la présence de matériaux plastiques
d’origine conchylicole souvent trop présents sur les espaces littoraux, occupés par les activités
touristiques.

Au début des années 2000, des liens entre les apports terrigénes (pesticides notamment) et les
mortalités importantes de bivalves dans les secteurs conchylicoles placés aux débouchés de
fleuves/estuaires ont été explorés (Soletchnik ef al., 2015). Dans les Pertuis Charentais, des pics de
concentrations sporadiques mais significatifs d’herbicides ont été enregistrés en sortie de Seudre, dans
certaines zones de production du Bassin de Marennes-Oléron (Soletchnik ef al., 2005a ; Burgeot et al.,
2007) et en sortie des canaux de marais littoraux (au sud de la Charente, Masson & Dubernet, 2006).
Des mesures effectuées en fleuve Charente ont porté sur les molécules suivantes : le Métolachlore, le
Glyphosate et de son métabolite (I'AMPA). Jusqu’a 11 onze molécules ont été détectées
simultanément dans le Bassin de Marennes-Oléron, représentant une somme de concentration pouvant
atteindre 20 ug.L™' de pesticides (Munaron, 2004). Les résultats d’une précédente synthése confirment
I’effet toxique de cocktails de pesticides, tant sur les algues que sur les mollusques marins (Arzul &
Quiniou, 2014).

Dés le début de I’histoire de I’Humanité et de leur conquéte, les mers et les océans ont toujours été
considérés comme des puits de déchets illimités en raison de leur capacité de dispersion, de dilution, et
de redistribution de substances naturelles et synthétiques. Or, au cours des derniéres décennies, il a été
admis que cette capacité était limitée (Santos et al., 2015). En plus des contaminations aux pesticides,
l'augmentation constante de la production de plastiques ces derniéres décennies a généré une
accumulation de déchets plastiques dans les écosystémes aquatiques, et plus particuliérement cotiers.
L'étude de ces composants plastiques est devenue une nécessité puisque leur persistance a déja été
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démontrée (Cole ef al., 2013). Les avantages présentés par les plastiques : polyvalence, résistance, et
durabilité face a la dégradation sont bien connus et font qu’aujourd’hui, nous sommes entrés dans
«I’age du plastique», avec son omniprésence dans notre quotidien (Avio et al., 2017). La production
mondiale de ce matériau a considérablement augmenté dans le monde au cours des 60 derniéres
années, passant de 0,5 millions de tonnes par an en 1960 a prés de 350 millions de tonnes en 2017.
Apres les «lanceurs d’alerte» des années 1970, lors de la mise en évidence de particules plastiques
d’une taille mesurable en millimétre, s’ensuit 1’apparition du terme microplastique (MP) en 2004 puis
de nanoplastique (NP) (Thompson ef al., 2004). Cependant, bien que le processus de dégradation des
déchets plastiques génére des MP de taille inférieure a 5 mm, puis des NP de taille inférieure a 1 um
(Arthur et al., 2009), ce n’est que trés récemment que des études scientifiques se sont intéressées a la
toxicité des MP/NP (Chae & An, 2017). Il y a trois sources principales d’apport de MP dans les
océans. Les plastiques produits (produits manufacturés, textile, pneus) et rejetés sont susceptibles de
se désagréger biologiquement, chimiquement ou mécaniquement dans I’environnement terrestre ou
marin sous forme de MP (Andrady, 2015). Ils peuvent aussi contaminer I’environnement directement
sous forme de particules de plastiques, comme des microbilles, sélectionnées pour leur propriété
abrasive, et largement utilisées dans les cosmétiques, 1’industrie pharmaceutique ainsi que I’industrie
des traitements de surface (produits d’abrasion) et les peintures. Il peut également s’agir de pastilles de
pré-production (granulés industriels) utilisées pour la fabrication de produits en plastique (Boucher &
Friot 2020 ; Carbery et al. 2018). De nombreux taxons de différents niveaux trophiques et de
stratégies alimentaires différentes interagissent alors avec ces macro-MP (Avio et al., 2017). C’est le
cas des filtreurs qui ont tendance a ingérer passivement des MP avec leur nourriture habituelle (Rist et
al., 2019). Cela a été démontré pour de nombreuses espéces aquatiques comme le zooplancton (Cole
et al., 2013), les bivalves (Santana et al., 2016), les cirripédes (Goldstein & Goodwin, 2013), et méme
les baleines filtrantes (Fossi ef al., 2016).

En plus des impacts multiples (e.g. physiologiques, physiques, chimiques ; Cole & Galloway, 2015),
les MP sont capables d’adsorber les contaminants chimiques hydrophobes présents dans le milieu
marin, notamment les pesticides (Frére, 2017). Cependant, la toxicité potenticlle des MP et des
pesticides, ainsi que leurs interactions a des concentrations environnementales sur les organismes
aquatiques filtreurs des Pertuis Charentais, est a ce jour méconnue.

C’est dans ce contexte que le projet AQUAECOs (Figure 1; Amélioration de la QUALité
Environnementale en zones conchylicoles des Pertuis Charentais) a été lancé pour caractériser la
qualité chimique de I’environnement littoral des Pertuis Breton et d’Antioche vis-a-vis des
phytosanitaires (pesticides) et des MP et déterminer leurs effets sur la santé des huitres et des moules.
L’objectif final de ce projet est de proposer des mesures d’atténuation des effets négatifs potentiels de
ces contaminants sur la santé des bivalves en concertation avec les acteurs locaux et les professionnels
de la filiére conchylicole (représenté par le CRC 17). Ce projet répond a une problématique
économique, environnementale et intégrée a travers un travail de recherche environnemental et
expérimental en laboratoire. C’est le premier projet de recherche porté par le CRC 17 afin
d’enclencher une dynamique de collaboration entre la recherche scientifique et les activités
professionnelles maritimes aquacoles.
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]
AQUAECOs

Amglioration de la QUAIité Environnementale en zones COnchy\icoIes

Figure 1. Logo ¢élaboré pour le projet AQUAECOs.

Les deux espéces de bivalves étudiées, dans ce projet, sont la moule bleue (Mytilus edulis) et I’huitre
creuse (Crassostrea gigas). Ces deux espéces ont été choisies car elles représentent la grande majorité
de la production conchylicole francaise (Gilbert et al., 2014). De plus, ces espéces représentent a la
fois des espéces sentinelles des écosystémes (Amiard & Amiard-Triquet, 2008), c’est-a-dire capable
d’alerter sur la contamination chimique des milieux, des espéces utiles au maintien et a I’amélioration
des conditions biotiques et/ou abiotiques nécessaires a la richesse spécifique (Gutiérrez et al., 2003).
En tant qu’organismes filtreurs, et grace a leurs résistances et réponses physiologiques a la
modification des paramétres de leur habitat, ils sont considérés comme de bons bioindicateurs, en
particulier, I’huitre creuse, Crassostrea gigas (O'Connor, 2002), organisme modéle sélectionné durant

%
EIE

Distribution mondiale Importance économique  Services écosystémiques Espéce sentinelle
(Miossec et al., 2009) & produit alimentaire (Grabowski et al., 2012) (Thomas et al., 2018)

cette étude de doctorat (Figure 2).

B

Figure 2. L’huitre creuse, Crassostrea gigas, utilisé en tant que modéle d’étude expérimental.
Le projet AQUAECOs s’articule autour de deux volets :

Un volet expérimental portant sur 1’étude de la toxicité des MP et des pesticides (sélectionnés et
détectés dans les Pertuis Charentais) sur le modéle huitre creuse (C. gigas), a différents stades de

vie (en conditions contrdlées de laboratoire).

Un volet environnemental visant a caractériser la contamination du littoral des Pertuis Charentais

(Sévre Niortaise, Seudre et Charente) en pesticides et MP (eau, sédiments et biote) et leurs effets
sur la santé des bivalves (huitres creuses et moules bleues ; C. gigas et M. edulis) en zones
conchylicoles.

Les travaux de thése réalisés, s’intégrent directement dans le volet expérimental du projet

AQUAECOs. Ce manuscrit de thése est rédigé sous la forme d’une compilation d’articles
scientifiques. L’étude proposée dans ce manuscrit, vise a mettre en place et a conduire des
expérimentations en conditions contr6lées de laboratoire dans le but de comprendre la relation entre
les traits biologiques des organismes et leurs réponses physiologiques face a une contamination
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« environnementale ». Dans ce contexte, les huitres creuses (C. gigas) ont été exposées a un polluant
unique ou a un mélange de contaminants, représentatifs des Pertuis Charentais (Browne et al., 2008 ;
Gagnaire ef al., 2007 ; Luna-Acosta et al., 2015). Par ailleurs, I’activité conchylicole est aujourd’hui
menacée par les mortalités précoces de naissains d’huitres creuses, en raison de menaces de plus en
plus présentes (e.g. dégradation de la qualité des eaux, raréfaction de 1’ecau douce et augmentation des
phénomeénes climatiques extrémes), qui entrainent une dégradation globale des conditions de
production et d’élevage. Afin de mieux comprendre les relations entre mollusques bivalves et
polluants, des expositions aux MP et pesticides ont été réalisées a différents stades de développement,
stades précoces (embryons, larves-D), naissains et adultes en conditions contrdlées de laboratoire
(Boukadida ef al., 2017 ; Gamain et al., 2016 ; Mai et al., 2012 ; Sussarellu ef al., 2016).

Pour ce faire, trois principaux volets ont été développés durant cette thése :

Volet 1 : Etude préliminaire et évaluation des contaminations chimiques organiques (pesticides,
microplastiques) dans les Pertuis Charentais.

(1) Des données bibliographiques, des analyses comparatives (retour d’expérience au niveau
régional, national et Européen), des données chimiques des 5 derni¢res années ont été
collectées grace au partenariat mis en place avec le laboratoire d’analyse Qualyse (La
Rochelle, France). Ces différentes données ont été compilées dans le cadre du plan
d’action conchylicole du Département 17 (Charente-Maritime). Grace a ces données, un
travail préliminaire a visé a cibler les pesticides d’intérét (caractéristique de
I’environnement des Pertuis Charentais) pour tester leur toxicité en laboratoire, sur
I’huitre creuse.

(i1) De plus, une étude pilote a été réalisée sur un site littoral des Pertuis Charentais. Cette
étude exploratoire visait a caractériser la contamination macro et MP d’une plage soumise
aux activités ostréicoles. Les résultats de cette étude nous ont permis notamment de
sélectionner les plastiques, d’origine ostréicoles, les plus présents dans I’environnement
littoral local afin de les tester en conditions d’exposition contrdlées. Le contexte de
pollution aux MP est assez mal connu au niveau local (Charente-Maritime, Sud-Ouest,
France). Afin de compléter ces travaux, la démarche environnementale du projet
AQUAECOs viendra consolider ces résultats, dans les échantillons d’eau, le biote et le
sédiment, des compartiments non considérés dans 1’étude expérimentale.

Volet 2 : Evaluation de I’impact des contaminants sur I’huitre creuse (Crassostrea gigas).

Le volet 1 du projet a permis de définir les pesticides et MP d’intérét pour les expérimentations.
Comme illustré dans la Figure 3, des expositions ont été menées avec des contaminants commerciaux
(pesticides et MP) et d’autres ont été conduites avec des MP « environnementaux » d’origine
ostréicole, collectés dans les Pertuis Charentais afin d’étre le plus représentatifs possible du secteur
d’étude. Effectivement, I’utilisation de MP environnementaux a été peu explorée dans la communauté
scientifique (Pannetier ef al., 2020 ; Le Bihanic ef al., 2020 ; Cormier et al., 2021) ; cette démarche
originale apparait pertinente a entreprendre pour une meilleure compréhension des pollutions aux MP
du milieu marin.

Plusieurs actions ont été menées au sein de ce volet (Figure 3). A la suite de plusieurs expérimentions
de contamination chimique réalisées dans des conditions de laboratoire contrélées, des marqueurs
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physiologiques et comportementaux ont été mesurés a différents stades de développement chez huitre

creuse.

(1)

(i)

(iii)

(iv)

)

Un focus sur les stades précoces de développement a été entrepris, car les études
précédentes ont documenté un stress chimique plus important chez les premiers stades de
vie au contact de polluants (His ef al, 1999a, 1999b ; Mai et al., 2012 ; Mottier et al.,
2013 ; Tallec et al, 2018). Des expositions a des polluants chimiques de type MP et
pesticides commerciaux ont été mises en place en laboratoire sur des stades embryo-
larvaires (test d’embryotoxicité pour observations/analyses au stade larve-D 24 h). Les
tests d’embryotoxicité sont fréquemment utilisés dans les essais biologiques
écotoxicologiques pour 1'évaluation de la qualité de I'eau et de I’environnement marin. En
effet, les jeunes stades de développement chez les organismes modéles « sentinelles »,
sont trés sensibles aux polluants et apportent une réponse rapide.

Par ailleurs, des expositions ont été effectuées sur le stade pédivéligére, période cruciale
de fixation larvaire, pour évaluer I’effet de MP environnementaux sur la survie et la
métamorphose du naissain sur une période de 11 mois.

Afin de comprendre les effets d’une exposition contrélée aux MP et/ou aux herbicides
commerciaux sur le comportement valvaire de I’huitre creuse (C. gigas), une
expérimentation a été conduite sur le stade naissain.

Une démarche expérimentale, inspirée des travaux de Sussarellu et al. (2016), a permis de
mettre en place, chez des huitres creuses adultes, une exposition subchronique a un
cocktail de MP d’origine ostréicole (PE, PP et PVC), ayant vieillis dans I’environnement
marin. L’expérience de contamination chimique réalisée en laboratoire s’est déroulée
durant la période de gamétogénése des bivalves marins testés afin d’analyser les effets sur
la génération larvaire.

En complément de ces expérimentations menées en conditions de laboratoire, des mesures
de biomarqueurs (stress oxydant, activité Laccase, peroxydation lipidique) ont été
réalisées sur les stades plus tardifs (naissain et adulte), au niveau de la glande digestive
des bivalves ayant été exposés préalablement a des contaminants chimiques (c¢f. (iii) et
(iv) ; stades tardifs) selon les techniques utilisées en routine au laboratoire LIENSs
(Breitwieser et al., 2016 ; 2018 ; 2020a, b ; Luna-Acosta et al, 2017 ; Milinkovitch,
2011 ; Milinkovitch ef al,, 2011a, b ; 2013 ; 2015a, b).

Volet 3 : Dialogue, concertation, transfert de connaissances et solutions de sortie de crise.

Les comités (de pilotage et technique) du projet AQUAECOs ont permis de présenter les travaux de

recherche menés en partenariat entre ’UMR LIENSs a La Rochelle Université, le laboratoire EPOC a

I’Université de Bordeaux et le Cedre de Brest. Les résultats obtenus dans les volets 1 et 2 étaient alors

présentés aux acteurs et décideurs locaux, partenaires du projet AQUAECOs (cf. Financements &

accompagnements). L’objectif final permettra, de maniére concertée, 1’établissement d’un plan de

gestion pour une meilleure prospérité de la conchyliculture et ce, en considérant les enjeux socio-

environnementaux des Pertuis Charentais.
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Figure 3. Expérimentations a différents stades de vie chez I’huitre creuse (Crassostrea gigas), avec expositions
aux MP et pesticides commerciaux ou environnementaux.

7

La démarche expérimentale de ce travail de thése réside dans des approches pluridisciplinaires ciblant
des expertises de domaines scientifiques complémentaires (i.e. écotoxicologie, biologie, physico-
chimie...). Ce projet de thése a pour objectif final de répondre aux attentes des conchyliculteurs et
gestionnaires de 1’environnement. Pour y parvenir, les actions de recherche mises en place s’articulent
en trois objectifs principaux (Figure 4). Ces objectifs seront décrits dans ce présent manuscrit a travers
plusieurs articles et argumentaires scientifiques.
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Figure 4. Schéma organisationnel récapitulant les différents objectifs décrits dans les chapitres du manuscrit de
these.

Ainsi, pour répondre aux professionnels de la filiere conchylicole quant aux enjeux socio-
environnementaux de 1’effet d’une pollution MP et/ou pesticides chez I’huitre creuse, Crassostrea
gigas, ce manuscrit de thése se décline en 7 chapitres faisant suite a une bréve introduction présentant
les objectifs de la thése :

* Le Chapitre I est consacré a la synthése bibliographique des travaux de thése, et permet de
retracer les connaissances actuelles sur les thématiques scientifiques et socio-
environnementales des Pertuis Charentais. Dans ce contexte, il est considéré (i) la zone
géographique étudiée (Pertuis Charentais), en précisant les données économiques actuelles du
secteur professionnel conchylicole ; (ii) le modéle biologique étudié, I’huitre creuse, C. gigas,
(iii) les familles de polluants chimiques (MP et pesticides) d’intérét pour les professionnels de
la filiére conchylicole et leurs effets toxicologiques connus chez les mollusques bivalves
marins.
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Le Chapitre II porte sur la démarche méthodologique mise en place dans 1’étude
expérimentale de la thése en décrivant I’approche menée a différents stades de vie chez
I’huitre creuse, C. gigas. Les méthodes et équipements expérimentaux proposés pour la
calibration et la validation de protocoles expérimentaux sont détaillés dans les publications
scientifiques identifiant le caractére innovant de ces expériences menées en conditions
controlées de laboratoire. Les méthodologies complémentaires sont présentées plus largement
(embryotoxicité, valvométrie et structures de maintien des organismes a différents stades de
vie) dans ce Chapitre I, afin d’apporter des détails et précisions supplémentaires par rapport
aux descriptions effectuées dans les publications scientifiques.

Le Chapitre III envisage une approche environnementale jamais décrite auparavant, sur un
«site pilote » des Pertuis Charentais. Cette étude exploratoire a permis de collecter des
échantillons et d'évaluer I'importance de la contamination par les plastiques conchylicoles. A
proximité de concessions conchylicoles en activité et/ou de friches abandonnées, les
plastiques ont été identifiés et caractérisés. De plus, un protocole d’échantillonnage a été mis
en place dans les sédiments sableux de la plage pilote. Puis des analyses ont été réalisées afin
d’identifier les MP présents (e.g. nature, taille). Les additifs de phtalates et HAP présents a la
surface des plastiques ostréicoles, ont été identifiés, avec le soutien du Cedre de Brest. Des
données complémentaires, issues du volet environnemental du projet AQUAECOs seront
apportés pour enrichir les résultats de teneurs en MP obtenues lors de campagnes
d’échantillonnage AQUAECOs 2020 et 2021 réalisées dans les Pertuis Charentais (Lerebours,
2021, ¢f. Annexe 2).

Le Chapitre IV inclus plusieurs articles scientifiques portant sur les premicres
expérimentations réalisées aux stades précoces de développement chez les mollusques
bivalves marins, dans le but de décrire les effets des MP (commerciaux et environnementaux)
et pesticides commerciaux sur plusieurs stades de vie (stade embryo-larvaire, larve-D et
pédivéligére) chez I’huitre creuse (C. gigas).

Le Chapitre V présente les résultats originaux portant sur les effets des MP (commerciaux et
environnementaux) et pesticides commerciaux observés a des stades plus tardifs de
développement (naissain, adulte et intergénérationnel). Les données expérimentales collectées
sur les stades tardifs de développement sont novatrices et peu décrites dans la littérature pour
le modéle huitre creuse (i.e. comportement valvaire sur les naissains et effets
intergénérationnels des adultes).

Pour finir, les Chapitres VI et VII offrent une discussion de ces travaux de thése ainsi que les
conclusions/perspectives futures pour une meilleure gestion de la qualité des eaux des Pertuis
Charentais.
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Une synthése bibliographique (état de I’art) a été réalisée afin de synthétiser les différentes
connaissances acquises sur les différents objets d’étude de cette thése. Tout d’abord, une présentation
du secteur d’étude est proposée, avec I’importance économique des Pertuis Charentais en
conchyliculture et le contexte environnemental actuel. Le modéle d’étude, I’huitre creuse (C. gigas)
est ensuite présenté en identifiant les différentes phases de son cycle de vie (fécondation & stades
larvaires et naissains). Pour finir, les deux classes de polluants (MP et pesticides) testés dans cette
étude, sont développés. Le contexte actuel de contamination sera présenté ainsi que les différentes
études scientifiques ayant montré des résultats majeurs sur les effets toxiques de ces contaminants
émergents.

A.La conchyliculture sur le territoire des Pertuis Charentais

1. Les Pertuis Charentais

1.1 Caractéristiques géenérales

Par définition, les pertuis, sont des zones maritimes abritées et délimitées par une ou plusieurs iles et
un continent. Les Pertuis Charentais, quant a eux, sont situés dans la région de La Rochelle, dans le
département de la Charente-Maritime, sur la fagade sud-ouest de 1’Atlantique a I’intersection des
régions Pays de la Loire et Nouvelle-Aquitaine. La mer des Pertuis Charentais comprend un ensemble
de trois Pertuis : le Pertuis Breton, le Pertuis d’Antioche et le Pertuis de Maumusson. Les Pertuis
Charentais abritent une grande variété d’habitats naturels cotiers présentant pour certains d’entre eux
des phénomeénes trés actifs d’érosion ou de sédimentation. Certains de ces habitats sont
particuliérement riches et productifs car ils constituent les réceptacles des eaux de trois principaux
fleuves (Figure 5 ; Mille & Le Moine, 2011) :
= La Sévre Niortaise, au nord (159 km de long), qui alimente le Pertuis Breton.
= La Charente, au centre (360 km de long avec un bassin versant de 10 500 km?) favorable au
développement de la conchyliculture et de la péche dans le Pertuis d’ Antioche.
= La Seudre, au sud (bassin versant de 200 km?), qui s’écoule dans un bras de mer de 20 km de
long puis dans le Pertuis d’Antioche. Son débit est quasi nul en période estivale.

A certaines périodes de 1’année (printemps/automne ; Froidefond ef al, 1998), le panache de la
Gironde peut aussi remonter jusque dans les eaux des Pertuis Charentais en faisant le tour de I’ile
d’Oléron ou via le Pertuis de Maumusson. La Charente-Maritime posséde un littoral de 470 km de
cotes réparties sur 61 communes. En janvier 2015 la population était de 640 000 habitants avec une
densité de 92 habitants/km” (Gargon, 2016).

La Mer des Pertuis Charentais et ses espaces littoraux ont 1’avantage de rassembler dans une méme
région :
= une grande variété de faci¢s naturels cotiers présentant pour certains d’entre eux des
phénomeénes d’érosion ou de sédimentation actifs ;
= de fortes imbrications d’unités paysagéres littorales ;
= des milieux particuliérement riches et productifs, d’intérét aquacole de tout premier plan, mais
aussi d’intéréts touristiques et écologiques majeurs (Biais ef al., 2004).
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Figure 5. Carte des Pertuis Charentais, avec ses principaux fleuves, s’y déversant. D’aprés les travaux de
Moussard, 1998.

Les Pertuis Charentais sont caractérisés par un faible hydrodynamisme, rythmé par les marées et le
panache des différents fleuves qui s’y jettent (Schillinger, 1996 ; Le Hir et al., 2010). Le bassin, des
Pertuis Charentais, présente une faible bathymétrie avec une surface d’estran majoritaire (zone
périodiquement recouverte par les marées). Le climat est de type océanique avec des précipitations
moyennes de 800 mm.an™' (Mille & Le Moine, 2011).

Les Pertuis Charentais étant 1’exutoire de trois principaux fleuves, il est important de ne pas négliger
les apports en matiére de ces fleuves. En France, depuis les années 1970, les pollutions d’origine
industrielles ont fortement diminué en raison de la désindustrialisation (Bost & Messaoudi, 2017),
mais également grace aux efforts consentis par les industriels et les communes sous le contréle des
agences de 1’eau (Tiberghien, 2012). De plus, la Charente-Maritime n’est pas le département le plus
fortement industrialisé (Bry & Hoflack, 2004). Cependant, bien qu’elles soient aujourd’hui faibles, les
industries rejettent des micropolluants potentiellement toxiques, persistants et bioaccumulés par les
organismes (Rostagno ef al., 1999). Les principaux polluants sont des éléments traces métalliques (e.g.
I’arsenic, le cadmium, le chrome, le cuivre, le mercure, le plomb et le zinc), des hydrocarbures
aromatiques polycycliques (HAP), des polychlorobiphényles (PCB), mais aussi des substances
phytosanitaires (pesticides) et potentiellement des particules de plastiques sous leurs formes micro
et/ou nano (MP/NP). Du fait de leur fabrication et de leur utilisation, les MP/NP pénétrent dans le
milieu marin par entrée directe, a travers les riviéres, le ruissellement du sol et les composants des
effluents industriels, urbains, agricoles et domestiques (e.g. stations d’épuration, véhicule a moteur,
etc., Derraik, 2002 ; Fendall and Sewell, 2009 ; Galgani et al., 2013a).
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1.2 Les données environnementales

Les Pertuis Charentais sont représentés par des zones cotiéres abritées des iles (ile de Ré, Oléron, Aix
et Madame), peu profondes avec d’importantes surfaces d’estran. La nature des fonds marins, sur ce
secteur, est hétérogéne, proposant une colonisation par différents habitats marins riches en
biodiversité : estrans rocheux (Soletchnik ef al., 2012), vastes vasiéres (De Montaudouin & Sauriau,
2000), récifs d’hermelles (Cajeri et al., 2012) et herbiers de zoostéres (Aubert et al., 2019). Ces
habitats et milieux marins jouent un role essentiel pour la vie marine, comme les vasiéres, qui jouent le
role de garde-manger, d’habitat et d’abri, de lieux de frayére et de nourricerie (Lavergne, 2014). Ces
zones, si particuliéres, participent a la formation de fines pellicules de phytoplancton, se développant a
leur surface, et qui est a la base de I’alimentation (Underwood & Kromkamp, 1999) pour de
nombreuses espeéces présentent sur ce secteur (poissons, crustacés, mollusques, oiseaux, ...). De plus,
les trois grands fleuves (Sévre Niortaise, Charente et Seudre) apportent des nutriments essentiels au
développement des blooms phytoplanctoniques, donnant lieu a de forts regroupements de poissons et
autres especes. Une grande diversité d’activités humaines dépend de ces ressources sur ce secteur
géographique bien précis, liée a la forte productivité biologique qui s’y développe. Tous ces éléments
font des Pertuis Charentais, un territoire a préserver. Par exemple, dans sa configuration actuelle, les
Pertuis Charentais ont un rdle essentiel (i.e. Zone Natura 2000), vis-a-vis de la conservation de
I’esturgeon européen (Acipencer sturio), qui vient migrer entre 1’Ile de Ré et Oléron.

En 2014, le site des Pertuis Charentais devient donc une zone de conservation d’intérét classée Natura
2000. De plus, les Pertuis Charentais, constituent une mosaique d’habitats trés riches et cruciaux pour
de nombreuses espéces d’oiseaux migrateurs (Bocher et al., 2007 ; Saint-Béat et al., 2013).

Les Pertuis Charentais sont donc localisés a l'interface entre le milieu terrestre et le milieu océanique
et les facteurs de vulnérabilité sont nombreux et d’origines diverses :

- pollutions marines par les macrodéchets ou micropolluants : hydrocarbures, pesticides, métaux,
plastiques, eaux usées domestiques, résidus pharmaceutiques, additifs (e.g. antifoulings), engrais ... ;

- dégradation physique des fonds par les activités portuaires (comme le dragage) et de péche intensive;
- activités de loisirs et tourisme de masse en période saisonniére.

Les cours d’eaux sont aujourd’hui majoritairement influencés par les pollutions diffuses d’origine
agricoles, notamment par les engrais (phosphates, nitrates) et différents produits phytosanitaires
(Soulard, 2005 ; Rousseau & Guyard, 2014). Le lien entre la dégradation des écosystémes littoraux,
les flux d’azote et 1’agriculture a été établi dans de nombreuses études scientifiques (Gruber &
Galloway, 2008 ; Conley ef al., 2009 ; Howarth et al., 2011). L agriculture, par nature consommatrice
de nutriments, est mise en cause : son objectif est de produire, a 1’aide d’apports nutritifs, de la
biomasse végétale et animale pour nourrir les Hommes. Ces apports sont le plus souvent utilisés sous
forme minérale d’azote, de phosphore ou de potassium. Ces apports d’engrais dans les fleuves et au
niveau du littoral dus au ruissellement peuvent provoquer des blooms phytoplanctoniques (Beman et
al., 2005), correspondant a une augmentation importante et soudaine de phytoplancton.
L’augmentation de la concentration de ces algues peut provoquer d’une part une diminution de
I’oxygéne dissous dans le milieu, pouvant potentiellement engendrer une anoxie du systéme (Rabalais
et al., 2009) et ainsi causer la mort de tous les autres organismes aérobies. D’autre part, la prolifération
de certaines espéces planctoniques (e.g. cyanobactéries, dinoflagellés) capables de libérer des toxines
(Carmichael, 1994) peuvent impacter le fonctionnement des écosystémes notamment des perturbations
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des relations entre organismes, des changements de la biodiversité ou des conditions de luminosité
(Blaha et al., 2009).

Outre ces différentes sources de pollutions des cours d’eau, et par conséquent du littoral, d’autres
situations ponctuelles peuvent altérer la qualité du milieu, comme les fortes pluies provoquant un
ruissellement des eaux résiduaires urbaines et le déversement des eaux usées non traitées directement
dans le milieu naturel. Afin de permettre un traitement efficace des eaux usées, les stations d’épuration
se dotent de dégrilleurs a maille de plus en plus fines, susceptibles de retenir plus d’éléments dont les
plastiques, mais il n’y a pas de prise en compte des MP a I’heure actuelle (Marek et al., 2020), méme
si certains projets sont en cours pour tenter d’améliorer les techniques de filtration et de traitement.

Par ailleurs, 1’activité portuaire des Pertuis Charentais (six ports de plaisance, trois ports de péche et le
grand port de commerce) peut représenter également une source de pollution chimique en plus des
pollutions d’origine tellurique. Les infrastructures nécessaires a la bonne organisation de ces activités
entrainent des modifications physiques, chimiques et biologiques du milieu. Les Pertuis Charentais
étant des zones propices a la sédimentation, de nombreux dragages sont nécessaires, et effectués de
maniére réguli¢re afin d’éviter I’envasement des ports et des chenaux. Les sédiments dragués et remis
en suspension pourraient avoir un impact sur les écosystémes cotiers, et plus largement sur la qualité
de I’eau, en entrainant la remise en suspension d’éléments toxiques persistants comme ceux cités
précédemment (e.g. métaux, HAP, pesticides, MP). De la méme fagon, les travaux d’aménagements et
I’entretien des ports et voies de navigation (e.g. déroctage, dragage, clapage des sédiments) pourraient
avoir des impacts sur la qualité des eaux littorales lors de la remise en suspension des sédiments (par
exemple en modifiant la courantologie ou en recouvrant les fonds marins représentant les habitats de
certaines espéces benthiques ; Choblet, 2005 ; Huguet, 2019).

Outre ces pollutions pouvant altérer le littoral, les conditions de rencontre entre eaux saumatres et
eaux douces entrainent une forte production biologique (Marteil, 1979 ; Lebreton ef al., 2019), faisant
des Pertuis Charentais une zone idéale pour la reproduction d’espéces marines, tel que les bivalves.

1.3 L’urbanisation

Le département de la Charente-Maritime est considéré comme le troisiéme département le plus
attractif de France, aprés les départements des Landes et la Gironde, mais aussi le quatriéme plus agé.
Le vieillissement est accentué par une forte proportion de personnes agées de 40-64 ans alors qu’une
part importante des 18-29 ans quitte le territoire. D’une superficie de 6 864 km?, la Charente-Maritime
occupe 8 % du territoire total de la région Nouvelle-Aquitaine. En 2015, on dénombre 639 600
habitants en Charente-Maritime, soit 11 % de la population de la région Nouvelle-Aquitaine. Entre
2008 et 2015, la population a augmenté chaque année de 0,6 % en moyenne. C’est 1'une des
croissances les plus fortes, derriére les Landes et la Gironde (Gargon, 2016 ; Grapin, 2017).

La commune de La Rochelle située sur la fagade atlantique, est le chef-lieu du département de la
Charente-Maritime. En 2008, c’était la deuxiéme commune de I’ancienne région Poitou-Charentes,
avec environ 76 000 habitants. A La Rochelle, les années 1990 ont vu la naissance de 1’Université, du
TGV (Sncf et Alstom) ainsi que I’aménagement du Port Atlantique, dans un contexte d’attractivité
croissante de la fagade atlantique. Entre 1990 et 2008, I’emploi se développe alors plus vite a La
Rochelle avec un gain de 34 %, contre 25 % dans le référentiel « Sun Belt ». En adaptant cette notion
a la France, les régions attractives de 1’Ouest et du Sud de la métropole forment une «Sun Belt» a la
francaise (Borély & Bono, 2012). Le dynamisme, tant économique que démographique, est toujours a

34



CHAPITRE I —Etat de Iart

I’ceuvre aujourd’hui au niveau de La Rochelle (Borély & Bono, 2012). Fin 2019, la communauté
d’agglomération de La Rochelle se présente en tant que porteur sur un projet de territoire zéro carbone
avec pour objectif I’atteinte de la neutralité carbone d’ici 2040. La Rochelle se positionne donc
comme le premier littoral urbain pour parvenir a un bilan zéro carbone et vers une ville durable
partageant un systéme économique circulaire.

2. Contexte historique de la conchyliculture Charentaise

2.1 La naissance de la conchyliculture jusqu’au année 2000

L’huitre plate (Ostrea edulis) disparut totalement du Bassin de Marennes-Oléron, dans les années
1925 (Toulhoat, 2008). On considére que I’huitre portugaise (Crassostrea angulata), quant a elle, a
survécu jusque dans les années 1970 ou les modes traditionnels de production et de commercialisation
ont été bouleversés, dans le Bassin de Marennes-Oléron et le secteur des Pertuis Charentais. Marqués
par la crise économique de 1970 (diminution massive de C. angulata), les ostréiculteurs alors
spécialisés dans 1'une des phases de production ostréicole, furent contraints de diversifier leurs
activités. Le cycle de production fut bouleversé durant deux a trois ans a cause de la mortalité des
huitres portugaises. A I’époque, les ostréiculteurs furent alors contraints d’effectuer leur captage eux-
mémes, afin de régénérer les stocks d’huitres (C. angulata).

La conchyliculture (activités ostréicoles et mytilicoles) frangaise se classe au deuxiéme rang européen,
avec une production moyenne de 200 000 tonnes de coquillages chaque année (60 % de cette
production étant représenté par 1’ostréiculture). La Charente-Maritime est le premier département
conchylicole frangais, notamment en termes d’emploi : il comprenait 1/3 des entreprises conchylicoles
francaises recensées en 2001. Ces entreprises sont localisées a proximité du Pertuis Breton,
notamment en baie de 1’Aiguillon ainsi que dans le secteur de I’fle de Ré et du Pertuis d’ Antioche. Les
plus nombreuses sont installées au sud du département, dans le bassin de Marennes-Oléron.

La quasi-totalité des entreprises présentent en Charente-Maritime (85 % des entreprises), produisent
des huitres. Les espéces d’huitres produites sont I’huitre creuse (Crassostrea gigas) en majorité, ainsi
que ’huitre plate (Ostrea edulis), cette derniére ne représentant que 1,5 % des huitres produites en
2001 et sa production étant confinée aux secteurs de la Bretagne et de 1’Aquitaine dans une moindre
mesure. Globalement, 1’ostréiculture frangaise est donc dominée par la production d’huitres creuses.
Dans le département de Charente-Maritime, le mode de culture ostréicole le plus répandu, est la
culture en surélevé (5 ha/exploitation, en 2001). Par ailleurs, il faut noter qu’en Charente-Maritime, 40
% du foncier détenu appartient au domaine privé (claires d’affinage dans les marais).

Apparues en Europe et aux Etats-Unis dans les années 1960 (FAO, 2006), les écloseries de bivalves et
notamment de naissains d’huitres creuses permettent de produire des huitres sélectionnées
génétiquement, en bassins clos et conditions controlées, grdce a la maitrise des phases de
gamétogénése/reproduction. Les écloseries ont progressivement suppléé I’approvisionnement en
naissain, jusqu’alors uniquement exécuté par le captage naturel en mer. Popularisé beaucoup plus tard
qu’aux Etats-Unis, le recours au naissain d’écloserie est aujourd’hui en augmentation progressive en
France : il était de 15 % en 2000 (Agreste, 2005), mais certains professionnels estiment qu’il pourrait
représenter presque la moitié de 1’approvisionnement aujourd’hui. Le télécaptage, mode de production
plus marginal, représentait moins de 1 % de la production de naissain en 2000. Le télécaptage est une
technique qui permet a I’ostréiculteur de réaliser un captage artificiel en bassin clos (avec le matériel
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adapté), a partir de larves d’huitres d’écloseries prétes a se fixer et a se métamorphoser en naissain
(larves pédivéligéres). La production de naissain en écloserie et le télécaptage ont ainsi I’avantage de
permettre une obtention de naissains sur presque toute I’année, garantissant, de plus, un
approvisionnement indépendant des fluctuations annuelles saisonniers.

Nous avons pu voir que, 1’ostréiculture a Marennes-Oléron, du fait de son développement, a été
confrontée a de nombreuses difficultés au cours du vingtiéme siécle (Héral, 1986 ; Héral et al., 1986).

2.2 Les crises de mortalités et le contexte actuel de la conchyliculture

Entre mai et juin 2007, les températures des eaux marines ont augmenté de 5 °C en 10 jours et ont
donc affectées les huitres naissains et le demi-élevage (avec des mortalités > 30 % ; Pichot & Barret,
2007). Ces seuils de mortalités n’ont rien montré d’inquiétant du fait que les moyennes annuelles de
mortalités sur les naissains se situaient aux alentours de 45 % entre 1994 et 2007 (Pépin et al., 2014 ;
Soletchnik ef al, 2008). En 2008, la crise de mortalité des naissains de 1’espéce Crassostrea gigas
s’est avérée étre la plus importante depuis son introduction en France dans les années 1970.

Les caractéristiques de ces crises de mortalités sont :

(i) une ampleur, sans précédent. Tous les bassins ostréicoles voient disparaitre entre 75 et 100 % de
leurs stocks de naissains/juvéniles ;

(i) elles touchent principalement le naissain (< 18 mois), toutes origines confondues (captage naturel
ou écloserie, ploidie 2N ou 3N) ;

(iii) elles apparaissent de fagon quasi-simultanée sur I’ensemble des fagades maritimes frangaises et
dans des écosystemes trés variés (OIE, 2008 ; Frangois et al., 2009).

L’analyse régionale des données des mortalités issues du CREAA (Centre Régional
d’Expérimentation et d’Application Aquacole, i.e. CAPENA depuis 1% janvier 2021), montre que :

(i) les mortalités de naissains sont plus importantes que chez les adultes ;

(i1) le Pertuis Breton et le Pertuis d’ Antioche subissent moins de mortalité que le Bassin de Marennes-
Oléron.

Le virus OsHV-1 a été détecté, dés 2008, en particulier sous la forme d’un variant génotypique, appelé
uVar pour « microvariant » (Pépin et al., 2008 ; Segarra et al., 2010). 11 est considéré comme 1’agent
étiologique majeur des épisodes de mortalité de naissain.

Dans les Pertuis Charentais, le niveau moyen de mortalité des naissains de captage est compris entre
60 et 85 % entre 2008 et 2017. Quelles que soient les années, un pic majeur de mortalité est observé
courant mai ou début juin. Cette mortalité est souvent détectée, d’abord en Seudre (en lien
probablement avec 1’élévation de la température et une baisse de I’hydrodynamisme) pour étre ensuite
rapportée, dans les jours qui suivent, dans les autres sites de production des Pertuis (Soletchnik et al.,
2018). Les données du CREAA nous donnent une moyenne de mortalité de 69,8 % entre les années
2008 et 2019 sur les naissains de premiére année. En Septembre 2020, la mortalité relevée sur les
naissains de premiére année est de 53 %, soit en dessous des moyennes observées ces dernicres
années. On retrouve une mortalit¢ moyenne de 14-15 % pour les huitres adultes de 2 et 3 ans
(CREAA, 2020).
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Les environnements littoraux sont des espaces attractifs soumis a de nombreuses pressions. Ils
concentrent des activités humaines économiques et récréatives pouvant impacter la qualité des eaux
littorales. Ces masses d’eau peu profondes et proches de la ligne de cote sont influencées a la fois par
la terre et par la mer et sont particuliérement exposées aux pollutions. Les atteintes a la qualité de 1’ecau
peuvent étre d’origine marine, mais sont surtout terrestre : 80 % des polluants retrouvés dans I’océan
proviennent du continent (Horton et al., 2017). Des crises répétées, en particulier dans le domaine de
la conchyliculture, suscitent des interrogations de plus en plus fréquentes a propos de la qualité des
eaux littorales.

Malgré une qualité écologique des masses d’eaux des Pertuis Charentais jugée « bonne » au titre de la
Directive Cadre pour I’Eau (DCE), les conchyliculteurs charentais font face a des taux élevés de
mortalité de leurs coquillages depuis 2008 (Polsenaere et al., 2017 ; Pépin et al, 2017). Plusieurs
décrets ont été mis en place afin de limiter la production et la consommation de produits conchylicoles
et restreindre la baignade (cas de la Baie d’Aytré, La Rochelle, Charente-Maritime). Face a ces cas de
pollutions des eaux littorales dans les Pertuis Charentais, il convient d’améliorer la gestion de la
qualit¢ des eaux littorales et d’y impliquer les acteurs locaux. Outre les conséquences
environnementales d’une dégradation de la qualité de 1’eau, de multiples usages et activités sont
impactés. Les produits de la conchyliculture et de la péche, filiéres d’importance pour I’économie
maritime, dépendent directement de la qualité des eaux littorales.

Theme 1 : Rapport a I'environnement des professionnels des bassins versants
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Figure 6. Résultats d’enquétes sur la qualité des eaux observés par les principaux professionnels en relation avec
les eaux littorales des Pertuis Charentais. D’aprés les résultats du projet LITTOPEC (Benitez & Bello, 2020).

Le littoral du Pertuis Charentais, haut lieu européen de la conchyliculture est dépendant de la qualité
des eaux littorales par la physiologie et les contraintes d’élevage des espéces de coquillages. Les
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productions annuelles sont fortement impactées par la dégradation des eaux littorales, ce qui constitue
une des préoccupations majeures des professionnels de la filiére. La qualité de 1’eau devient alors un
double enjeu de recherche, interdisciplinaire, entre analyse scientifique de la qualité des eaux, et
analyse des politiques publiques présentes sur le territoire, spécifiques a la gestion des eaux littorales.
L’articulation des concepts et outils issus de différentes disciplines permet d’analyser les enjeux de la
qualité de I’eau dans les Pertuis Charentais au travers de différents spectres, en essayant de dépasser la
vision unique des différents acteurs concernés. Dans le cadre de projets de recherche menés en
paralléle du projet AQUAECOs, des enquétes ont été menées sur les appréciations et ressentis des
professionnels du monde maritime (projets LIENSs EVOLPEC, FEAMP LITTOPEC, 2019-2021). La
Figure 6 présente les principaux résultats de ces enquétes. Les ostréiculteurs semblent observer une
qualité des eaux dégradée, depuis 2010 jusqu’a aujourd’hui.

3. Les enjeux socio-économiques

La filiéere conchylicole en Charente-Maritime est une activité trés structurante qui fagonne les
territoires a terre et en mer et qui participe a l'identité du département.

En plus de I’activité conchylicole, deux autres activités économiques sont dominantes en Charente-
Maritime, a savoir 1’agriculture et le tourisme. En effet, la Charente-Maritime est la seconde
destination en France Métropolitaine en 2018 (DGE, 2019 ; Figure 7). L'arriére-pays est souvent
occupé par une agriculture céréaliére intensive. En effet, I’agriculture fait également partie intégrante
du paysage charentais, notamment avec des grandes cultures de blé, mais, tournesol et vignes (Marot,
2011). Le littoral de la Charente-Maritime est également apprécié par de nombreux touristes. Le
département propose de nombreuses infrastructures et devient un lieu de villégiature privilégié pour un
tourisme familial. La troisiéme activité économique de Charente-Maritime est donc 1’activité
touristique qui est majoritairement représentée par le tourisme saisonnier. Les vacanciers viennent en
nombre pour découvrir les grandes plages et la grande biodiversité qu’offrent les cotes de Charente-
Maritime (Bouba-Olga er al., 2006). Ces différentes activités cohabitent sur ce territoire et les
pressions s’accumulent, au méme titre que les usages s’intensifient. C’est ainsi que cet espace est
connu pour ses nombreux conflits d’usages, entre agriculteurs, plaisanciers et ostréiculteurs
notamment (Bossuet & Boutry, 2012 ; Candau ef al., 2012). Ici, la proximité spatiale entre différents
acteurs présents sur ce méme territoire donne lieu a I’apparition de conflits, notamment dii au manque
de coordination entre usagers (Torre & Caron, 2005). La Charente-Maritime bénéficie donc d'une
frange littorale trés convoitée par de nombreuses activités professionnelles, économiques et
récréatives.
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Figure 7. Représentation des activités économiques des Pertuis Charentais. D’aprés les travaux d’Alice Bello
(programme LITTOPEC, 2019-2020).

3.1 L’activité conchylicole

3.1.1 L’importance des mollusques bivalves marins en France

Les bivalves représentent une ressource marine économique significative en France. En 2010 la
production mondiale ostréicole de C. gigas (huitre creuse) a été évaluée a 660 000 tonnes et celle de
M. edulis (moule bleue) a 210 000 tonnes (FAO, 2012). L’huitre creuse, représente 93 % du marché
ostréicole mondial et 98 % du marché francais. En 2006, les entreprises conchylicoles frangaises
commercialisaient 116 150 tonnes d’huitres creuses. Alors que la France était classée comme le
premier producteur et exportateur d’huitres en Europe jusqu’en 2008, des phénoménes de mortalité
ont entrainé une diminution de la production frangaise qui est passée de 130 000 tonnes en moyenne
jusqu’en 2009, a 80 000 tonnes sur les années 2010 et 2011 (CNC, 2020). Comprendre les causes de
ce phénoméne de mortalité représente un enjeu important pour la profession. Les contaminations aux
MP et polluants constituent une piste de recherche sur le sujet. En effet, 1’élevage des bivalves en mer
ne permet pas de les isoler des différents contaminants et polluants présents dans les eaux marines.
Ainsi ces systémes de cultures sont exposés a la présence de MP, mais également de pesticides, de
métaux lourds et autres contaminants d’origine anthropique (Van Cauwenberghe & Janssen, 2014). La
concentration des MP dans les eaux est trés variable et leur impact sur I’élevage est mal évalué. Leurs
effets peuvent étre indépendants ou cumulés par les effets « cocktails » d’autre contaminants
(Thompson et al., 2004).

Au niveau mondial, la France occupe la quatriéme place, derriére la Chine (prés de 3,9 millions de
tonnes), la Corée (plus de 280 000 tonnes) et le Japon (un peu plus de 200 000 tonnes) (FAO, 2008).
La France exporte des huitres en Europe (vers 1’Italie pour plus de la moiti¢), mais elle en importe
é¢galement (Irlande, Royaume-Uni...). En comparaison, la balance commerciale frangaise est trés
déficitaire pour les moules, qui sont importées en grande quantité d’autres pays d’Europe (Pays-Bas,
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Irlande, Danemark, Espagne). D’une manicre globale, la balance commerciale de la conchyliculture
francaise est donc déficitaire. On recensait en 2001 presque 3 750 entreprises conchylicoles (Agreste,
2005) en France, employant prés de 20 000 personnes. Il est a noter qu’actucllement, le nombre
d’entreprises diminue fortement (e.g. départs en retraite, difficultés d’installation pour les jeunes
conchyliculteurs) alors que la taille des entreprises s’accroit. Les tonnages produits ont plut6t tendance
a augmenter, ce qui montre que la productivité tend globalement a s’améliorer. En 2006, le chiffre
d’affaire national était de 630 millions d’euros (CNC, 2006). En 2013, d’aprés le Ministére de la
Transition Ecologique, la valeur des ventes de la production frangaise conchylicole s’élevait a 535
millions d’euros. Les crises de mortalités et les difficultés professionnelles rencontrées semblent tout
de méme impacter 1’économie de ce secteur.

3.1.2  L’économie conchylicole dans les Pertuis Charentais

D’apres les données de 1’Agreste (Gilbert & Duret, 2014), au recensement de la conchyliculture 2012,
la Nouvelle-Aquitaine est la premicre région frangaise pour la production de coquillages (Figure 8).
Cette production est composée de 30 000 tonnes d’huitres creuses « claires » de Marennes-Oléron, de
13 440 tonnes d’huitres creuses sans appellation, de 40 tonnes d’huitres plates, de 13 500 tonnes de
moules, de 370 tonnes de palourdes ainsi que de 490 tonnes de coques et autres coquillages (amandes,
clams, coquilles, couteaux, etc.).

En région Nouvelle-Aquitaine, la production des huitres creuses, Crassostrea gigas, est concentrée
essentiellement sur deux zones : Marennes-Oléron avec 72 % des entreprises régionales (85 % des
ventes régionales d’huitres creuses) et le bassin d’Arcachon (300 entreprises). L’élevage des moules
se situe plutot sur la baie de 1'Aiguillon, au nord de la Rochelle (Charente-Maritime), au niveau du
Pertuis Breton.

47 % des huitres creuses adultes commercialisées par les entreprises de Poitou-Charentes en 2012\

Ensemble des coquillages : 187 420 tonnes en 2001 Régions conchylicoles de localisation du siége social de I'entreprise
159 563 tonnes en 2012 France : 79 220
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Figure 8. Recensement de la conchyliculture en France (Agreste, 2014).

La Charente-Maritime est le premier département frangais producteur de coquillages, avec le tiers de
la production nationale d’huitres (Marot, 2018). En 2012, le secteur des Pertuis Charentais regroupe
742 entreprises ostréicoles. Quatre-vingts pour cent des huitres nées en Charente-Maritime partent
grossir ailleurs, dont une partie revient pour 1’affinage en claires pour bénéficier de 1’appellation
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« Marennes-Oléron (Label Rouge)». En 2012, 37 000 tonnes d’huitres creuses ont été
commercialisées pour la consommation, ce qui représente 47 % du volume national.

A travers les chiffres actualisés par le Comité Régional de la Conchyliculture Charente-Maritime, en
2019, le secteur de I’ancienne région Poitou-Charentes est représenté comme :
= 1% centre conchylicole européen ;
1 région pour son nombre d’entreprises conchylicoles ;
1°" centre de captage naturel de naissain frangais (huitres & moules) ;
1" lieu pour I’affinage en claires ;
1°" centre francais de production et d’expédition d’huitres.

g 4 4 3

Sur le secteur des Pertuis Charentais, en 2019, I’activité ostréicole produit un tonnage commercialisé
de 45 000 t d’huitres (40 % du volume national). Le chiffre d’affaire ostréicole sur cette méme année
serait d’environ 220 millions d’euros. La crise sanitaire engendrée par 1’apparition de la COVID-19 en
fin d’année 2019 et perdurant encore aujourd’hui, a entrainé des baisses économiques dans le secteur
ostréicole. Les données chiffrées ne sont pas encore disponibles et certains événements majeurs (e.g.
fétes de Noél et Nouvel An) pourraient sauver une année 2020 difficile dans le secteur aquacole.

3.2 Les activites agricoles dans les Pertuis Charentais

La surface agricole utile (SAU) représente les deux tiers de la surface totale du département et se
compose principalement de terres arables consacrées pour plus de la moitié a la culture céréaliére (blé
et mais ; Figure 9). Les prairies occupent 10 % de la SAU, valorisées grice a I’élevage bovin et les
produits qui en découlent (lait, beurre). Le vignoble concentre la majorité de la surface dévolue aux
cultures permanentes, la moitié du vignoble de Cognac étant localisée en Charente-Maritime. Les
zones humides intérieures ou maritimes couvrent 6 % du département. Le département est peu boisé,
les surfaces concernées ne représentent que 18 % de la surface du département soit moitié moins que
dans le reste de la région (Lafargue, 2019).

Céréales, oléagineux, protéagineux et vignes,
les trois quarts des surfaces agricoles de Charente-Maritime

Fourrages
annuels

Prairies
Vignes o (artificielles,
10% 2% temporaires et

permanentes)
Protéagineux 15%
3%
Jacheres
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Figure 9. Utilisations des surfaces agricoles de Charente-Maritime. D’aprés les données de Lafargue (2019).
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En 2017, la production de la valeur de la branche agricole s’¢lévait a 1,2 milliard d’euros. Ceci
positionne la Charente-Maritime au 2°™ rang des départements néo-aquitains et au 17°™ rang national,
pesant pour 2 % de la ferme en France. Prés de 7 500 exploitations agricoles sont dénombrées en
Charente-Maritime.

B. Le modéle biologique : ’huitre creuse (Crassostrea gigas)

1. Presentation de [ ’huitre creuse

Le choix du modéle d’étude s’est porté sur I’huitre creuse (C. gigas ; Bayne et al., 2017, 2019) car
c’est I’espéce d’huitre la plus répandue sur nos cotes et la plus exploitée en ostréiculture (Gilbert et al.,
2014). Le nom de I’espéce est encore constamment discuté par la communauté scientifique.
Effectivement, les noms Crassostrea ou Magallana sont utilisés a ce jour. Dans la suite de ce
manuscrit et publications scientifiques, le nom Crassostrea gigas sera utilisé.

L’huitre creuse (Crassostrea gigas ; Thunberg, 1793) posséde une classification systématique décrite
ci-dessous :
Les différents genres d’huitres sont classés dans la classe des Bivalvia, I’ordre des Pteroida et la
super-famille des Ostracea (Boudry et al., 1994). Puis, la famille a été divisée en 12 genres (Stenzel,
1947). De 1951 a 1971, les auteurs s’accordent a diviser la famille en 3 genres : Ostrea, Crassostrea et
Pycnodonte.

L’huitre indigéne originelle est I’huitre plate (Ostrea edulis). Les premiéres cultures remontent au
XVII*™ siécle dans le bassin de Marennes-Oléron (Buestel e al, 2009). Mais sa production est
devenue trés marginale aujourd’hui. L’huitre portugaise (Crassostrea angulata) 1’a supplantée en
1868. Aprés une épizootie dans les années 1970, causé par la « maladie des branchies » et mettant fin
a la présence de I’huitre portugaise sur les cotes frangaises, c’est I’huitre japonaise qui fut importée et
qui représente aujourd’hui la majeure partie de la production frangaise d’huitres creuses (Crassostrea
gigas). Les événements historiques marquants de I’ostréiculture sont représentés dans la Figure 10.

Cependant, malgré un bloom économique durant les années 1990 et 2000, I’espéce C. gigas est
touchée depuis quelques années par I’Herpés virus OsHV-1 (Ostreid Herpes Virus 1). Ce virus
s’attaque aux naissains d’huitres, 4gés de moins de 1 an et potentiellement plus faibles lors des saisons
estivales que les adultes. Durant les années, 2008, 2011 et 2014, des taux de mortalités de 1’ordre de
60-80 % ont été observés dans les productions de naissains au niveau local. De plus, les concentrations
croissantes en contaminants émergents pourraient accentuer la faiblesse du systéme immunitaire des
huitres durant cette période.
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Figure 10. Différents événements marquants dans I’ostréiculture frangaise et évolution des tonnages de
productions pour les trois espéces élevées. D’aprés Buestel er al. (2009) ; Goulletquer & Héral (1997) et Bernard

(2011).

2. Les méthodes de production

Différentes méthodes de production existent chez les ostréiculteurs, et utilisant deux types d’huitres
différentes en termes de génétique : les diploides (2N) et triploides (3N). Les huitres triploides sont
obtenues par croisement entre des huitres femelles diploides et des males tétraploides (4N = 40
chromosomes). Elles sont proposées aux professionnels de la filiére depuis 1’année 2000. Elle est
stérile, et son effort de reproduction et donc ses ressources énergétiques restent mobilisées pour la
croissance et I’engraissement des chairs. Cela reste un avantage certain pour pouvoir consommer des
huitres durant toutes les périodes de I’année et notamment 1’été, lors de la période de laitance (période
de gamétogénése) pour les huitres diploides. Pour cette raison, les huitres triploides sont souvent
appelées « huitres des quatre saisons ».

De plus, deux méthodes existent pour obtenir du naissain de grossissement : les huitres « naturelles »
sont captées sur des zones de captage naturelles, trés présentes dans la région de Marennes-Oléron, en
Bretagne et sur le Bassin d’Arcachon. Mais depuis quelques années, les écloseries proposent des
naissains, nés en laboratoire dans des espaces fermés et controlés. Les professionnels peuvent alors
acheter des naissains afin de les amener en grossissement sur les parcs de production en mer. Plusieurs
techniques existent : suspendues, en poches surélevées, sur le sédiment (Figure 11). Dans la région des
Pertuis Charentais, la méthode la plus couramment rencontrée est le grossissement en poches
surélevées sur tables de production métalliques.
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Figure 11. Méthodes de production de I’huitre creuse en écloserie puis en milieu marin. D’aprés Miossec ef al.
(2009) et Helm et al. (2006).

Le cycle de production des huitres commercialisables se fait donc sur une période généralement de 3 a
4 ans, suivant plusieurs étapes essentielles :

(1) Le captage : Les ostréiculteurs installent des collecteurs en mer, sur lesquels les larves d’huitres
vont venir se fixer et commencer leur développement. Les collecteurs vont rester en mer durant 4 a 8
mois. Ils sont ensuite récupérés et transporter a la cabane d’exploitation, afin de récupérer les naissains
(détroquage) a leur plus jeune age. Les naissains sont triés et placés en poches de mailles fines.

(2) Le demi-élevage : cette étape porte sur le grossissement des petits naissains en poches de mailles
fines durant une période de 1 a 2 ans. Les poches sont réguliérement retournées et tapées afin d’éviter
que les huitres ne collent entres elles et sur la poche.

(3) L’élevage : les huitres creuses plus agées sont placées dans des parcs situés dans des zones riches
en phytoplancton afin d’optimiser la croissance et I’engraissement. Cette étape dure encore de 1 a 2
ans.

(4) La finition : les huitres creuses adultes sont repositionnées dans les zones d’exploitation a terre.
Elles sont placées durant un certain temps, en claires (zones de marais) afin d’étre affinées. Il existe
plusieurs catégories d’huitres creuses en fonction de leur affinage : fine de claire, fine de claire verte
(présence de navicule bleue, Haslea ostrearia et du pigment bleu, la marennine), spéciale de claire et
pousse en claire. Certaines huitres sont labélisées « Label Rouge — Marennes-Oléron » avec un cahier
des charges spécifique a suivre pour la production afin de bénéficier de ce label pour la vente aux
consommateurs. Le temps d’affinage et les densités d’huitres dans les bassins de claires sont des
paramétres déterminants. Par la suite, les huitres seront placées dans des dégorgeoirs (bassins
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bétonnés) afin que les bivalves puissent se débarrasser de leurs impuretés (vase, sable, etc.) avant
1’étape finale de vente et exportation a 1’échelle nationale et internationale.

3. L’habitat et ['aire de répartition

Historiquement, le foyer évolutif, de I’huitre creuse (C. gigas), est centré sur 1’Asie et plus
précisément sur le Japon d’ou son nom : I’huitre creuse japonaise. Les qualités reconnues de C. gigas
(croissance rapide, résistance aux fortes turbidités et aux variations de températures) ont conduit a son
introduction dans de nombreuses régions du monde (Huvet, 1999). Comme précisé, ci-dessus, 1’huitre
C. gigas, a été introduite dans les années 1970. Les premiers cas de recrutement ont été observés a
Marennes-Oléron et Arcachon en 1975 (Grizel & Heral, 1991). Dans les années 1980, quelques
recrutements se produisirent au nord de la Loire mais la colonisation restait trés sporadique. A partir
du milieu des années 1990 les épisodes de reproduction se sont multipliés dans les sites plus au nord
en Bretagne et la colonisation s’étend désormais sur la fagade Manche-Atlantique, du Golfe Normano-
Breton a la frontiére espagnole (Hily, 2009). En dehors du littoral Frangais, I’huitre creuse, s’est
¢galement répandue, au début des années 1990, en mer du Nord, en mer de Wadden, en Hollande et
dans le Westerschelde (Reise et al., 1998 ; Drinckwaard, 1999 ; Wehrmann et al., 2000). Crassostrea
gigas, est également présente en Belgique, en Grande Bretagne (Eno et al., 1997) et en Irlande. Il est
méme arrivé que 1’espéce soit introduite involontairement comme au Danemark (Wang et al., 2007),
Norvége (Mortensen et al., 2007), Suéde (Wrange et al., 2010), et Nouvelle-Zélande (Dinamani,
1991). Ces différents éléments sont récapitulés dans la carte présente en Figure 12.

WI1&0 wiso w100 E100 E150 E180

N70 - - e

|

Ll bl

|

NO

‘ ’ o \ { N
=5 3 \ |
| 4 . ~
i / Lo — v |
| ¥ k\\.v / ‘}‘7
b ¥ 9 77
o C/
& Légend : p . -
530 Worldwide distribution ¢ - { 5
1 of Crassostrea gigas - ‘

FHEMER UNKS mnch 2007

Figure 12. Carte mondiale de distribution géographique de I’huitre creuse (C. gigas). D’aprés Miossec et al.
(2009).

L’introduction de I’huitre creuse a engendré des effets néfastes sur les écosystémes cotiers. De

profondes modifications des écosystémes ont été observées : récifalisation des vasiéres, remplacement
des gisements de moules, atteinte grave aux récifs d’Hermelles, compétition trophique avec les
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¢levages déja présents et les coquillages sauvages (Goulletquer & Le Mao, 2018). L’espéce présente
des caractéristiques proches de celles des espéces invasives proliférantes pouvant perturber des
écosystémes et la biodiversité associée (Hily, 2009).

4. L’anatomie et la nutrition

L’huitre creuse (Crassostrea gigas), bivalve filtreur, est une espéce ovipare qui a une grande
importance dans les écosystémes marins au niveau écologique (couplage et maintien de la vie
benthique-pélagique, dynamique des nutriments, stabilisation des sédiments, fourniture d’habitats,
puits a carbone, etc. (Fodrie et al., 2017 ; Coen & Luckenbach, 2000).

La notion de fonction écologique est aujourd'hui définie comme I’ensemble des processus biologiques
de fonctionnement et de maintien des écosystémes (de Groot et al., 2010 ; Maurel, 2010).

D’un point de vue anatomique, elle posséde un muscle adducteur qui lui permet de s’ouvrir et de se
fermer afin de se protéger des prédateurs ou des périodes d’exondations (balancement de marées). Par
ailleurs, elle dispose de cils Iui permettant de capter les différents éléments nutritifs présents dans son
environnement. L’huitre va pomper 1’cau de mer afin de filtrer les particules utiles a son
développement comme le phytoplancton, le calcium ainsi que 1’oxygéne. En plus d’extraire de
I’oxygéne pour la respiration, les branchies agissent comme un filtre qui retient les particules (Gerdes,
1983 ; Bougrier et al.,, 1995, 1998 ; Goulletquer et al., 1999, 2004). On retrouve aussi le manteau,
tégument, permettant de protéger et recouvrir la chair de I’huitre. Quelques éléments anatomiques sont
présentés en Figure 13.

Charniére %4’) —
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A Branchies

Figure 13. Quelques éléments d’anatomie chez I’huitre creuse (C. gigas). Schéma réalisé d’apres les travaux de
stage de Bénédicte Lalot (2020). © Bénédicte Lalot et Arno Bringer.

L’huitre creuse (C. gigas), commence a se nourrir de maniére exogeéne au stade larvaire a partir de
I’age de 3 jours environ (His et al, 1999a, b). Avant ce stade, les larves-D se nourrissent
exclusivement grace aux réserves vitellines présentes. Puis vers le cinquiéme jour, les larves-D
deviendront exclusivement planctotrophe (Rico-Villa et al., 2010). Par la suite, le phytoplancton est
filtré par les huitres afin de satisfaire sa nutrition (phase exotrophe ; Ben Kheder, 2007). 11 a été
démontré que les huitres avaient la capacité de trier les particules de phytoplancton en fonction de
leurs tailles au niveau des palpes branchiaux et labiaux (Barillé et al., 1997 ; Bougrier et al., 1997). Le
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phytoplancton est ensuite dirigé vers la bouche par I’action des cils et les résidus non-désirés sont
excrétés par les féces et pseudo-féces (regroupés sous le terme de biodépots) au niveau de I’anus.

Le développement du systéme nerveux, chez I’huitre creuse, se fait au cours du développement
larvaire. Les larves-D se sont avérées avoir une neurogenése limitée avec seulement un rudiment de
ganglion antérieur. Le systéme nerveux des larves pédivéligéres est similaire a celui des larves-D,
selon une étude menée par Ellis & Kempf (2011). Au stade plus tardif adulte, les huitres possédent
trois paires de ganglions (deux ganglions cérébraux et un viscéral), masses de cellules nerveuses
(neurones) reliées par des connectifs analogues aux axones (Yurchenko ef al., 2018). De plus, le
réseau de régulation neuroendocrine-immunitaire joue un réle indispensable dans I’immunité de
I’héte. Ce réseau est régulé et controlé, par le systéme nerveux et les hémocytes, chez 1’huitre,
Crassostrea gigas (Liu et al., 2017).

5. La reproduction et le cycle de vie

5.1 La gamétogénese, ponte et fécondation

Au cours de la premiére phase de gamétogénése, les géniteurs adultes sessiles maturent et produisent
un grand nombre de gamétes. Cette maturation commence a la fin de I’hiver ce qui, sur les cotes
frangaises, correspond généralement a des températures de I’eau de 8 a 11 °C (Le Dantec, 1968 ;
Pouvreau & Lepennec, 2006). Elle se poursuit ensuite jusque vers le mois de juillet.

En outre, I’huitre creuse est une espéce hermaphrodite successive (Barnabé, 1991) qui change
généralement de sexe a chaque saison (Amemiya, 1929). La premiére année, jusqu’a 70 % des
individus sont des males. Néanmoins il a été observé qu’en vieillissant les individus avaient plus de
chance d’étre des femelles (90 %). Selon Lango-Reynoso (1999) la détermination du sexe des
individus dépend des paramétres environnementaux. A la suite de la phase de maturation,
I’augmentation de la température de 1’eau de mer va déclencher un stress naturel induisant la ponte
(Bouchet et al., 1997). Aucune ponte n’est possible en dessous de 20 °C (Auby et al, 2014). La
reproduction en milieu naturel sur nos cotes a donc lieu généralement entre juillet et aoiit. A cette
période, I’huitre creuse entre dans une période d’instabilité ou des conditions favorables pourront
déclencher 1’émission des gamétes. L’émission des gamétes chez I’huitre creuse se traduit chez la
femelle par de violents mouvements valvaires. Ceci rend la ponte de la femelle détectable au moyen
d’un enregistrement de I’activité valvométrique notamment (Nelson, 1928 ; Galtsoff, 1938 ; His,
1975). Chez le male, ¢’est une importante action des cils qui propulse les spermatozoides a 1’extérieur.
Cette émission de gamétes peut étre partielle ou totale en fonction de la quantité de gamétes et des
conditions du milieu. La durée de ponte peut aller de quelques minutes a plus d’une heure. Elle a lieu
préférentiellement durant le flot de la marée (Nelson, 1928 ; Carriker, 1951). Il existe généralement
plusieurs émissions durant 1’été. Durant cette thése, nous avons pu observer des huitres adultes
matures avec les gonades remplies, durant les mois d’octobre et novembre 2020. Les fortes périodes
de chaleurs et les variations saisonniéres impactent le cycle des huitres. Les variations climatiques et
le réchauffement des eaux de surface bouleversent aussi les cycles de maturation et de ponte, chez
I’huitre creuse.

La fécondation est externe : la rencontre entre I’ovule et le spermatozoide a lieu au sein de la colonne
d’eau, dans le milieu marin, directement aprés la phase de ponte. Effectivement, une fois, les gamétes
libérées, dans le milieu extérieur, la fécondation va pouvoir se réaliser. Les gamétes males et femelles
vont se rencontrer quelques minutes aprés leur émission par les géniteurs matures. La fécondation est
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facilement observable au microscope, notamment au niveau des ovocytes femelles. Trés rapidement
les premicres divisions cellulaires débutent. Des divisions méiotiques vont survenir avec formation de
deux globules polaires. Lorsque ceux-ci sont observables au microscope, ils indiquent une réussite de
la fécondation (FAO, 2015). La durée de la phase embryonnaire est rapide puisque 6 h aprés la
fécondation sont obtenus les premiers stades larvaires (larves trocophores) et 24 h aprés (larves-D).

5.2 Les stades larvaires

Aprés 24 h, la larve d’huitre creuse est appelée larve-D en raison de sa forme. Elle mesure environ 50-
60 um et dispose d’une petite coquille comportant deux valves, une charniére et un velum. La phase
larvaire pélagique peut durer entre 15 et 25 jours selon les conditions environnementales. Aprés le
stade pélagique larvaire, la larve commence a former sa coquille mais également sa charniére qui lui
servira a ouvrir et fermer ses valves une fois adulte : c’est le stade véligére. La larve grandira jusqu’a
atteindre environ 300 um. La formation du pied aboutira au stade pédivéligére qui permettra aux
larves de ramper jusqu’a leurs zones de fixation (Figure 14). Enfin, celles-ci se fixeront sur un substrat
dur : on parlera de métamorphose. La fixation hors milieu naturel s’effectue avec de la microbrisure
(coquilles d’huitres broyées), par la technique de télécaptage. La fixation est un processus définitif qui
engendre des transformations chez I’huitre (Marteil, 1976). Premiérement le velum va disparaitre, le
pied va ensuite sécréter une substance permettant la fixation définitive.
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Figure 14. Cycle de développement larvaire chez I’huitre (C. gigas). D’aprés Auby & Maurer (2004).
En outre, une nouvelle coquille va se former et les branchies vont apparaitre (Auby & Maurer,

2014). La métamorphose transformera les huitres en espéces sessiles. Elles mettront un peu plus de
deux ans avant de devenir matures a leur tour.
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6. L’intérét écotoxicologique de [’huitre creuse

Les organismes bivalves et filtreurs ont toujours présenté un grand intérét en écotoxicologie (Zhou et
al., 2008). L’huitre creuse (Crassostrea gigas), tout particuliérement, est une espéce intéressante a
étudier car elle est facilement disponible et en grande quantité dans le milieu naturel (Quiniou et al.,
1991). De plus, avec I’émergence des écloseries de bivalves, on peut se procurer des huitres de tous
les ages, en toutes saisons de I’année. Par ailleurs, 1’huitre creuse est une espéce bioindicatrice
(Phuong et al., 2018b) et sa présence dans un milieu, (ou son absence) peut donner des informations
sur 1’état écologique du milieu, ou sur I’incidence de certaines pratiques humaines. Cette espéce tolére
de grandes variations environnementales, comme la température, la salinité et les variations de pH.
Néanmoins, au stade larvaire, les invertébrés, sont considérés comme plus sensibles aux variations de
I’environnement et notamment aux polluants (Connor, 1972 ; Quiniou, 2005). Les premiers stades de
développement (appelés stades précoces) sont utilisés pour de nombreuses expérimentations et dans
notre cas pour des tests de toxicité afin de comprendre et visualiser les potentiels stress
environnementaux que pourraient subir ces stades précoces a la suite de phénomeénes de pollutions.
Afin d’obtenir des informations et résultats sur les effets des polluants présents dans le milieu, des
tests écotoxicologiques a court terme sur les stades embryo-larvaire ont été mis au point (His et al.,
1999a). Ces tests d’embryotoxicité sont normalisés par I’AFNOR (NF ISO 17244, 2015). Deux types
de tests sont a distinguer selon le temps d’exposition plus ou moins important des organismes
indicateurs : les tests de toxicité aigiie avec des temps d’exposition courts variant de quelques heures a
quelques jours, et les tests de toxicité sub-chronique ou chronique avec des temps d’exposition plus
longs pouvant se faire sur quelques semaines a toute la durée de vie de 1’organisme. Les huitres restent
faciles a manipuler en laboratoire. Plusieurs précédentes études se sont intéressées aux tests embryo-
larvaires afin d’observer les effets potentiels des métaux (Beiras & His, 1994 ; Mai et al., 2012),
pesticides (Akcha et al., 2012 ; Behrens et al., 2016 ; Mai et al., 2013), MP (Cole et al, 2015;
Sussarellu ef al, 2016) et NP (Tallec et al., 2018). La résistance de cet organisme au stress est
¢galement un paramétre intéressant permettant d’étudier les effets de contaminants a des niveaux de
concentrations sublétales élevés. Le Tableau 1 présente quelques études précédentes sur le modele C.
gigas au stade embryo-larvaire associées a des expositions a des contaminants.

Tableau 1. Quelques exemples d’études expérimentales écotoxicologique sur le stade embryo-larvaire chez
Crassostrea gigas, en exposition a différents contaminants.

Contaminants Effets analysés Références
Cuivre Malformations larvaires His et al., 1999b
Glyphosate

Malf tions larvai
Benzo(a)pyréne ariormations fatvatres Wessel et al., 2007

Test des comeétes

Cu, Cd, S-Métolachlore, Malformations larvaires Mai et al,, 2012

Irgarol Dommage a ’ADN

Génotoxicité sur les spermatozoides
Diuron Anomalies de développement Akcha et al, 2012
embryonnaire et larvaire

Glyphosate

AMPA Malformations larvaires Mottier et al., 2013
Roundup

Phénanthréne Malformations larvaires Nogueira et al., 2017
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NP de PS Interactions avec les gamétes Gonzalez Fernandez et al., 2018
Cuivre Comportement de nage .

S-Métolachlore Malformations larvaires Gamain et al., 2020

MP de PS %ﬁiﬁ?ﬁgﬁiﬁms Tallec et al., 2018

NP de PS Tallec, 2019

Modifications cellulaires

C. Les contaminants testés en conditions expérimentales

1. Les microplastiques

1.1 La production et 'industrialisation des plastiques

Les plastiques sont des polyméres organiques synthétiques issus de la polymérisation de monoméres
extraits d’huiles ou de gaz. La production en masse de plastique a débuté dans les années 1940 (Cole
et al., 2016). Le développement des techniques de production a permis la production a faible colit d’un
matériau léger, inerte, résistant a la corrosion et durable (temps de vie) ; entrainant des usages massifs
dans de nombreux domaines tels que les emballages, 1’aéronautique et 1’automobile, la construction,
etc. (Cole et al., 2011). La production de plastique a connu une croissance exponenticlle dans le
monde depuis les années 1970 (Figure 15).
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Figure 15. Explosion de la production et consommation du plastique dans le monde et en Europe depuis 1970.
D’aprés Bouwmeester et al. (2015) et PlasticsEurope (2013).

En 2017, le polypropyléne (PP), le polyéthléne (PE) (haute densit¢ (HDPE) + faible densité (LDPE))
et le polychlorure de vinyle (PVC) représentaient respectivement 17 %, 29 % et 9 % de la production
mondiale de plastique (Geyer, 2020) soit a eux trois 55 % de la production totale. Leurs hautes
résistances a 1’usure et a la dégradation, mais aussi leurs souplesses d’usage, sont les caractéristiques
qui en font des matériaux extrémement populaires pour les industries, mais qui en font aussi un
matériau trés persistant dans I’environnement (Rios et al, 2007). La trés forte consommation
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mondiale de plastique et la mauvaise gestion des déchets qui y est associée sont responsables du
déversement a grande échelle de ces plastiques dans les océans et les milieux cotiers (Strungaru ef al.,
2019). Elle était de 348 millions de tonnes en 2017, dont 64 millions de tonnes en Europe
(PlasticsEurope, 2018). Parmi les plastiques produits, en Europe, en 2017, on retrouvait 19,3 % de PP
utilisé entre autre dans les emballages et I’industrie automobile ; 17,5 % de LDPE, un composant des
sacs réutilisables et des films alimentaires ; 13,3 % d’HDPE, que I’on retrouve dans les bouteilles et
les emballages alimentaires ; 10,2 % de PVC, un composant des canalisations et tuyaux divers ; 7,7 %
de polyuréthane, présent dans les matelas et les isolants ; 7,4 % de polytéréphtalate (PET) d’éthyléne,
présents dans les emballages alimentaires (PlasticsEurope, 2018). Aujourd’hui, on estime a 400
millions de tonnes la production mondiale de plastique par an (Atlas du Plastique, 2020). Une grande
partie des déchets produits en Europe et en Amérique du Nord est exportée en Asie et Afrique pour
leur retraitement (Brooks et al., 2018). Par exemple, la Chine a réceptionné 45 % de I’intégralité des
déchets produits depuis 1992 (Brooks et al., 2018). Avec la crise sanitaire de la COVID-19, un déclin
de la production de plastique a pu étre observé, lié a la baisse de production et d’industrialisation de
certaines grosses entreprises a 1’arrét (PlasticsEurope, 2020).

On estime qu’entre 4,8 et 12,7 millions de tonnes de plastiques se déversent dans I’océan chaque
année (Jambeck ef al, 2015). Environ 80 % de cette production est constituée des cinq principaux
polyméres : PP, PVC, polystyréne (PS), PET ainsi que HDPE et LDPE (Jambeck et al., 2015). Afin de
bien comprendre la menace plastique a plus long terme, des outils de modélisation ont été mis en place
afin d’obtenir des simulations pour les années futures. Si aucun effort n’est fait dans la gestion des
déchets, la production de déchets mal gérés en Asie pourrait doubler de 52 millions de tonnes par an
en 2020, a 129 millions de tonnes par an en 2060 (Figure 16). L’ Afrique deviendrait aussi le continent
avec une augmentation exponentielle de déchets mal gérés. En utilisant ces projections, il a été
démontré que la majorité des plastiques mal gérés (91 %) sont produits sur des bassins versants de
plus de 100 km®, ce qui suggére que les riviéres sont des voies principales pour les déchets plastiques
vers 1’océan (Lebreton & Andrady, 2019).

GLOBAL MISMANAGED PLASTIC WASTE GENERATION
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Figure 16. Modélisation en fonction de 3 scénarios de la quantité de plastiques mal gérés et relargués dans
I’environnement. (Scénario A) aucune modification des comportements et politiques actuelles ; (Scénario B)
Amélioration de la gestion des déchets plastiques ; (Scénario C) Amélioration et diminution des quantités
produites. D’aprés Lebreton & Andrady (2019).
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On retrouve différentes catégories de plastiques utilisées dans la consommation quotidienne en France
en 2017 (Figure 17). Les plastiques d’emballages alimentaires sont les plus utilisés (e.g. packagings,
bouteilles, bouchons, films).

LES EMBALLAGES, PREMIERS CONSOMMATEURS DE PLASTIQUE EN FRANCE
Consommation de matiéres plastiques par secteur, en 2017, en France

AUTRES

ELECTRIQUE ET
ELECTRONIQUE

AMEUBLEMENT,
LOISIRS, SPORTS

roeo AUTOMOBILE

AGRICULTURE

%‘ BP

Figure 17. Types de plastiques utilisés dans la consommation Frangaise. D’aprés les données de 1’ Atlas du
plastique (2020).

-~ EMBALLAGES i

1.2 La pollution par les plastiques dans les écosystemes marins

La résistance du plastique est a la fois sa force lors de son emploi mais aussi sa faiblesse quand il
devient un déchet. Si les techniques de recyclage sont en cours de développement et d’amélioration, la
plupart des plastiques finissent aujourd’hui en décharge et mettent des siécles a se dégrader. La France
affiche, quant a elle, des chiffres médiocres (20-25 %) en termes de recyclage et revalorisation des
plastiques, par rapport a ses voisins Européens (Figure 18). En effet, 31 % des plastiques, en moyenne,
sont recyclés en Europe. Ce qui classe notre pays avant-dernier sur les 28 pays européens concernant
le recyclage des emballages plastiques. Cependant, certains progrés et améliorations devraient se
dessiner dans les années a venir.

On estime que 10 % de la production plastique mondiale totale se retrouve dans les écosystémes
marins aujourd’hui (Cole et al., 2011). Parmi les trillions de morceaux de plastiques qui se trouvent
dans I’océan, 92 % seraient des MP (Frére ef al., 2017), qui pourront continuer, potentiellement, a se
dégrader en NP.
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GESTION DES
PLASTIQUES FRANCE

20-25 % 43-44 %

La France affiche des performances Déchets incinérés pour produire de
médiocres en matiére de recyclage des I'énergie
déchets plastiques

Figure 18. Chiffres clés de la gestion des plastiques en France. Modifié d’aprés des données de Eurostat (2016).

Les sources de débris de plastiques dans les écosystémes marins sont multiples. L’association
Expedition MED a mené une étude permettant d’estimer que 30,4 % des déchets plastiques cotiers de
I’arc atlantique étaient issus des activités maritimes, 11,1 % sont des déchets divers du quotidien, 7,9
% sont d’origine alimentaire et enfin 47,1 % sont des fragments non identifiables (Expéditions MED,
2016). Les plastiques proviennent majoritairement des activités anthropiques sur le continent avec des
activités telles que le tourisme, les loisirs, les industries, les zones portuaires, les stations d’épuration,
les rejets de déchets illégaux et le lessivage des sols. Certains plastiques sont introduits, quant a eux,
dans le milieu marin, par voie directe. Cela correspond aux activités de péche et d’aquaculture
professionnelles ainsi que les activités de péche de loisir et le nautisme (Andrady, 2011). Les
plastiques peuvent étre transportés sur de longues distances avant de s’échouer sur les plages ou de
sédimenter sur les fonds marins (Lobelle & Cunliffe, 2011 ; Long et al, 2015). Cependant, leurs
parcours ne s’arrétent pas la, une fois sédimentés, ils peuvent étre réguliérement remis en suspension
dans la colonne d’eau via les courants, les marées, le vent, les tempétes ou via des processus
biologiques (Lattin et al., 2004). Le plus souvent on associe ce parcours a « la route du plastique »,
schématisé en Figure 19.

Plusieurs classifications ont été proposées pour caractériser les plastiques selon leurs tailles (Figure
20). En 2013, la Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (DC SMM) a défini les plastiques
ayant une taille supérieure a 25 mm comme macroplastiques, comprise entre 25 mm et 5 mm comme
mésoplastiques, comprise entre 5 mm et 1 um comme microplastiques et inférieure a 1 um comme
nanoplastiques (European Commission et al., 2013). Cette définition des MP a été utilisée dans de
nombreuses études (Browne et al., 2008 ; Frére et al.,, 2017 ; Kazour & Amara, 2020 ; Phuong et al.,
2018c). Certaines études qualifient les MP comme étant des particules de plastiques d’une taille de 67
pm a 500 pum (Andrady, 2003 ; Andrady, 2011). Plus largement on considérera les MP comme étant
des particules plastiques de tailles inférieure a 5 mm (Arthur ef al., 2009). Bien qu’il n’existe pas de
consensus scientifique sur la définition des MP selon leur taille, elles s’orientent souvent selon
I’échelle micrométrique, on parlera alors de grands MP, ou simplement MP pour une taille supérieure
a 300 um ou de petit MP ou nano MP pour une taille inférieure a 300 um (Andrady, 2011).
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Pathways and fluxes of plastics into the oceans
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Figure 19. Voies d’entrées et de sorties du plastique dans I’environnement marin. D’aprés Jambeck et al. (2015)

Figure 20. Distribution des tailles de plastiques, micro et nanoplastiques en relation avec les groupes potentiels
d’espéces affectés par ces particules. D’aprés GESAMP (2015) et UNEP et GRID-Arendal (2016).
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1.3 Les microplastiques : origine et devenir

Les MP sont mentionnés comme étant d’origine primaire lorsque leur entrée dans 1’environnement
provient d’une source directe, par exemple lors de leur utilisation dans des cosmétiques, industries
pharmaceutiques, des aérosols, granules utilisés dans 1’industrie, fibres issues de stations d’épuration,
etc. Ils peuvent aussi étre dits d’origine secondaire lorsqu’ils proviennent de 1’usure d’un plastique
plus gros (macrodéchets) via un processus mécanique (e.g. frottements, érosion, abrasion), chimique
ou photochimique (e.g. ultraviolets, hydrolyse, oxydation) et/ou biologique (e.g. bio-détérioration, bio-
fragmentation, assimilation, minéralisation) (Dussud & Ghiglione, 2014 ; Frére, 2017 ; Andrady,
2015). Ils peuvent contaminer 1’environnement directement sous forme de particules de plastiques,
comme des microbilles, sélectionnées pour leur qualité abrasive, et largement utilisées dans le
traitement industriel de surfaces. Il peut également s’agir de granulés industriels de pré-production
utilisés pour le développement des produits en plastique (Boucher & Friot, 2020 ; Carbery et al.,
2018). Selon leurs propriétés physiques comme la taille, la densité ou 1’état de colonisation par un
biofilm, les MP se répartissent entre la surface, la colonne d’eau et les sédiments. La réalisation d’un
modéle de flottaison a, par exemple, permis d’estimer la répartition des MP en PE et PP dans les
écosystémes marins littoraux. Les particules de plus de 1 mm sont plus susceptibles de flotter a la
surface, la moitié des MP de 100 um se situent entre 24 et 56 m et les particules de 10 um se trouvent
entre 33 et 80 m de profondeur (Enders et al., 2015).

11 est difficile d’évaluer la contamination précise des océans car ceux-ci sont vastes et présentent une
variabilité quotidienne et saisonniére. On retrouve des MP dans tous les océans et mers du monde et
dans les différentes matrices : eaux, glaciers, sédiments, organismes vivants (Cole et al., 2011). Ces
MP sont retrouvés dispersés dans tous les océans du globe (Barnes ef al., 2009), y compris en Arctique
(Zarfl & Matthies, 2010). La répartition des classes de tailles des MP dans le milieu dépend des
processus de distribution et de dégradation (Enders ef al., 2015), et leur concentration dans les océans
varie spatialement avec notamment des zones d’accumulation au niveau des gires océaniques et des
cotes (Law et al., 2010). Les gires, points centraux de vastes courants anticycloniques subtropicaux,
sont des endroits ou la concentration en débris plastiques est particulierement élevée (Cole et al.,
2011). Un gradient de concentration existe entre les cOtes anthropisées, les zones de dépdts ou de
courants, et I’océan ouvert (Enders et al, 2015). La Figure 21 documente les différentes zones
d’accumulation de déchets plastiques dans les océans. Les océans Atlantique Nord et Indien,
représentent respectivement, 51,3 et 53,6 milliers de tonnes de plastiques (i.e. macrodéchets flottants
dans les gires). D’autres chiffres alarmants sur la pollution plastique ont été publiés récemment :

= 80 % des pollutions plastiques seraient d’origine terrestre (Comission Européenne, 2020)

= 27 tonnes de déchets marins, collectés chaque année sur le littoral atlantique des Pertuis

Charentais (TEO Bac a Marée, 2020).
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Les zones de déchets plastique dans les océans
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Figure 21. Les zones de déchets plastiques dans les océans. D’aprés Lebreton ef al. (2018) et Enders et al.
(2015).

Des tests expérimentaux en laboratoire, utilisant des concentrations en MP pertinentes pour
I'environnement, restent des défis pour l'aide a la décision (Huvet et al, 2016 ; Lenz et al., 2016 ;
Rochman, 2016), en particulier si l'on considére le manque de données environnementales sur la
quantification de MP aussi petits que ceux utilisées dans la plupart des expérimentations (Paul-Pont et
al., 2018). Effectivement, les concentrations environnementales considérent principalement des
classes de taille de MP > 333 um (Song ef al., 2015 ; Zhao et al., 2014 ; Baldwin et al., 2016) et
contiennent donc un biais significatif, par rapport aux petites tailles utilisées dans les laboratoires a
partir de MP commerciaux. Au sud de la Mer du Nord, des concentrations en MP > 80 pm ont été
recensés et un maximum de 1 770 MP/L a pu étre quantifié (Dubaish & Liebezeit, 2013). Dans la
méme zone géographique, une étude plus récente a montré des concentrations maximales de 245
MP/m’ (Lorenz et al., 2019). Sur les cotes suédoises, des concentrations plus faibles ont été
mentionnées avec 2 400 MP/m’ (Norén, 2007). Dans la gamme de taille comprise entre 10 et 1 000
um, 1I’étude menée par Enders et al. (2015) a montré des concentrations moyennes comprises entre 13
et 501 MP/m’, sur les cotes Européennes. Au niveau de la Mer Méditerranée, des concentrations en
MP > 333 um, ont été quantifiées a hauteur de 0,023 mg/L (Collignon et al, 2012). Des
concentrations similaires au niveau de I’ouest méditerranéen et en Adriatique ont été quantifiées
(0,026 mg/L, MP > 700 um ; Suaria ef al.,, 2016). Une grande hétérogénéité de concentration est
présente en fonction des différentes études scientifiques (e.g. classes de tailles, modes de
prélévements, unités de concentrations). Plus proche de la zone d’étude des Pertuis Charentais, des
concentrations en MP > 500 pm ont été quantifiées a hauteur de 210 477 MP/km® (Santos et al.,
2019). Plusieurs études se sont concentrées sur 1’abondance des MP présents dans les sédiments. Au
niveau national, I’étude d’Alomar ef al. (2016), a permise de quantifier au maximum 897 MP/kg. Au
niveau de la Manche, 481 MP/kg ont été recensé dans les sédiments cotiers (Maes et al, 2017).
Aujourd’hui, I’utilisation de matériaux plastiques conchylicole n’a pas été défini comme une source de
contamination en MP pour les bivalves (Covernton et al., 2019). Cependant, plusieurs études ont
rapporté la présence de MP dans les tissus de bivalves. Beaucoup d’études asiatiques ont démontré la
présence de MP dans les fruits de mer sur les marchés et dans les environnements aquacoles (Li ef al.,
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2015 ; Fang et al., 2019 ; Cho et al, 2019). Au niveau local, Phuong et al. (2018b) ont déterminé des
concentrations de 2,1+1,7 MP par individus (C. gigas) au niveau des cOtes atlantiques frangaises

(région Pays de la Loire). Des huitres collectés sur les marchés ont montré des concentrations en MP
de 0,47+0,16 MP/g de chair humide chez C. gigas (Van Cauwenbergh & Janssen, 2014). Les MP de
toutes tailles sont omniprésents dans les différents compartiments marins (e.g. eau de surface,

sédiments et biote) des cotes européennes (Tableau 2). La diversité des formes, des tailles, leurs
1égéretés et leurs faibles densités contribuent au transport généralisé des MP et a leur dispersion dans
les systémes aquatiques (Ballent ef al., 2012 ; Lagarde et al., 2016 ; Horton & Dixon, 2018 ). Les MP
peuvent aussi s’enfoncer et se déposer facilement sur les sédiments (Horton et al., 2017). La

persistance des MP dans les eaux marines entraine, ingestion et toxicité chez les organismes marins

tels que les bivalves.

Tableau 2. Quantification des MP dans différents compartiments (eau de surface, sédiments marins et biote) de

I’environnement marin. Ces données ont été acquises sur les secteurs géographiques européens et francais. Les
données (sur fond gris) correspondent a des études réalisées sur un secteur proche des Pertuis Charentais.

Compartiments Sites d'étude Concentrations Classe de taille  Références
NW Meéditerranée 2,28 mg/m? (= 0,023 mg/L) > 333 pm Collignon et al., 2012
Gire atlantique 2,67 mg/m’ > 150 pm Reisser et al., 2015
Cotes suédoises 2 400 MP/m’ >80 um Norén, 2007
A <10-
Cotes 501 MP/m’ 10-1000 wm ¢ ders er al,, 2015
Européennes >
1 . 2
Me(yte.rranee/ 10 432 g/km” (= 0,026 > 700 um Suaria ef al., 2016
Adriatique mg/L)
Eau de surface Dubaish & Liebezeit
Mer du Nord 1 770 MP/L >80 um 5 (;11 ;"S tebezelt
Mer du Nord 245.4 MP/m’ <500 pm Lorenz et al., 2019
Baie de Brest 55 255+73 475 MP/km> > 333 um Frére et al., 2017
Cot 1
0'es CSPABNOTES 176 0004278 000 MP/km®> > 333 um Gago et al., 2015
(Nord)
SE Golfe d
ore e 210 477+139 418 MP/km®> > 500 pm Santos ef al., 2019
Gascogne
Belgique 390 MP/kg >38 um Claessens et al., 2011
Méditerranée 101-897 MP/kg X Alomar et al., 2016
Manche 481 MP/kg X Maes et al., 2017
Sédiments Baie de Brest 0,97+2,08 MP/kg 1,6 pm-5 mm Frére et al., 2017
marins 5
Cotes espagnoles ¢ \rp/io 1,6 um-5mm  Woodall et al., 2014
(Nord)
Cotes espagnoles Sanchez-Vidal et al.,
150 MP/k 1,6 pm-5
(Nord) g e T L
Van Cauwenbergh &
+ . gl
Bretagne 0,47+0,16 MP/g (C. gigas) X Janssen, 2014
Cotes atlantiques ~ 2,1%1,7 MP/ind (C. gigas) > 12 um Phuong et al., 2018b
; Cot 1 2,55+2,80 MP/
Biote Otes espagnoles S g >0,7 um Reguera et al., 2019
(Nord) (Mytilus sp.)
Cot 1 1,20+0,45 MP/ind
78 SSpaghotes LA - 0383, 1mm  Bellas et al, 2016

(Nord)

(Scyliorhinus canicula)
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1.4 Les conséquences des microplastiques sur les écosystémes marins.

Les potentiels impacts des MP sur les écosystémes littoraux, marins et océaniques, sont des
problématiques internationales, étant donné les quantités et concentrations retrouvées dans tous les
océans et mers du globe. Ces préoccupations se mesurent a 1’échelle environnementale et écologique
(e.g. impacts sur les écosystémes et organismes marins), mais aussi a 1’échelle agro-alimentaire et
sanitaire (e.g. santé humaine) puisque les organismes marins ingérent ces particules et les transmettent
dans leurs réseaux trophiques, et ce, potentiellement, jusqu’a ’Homme (Carbery et al., 2018). Par
conséquent, cela questionne également les enjeux économiques associés a 1’élevage et au commerce
des ressources marines (aquaculture, péche, etc.). De 2016 a 2018, la recherche sur les MP est entrée
dans une phase de développement rapide. Au cours de ces années, 921 articles ont été publiés,
représentant 81 % de tous les résultats de recherche et un volume de publication moyen de 307 articles
par an (Yu et al, 2020a). Le mot clé le plus représenté, a travers la thématique générale des
microplastiques, était « environnement marin ».

La contamination par les MP a été observée chez plusieurs espéces animales a différents niveaux
trophiques (Figure 22) : mammiféres marins (Hernandez-Gonzalez et al., 2018), oiseaux (Laist, 1997 ;
Jambeck et al., 2015 ; Amélineau et al., 2016), poissons (Avio et al., 2017), crustacés (Cau et al.,
2019) et bivalves (Van Cauwenberghe & Janssen, 2014 ; Beyer ef al., 2017). Les conséquences de
cette contamination peuvent avoir un effet toxique direct (Alimba & Faggio, 2019 ; Wang et al.,
2020d ; Pannetier et al., 2019, 2020 ; Le Bihanic ef al., 2020 ; Cormier et al., 2021) ou indirect via le
relargage de toxiques comme des polluants organiques persistants (POP ; Frére, 2017 ; Phuong, 2018),
des pesticides (Teuten et al., 2007) mais aussi métaux, additifs ou le transport de micro-organismes
potentiellement pathogénes (Frére, 2017). Une accumulation le long de la chaine alimentaire est aussi
possible (Nelms ef al., 2018 ; Thompson et al., 2004).

How plastics enter the food web
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Figure 22. Différentes espéces du milieu marin sont impactées directement par les plastiques ou indirectement
via la chaine trophique. D’aprés Lusher (2015) et UNEP et GRID-Arendal (2016).
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Les débris plastiques et MP peuvent parcourir de longues distances, influencés par les courants
océaniques. Les exemples sont nombreux mais les plastiques peuvent voyager d’un continent a un
autre, par exemple de I’Amérique jusqu’en Europe par le Gulf Stream (Galgani et al., 2013b). Ces
disséminations ont leur importance puisque de nombreuses especes, telles que des bryozoaires, des
mollusques ou encore des vers peuvent se fixer sur les débris puis coloniser de nouveaux milieux et se
comporter comme des espéces non-indigénes/invasives (Pibot & Claro, 2012). Ainsi, ces espéces
seraient susceptibles de perturber 1’équilibre d’un écosystéme en entrant en compétition avec des
especes partageant la méme niche écologique (e.g. habitat, ressources).

De par leurs modes d’alimentation, les organismes filtreurs sont particuliérement exposés aux MP.
Effectivement, les MP peuvent étre filtrés par les branchies des bivalves. Ils peuvent aussi étre
capturés par des cils et transportés vers la partie ventrale et les palpes labiaux des filtreurs, pour étre
ingérés. Les MP peuvent alors rester dans le tube digestif, étre éliminés ou traversés les membranes
biologiques pour s’accumuler dans les tissus (Browne ef al, 2008). Il existe un lien direct entre la
quantité d’eau de mer filtrée et I’exposition aux microparticules de plastiques : plus la quantité d’eau
filtrée est importante et plus le nombre de MP filtré sera important et plus la probabilité d’en absorber
sera ¢élevée (Beyer et al., 2017).

Sur le plan écologique, I’impact des MP se cumule avec celui des macroplastiques en termes
d’encombrement spatiale pouvant conduire & une modification des habitats (Enders et al, 2015).
Lorsqu’ils sont ingérés par les organismes, ils sont responsables d’abrasions, d’obstructions et
d’altérations des structures biologiques, impactant ainsi directement la survie des individus touchés
(Wright et al., 2013b). Les MP sont également sources de pollution chimique puisqu’ils constituent
des vecteurs de transports de POP, de métaux lourds (Rochman et al, 2013 ; Bakir et al., 2014) et
additifs (e.g. pigments, plastifiants, retardateurs de flamme, stabilisants, antistatiques ; Kwon et al.,
2017). En effet, le plastique une fois en mer, s’il n’est pas ingéré, va subir une dégradation physique,
par les vagues et les UV, puis subir une dégradation biologique (Dussud & Ghiglione, 2014) menant a
la production des MP (fragments inférieurs a 5 mm). Ces MP sont capables d’adsorber et de
transporter des produits chimiques hydrophobes tels que les PCB et le DDT (Galgani, 2011) dont les
effets nuisibles sont connus sur la faune marine (Castro et al., 1991 ; Santos et al., 2020). Malgré les
risques que ces contaminations peuvent posées, et malgré 1’intérét croissant des scientifiques sur ce
sujet, les impacts des MP sur les organismes sont encore trop peu documentés dans la littérature
scientifique (Desforges et al., 2014 ; Pannetier et al., 2020) et certaines interrogations résident quant
aux effets des plastiques usagés, ayant vieillis dans 1’environnement marin.

Il a été observé que l'exposition aux MP pourrait entrainer une réduction significative de la croissance
des microalgues (Besseling et al., 2014 ; Sjollema et al., 2016). Cependant, I'effet négatif des MP sur
la croissance des algues semble étre atténué a mesure que la taille des particules augmente (Zhang et
al., 2017). Les effets des MP, sur les producteurs primaires, sont importants a prendre en compte, afin
d’étudier les organismes aquatiques trophiquement supérieurs, comme les bivalves (Wang et al.,
2019). Des effets physiques résultant de I'exposition aux MP peuvent comprendre 1'attachement des
microparticules aux surfaces externes (e.g. effets sur la mobilité et l'alimentation) ainsi que le
colmatage du tube digestif pouvant provoquer une pseudo-satiété (Rehse et al., 2016). Des effets
indirects, sur les ressources énergétiques, la croissance et la reproduction, ont également été signalés
(Booth & Serensen, 2020). Dans l'ensemble, les effets les plus documentés (de Sa et al., 2018), par la
communauté scientifique, des MP sur les organismes marins comprennent: la réduction de l'activité
alimentaire (de Sa ef al., 2015), le stress oxydatif (Della Torre et al., 2014), la génotoxicité (Della
Torre et al., 2014), la neurotoxicité (Luis ef al., 2015 ; Ribeiro et al., 2017), les retards de croissance
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(Au et al., 2015 ; Redondo-Hasselerharm et al., 2018) ainsi que la réduction de la capacité de
reproduction (Lee et al., 2013 ; Au et al., 2015 ; Cole et al., 2015 ; Susarellu et al., 2016). Des effets
intergénérationnels pourraient aussi €tre mis en avant a la suite d’expositions longues aux MP.

Une étude récente a mis en évidence que des MP de PS (5-50 um) perturbaient le métabolisme des
glycolipides et de I'énergie chez les larves de Danio rerio (Wan et al., 2019). Effectivement, une
augmentation de 25 % de la consommation d'énergie avait été signalée apres l'ingestion de MP de PS
par Mpytilus edulis, probablement associ¢é a un effort pour digérer le matériel inerte (Van
Cauwenberghe et al.,, 2015). L’étude menée par Wright ef al. (2013a) a montré que les vers marins
(Arenicola marina) exposés au PVC, ont montré un épuisement des réserves lipidiques et énergétiques
ainsi qu’une réponse inflammatoire, du potentiellement a une diminution de 1’activité alimentaire. Une
étude antérieure s’est polarisée sur une exposition de 21 jours aux MP de PE/PET sur les huitres (C.
gigas). Les MP testés ont inhibé le métabolisme lipidique, tandis que les activités enzymatiques du
métabolisme énergétique étaient activées chez les huitres (Teng ef al., 2021). Une exposition de 21
jours aux MP de PS (5 um) en conditions controlées de laboratoire sur des crabes (Eriocheir sinensis)
a induit un stress oxydatif dans I'hépatopancréas, justifié¢ par le suivi de la SOD (Yu et al., 2018). Des
MP de PS ont été testés sur des nématodes (Caenorhabditis elegans) et des effets significatifs ont mis
en évidence une combinaison d’impact sur le stress oxydatif et des Iésions intestinales (Yu et al.,
2020c).

Des effets indésirables des MP/NP ont aussi été détectés sur le comportement. Dans 1’étude menée par
Chen et al. (2017), des NP de PS (50 nm) ont induit des altérations comportementales avec une
hypoactivité chez les larves de Danio rerio. Le stress oxydatif et/ou les systémes nerveux et visuels
pourraient alors étre affectés et déclencher des anomalies comportementales (Chen et al., 2017). Des
MP de PE (4-6 um) dopés avec un cocktail de polluant organique (BaP+PFOS) ont montré des effets
négatifs sur le comportement natatoire des larves de Medaka marin (Oryzias melastigma, Le Bihanic
et al., 2020). Les données issues de 1’étude de Susarellu et al. (2016) ont conclu & un changement
significatif de l'allocation d'énergiec vers le maintien de I'organisme (C. gigas) et la croissance
structurelle au détriment de la reproduction, a la suite d’une exposition de 2 mois aux MP de PS (2-6
um). Des effets intergénérationnels ont été décrits sur la balane (Amphibalanus amphitrite) avec
augmentation de la mortalité larvaire et des retards de développement (MP de PS, 1,7-19 um, Yu &
Chan, 2020). Bien qu'il existe une quantité croissante de données de toxicité pour des résultats
empiriquement vérifiables (e.g. anomalies de développement, altération de la reproduction, altérations
de I'histopathologie des organes, effets 1étaux) liées aux MP/NP, il reste une compréhension limitée de
la mécanistique complexe a I'origine de ces effets (Alimba & Faggio 2019 ; Jeong & Choi 2019).

1.5 Les impacts des microplastiques sur [’huitre creuse (C. gigas)

Des études écotoxicologiques ont montré une ingestion de MP dans un grande variété d'organismes
aquatiques, y compris les organismes planctoniques, les invertébrés et les vertébrés (Ribeiro et al.,
2019). Cependant, peu d’études ont porté sur le modéle huitre, capables de filtrer de grandes quantités
d’eau et donc potenticllement d’accumuler les particules présentes. L’ingestion de particules de
plastiques a été démontrée chez de nombreux organismes, que ce soit en conditions expérimentales ou
de terrain. Elle a été mise en évidence en particulier chez des mollusques bivalves marins
particuliérement prisés pour la consommation humaine, tels que Mytilus edulis et Crassostrea gigas
(Van Cauwenberghe & Janssen, 2014). Les MP retrouvés dans les chairs des bivalves sont sous
formes de fibres, de fragments, ou encore de granulés, mais les classes de tailles (Corami et al., 2020)
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et les formes de particules retrouvées varient significativement selon les tissus, et selon les espéces (Li
et al., 2015). Phuong et al. (2018b) ont montré que la contamination des bivalves par les MP peut
varier en fonction de la saison, des espéces et du caractére sauvage ou cultivé des individus. Leur
étude, réalisée sur le littoral du Pays de la Loire, a la fois sur des individus sauvages et des individus
d’élevages, a révélé une présence majoritaire de MP de type PP et PE dans les chairs de Mytilus edulis
et Crassostrea gigas. La présence de particules de MP dans les fruits de mer (Figure 23) pourrait poser
un risque pour la santé humaine (Van Cauwenberghe & Janssen 2014 ; Bouwmeester ef al., 2015).
Cependant, aucune étude n'a encore étudié ce qui arrive aux particules MP/NP une fois qu'elles
pénétrent dans le tractus gastro-intestinal (Galloway, 2015 ; Yee et al., 2021).

Dans une étude récente, menée par Graham et al. (2019), a la suite d’expositions contrélées aux MP de
PS (100-500 um), des huitres adultes ont été dépurées pendant 72 h, pendant lesquelles 84,6+2 % des
particules absorbées ont été libérées dans les feces tandis que 15,442 % ont été retenues a l'intérieur de
la cavité de la coquille. Aucunes particules de MP n’ont été trouvées dans les tissus mous des
individus. L’étude porté par Sussarellu et al. (2016) a fourni des preuves que les particules de MP de
PS (6 um) pouvaient provoquer des modifications de l'alimentation et des perturbations de la
reproduction chez les huitres adultes, exposées durant deux mois en conditions expérimentales avec
des impacts négatifs significatifs sur la génération F1 au stade larvaire (effets intergénérationnels).
Suite & une exposition de 80 jours de juvéniles d’huitre (Thomas et al, 2020), avec les mémes
microbilles de PS (6 pm), les cinétiques d’ingestions ont été analysées. A partir de l'analyse
histologique, des MP ont été détectés dans les intestins des huitres exposées et dans les tubules
digestifs, mais aucune caractéristique inflammatoire tissulaire n'a été observée au fil du temps. Le
poids et la longueur de la coquille sont restés comparables entre les différents traitements et témoins.
Cependant, une étude récente a mis en évidence des non-effets des NP de PS sur deux générations
d’huitres (C. gigas). Des effets sur la croissance larvaire ont été détecté sur la génération F1 mais
aucun effet n’a été visualisé sur la génération F2 (Tallec ef al,, 2021).

Beaucoup d’études antérieures se sont basées sur des concentrations relativement plus fortes que celles
retrouvées dans I’environnement marin. Revel ef al. (2020), se sont intéressés aux potentiels effets de
MP de PE et PP a des concentrations proches de 1’environnement (0 ; 0,008 ; 10 et 100 pg MP.L™") sur
une exposition de 10 jours, suivie d'une période de dépuration de 10 jours dans de I'eau de mer filtrée.
Des MP ont été détectés dans les biodépots (cumul des féces et pseudo-feéces) d'huitre, par microscopie
infrarouge, a la suite de I’exposition a toutes les concentrations testées. De plus, aucun MP, n’a été
observé dans les tissus des huitres exposées. Aucune modulation significative des biomarqueurs n'a été
détectée dans les organismes exposés aux MP dans des conditions environnementales contrdlées
pertinentes (Revel et al., 2020).
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An example of how microplastics could end up on a consumer's plate
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Figure 23. Potentielle ingestion de particules de plastiques par les bivalves. D’aprés UNEP et GRID-Arendal
(2016).

De récentes études ont montré que des MP peuvent affecter les stades précoces de développement des
bivalves. Les stades précoces de développement sont les stades les plus sensibles aux aléas de
I’environnement et aux potentiels pollutions et contaminations du milieu (Gamain, 2016). Cole &
Galloway (2015) ont démontré 1’ingestion de particules de MP/NP de PS de 70 nm a 20 um chez des
larves-D de C. gigas dgées de 3 a 24 jours aprés fécondation. Cependant, malgré I’ingestion observée
par les larves-D, I'exposition a des concentrations de NP et MP supérieures a celles observées dans le
milieu marin, n'a entrainé aucun effet mesurable sur le développement, la croissance ou la capacité
d'alimentation des larves pendant la durée de 1'étude.

Alors que la détection et la quantification des NP dans l'environnement restent un défi, certaines
études commencent a s’y intéresser et montrent des effets significatifs sur les bivalves a des stades
précoces de développement. Les NP de PS ont induit une diminution significative du succés de la
fécondation et du développement embryonnaire et larvaire avec de nombreuses malformations jusqu'a
l'arrét total du développement (Tallec et al, 2018). Ces résultats soulignent que les expositions aux NP
peuvent avoir des effets délétéres sur les stades précoces des huitres, interagissant vraisemblablement
avec les membranes biologiques et pouvant provoquer une cytotoxicité avec des conséquences
potentiellement dramatiques pour le succés de la reproduction. Les résultats de 1’étude de Gonzalez-
Fernandez et al. (2018) ont démontré 1'adhésion des NP a la surface des spermatozoides et des
ovocytes d'huitre, préalablement exposés durant 1, 3 et 5 h a des NP de PS. Ces résultats démontrent
que les effets des NP se produisent rapidement et semblent complexes.

1.6 Les plastiques utilisés en aquaculture
Ce n’est qu’a partir de 1970, a la suite du développement économique des sociétés modernes,

qu’émergent les premiéres préoccupations liées aux déchets et plus particuliérement aux déchets
plastiques (Rocher, 2008 ; Dupré, 2013). Peu d’études se sont intéressées aux matériaux plastiques
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utilisés en aquaculture ou pour les activités de péche. Cependant, les matériaux et outils utilisés par les
professionnels de la filiére aquacole sont les plus @ méme d’étre au contact des bivalves, lors des
phases de production et de captage en milieu marin. Les engins de péche abandonnés, perdus ou
rejetés sont considérés comme la principale source de déchets plastiques par les secteurs de la péche et
de l'aquaculture, mais leur contribution relative n'est pas bien connue aux niveaux régional et mondial
(Lusher et al., 2017). Les secteurs de I’aquaculture et de la conchyliculture se sont diversifiés et ont
explosé avec I’accroissement des exportations. Le commerce international des fruits de mer représente
environ 9 % des exportations agricoles totales (FAO, 2016). D’un point de vue historique,
I’ostréiculture utilisait des outils lourds et fragiles. Par exemple jusqu’au années 80, pour le captage
des naissains, des tuiles et ardoises, étaient installés afin que les larves pédivéligéres viennent se fixer
dessus (Berthomé et al, 1981). Les colits économiques ainsi que les efforts physiques et
psychologiques étaient importants pour les professionnels, lors de I’utilisation de ces matériaux lourds.
Par la suite, ces matériaux ont été remplacés par des dispositifs en plastique. Dans les années 1970, les
premiers collecteurs plastiques ont fait leur apparition : les tubes rigides, longs de 1,20 m et de 2 4 2,5
cm de diamétre, a la surface granuleuse ou rainurée (en PVC et de couleur gris). IIs ont connu un trés
grand succes et sont encore employés de nos jours. D’autres collecteurs plastiques ont également été
développés mais ils ont eu un succés moindre : les lamelles, fines barres de plastiques de 60 cm de
long sur 5 cm de large, assemblées par 5 sur des tiges transversales rigides (on en trouve encore en peu
aujourd’hui dans le Bassin d’Arcachon), ou encore des plaques rondes de plastique rainurées, des
cadres grillagés, qui sont les ancétres des fameux plénos et coupelles collectrices actuels (Toulhoat,
2008). Les plastiques sont utilisés parce c’est un matériau bon marché et durable, et peuvent étre
facilement achetés entretenus ou remplacés (Lusher et al., 2017).

Le Bassin de Marennes-Oléron, plus que les autres bassins ostréicoles frangais, s’est toujours
caractérisé par I’utilisation d’une grande variété de collecteurs (Grelon, 1978). Une récente étude, s’est
intéressé aux effets des élutriats de plastiques environnementaux utilisés en aquaculture sur les stades
précoces de développement de I’huitre perliére, Pinctada margaritifera (Gardon et al., 2020).
Aujourd’hui, les principaux plastiques utilisés par la profession ostréicole sont : la coupelle (PP ou
PE) et le tube de captage (PVC), ainqi que la poche ostréicole (HDPE ; Figure 24).

(@)

Figure 24. Photographies des trois principaux plastiques ostréicoles utilisés par les professionnels et
potentiellement retrouvés sur les littoraux (la coupelle, le tube de captage et la poche ostréicole). (a) Plastiques
ostréicoles neufs et (b) vieillis dans I’environnement des Pertuis Charentais. Photographies réalisés lors des
prélévements sur le littoral charentais (© Arno Bringer).
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Ces dispositifs plastiques ostréicoles sont réguliérement retrouvés sur les littoraux et les plages, suite,
aux grandes marées, aux détachements et pertes lors de manipulation et lors de phénoménes
climatiques extrémes (e.g. tempétes, vents violents, vagues).

2. Les produits phytosanitaires : pesticides

2.1 Généralites

Les pesticides sont des substances, utilisées de maniére préventive ou en curative, dans 1’agriculture
moderne, pour limiter la prolifération et/ou 1I’impact des nuisibles sur les cultures, ils sont donc
qualifiés de substances biocides (Ministére de la transition écologique et solidaire, 2021). D’aprés le
Journal officiel de I’Union européenne, les produits pesticides sont : « les substances actives et les
préparations contenant une ou plusieurs substances actives qui sont présentées sous la forme dans
laquelle elles sont livrées a 1’utilisateur, qui sont destinées a détruire, repousser ou rendre inoffensifs
les organismes nuisibles, a en prévenir 1’action ou a les combattre de toute autre maniére, par une
action chimique ou biologique. » (Journal officiel de I’Union Européenne, 1998).

Les pesticides sont classés en fonction du type d’organismes/maladies contre lequel il lutte, ainsi les
herbicides sont contre les adventices, les fongicides contre les champignons, et les insecticides contre
les insectes (Levet ef al., 2008 ; Ministére de la transition écologique et solidaire, 2021). Bien que les
pesticides soient majoritairement utilisés dans 1’agriculture, ils sont également largement utilisés au
quotidien dans I’entretien de la voierie, des jardins, ou des cimeti¢res mais également au domicile des
particuliers dans les répulsifs a insectes par exemple (Levet ef al., 2008 ; ZéroPesticide, 2017). Etant
donné leur large domaine d’utilisation, les pesticides sont d’un point de vue chimique de nature trés
variée (Ministére de la transition écologique et solidaire, 2021).

2.2 Les pesticides des Pertuis Charentais

2.2.1 Pesticides et ostréiculture

En 2017, les ventes de produits phytosanitaires de type pesticide, a destination des professionnels, ont
été évaluées a 3 968 tonnes de produits commerciaux. La Charente-Maritime est le second
département de Nouvelle-Aquitaine en termes de vente de pesticides, derriére la Gironde et juste
devant la Charente (Lafargue ef al., 2019). En 2016, la Charente-Maritime se situait en troisiéme
position du département frangais ayant le plus acheté de Glyphosate, avec 281 tonnes (EauFrance,
2016). Fin 2019, un arrété a été émis par le maire de la ville de La Rochelle pour stopper I’utilisation
du Glyphosate et des pesticides de synthése, utilisés par les agriculteurs mais aussi pour 1’entretien des
voies ferrées et routiéres (France 3, 2019).

Dans les années 1980, il a été montré, que les quantités d’eau douce apportées par les fleuves
pouvaient entrainer une dessalure brutale pouvant affecter la physiologie et la qualité gustative des
huitres creuses (Masson, 1997 ; Chevalier & Masson, 1988). De plus, les apports terrigénes des
fleuves dans les espaces littoraux et cotiers peuvent potentiellement apporter des substances
phytosanitaires, utilisées en agriculture plus en amont (Lazure & Jegou, 1998 ; Loyer, 2001 ; Dabrin,
2009 ; Strady, 2010 ; Soletchnik et al, 2015). Dans le bassin de Marennes-Oléron, les herbicides
représentent 75 % du volume total des produits phytosanitaires et les apports sont essentiellement
printaniers (avril-juin ; Munaron, 2004). En sortie de Seudre, des pics de concentrations significatifs
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ont été enregistrés, proches de certains parcs ostréicoles du secteur du Bassin de Marennes-Oléron
(Soletchnik et al., 2005a ; Burgeot et al., 2007). Des concentrations importantes en pesticides ont aussi
été mesurées au niveau des débouchés de marais littoraux, au sud de la Charente (Masson & Dubernet,
2006). 11 a été détecté simultanément jusqu’a onze molécules dans le secteur de Marennes-Oléron,
représentant des concentrations de prés de 20 pg.L” de pesticides (Munaron, 2004). Une étude
antérieure (Arzul & Quiniou, 2014) a confirmé la toxicité aigiie de cocktails de pesticides, tant sur les
algues que sur les mollusques bivalves marins.

Plusieurs études (Soletchnik, 2002 ; Soletchnik ef al., 2005b) ont mis en lumiére une concomitance
entre les périodes de détection d’herbicides en grande quantité dans 1’eau interstitielle du sédiment et
la période de gamétogénése de I’huitre (juin-aolit). Auby ef al (2007), ont montré un
dysfonctionnement physiologique des huitres creuses en période de maturation, en présence de
pesticides. De plus, I’accumulation des pesticides dans le sédiment a proximité des poches ostréicoles
sur des tables, présenterait un danger pour les huitres de Marennes-Oléron (Soletchnik ef al., 2005b).
Les habitats aquatiques sont particuliérement exposés a la contamination par les pesticides, par
ruissellement, lessivage, dérive de pulvérisation ou déversements accidentels (Renault, 2011). Les
niveaux de pesticides mesurés dans les eaux superficielles sont généralement inférieurs aux
concentrations létales pour les espéces aquatiques. Cependant, des effets néfastes sublétaux peuvent
résulter d'une exposition a ces produits a des concentrations pertinentes pour l'environnement,
notamment sur des stades précoces de développement, comme les larves-D chez I’huitre creuse
(Akcha et al,, 2012 ; Mottier et al., 2013 ; Mai et al., 2013 ; Mai et al., 2020).

2.2.2  Les réseaux de surveillances et suivis de pesticides

De nombreux réseaux de surveillance et de suivis de 1’état écologique des milieux sont identifiés sur le
territoire national, afin de garantir une « bonne » qualité de 1’cau. Sur le secteur des Pertuis
Charentais : le Réseau de Controle de Surveillance (RCS) des eaux littorales (Agence de 1’eau Adour
Garonne) ; le réseau de suivi de la qualité des eaux de baignades naturelles et péche a pied de loisir
(Agence Régionale de la Santé) ; les réseaux de surveillance REMY, REPHY, ROCCH et REPOM
(Ifremer) ; le réseau de suivi de la qualité de 1’eau des marais et de la qualité des eaux conchylicoles
(Département 17 de la Charente-Maritime) ; le réseau conchylicole en marais salé (CREAA); le
réseau national de surveillance de la qualité des eaux et des sédiments des ports maritimes (DDTM
17), font partie des nombreux réseaux en activités pour apporter des données et des suivis réguliers.
Pour compléter ces réseaux, le SOMLIT (Service d’observation en milieu littoral) permet depuis les
années 90, un suivi multi-sites national des paramétres physico-chimiques dans les eaux cotiéres.

Le ROCCH, réseau d’observation de la contamination chimique, a pour objectifs d’évaluer les niveaux
et tendances de la contamination chimique ainsi que la surveillance chimique sanitaire des zones de
production conchylicoles classées. Il a pris en 2008 la suite du Réseau National d’Observation (RNO)
qui existait depuis 1974 (DDTM, 2016).

Les moules et les huitres sont ici utilisées comme indicateurs quantitatifs et qualitatifs de
contamination. Ces mollusques possédent, en effet, comme de nombreux organismes vivants, la
propriété de concentrer certains contaminants présents dans le milieu ou ils vivent (e.g. métaux,
contaminants organiques hydrophobes) de maniére proportionnelle a leur exposition. Ce phénoméne
de bioaccumulation peut étre assez lent et peut nécessiter, en fonction des contaminants, plusieurs
mois de présence du coquillage sur site pour que sa concentration en contaminant soit équilibrée avec
celle de la contamination du milieu ambiant. On voit donc l'avantage d'utiliser ces bioindicateurs
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plutét que le dosage direct dans 1’eau : concentrations beaucoup plus élevées que dans I'eau facilitant
la détection et la quantification des contaminants ; représentativité de I'état chronique du milieu
permettant de s'affranchir des fluctuations rapides de celui-ci (Ifremer, 2018). Cependant ce réseau de
surveillance ne prend en compte uniquement les métaux, HAP, PCB et quelques pesticides
organochlorés (2 fois/an). Les pesticides ne sont donc pas suivis par les réseaux Ifremer.

En 2014, afin d’améliorer les réseaux de suivi, le Conseil Départementale de la Charente-Maritime
(CD 17), en lien avec le CRC 17, mettent en place le réseau de suivi de la qualité des zones de
production conchylicole (DDTM, 2016). Ce programme vient en complément des suivis
réglementaires réalisés par I’Ifremer et cible exclusivement les secteurs déclassés ou présentant des
risques importants de déclassement. Il a pour principaux objectifs de répondre aux problémes de
dégradations constatés sur certains secteurs conchylicoles et d’améliorer les connaissances sur
I’impact potentiel dans les coquillages de certaines substances chimiques non suivies a ce jour
(pesticides notamment). Les points de suivi sont déterminés en concertation avec le CRC 17. Le
laboratoire Qualyse (La Rochelle) est alors mandaté pour effectuer les prélévements et les analyses
avec I’aide technique du CRC 17. Le suivi s’effectue sur trois matrices différentes : eau, sédiment et
coquillage. Dans le cadre des travaux présentés dans ce manuscrit de thése, certaines données ont été
extraites des suivis portés par le CD 17, en accord avec les chargées de missions. En 2018, une liste
d’une soixantaine de molécules phytosanitaires a été sélectionnée, dans le cadre de ces suivis, avec
notamment la présence des trois pesticides d’intérét, qui seront décrits ci-aprés, et nombreux autres
pesticides plus connus (Diuron, Isoproturon, Epoxiconazole, Metazachlore, Nicosulfuron,
Chlortoluron, Atrazine, Boscalid, Métolachlore, Acide aminométhylphosphonique, etc.).

2.2.3 Les pesticides d’intérét de cette étude

Dans le cadre de ces travaux de thése, une liste non-exhaustive a été dressée en concertation avec le
Parc Naturel Marin de 1I’Estuaire de la Gironde et de la Mer des Pertuis. Dans le Tableau 3, nous avons
dressé une liste de pesticides, réguli¢rement utilisés et retrouvés dans les eaux fluviales et cotiéres des
Pertuis Charentais. Par la suite, des données complémentaires (e.g. concentrations maximales dosées,
ventes aux agriculteurs, interdiction d’usage), nous ont permis de sélectionner (marquage jaune) trois
pesticides d’intérét, pour nos travaux. De plus, ces trois pesticides, présentent un faible contenu en
termes d’effets toxicologiques, publié par la communauté scientifique.

Durant cette thése, deux herbicides (Nicosulfuron et Chlortoluron) et un fongicide (Boscalid) ont été
étudiés, afin de représenter la contamination pesticide sur le secteur des Pertuis Charentais. Des
concentrations maximales ont été retrouvées au niveau de la Sévre Niortaise (Baie de 1’Aiguillon),
pour le Nicosulfuron (0,17 pg.L™), Chlortoluron (0,18 pg.L™") et Boscalid (0,13 pg.L™") durant les
suivis annuels de 2017 a 2020.

66



CHAPITRE I —Etat de Iart

Tableau 3. Liste des principaux pesticides détectés dans les Pertuis Charentais. Les trois pesticides surlignés en
jaune sont les pesticides sélectionnés pour ce travail de thése. Les concentrations maximales détectées dans les
fleuves des Pertuis Charentais sont exprimées en ug.L'l. Les données de ventes en Charente-Maritime (2015-
2017) sont exprimées en kg. Ces données sont issues de Léonard, 2017 ; Recema, 2017 ; Action program,
Coastal water quality in shellfish growing areas, Qualyse, CD 17, 2020.

Substances Usages Interdiction Sevre Niortaise Seudre Ventes
Métolachlore Herbicide (mais, tournesol) 30/12/03 1,97 0,29 164 640
Diflufénicanil Herbicide (blé, orge) X X X 24 112
Métazachlore Herbicide (colza, tournesol) 31/07/21 0,04 0,011 62 069
Nicosulfuron Herbicide (mais) X 0,17 0,041 5493
Chlorpyrifos Insecticide (colza, vigne) X X X 8077
Pendimethaline ~ Herbicide (blé, colza, tournesol, mais, orge) X X X 139310
Cypermethrine Insecticide (blé, colza, mais, vigne) X X X X
Chlortoluron Herbicide (blé, orge) X 0,18 0,14 232 540
Mancozebe Fongicide (vigne) X X X 268 251
Boscalid Fongicide (viticulture, arboriculture, maraichage) X 0,13 X 15753
Diméthénamide  Herbicide (mais) X 0,96 0,079 20
Chlorothalonil Fongicide (céréales, 1égumes et vignes) X X X 115 692

Le Nicosulfuron 2-((((4,6-dimethoxy-(2-pyrimidinyl)amino)carbonyl)amino)sulfonyl)-N,N-dimethyl-
3-pyridinecarboxamide, est un composant chimique utilis¢é comme herbicide. Ce produit
phytosanitaire est généralement actif contre les graminées. Le Nicosulfuron est un herbicide de la
famille des sulfonyl-urées (Figure 25 ; Ineris, 2013). Avec un K, €gal a 0,61 (20 °C ; EFSA, 2007) et
une solubilité de 7 500 mg.L" (20 °C, pH 6,5 ; EFSA, 2007), la substance présente un faible potentiel
de bioaccumulation chez les organismes aquatiques (US-EPA, 2011) et un caractére plutot hydrophile.
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Figure 25. Formule chimique de la molécule de Nicosulfuron.

Différentes études ont pu mettre en évidence les effets, assez faibles, du Nicosulfuron sur les densités
de populations de microalgues (Seguin et al., 2001 ; Leboulanger ef al., 2001). De plus, une étude a
mis en évidence un effet du Nicosulfuron sur les activités d’acétylcholinestérase sur les activités
neuronales et musculaires chez le poisson rouge, Cariassus auratus (Bretaud et al., 2000).

Le Chlortoluron (3-(3-chloro-p-tolyl)-1,1-diméthyl urée) est une substance active de produit
phytosanitaire qui a aussi un effet herbicide. Son principal produit de dégradation est le 3-(3-chloro-p-
tolyl)-1-méthylurée. Ils appartiennent a la famille chimique des urées substituées (Ineris, 2013 ; Figure
26).
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Figure 26. Formule topologique de la molécule de Chlortoluron.

Le Chlortoluron est largement utilisé pour lutter contre les mauvaises herbes dans les cultures de
céréale, de coton et les cultures fruitieres (Lechéon et al., 1997). Il agit par inhibition de la
photosynthése (Haglund, 1997) et est actuellement considéré comme un contaminant a long terme des
écosystémes d’eau douce (Valiente Moro ef al., 2012). En France, son utilisation est autorisée dans la
composition de préparations bénéficiant d’une autorisation de mise sur le marché. Peu d’études
scientifiques se sont intéressées au Chlortoluron, mais des premiers effets ont été détectés sur les
microalgues et phytoplancton, avec des impacts significatifs sur la croissance (Anton et al., 1993 ;
Valiente Moro et al., 2012). Avec un Ko, égal a 2,5 et une faible solubilité dans 1’eau (74 mg.L™ a 25
°C ; Sanco, 2005), le Chlortoluron est une molécule lipophile, qui a tendance a se fixer dans les
graisses et que ne se dissout que trés peu en milieu aqueux. De plus, le Chlortoluron est difficilement
biodégradable. Ses caractéristiques physiques et chimiques font de cette molécule un contaminant
persistant de 1’environnement.

La Boscalid, 2-Chloro-N-(4'-chlorobiphenyl-2-yl) nicotinamide (Figure 27), est un fongicide de la
famille des carboxamides utilisé, notamment, dans le traitement des champignons pathogénes. Son
mode d’action principal est I’inhibition de la production d'ATP mitochondriale dans les cellules cibles.

Figure 27. Formule topologique de la molécule de la Boscalid.

Elle posséde un coefficient de partage octanol/eau (K,x,), de 2,96 a pH 7,1 et 21 °C (E.C., 2008 ; US-
EPA, 2003 ; US-EPA, 2010), ainsi qu’une hydrosolubilit¢ de 4,6 mg.L" a 20 °C (E.C., 2008). Elle
sera considérée, comme assez peu lipophile (hydrophobe), du fait que son coefficient de partage est
supérieur a 2,2 (Margoum, 2015).

Aprés application, les fongicides peuvent étre transportés dans les eaux de surface et souterraines et
finalement pénétrer dans les milieux estuariens et marins. Les informations écotoxicologiques sur la
Boscalid pour les organismes aquatiques marins sont rares. Une étude (Qian et al., 2018) a porté sur
les effets de la Boscalid sur une espéce algale d’eau douce (C. vulgaris). Les résultats obtenus
indiquent que la croissance des algues et la teneur en chlorophylle et en caroténoides étaient
considérablement inhibées. Il a été montré que la photosynthése et le métabolisme énergétique étaient
aussi impactés. D’aprés une étude de Vu et al. (2016), la survie, la croissance et les réserves
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énergétiques de 1’amphipode marin, Allorchestes compressa, ont été affectées négativement par des
expositions a la Boscalid, avec des effets dose-dépendant.

D’aprés le Tableau 4, des valeurs et seuils réglementaires (Ineris, 2013) sont décrits pour les
composants phytosanitaires réguliérement retrouvés dans les milieux aquatiques. Pour les trois
pesticides d’intérét choisis, des MACs (Concentration Maximale Acceptable dans 1’eau de mer) sont
évalués, respectivement de 0,017 ; 0,2 et 0,1 ug.L'1 pour le Nicosulfuron, Chlortoluron et Boscalid.
Ces concentrations ont été testées au cours des travaux présentés dans le Chapitre IV (c¢f. Article 4) de
ce manuscrit.

Tableau 4. Seuils de concentrations réglementaires des trois pesticides d’intérét (Nicosulufron, Chlortoluron et
Boscalid) sur le secteur des Pertuis Charentais (Ineris, 2013).

Substance N°CAS Log Kow Koc (L.kg'l) PNEC (ug.L'l) MACarine (pg.L'l) NQE harine (pg.L'l)

Nicosulfuron 111991-9-4 0.61 34-135.6 3,5.107 17 3,5.10°
Chlorotoluron 15545-48-9 2.5 108-384 0.01 0.2 0.1
Boscalid 188425-85-6 2.96 507-1,110 12.5 10 /

Légende :
N°CAS : Chemical Abstracts Service Numbers.

Kow : coefficient de rapport octanol/eau (caractére hydrophile ou hydrophobe).

Koc : coefficient de rapport carbone organique/eau ((capacité de la molécule a étre adsorbée ou désorbée sur la
matiére organique).

PNEC : Concentration sans effet prévisible sur I’environnement.

MAC jarine ¢ Concentration maximale acceptable dans I’eau de mer.

NQE iarine : Norme de qualité environnementale en eau de mer.

2.3 Les effets des pesticides sur différents modeles d’études aquatiques

2.3.1 Les effets des pesticides d’intérét de cette étude sur les
organismes aquatiques

Trés peu d’études se sont intéressées aux effets des trois pesticides sélectionnés sur les mollusques
bivalves marins. Cependant, quelques études antérieures ont été menées sur d’autres modéles d’études
aquatiques, et sont présentées dans cette partie.

Concernant le Nicosulufron, une étude (Saglio et al., 2003) a décrit les effets de cet herbicide sur le
comportement de nage du poisson rouge (Carassius auratus). A des concentrations testées entre 25 et
100 pg.L”, des effets significatifs ont été observés sur la nage en groupe et sur le regroupement
comportemental. En raison du faible taux d'application requis pour le Nicosulfuron en agriculture
(Yoshii, 2004), le risque de contamination du milieu aquatique apparait théoriquement faible.
Cependant, avec I’intensification des activités agricoles, de nouvelles études doivent étre effectuées
afin de mieux comprendre les effets de cet herbicide. Des effets importants du Nicosulfuron ont été
observés sur le méme modéle d’étude a un stade juvénile (Bretaud et al, 2000). Des inhibitions
significatives de l'activité cérébrale de l'acétylcholinestérase ont été relevées en réponse au
Nicosulfuron a 50 pg.L™" aprés 24 et 48 h d’exposition. De plus, une étude plus récente a mis en
évidence la formation rapide de produits de dégradation du Nicosulfuron (Carles et al., 2018), dans
des environnements aquatiques. Dans l'ensemble, ces résultats soulignent la nécessité de prendre en
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compte le principe actif et les métabolites dans leur ensemble pour la détermination du devenir dans
I'environnement et de la toxicité des mélanges de pesticides.

Des travaux portant sur le Chlortoluron ont permis de montrer un effet inhibiteur significatif sur la
croissance de ’algue d’eau douce A. Coffeaeformis, a une concentration de 80 pg.L" (Valiente-Moro
etal.,2012). Les résultats de cette étude ont également confirmé que les cultures de microalgues sont
clairement affectées par une exposition aigué et chronique aux herbicides et notamment au
Chlortoluron (Valiente-Moro ef al.,, 2012). Certains effets des organophosphates et des phénylurées
(famille du Chlortoluron) ont pu étre observés sur la structure et le fonctionnement des biofilms
fluviaux bactériens et algaux (Ricart et al., 2010). Cependant des analyses en laboratoire contrdlées
doivent étre effectués afin de confirmer ces résultats. L’étude portée par Arrhenius et al. (2004), a
montré 1’effet des pesticides de la famille des phénylurées sur l'inhibition de la photosynthése dans des
tests a court terme utilisant l'incorporation de carbone radiomarqué sur deux espéces de microalgues
marines. Présent dans les chloroplastes chez les algues, la co-enzyme plastoquinone du photosystéme
II, semble impactée par 1’action de cette famille d’herbicide, agissant sur 1’action de la photosynthése
(Bérard & Pelte, 1999).

Suite a une exposition de 28 jours, a des concentrations de Boscalid, détectées dans l'environnement
(Vuetal, 2016),de 0; 0,01 ;0,1 et 1 mg.L'l, certains effets ont été observés (i.e. survie, croissance,
réserve énergétique, reproduction, teneurs en lipides) sur le poisson zébre (Danio rerio). Qian et al.,
(2019), ont indiqué que la Boscalid inhibait la croissance du poisson zeébre et induisait des dommages
aux reins et au foie. De méme, l'expression des génes liés au métabolisme des glucides et des lipides
dans le foie et l'intestin a été affectée par la Boscalid. Il a été constaté que la Boscalid inhibait
significativement la capacité locomotrice et la réponse phototactique des larves (D. rerio) aprés une
exposition de 8 jours, et altérait I'activité locomotrice et les trajectoires de prédation chez les adultes
aprés une exposition de 21 jours (Qian ef al., 2021). De plus, il a été montré qu’une exposition de 48 h
a la Boscalid effectuée sur des embryons de poissons zébre, était capable d’induire un stress oxydatif
et modifier I'activité de 'ATPase, ce qui a son tour influence 1'expression des génes impliqués dans le
développement neurologique (Wang et al., 2020b). Autre résultat important, la Boscalid est capable
d’induire des anomalies dans le comportement natatoire des larves de poissons (Wang et al., 2020b).
Dans une étude réalisée par Vu et al. (2016), la survie, la croissance et les réserves énergétiques et
lipidiques de I’amphipode marin, 4. compressa ont été affectées négativement par la Boscalid selon
une réponse dose-dépendante. Des malformations antennaires ont été aussi observées sur les
amphipodes 4 une concentration de 40 pg.L". D’autres travaux de recherche portant sur un crustacé
d’eau douce, Daphnia magna, ont permis de montrer les effets de la Boscalid sur les capacités de
reproduction ainsi que des effets sur le stress oxydatif et la peroxydation lipidique (Aksakal, 2020).

Les herbicides (Nicosulfuron et Chlortoluron) ont induit des effets sur le comportement natatoire et la
croissance de certains organismes aquatiques. Quant au fongicide (Boscalid), des effets importants ont
été détectés sur le comportement de nage, sur le développement, le succés de reproduction, la
croissance et les réserves énergétiques. Au vu de ces résultats et de 1’inexistence de publications
scientifiques sur Crassostrea gigas, il semblait pertinent de s’intéresser a ces molécules
phytosanitaires, réguliérement retrouvées et détectées dans les Pertuis Charentais sur 1’huitre creuse.

D’autres pesticides ont été étudiés du fait de leur forte présence dans les écosystémes marins et

fluviaux. La présence d'herbicides, comme le Diuron, a été détectée dans de nombreux écosystémes
aquatiques du monde entier. Par exemple, en France, le Diuron a été identifié¢ dans les eaux de surface
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avec des concentrations allant de 0,05 a 20,3 pug.L™' (Léonard, 2002). Dans les baies et estuaires de
I'Atlantique, des concentrations allant jusqu'a 0,7 et 1 pg.L™ ont été observées (Munaron ef al., 2006).
En raison de leur toxicité, certains herbicides sont interdits a la vente et a 1’utilisation, comme le
Diuron depuis 2008, et I’ Atrazine (EEA, 2000). Effectivement des commissions et arrétés nationaux et
Européens sont mis en place afin d’instaurer ces interdictions d’usages.

Cependant, certains herbicides peuvent persister dans I'environnement méme si leur utilisation a été
interdite. Une étude récente a rapporté la présence de Diuron dans les milieux aquatiques frangais,
confirmant sa persistance malgré les politiques de restriction (Pesce ef al., 2010). Réguliérement, des
métabolites d’herbicides sont détectés dans les milieux aquatiques (Lanyi & Dinya, 2003 ; Serensen et
al., 2003 ; Vargha et al., 2005), comme pour le Diuron dans 1’étude de Munaron et al. (2006).

2.3.2  Les effets écotoxicologiques sur les stades précoces de
developpement, chez [’huitre creuse (C. gigas)

Comme mentionné précédemment, les premiers stades de vie d’une espéce semblent plus sensibles
que les stades plus tardifs (Connor, 1972 ; Martin et al., 1981 ; Quiniou et al., 2005). Mais ’analyse
bibliographique a mis en évidence un manque de données expérimentales sur les tous premiers stades
de vie chez I’huitre, c'est-a-dire la larve-D obtenue 24 h aprés fécondation (Gamain, 2016).

Le Lindane et I'Tsoproturon testés a des concentrations allant jusqu'a 10 mg.L" pendant une période
d'exposition de 9 jours ont montré des effets négatifs sur la survie et la croissance des larves d'huitre
creuse du Pacifique, C. gigas (Hiss & Seaman, 1993). L'Isoproturon s'est avéré présent a des
concentrations plus faibles que le Diuron dans les milieux aquatiques (Munaron ef al., 2006). L’étude
portée par Akcha ef al. (2012) a montré des effets significatifs du Diuron sur le développement
embryonnaire et larvaire a partir de la concentration la plus faible testée, de 0,05 pg.L”, soit une
concentration écologiquement réaliste. Le Diuron peut donc avoir un impact significatif sur les taux de
recrutement des huitres en milieu naturel dans des zones potentiellement soumises aux pesticides.

Les pesticides peuvent étre impliqués dans les événements de mortalité estivale des huitres, pas
nécessairement comme un seul agent causal, mais comme un facteur de stress supplémentaire parmi
un cocktail de polluants. Dans une étude menée par Mottier et al. (2013), des anomalies de
développement et arréts de développement embryo-larvaires ont été observés aprés 48 h d’exposition
au Roundup (solution commerciale a base de Glyphosate), a des concentrations fortes de 10 000 pg.L”
'. A des concentrations pertinentes pour I’environnement, 1’étude de Mai ef al. (2012), a montré, aprés
24 h d'exposition, des augmentations significatives du pourcentage de larves-D anormales et des
cassures de brins d'ADN (dommages 4 ’ADN) & partir de 0,01 pg.L” pour I'lrgarol et le S-
Meétolachlor. Dans la continuité de cette étude, Mai et al., (2013) ont montré que la capacité
fertilisante des spermatozoides était significativement affectée aprés une exposition de gamétes a des
concentrations environnementales de pesticides (Irgarol, Diuron et Métolachlore). La progéniture
obtenue a partir de spermatozoides exposés aux pesticides présentait une augmentation dose-
dépendante d’anomalies de développement. De plus, une baisse significative du succés de la
fécondation et une augmentation de la prévalence des larves-D anormales a 24 h, ont été observées a
des concentrations de 0,1 pug.L™" pour le S-Métolachlore et 1 pug.L"' d'Irgarol et 4 pg.L™" pour le
Diuron. En complément, le S-Métolachlore semble avoir des effets négatifs sur le développement
larvaire chez I’huitre creuse, lorsque les expositions sont associées a des facteurs confondants, tels
qu’une baisse de température (Gamain et al., 2016). Plus récemment, 1’étude de Gamain et al. (2020),
a montré I’effet du S-Métolachlore sur le comportement natatoire des larves-D, préalablement
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exposées durant 24 h. Il a été observé des modifications du comportement de nage avec une
augmentation des trajectoires de nage circulaires et une diminution des trajectoires de nage rectilignes
(considéré comme un comportement normal), 4 des concentrations de 10 et 100 ng.L™.

La question des mélanges associant les pesticides avec d’autres familles de contaminants est
régulie¢rement soulevée par les scientifiques. Les résultats de Mai ef al. (2020) ont montré des effets
liés a des mélanges de pesticides et de métaux sur les populations d'huitres. Les résultats ont démontré
que les mélanges de pesticides en combinaison avec ou sans Cuivre induisaient une augmentation
dose-dépendante des effets embryotoxiques et génotoxiques sur les larves-D a partir de la plus faible
dose testée de 108 pg.L™' (Cuivre associé aux pesticides).

Entre 2010 et 2020, plusieurs études se sont orientées sur les effets potentiels des pesticides (en
mélange seul ou cocktail) sur les stades précoces de développement chez I’huitre creuse (C. gigas).
Des effets sur le développement, la croissance, la survie et le comportement de nage ont pu étre mis en
évidence. Cependant, un manque d’informations reste important sur certaines familles de pesticides.

2.3.3  Processus de vectorisation des pesticides sur les
plastiques

Les substances pesticides sont présentes dans plusieurs types de produits (e.g. les produits
phytopharmaceutiques, les produits biocides et les produits antiparasitaires). Cela représente plusieurs
milliers de substances et plusieurs dizaines de milliers de produits de dégradation (Léonard, 2017),
potentiellement dangereux pour I’environnement et les systéemes aquatiques (Adjagodo et al., 2016).
Lors de leur introduction dans le milieu, c’est-a-dire par dissolution dans 1’eau de mer, certains
pesticides peuvent subir un processus d’évaporation et se retrouver dans I’atmosphére.

Autre phénoméne, les pesticides peuvent étre adsorbés a la surface des microbilles de plastiques
présentes dans 1’eau de mer. En effet, le caractére hydrophobe de certains pesticides, comme le
Chlortoluron, améliore la fixation de celui-ci sur les macroplastiques et/ou les MP. Le Chlortoluron
peut alors étre bioaccumulé par les organismes aquatiques (comme les bivalves) par filtration ou par
ingestion des MP, a la surface desquels il est potentiellement adsorbé. Comme il a été dit plus haut, les
contaminants chimiques tels que les pesticides auraient la capacité de se désorber des plastiques
lorsque ceux-ci sont ingérés (Mato ef al., 2001 ; Teuten et al., 2007). Une double toxicité serait donc
alors intégrée par les organismes marins (Figure 28), tels que les bivalves: (1) la toxicité des
polyméres et des additifs plastiques ; (2) la toxicité des substances vectorisées, comme les pesticides.
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Figure 28. Interactions entre les MP et les pesticides (POP) pouvant amener une double toxicité chez les
organismes bioaccumulateurs de MP. D’aprés les travaux de Mammo et al. (2020).

La bioaccumulation est le processus d’absorption de substances chimiques, présentes dans
I’environnement, par des voies d’exposition telles que 1’alimentation, I’absorption cutanée ou par les
voies respiratoires (Mackay et al., 2000), ainsi que leurs concentrations dans certains tissus des
organismes. Chez les bivalves filtreurs, 1’exposition aux contaminants se fait au cours des processus
de filtration et d’ingestion des particules (Miramand et al., 2003 ; Lacroix, 2014). Dans le cas d’une
exposition a un mélange cocktail de pesticides (Carbaryl, Glyphosate, Métolachlore, Diuron,
Atrazine), ’accumulation de ces composés chimiques peut dépasser les seuils toxiques dans les tissus,
et engendrer des pathologies comme une vulnérabilité accrue face aux maladies infectieuses, en
entrainant la diminution des défenses immunitaires des animaux (Gagnaire et al., 2003) avec des
conséquences a long terme pour les animaux mais aussi pour les consommateurs. La contamination
par un cocktail complexe de plastiques et de pesticides peut altérer, entre autres, la croissance et la
survie des organismes filtreurs, comme la moule (Mytilus galloprovincialis ; Pampanin et al., 2005).
Néanmoins, les produits phytosanitaires, ne sont pas les seules substances pouvant étre vectorisées sur
les plastiques dans I’environnement marin. Les POP rassemblent plusieurs catégories de polluants
pouvant venir se fixer sur les polyméres plastiques (Rodrigues et al., 2018). Certains contaminants
organiques sont associée aux plastiques durant leur fabrication industrielle (additifs chimiques) ou
durant les rejets en milieux naturels (e.g. eaux usées, ruissellement urbain ou lixiviat d'enfouissement)
ou au cours de leur vieillissement dans le milieu (Hartmann et al., 2017). Dans une étude réalisée sur
les cotes atlantiques portugaises, les familles prédominantes de POP trouvées sur les plastiques étaient
les HAP (e.g. pyréne, fluoranthéne, chryséne et phénanthréne) et les PCB (Frias et al., 2010).
Cependant, d’autres types de polluants comme les métaux (Ashton et al., 2010 ; El Hadri et al., 2020)
et les pesticides (e.g. DDT ; Pannetier et al., 2019) sont adsorbés et vectorisés par les plastiques,
créant un mélange complexe de contaminants représentant une toxicité et un risque potentiels pour les
écosystémes marins.

73



74



CHAPITRE II — Démarches
expérimentales & méthodologiques

75




CHAPITRE II -Démarches expérimentales & méthodologiques

Sommaire

CHAPITRE 11

A. La démarche expérimentale

B. Quelques outils méthodologiques
1. L’embryotoxicité
1.1. Le test d’embryo-toxicité sur les stades précoces de développement
1.2 Le comportement de nage
1.3 La culture phytoplanctonique
2. La valvométrie

2.1 La mesure de [’activité valvaire chez I’huitre creuse (C. gigas)
2.2 L’analyse des données HFNI

3. Les systémes expérimentaux pour le maintien en développement et expositions a différents

stades de vie chez I’huitre creuse (C. gigas)

76



CHAPITRE II -Démarches expérimentales & méthodologiques

A.La démarche expérimentale

Cette thése s’est intéressée a 1’étude, en conditions controlées de laboratoire, de différents stades de
vie chez I’huitre creuse, exposés aux polluants MP et pesticides. Les premiéres expérimentations se
sont intéressées aux stades précoces de développement, potenticllement plus sensibles aux aléas de
I’environnement et aux contaminations organiques. Pour ce faire, le test d’embryotoxicité sur les
embryons d’huitres creuses a été mis en place afin d’observer les potentiels effets de MP
commerciaux, environnementaux et pesticides sur les larves-D. Dans la continuité, une
expérimentation a été menée sur le stade pédivéligére, durant la phase de fixation au contact de MP
environnementaux et un suivi a long terme a été opéré sur les premiers stades de grossissement
naissains. Une analyse du comportement valvométrique, sur les huitres juvéniles exposées durant 25
jours aux MP commerciaux de type HDPE et a I’herbicide Chlortoluron, a été effectuée en partenariat
avec le Dr Damien Tran de 'UMR EPOC. De plus, une exposition a été réalisée sur les huitres
adultes, durant la période de gamétogénése, afin d’observer les potentiels effets des MP
environnementaux sur la génération larvaire parentale. La Figure 29, ci-dessous, récapitule le fil
conducteur des expérimentations menées dans le cadre de cette thése.

Site pilote
Microplastiques Microplastiques =
% commerciaux environnementaux e -~ R
"A J Caractérisation de la pollution plastique.
Premiers tests sur des microplastiques Collecte des plastiques
commerciaux (PE, fluorescents). environnementaux (ostréiculture).

Stade pédivéligere

v A4
Stades précoces (embryo-larvaire | Juvéniles (naissains) Adultes Génération larvaire F1
et larves-D)
Paramétres étudiés: Paramétres étudiés: Paramétres étudiés: Paramétres étudiés:
- Développement et - Comportement - Biomarqueurs cellulaires - Développement et
physiologie A valvaire - Croissance physiologie
- Croissance - Croissance - Ingestion & féces - Croissance
- Comportement V'S - Comportement
- Ingestion R I
Parameétres étudiés:
- Fixation
- Croissance

( Pesticides (herbicide,
fongicide)

: L X
Pesticides d’intérét pour le secteur des
Pertuis Charentais.

Figure 29. Schéma de synthése des différentes expérimentations mises en place durant la thése, sur trois stades
de vie chez I’huitre creuse (C. gigas) et différents polluants (MP et pesticides) représentatifs de la pollution des
Pertuis Charentais.
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Les objectifs sont d’apporter des connaissances et informations nouvelles aux professionnels de la
filiere conchylicole, dans le cadre du projet AQUAECOs, mais aussi d’accroitre les connaissances
générales sur les effets écotoxiques des pesticides et des MP.

B. Quelques outils méthodologiques

Un grand nombre de méthodes, protocoles et plans expérimentaux sont présentés dans les publications
scientifiques rédigées, et présentées dans les Chapitres suivants. Pour compléter ces informations,
quelques détails complémentaires ont été apportés sur le test embryo-larvaire et la démarche
d’acquisition des données du comportement natatoire des larves-D ainsi que pour les systémes de
développement et culture phytoplanctonique pour la nutrition larvaire a 3 jours (72 h) et plus.
Quelques informations complémentaires a 1’Article 6 (c¢f. Chapitre V), sont apportées sur la
technologie valvométrique. Pour finir, les dispositifs et systémes expérimentaux, utilisés pour les
expositions et le maintien des huitres en développement, sont présentés.

1. L’embryotoxicité

1.1 Le test d’embryotoxicité sur les stades précoces de développement

Ces tests sont particuliérement utiles a des fins de surveillance de la toxicité en milieu marin, car ils
nécessitent un temps d’exposition relativement court (24 h aprés fécondation) et sont sensibles. Ce test
est basé sur le pourcentage de larves-D (normales) obtenues a la fin de I’embryogenése (His et al.,
1997 ; Geffard et al., 2002) et peut-&tre complété par des analyses comportementales et des suivis
biométriques. L’eau de mer utilisée provient de la commune de la Flotte, située sur 1’Ile de Ré
(Charente-Maritime). Afin de limiter toutes contaminations, I’eau de mer a été passée aux UV
(ultraviolets) puis sur filtres de 50; 10; 5; 1 et 0,2 micrométres (um ; Figure 30). Une oxygénation
constante était maintenue dans 1’eau nouvellement filtrée.

Figure 30. Systéme de filtration pour I’eau de mer. Photographie réalisée au cours des expérimentations (©
Arno Bringer).

Les géniteurs matures sont récupérés aupres de 1’écloserie France Naissain (Bouin, Vendée, France).
L’induction de la ponte est réalisée par un processus de stimulation thermique des géniteurs adultes
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placés dans I’eau de mer filtrée. Les huitres adultes sont placées alternativement pendant 30 minutes
dans un bain d’eau froide (18 °C) puis dans un bain d’eau chaude (28 °C). Dés le début de 1’émission
de leurs gamétes, chacun des individus est isolé dans un petit volume d’eau de mer filtrée (béchers de
250 mL) a la température du bain ayant fait pondre 1’animal. Les solutions de spermatozoides ont
ensuite été filtrées a 50 um ainsi que celles des ovocytes & 100 um afin d’éliminer les débris et les
matiéres fécales (Gamain et al., 2016). La mobilité des spermatozoides et la forme arrondie des
ovocytes, utilisés comme indicateurs de la qualité des gamétes, ont été vérifiées par microscopie
optique. Les solutions de spermatozoides et d’ovocytes ont été regroupées de maniére a obtenir trois
couples différents (triplicats). La quantité des solutions de gamétes a été déterminée pour un ratio de 1
ovocyte pour 10 spermatozoides. Le mélange a été agité manuellement toutes les 5 min, pendant 60
min. Le succeés de la fécondation a ensuite été vérifié a la loupe binoculaire (grossissement x100), et
les embryons ont été comptabilisés afin d’obtenir un volume de solution a prélever contenant environ
250 a 300 embryons pour chaque puits des microplaques. Trois réplicats techniques sont aussi mis en
place. Les embryons préalablement comptabilisés, sont disposés dans des microplaques de 24 ou 12
puits en présence des solutions d’expositions (préparées en amont). Les microplaques sont alors
placées dans une étuve thermostatée a 24 °C pendant 24 h. Par la suite, les microplaques sont
considérées pour effectuer les différentes analyses.

1.2 Le comportement de nage

L’analyse du comportement natatoire des larves-D a nécessité la capture vidéo de chaque puit de
chaque microplaque. Les vidéos, de 2 min, ont été converties au format AVI grace au logiciel
VirtualDub puis traitées avec le logiciel Image] selon le protocole de Gamain ef al. (2020). La vidéo
est premiérement convertie en échelle de gris puis en noir et blanc afin d’avoir un seuil entre ce qui est
une larve et ce qui ne I’est pas. Un plugin permettant d’attribuer un numéro a chaque larve et de la
suivre dans le temps est lancé (Gamain et al., 2020). Le logiciel sort ensuite deux types de résultats, le
premier est un diagramme reprenant les trajectoires de toutes les larves et le second se présente
comme un tableur avec de nombreuses informations telles que la distance parcourue (pixel) le temps
total de suivi (secondes), la vitesse moyenne et la vitesse maximale (en pixel par seconde).

Afin de calculer les vitesses maximales, le tableur présentant les données des vitesses maximales a été
récupéré pour chaque vidéo. Il est important de savoir que ImageJ peut perdre certaines larves qui
sortent du champ de vision, et que des particules peuvent étre confondues avec les larves. Ainsi, pour
obtenir la meilleure précision possible, les vidéos ont été comparées manuellement aux tableurs, afin
de ne récupérer que les données pertinentes. Ces données de distance ont ensuite été converties en
micrométre. Afin d’étudier les trajectoires de nage, le diagramme reprenant les trajectoires de chaque
larve est utilisé. Les trajectoires ont été traitées avec une tablette graphique (Wacom Bamboo
Pen&Touch) grace au logiciel de retouche photo de Windows 10. Les trajectoires ont été divisées en 3
catégories : « rectiligne », « circulaire » et « surplace ».

Suite a la prise des vidéos pour 1’analyse du comportement natatoire, les larves-D sont formolées dans
les puits des microplaques. Une dose de 25 pL. de formol (1 %) est injectée dans chaque puits. Par la
suite, des photos sont réalisées pour étudier la croissance par la mesure de la longueur totale des
larves-D de 24 h. Les microplaques sont conservées dans de 1I’aluminium et placées en chambre froide
a 4 °C. Les malformations regroupant les anomalies de coquille (i.e. charniére concave et échancrure)
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et anomalies de manteau (i.e. manteau rétracté et hypertrophie avec expulsion) ainsi que les arréts de
développement seront quantifiés pour finaliser le test embryo-larvaire.

1.3 La culture phytoplanctonique

Le phytoplancton est un organisme qualifié de planctonique car il se laisse dériver au grés des
courants et ne dispose pas de capacité de mouvement propre (Hensen, 1887). Il constitue 1’ensemble
des cyanobactéries et microalgues présentes dans les océans. Les larves d’huitres se nourrissent de
phytoplancton durant leur croissance.

En conditions expérimentales, les larves sont nourries durant toute la phase larvaire a partir de 72 h
avec les diatomées Chaetoceros calcitran, Chaetoceros gracilis (30 %) et la flagellée T-isochrysis (70
%). En effet, ’alimentation joue un réle prépondérant dans la survie des larves. La taille des
microalgues doit &tre compatible avec 1’ouverture buccale des larves durant les différents stades
larvaires. Au cours de la croissance la ration alimentaire quotidienne est augmentée. Afin de
déterminer la quantité de nourriture a distribuer, il faut préalablement connaitre la concentration des
microalgues utilisées. Pour cela, nous nous sommes basés sur les données de la FAO (Helm ef al.,
2006) en les adaptant a nos expérimentations.

Le principe de production du phytoplancton est basé sur la division cellulaire. Les microalgues sont
cultivées directement au Marais expérimental CNRS. Au départ, les cultures s’effectuent dans des
petits volumes, on parle de souches meéres. Elles sont conservées dans des erlenmeyers de 3 L (Figure
31, a gauche) afin d’obtenir des concentrations élevées.

Figure 31. Culture de phytoplancton en conditions contrdlées, en erlenmeyer (a gauche) puis en colonne de
culture (a droite). Photographies réalisées au cours des expérimentations (© Arno Bringer).

Au fur et a mesure, la concentration croit, et nous transférons la culture dans une colonne de 120 L
(Figure 31, a droite). Pour permettre aux cellules de se multiplier correctement, nous augmentons le
volume en ensemengant avec un milieu de culture adapté. L’ensemencement ou milieu de Conway se
compose d’une solution principale mélangée a une solution de silice et des vitamines. La silice est
indispensable pour le développement cellulaire des diatomées (Helm et al., 2006). Le repiquage du
phytoplancton permet d’augmenter le volume de la culture en rajoutant de 1’eau enrichie en
nutriments. Pour 1 L d’eau de mer (salinité entre 28 et 34), on ajoute 1 mL de chaque solution
d’ensemencement. Afin d’optimiser la qualité de la culture, ’ensemencement s’effectue avec de I’eau
filtrée a 1 pum. Une filtration fine et 1’utilisation de filtres UV permettent de limiter les pathogénes
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dans 1’élevage (Helm et al., 2006). Le milieu de culture doit €tre stérile afin de ne pas favoriser le
développement de parasites ou de prédateurs. Les colonnes et erlenmeyers sont nettoyés plusieurs fois
par semaine et le phytoplancton est filtré dans un tamis de 80 um afin de retirer les plus grosses
particules et les amas de phytoplancton morts. Enfin les cultures disposent d’un bullage en continu et
sont soumises a un éclairage UVB 24/24 h et 7/7 j.

Le phytoplancton produit a notamment été utilisé pour I’alimentation des larves d’huitres creuses
agées de 72 h et pour les stades de vie plus agés (i.e. larves pédivéligéres).

2. La valvométrie

Durant I’expérimentation menée sur des huitres naissains, issues d’écloserie (France Naissain), des
¢lectrodes ont été installés sur les deux valves des huitres (Figure 32) afin d’enregistrer 1’activité
valvaire durant une période de 31 jours (7 jours d’acclimatation + 24 jours d’exposition). Ce systéme
est donc constitué de deux électrodes collées sur chaque valve de 1’animal entre lesquelles existe un
champ électromagnétique. Les valeurs de courant associées permettent la mesure des paramétres
suivants : croissance de 1’animal (mm), amplitude d’ouverture (VOA, en % d’ouverture), durée
d’ouverture (VOD, en % de temps ouvert), et nombre de microfermetures. Ces paramétres sont
mesurés en continu toutes les 1,6 secondes pour chaque individu, permettant 1’obtention d’un trés
grand nombre de données horaires et journaliéres, enregistrées sur des disques durs, en attente du
traitement de données.

Figure 32. Huitre équipée d’¢lectrodes reliées au valvométre pour 1’acquisition des données de comportement
valvaire. D’aprés les travaux de Tran ef al. (2003).

2.1 La mesure de [’activité valvaire chez [’huitre creuse (C. gigas)

Au cours de I’expérimentation, 1’activité valvaire des huitres a été enregistrée continuellement au
cours du temps grace a un dispositif haute fréquence non invasif de valvométrie (dispositif HFNI)
couplé a des systemes d’électrodes, élaboré par le laboratoire EPOC de Bordeaux (Tran et al. 2003).
Les huitres ont été, en effet, équipées d’une paire d’électrodes électromagnétiques chacune, inclues
dans de la résine et collées face a face sur chacune des valves. Les électrodes, l1égéres, ont été
connectées au systeme d’acquisition via des fils de cuivre libres, afin de ne pas contraindre les
mouvements des valves. Le fonctionnement du dispositif consiste a mesurer a haute fréquence (toutes
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les 4,8 secondes) la tension exercée dans les fils de cuivre qui varie en fonction de la proximité des
¢lectrodes 1’une de 1’autre, et donc de I’ouverture des valves. Les données ainsi acquises pendant les
phases d’acclimatation et d’exposition ont été traitées par le logiciel LabView 8.6 (™National
Instruments, Austin, TX, USA).

2.2 Les analyses des données HFNI

L’analyse du comportement valvaire a été réalisée selon trois paramétres complémentaires mesurés
pour chacune des huitres. En premier lieu, I’amplitude d’ouverture valvaire (VOA), pour laquelle un
score de 100 % représentait une ouverture maximum pendant le temps d’acquisition des données (par
heure ou jour). En second lieu, la durée d’ouverture valvaire (VOD) a été mesurée, pour laquelle un
score de 100 % indique que les valves de I’huitre ont été ouvertes pendant toute la durée d’acquisition
des données (par heure ou jour). Enfin, les micro-fermetures (VMC) ont été mesurées. Le nombre de
micro-fermetures mesurées pendant le temps d’ouverture des valves correspond a une réponse a un
stress ressenti par I’huitre (Tran ef al., 2010). Des mesures de croissance ont pu étre effectuées grace
au dispositif HFNI couplé au systéme d’électrodes. En effet, puisque le processus de calcification des
coquilles des huitres se fait au niveau de sa surface interne, la mesure de la distance minimale entre les
deux électrodes d’une méme huitre, lorsque les valves sont fermées (caractérisé par une VOA de 0 %),
représente un outil de mesure de la croissance des coquilles.

3. Les systemes expérimentaux pour le maintien en développement et
expositions a différents stades de vie chez [’huitre creuse (C. gigas)

Plusieurs dispositifs et systémes expérimentaux ont été mis en place dans le cadre de cette étude de
thése. Les expositions en conditions contrélées de laboratoire, a différents stades de vie chez 1’huitre
creuse (C. gigas) ont amené a utiliser des structures et outils différents (Figure 33). Le temps
d’exposition est un facteur important a prendre en compte lors de la mise en place d’outils adaptés.
Lors du test d’embryotoxicité, les embryons ont été exposés directement dans des microplaques 24
puits (analyses des larves-D a 24 h) et 12 puits (analyses des larves-D a 72 h). Par la suite, les analyses
ont été réalisés grace au microscope Zeiss Axio Z1, équipé d’un caisson thermostaté permettant de
maintenir une température optimale pour les larves-D durant les analyses. Notre étude sur les larves
pédivéligéres (agées de 17 jours) a permis de développer des dispositifs expérimentaux adaptés et
novateurs afin de réaliser I’expérimentation. Les larves pédivéligéres ont tout d’abord été placées dans
des microcosmes pour la fixation. Les microcosmes se constituaient d’un grand bac de 224 L,
contenant des tamis (triplicats pour chaque condition) remplis de microbrissures placés sur une table
en inox. Ces tamis étaient tous reliés a un systéme d’air-lift (upwelling) afin de renouveler 1’eau en
continu sans empécher les larves de venir se fixer au fond des tamis. Par la suite, les larves fixées ont
été placées en micronurserie pour le développement précoce de la coquille, puis en nurserie extérieure
pour poursuivre le développement des jeunes stades naissains. Pour ce qui est des expositions a plus
long terme sur les stades naissains (Agés de 12 mois et exposés 24 jours) et adultes (4gés de 24 mois et
exposés 2 mois), une batterie d’aquariums (triplicats pour chaque condition) était mise en place et
reliée a un bac tampon afin d’avoir un renouvellement d’eau continu et en circuit fermé. Les systémes
de microcosmes et aquariums étaient équipés d’un contréleur de température, un filtre a ultra-violet,
d’un brasseur a courant ainsi que d’un systéme d’oxygénation de 1’eau.
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Figure 33. Représentation des dispositifs et systémes pour le maintien en développement et 1’exposition a
différents stades de vie chez I’huitre creuse (C. gigas). Photographies réalisées au cours des expérimentations (©
Arno Bringer).
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CHAPITRE III — Evaluation & caractérisation de la pollution plastiques (macro/micro) sur un site d’étude

pilote des Pertuis Charentais

Préambule

Ce chapitre vise a mieux caractériser et identifier la pollution plastique sur un site d’étude pilote des
Pertuis Charentais. Pour ce faire, le littoral d’Angoulins-sur-mer (Charente-Maritime, France) a été

identifié comme un site pertinent. De par sa proximité avec certaines concessions ostréicoles et du fait

de la configuration et I’hydrodynamisme observé dans ces écosystémes, de grandes quantités de

plastiques ont été observées sur cette zone littorale. Plusieurs actions ont été mises en place afin de

mieux caractériser cette zone littorale en termes de contamination macro et microplastiques :

(i) collecte, identification et recensement des macroplastiques présents en suivant le protocole
de suivi OSPAR (OSPAR Commission, 2010) sur une bande de plage littorale de 100 m. Le
focus a ensuite été mis sur les plastiques d’origine ostréicoles.

(ii) identification des polymeéres principaux constituant les plastiques ostréicoles collectés, par
analyse pyrolyse GC-MS (partenariat avec le Cedre de Brest).

(iii) prélévements sédimentaires sableux (de surface et sur 5 cm de profondeur) sur le littoral
d’Angoulins-sur-mer et récupération des MP présents par protocole MPSS (Microplastic
Sediment Separator ; MSFD Technichal Subgroup on Marine Litter, 2013 ; partenariat avec le
CEDRE de Brest).

(iv) identification et quantification des MP dans le compartiment sableux par analyse LDIR
(partenariat avec Agilent Technologies, Allemagne).

(v) identification et quantification des polluants et additifs additionnels présents sur les
plastiques d’origine ostréicoles, ayant vieillis en mer : phtalates, hydrocarbures (HAP) et PCB
(partenariat avec le Cedre de Brest).

Identifier et caractériser la contamination plastique (macro/micro) sur un site
d’étude littoral pilote des Pertuis Charentais, avec un focus sur les plastiques
utilisés en ostréiculture.

Cette présente étude a été publiée, en Mars 2021, sous la forme d’un article scientifique dans Marine

Pollution Bulletin. Des analyses complémentaires, non présentées dans cet article, ont été apportées

via le volet environnemental du projet AQUAECOs (Lerebours, 2021), et sont décrites en Annexe 2.
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A.Article 1: Etat des lieux de la contamination plastique et

identification d’additifs de phtalates sur les plastiques
ostréicoles, sur un site pilote des Pertuis Charentais

A travers cet article, un état des lieux préliminaire de la contamination plastique a été réalisé en début
de projet, sur un site d’étude pilote des Pertuis Charentais. Le site d’Angoulins-sur-mer, proche de La
Rochelle, a donc été sélectionné. Dépourvus d’actions de ramassages et collectes participatives des
macrodéchets plastiques, ce site était donc intéressant pour déterminer le niveau de pollution plastique.
De plus, ce site est exposé aux activités ostréicoles actuelles ainsi qu’aux friches de production
abandonnées et non-nettoyées. Pour ce faire, une campagne de collecte des macroplastiques, a été
réalisée en 2018 (Septembre a Décembre). Le protocole OSPAR a été mis en place avec des collectes
réalisées sur une bande littorale de 100 m. Par la suite, des échantillonnages dans le sédiment de
surface et sur 5 cm de profondeur ont été effectués sur ce méme littoral. L’objectif était ensuite de
récupérer les MP présents dans le sédiment grace au MPSS (Microplastics Separator in Sediments) par
différence de densité des solutions et des éléments présents. Les MP récupérés ont ensuite été placés
sur filtres et envoyé au laboratoire d’Agilent (Allemagne) afin d’&tre caractériser et quantifier par
LDIR automatisé. En suivant, nous avons établi un focus sur les plastiques ostréicoles : coupelle de
captage, tube de captage et poche ostréicole. En partenariat avec le laboratoire du Cedre de Brest, des
analyses en pyrolyse GC-MS nous ont permis de confirmer les polyméres principaux de ces 3
différents plastiques ostréicoles. Ensuite, une pyrolyse en désorption a permis d’identifier les additifs
de phtalates et HAP présents en surface de ces plastiques. Les premiers résultats montrent la présence
de macroplastiques en grande quantité, dont 70 % sont relatifs aux outils aquacoles. Dans le sédiment,
les MP les plus représentés sont des fibres de polyamide, d’une taille de 10-20 um. La concentration
retrouvée sur ce site était comprise entre 397 et 457 MPs.kg™. En mettant le focus sur les plastiques
ostréicoles, nous avons démontré que les tubes de captage en PVC contenaient le plus d’additifs et de
POP avec notamment du diméthylphtalate et du naphtaléne (HAP) en plus grande concentration que
dans les autres plastiques.

Cette premicre étude nous a permis d’effectuer un premier état des lieux sur un site potentiellement
impacté par ’activité conchylicole. De plus, la caractérisation des plastiques ostréicoles vieillis dans
I’environnement et qui seront utilisés dans les expérimentations contrélées en laboratoire, sera
complétée par des travaux en cours et futurs.
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Figure 34. Schéma résumant les travaux realisés dans le cadre de I’ Article 1.
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In the early 1970s, studies of marine litter first appeared in the scientific literature. Fifty years later, knowledge
of several coastal areas of the Atlantic, the driving forces of oyster farmers and aquaculture, is lacking. This work
documents a pilot study on an Atlantic coastal area (France). This study aims to (i) characterize the abundance of
macroplastics related to aquaculture tools; (ii) microplastics present in beach sediments and (iii) characterization
of pollutants present on aquaculture plastics collected. First, it was observed that 70% of the plastics collected on

the beach were characteristic of aquaculture materials. In sediments, MPs most found were Polyamide between
10 and 20 pm, with a total MP concentration of 397-457 MPs.kg ™. Pipes collectors (PVC), frequently used in
aquaculture, have been shown to have concentrations of dimethylphthalates and naphthalene. Waste manage-
ment and support policies can then base their actions on such studies, in order to improve their knowledge.

1. Introduction

From the 1970s, environmental contamination by plastic debris was
documented in marine environments. Nowadays, the dispersion of
plastic in aquatic environments highlights a global distribution, espe-
cially in highly industrialized areas (Baalkhuyur et al., 2020) or with
important economic activities such as aquaculture, fishing or shellfish
farming (Jang et al., 2020). In 2019, global production of plastics
reached almost 368 million tons while European production almost
reached 57.9 million tons (Plastics Europe, 2020). In the plastics in-
dustry, the three most common polymers are: polyethylene (PE) with
29.7%, polypropylene (PP) with 19.3% and PVC with 10% (Plastics
Europe, 2019). The destination of anthropogenic land or marine pol-
lutants, in particular plastics, is the marine environment (Halpern et al.,
2008). To avoid a massive build-up of plastic in the environment, co-
ordinated global action is urgently needed to reduce plastic consump-
tion; increase rates of reuse, waste collection, and recycling (Lau et al.,
2020). Jambeck et al. (2015) estimated that between 2 and 5% of these
plastics are released into the oceans. Macroplastics are regularly found
in marine environments, on coasts and beaches (Lee et al., 2013;
Maharana et al., 2020; Ryan et al., 2020). Their non-degradation over
time is a major problem and leads to their fragmentation into smaller

* Corresponding author.
E-mail address: arno.bringerl @univ-Ir.fr (A. Bringer).

https://doi.org/10.1016/j.marpolbul.2021.112286

fragments of plastics: microplastics (MPs), such as plastic bottles, bags
and packaging (Cole et al., 2011; Rocha-Santos and Duarte, 2015;
Wright et al., 2013). This fragmentation can be caused by chemical and
physical aging, as well as biological degradation (Paco et al., 2017). MPs
are defined as plastic particles, of any shape, ranging from 1 pm to 5 mm
in size (Cole et al., 2011; Wagner et al., 2014). Nanoplastics are plastic
particles whose length is less than 100 nm (Lambert and Wagner, 2016;
Gigault et al., 2016). The rates of MP accumulation in the marine
environment have increased dramatically with the expansion of plastic
products (Rodrigues et al., 2018; Serranti et al., 2018). MPs can be found
in all components of the ecosystem (Cai et al., 2017). Many recent
studies have detailed the significant increase in the amount of these
particles in the oceans. Studies have reported a large amount of micro-
plastics in sediment (e.g. Claessens et al., 2011; Lots et al.,, 2017;
Hengstmann et al., 2018). Phthalates are synthetic chemicals commonly
used in many consumer products because they increase the flexibility
and durability of plastic (Ulker and Ulker, 2019). MPs can also be loaded
with persistent organic pollutants (POPs) and, therefore, loaded with
Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and phthalate additives, by
vectorization (Caruso, 2019). The vectorization phenomenon could also
lead plastics to adsorb on their surface all other types of pollutants such
as PCB, pesticides, metals or pharmaceutical residues (Provencher et al.,
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GoogleEarth

X

Fig. 1. Google Earth map: the sampling site of Angoulins-sur-Mer, in Pertuis Charentais (South-West, France) is indicated within the red rectangle. A zoom on the
sampling site is visible in the top left with the presence of an oyster farm (yellow star) and the 100 m strip of samples (green line). (For interpretation of the references
to colour in this figure legend, the reader is referred to the web version of this article.)

2018; Hodson et al., 2017; Leon et al., 2019). This mode of action could
lead to double plastic toxicity and further harm the marine environment.
There is an urgent need for innovative studies to confirm or demystify
the eminent danger of adsorbed MPs and POPs, as well as their true role
in marine environments. The consequences are important for the envi-
ronment and biota (Browne et al., 2008; Cole et al., 2013; do Sul and
Costa, 2014), including for commercial species such as oysters, Cras-
sostrea gigas (Avio et al., 2015; Neves et al., 2015; Bringer et al., 2020).
Phuong et al. (2018) showed that MPs contamination of bivalves can
vary according to season, species and wild or cultivated character of the
individuals. Sussarellu et al. (2016) demonstrated that the ingestion of
polystyrene (PS)-MPs causes an alteration of energy flows, metabolism,
and homeostasis in oysters, resulting in a loss of energy dedicated to the
reproductive function. Tallec et al. (2018) worked on the effects of PS-
NPs on the larval stages of C. gigas and observed a significant increase
in the number of malformations and developmental arrest (early mor-
tality) in larvae exposed to NPs. The trophic chain could potentially lead
to notorious effects on human health related to the ingestion of MPs
(Van Cauwenberghe and Janssen, 2014; Rochman et al., 2015). Micro-
plastics can harm humans through physical and chemical ways (Smith
et al., 2018). However, very few studies have been able to diagnose the
effects of MPs on humans. Evidence indicates a complex toxicology of
plastic on marine life (Worm et al., 2017) and the transfer to the food
chain and to human. Further researches are necessary to evaluate to
which degree plastics can transport pollutants to humans via seafood.
MPs found in the environment are likely to increase the transport and
bioavailability of other persistent organic pollutants (POPs), which are
bioaccumulate and toxic (Gouin et al., 2011). This could lead to double
plastic toxicity and further harm the marine environment. Regarding
phthalates, they have an acute toxicity, in particular on human health,
described as an endocrine disruptor (Net et al., 2015) and Godswill and
Godspel, 2019). However, their toxicity depends on their structure (US
EPA, 2012). In addition, several studies (Van et al., 2012; Fisner et al.,
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2013a) have demonstrated the contact of PAHs with plastics, potentially
vectoring a persistent organic pollutant on plastics (Mato et al., 2001;
Moore, 2008; Caruso, 2019; Turra et al., 2014). PAHs are toxic sub-
stances for both human health and the environment (Lundstedt et al.,
2007). This includes bivalve organisms in contact with these substances
(Law et al., 2002). The use of plastic can have several origins, food
consumption, water pipes, textile fibers, cosmetics, etc. (Enfrin et al.,
2019; Welden and Lusher, 2020). Aquaculture is an important economic
sector on the French Atlantic coast and in particular in the Pertuis
Charentais sector (Mazeaud et al., submitted). Professional tools on
aquaculture farms can be lost during handling and end up in the water
column before they run aground on beaches (Andrady, 2017). Mari-
culture/aquaculture activities are potentially important sources of MPs
contamination (Chen et al., 2018). MPs from fishing activities have been
observed in marine seawater and sediments at surface and depth
(Manalu et al., 2017; Xue et al., 2020). There is an urgent need for
innovative studies to confirm or demystify the eminent danger of
adsorbed MPs and POPs, as well as their true role in marine environ-
ments. The present study was considered as the first step to achieve this
objective, in a pilot area of Pertuis Charentais. To do this, several ana-
lyzes were set up: (i) characterization of the abundance of macroplastics
on the study range, with a focus on aquaculture plastics; (ii) identifi-
cation and characterization of MPs in beach sediments (sizes, polymers,
concentrations), (ii) characterization and identification of PAHs and
phthalates adsorbed on the surface of the main frequently used aqua-
culture plastics.

2. Materials and methods
2.1. Study area and sampling

The study focused on a pilot area in Pertuis Charentais (South-West,
France), more precisely in the Angoulins-sur-Mer municipality (Fig. 1).
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Fig. 2. (a) Percentages based on a four-month investigation, classifying the total number of plastic items collected into different categories. (b) Focus on plastic
subcategories pertaining to aquaculture materials. Different letters indicated significant differences between different concentrations (p < 0.05, ANOVA and Tukey

test). Values are mean + SEM for three replicates.

The collections and sampling were carried out on a beach there. The
sandy zone was selected because of its exposure and proximity to
shellfish activity. In addition, it fulfilled all the criteria of a reference
beach, being accessible, longer than 1 km and not subject to pick-up
operations at the time of our experiment.

Marine litter affects marine life at different organizational levels and
its impact varies according to target species or populations, source ac-
tivities, environmental conditions and region or country (Gerigny et al.,
2018). In the definition of Good Environmental Status, submitted by the
Marine Strategy Framework Directive (MSFD), indicators have been put
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Fig. 3. Pyrolysis GC-MS analysis for (a) polyethylene plastic crops, (b) polypropylene plastic cup collectors and (c) PVC pipe collectors representing the main

materials used in oyster farming.
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Fig. 4. Pictures of microplastics (Leica Binocular, x20) analyzed using a 0.2 pm-filter for the different conditions: (a) control (external contamination), (b) surface
sediments and (c) semi-depth sediments (5 cm) samples. Scale bar represents 50 pm. And (d) histograms represent quantification/concentration of MPs found for
surface and semi-depth sediment. Different letters indicated significant differences between different concentrations (p < 0.05, ANOVA and Tukey test). Values are

mean + SEM for three replicates.

in place. These indicators are based on the recommendations of the
MSFD Technical Group on Marine Litter (TG-ML) and concern (i) beach
(macroplastic) litter; (ii) MPs in sediments and at the surface and are
defined as “pressure” criteria (MSFD Technical Subgroup on Marine
Litter, 2013).

2.2. Data macroplastic collection

The plastic macro-waste collections were carried out following the
protocol implemented by OSPAR (Monitoring Marine Litter on the
Beaches in the OSPAR Maritime Area, OSPAR Commission, 2010). Be-
tween September 2018 and December 2018, four collections were made
(once a month) on the beach (Fig. 1). A 100 m strip was randomly
selected and remained the same for the 4 collections. Waste larger than
5 cm were taken and stored. The collection conditions were the
following: temperatures between 12 and 21 °C, humidity rates of
40-70%, westerly winds between 10 and 40 km/h, and low tide. Using
the methodological guide provided in the OSPAR protocol (OSPAR
Commission, 2010), we carried out a weighing and sorting of macro-
waste. A special attention has been given to oyster farm materials and
more generally on aquaculture materials.

2.3. Sediment collection and microplastics characterization

As part of the MSFD (Marine Strategy Framework Directive) moni-
toring program (VISFD Technical Subgroup on Marine Litter, 2013), the
collection of microplastics on the coast followed a very specific protocol.
In order to harmonize the monitoring of marine litter (macro and micro)
in various marine compartments in European Union (Directive, 2013), a
group of European experts (MSFD Technical Subgroup on Marine Litter
or MSFD/TSG-ML) was set up. The TSG-ML (Galgani et al., 2013) issued
a number of protocol guidelines and recommendations, including some
on assessing and monitoring contamination by microparticles (mainly
microplastics). The samples were collected on the 100-meter portion of
the beach where macro-waste was taken (n = 3 replicates). A fixed point
was determined at the high tide mark with an approximate coefficient of
80 for the macro-tidal system. On the selected area, four samples were
collected every 25 m to replicate samples for both surface and semi-
depth sediments (5 cm deep). A 5 mm mesh was used to remove the
largest debris. The four portions of harvested sediments were
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homogenized to obtain one sample, which was stored at —20 °C.

Then, excretion by MPSS (Microplastics Separator in Sediments) was
carried out using a solution of CaCl, (density = 1.38). This system
brought the MPs that had a lower density than the sandy particles up,
such as silica. The tools used were cleaned and rinsed with a 0.2 pm
filter. After recovering the MP samples, the solution was first put on a
0.2 pm filter and then in a petri dish. The filters were dried in an oven at
60 °C for 24 h. The observations and photos were taken using binocular
(Leica, x20). To characterize the sizes and polymers observed, an anal-
ysis was carried out using the Agilent 8700 LDIR system (Agilent
Technologies). The LDIR 8700 combines the latest Quantum Cascade
Laser (QCL) technology with fast scanning optics to quickly deliver clear
high-quality spectral data and images. Several key steps have been put in
place to avoid any external contamination. All the material used was
cleaned several times with filtered 70% ethanol (0.2 pm) and filtered
Milli-Q water (0.2 pm). To assess the external contamination, a blank
was performed without adding sediments (n = 3 replicates).

2.4. Chemical characterization of oyster farm materials

To identify the main polymers in oyster farms materials collected
from our study area, a GC-MS pyrolysis analysis was carried out using
cup collectors, pipes collector and an oyster crops. It enabled to quantify
potential PAHs and phthalates present on aged plastics collected.

2.4.1. Identification of polymers

The analytical procedure published by Fries et al. (2013) was fol-
lowed. Five hundred pg of polymer was precisely weighed and trans-
ferred to a pyrolysis vial. A GC-MS analysis was performed using a gas
chromatograph (Agilent 7890N) equipped with a Combipal MPS2
multifunctional injection system (Gerstel, Switzerland) on ‘splitless’
mode and a pyrolizer (Gerstel Pyro). The cooling injection system (CIS)
was programmed from 50 °C (0.3 min) to 350 °C (2 min) at 12 °C.s L.
The sample was then pyrolyzed at 700 °C for 60 s. During the desorption
phase, the interface temperature was maintained at 350 °C. The oven
temperature program was set from 50 °C (2 min) to 320 °C (10 min) at
20 °C.min"!. The helium carrier gas was at a constant rate of 1.2 mL.
min~!. The capillary column was an HP-5-MS (Agilent Technologies):
30 m x 0.25 mm ID x 0.25 pm (film thickness). The chromatograph was
coupled to a 5975N mass spectrometry detector. Pyrolysis-mass spectra
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Fig. 5. (a) Relative microplastic particle size distribution of all analyzed samples, (b) polymer characterization for MP particles, in surface and semi-depth sediments.

were obtained running the MS on full scan mode with a mass ranging
between 10 and 550 amu (atomic mass unit). Polymers were identified
by accessing to a database published by Tsuge et al. (2011) and
comparing the pyrograms with those created using pre-identified poly-
mers at disposal in our laboratory.

2.4.2. Quantification of PAHs and phthalates in MPs

One milligram of each plastic type was precisely weighed before
being transferred to a pyrolysis vial. A GC-MS analysis was performed
using a gas chromatograph (Agilent 7890N) equipped with a Combipal
MPS2 multifunctional injection system (Gerstel, Switzerland) on ‘split-
less’ mode and a pyrolyzer (Gerstel Pyro). The cooling injection system
(CIS) was programmed from —35 °C (0.05 min) to 340 °C (4 min) at
12 °C.s"!. During the desorption phase, the interface temperature was
maintained at 350 °C. The oven temperature program was set from 50 °C
(0.5 min) to 150 °C at 15 °C.min’1, then up to 315 °C (5 min) at 7 °C.
min~". The helium carrier gas was at a constant rate of 1.2 mL.min .
The capillary column was an HP-5-MS (Agilent Technologies): 30 m x
0.25 mm ID x 0.25 pm (film thickness). The chromatograph was
coupled to a 5975N mass spectrometry detector. A semi-quantitative
compound analysis was carried out on single ion monitoring (SIM)
mode, with the molecular ion of each compound of interest (minimum of
1.5 cycles. s71). The results from these analyzes are therefore repre-
sented by semi-quantification, that is to say that we do not determine the
exact concentration of the vectorized/additives substances on the plas-
tics but rather those which are more or less present. Limits of quantifi-
cation (LOQ) were calculated according to Shrivastava and Gupta’s
(2011) calibration curve method. Using a calibration curve ranging from
0.01 ng to 10 ng, analytes were relatively quantified to deuterated. For
PAHs quantification, the standards used were: naphthalene dg, biphenyl
djo, phenanthrene d;o, pyrene d;o, chrysene d;s, benzo(a)pyrene dj2,
benzo(g,h,i)perylene d;,. With regards to plastic additives, the standards
were: phthalates and PBDE, di (2-ethylhexyl) phthalate (DEHP) d4 and
BDE 77. All standards were obtained from LGC Standard (Wesel, Ger-
many) and Interchim (Montlugon, France).

2.5. Statistics

The statistical analysis was conducted using R Studio and graphs on

Microsoft Excel. Homogeneity of variance (Levene’s test) and normality
of distribution (Shapiro-Wilk) were assessed. In order to compare the
various treatments, an analysis of variance (ANOVA) using Tukey’s post-
hoc test was performed, to compared plastics type collected, and
microplastics sediments (surface vs semi-depth) abundance. When p <
0.05, significance was tolerated. Data are written as mean + SEM.

3. Results and discussion

3.1. Collection of macroplastic waste and focus on oyster plastics
materials

The collection of plastic waste on the beach did not highlight sig-
nificant difference between the four sampling periods. Therefore, we
decided to pool the results. We collected a total amount of 8509 kg of
plastics, corresponding to 550 items. In Fig. 2a, the most commonly
found plastics were of aquaculture origin (used in the oyster farms
professional sector), representing 70% of all plastic waste collected. We
also found plastic packaging (5%), cigarette butts (3%), unidentified
plastics and other types of waste. In Fig. 2b, we focused on the aqua-
culture materials found and noted that the most common plastics were
oyster collection cups and pipe collectors, with respectively 34 + 11%
and 33 + 10%, with a significantly difference than other plastics
collected. Mussel nets and fishing lines represented 17 + 8% and 9 + 3%
respectively. Oyster crop pieces and rubber bands (elastic bands) rep-
resented a small portion of the plastics collected. In our work, we
observed that a large quantity of plastic waste from aquaculture origin
reached the coast because of ocean currents, due to the strong winds
present in this geographical area. Similar observations were made in
Hawaii, as part of a previous study, with the presence of plastic aqua-
culture tools present in large quantities following strong sea currents
(Kataoka et al., 2015). A study had already identified the presence of
plastic waste due to the local oyster farming profession. It had a huge
impact on the pollution of Taiwan coastlines (Liu et al., 2015). Similar
observations have already been made in the Spanish Mediterranean
sector, with macroplastics collected from fish farming facilities (Kriiger
et al., 2020). Abundances of macroplastics have been found on beaches
in Korea, with 51% of plastics collected from fisheries and aquaculture
(Hong et al., 2014). Previous research (Lee et al., 2013; Lee et al., 2015)
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Fig. 6. (a) Different kinds of polymers detected (Agilent LDIR 8700 Automatic MP workflow) and (b) example of multi components of mixed fiber consisting of

cellulose and PA (Clarity Software of the Agilent LDIR 8700).

also suggested that polystyrene buoys from aquaculture were the main
source of high polystyrene pollution on the south coast of Korea.
Nevertheless, some areas, such as the Salish Sea (Pacific, USA) have
shown survey data on the sources of marine plastic debris, demon-
strating the very limited contribution of aquaculture gear (Schoof and
DeNike, 2017). Depending on the geographical sectors, aquaculture
activities can be the source of plastic pollution on coasts and beaches.
Through GCMS pyrolysis, we analyzed the three most representative
polymers of the oyster farming profession (Lusher et al., 2017), i.e. the
oyster enlargement crops, the collection cups and the collection pipes,
collected on beach area. They were selected for their abundance and
mostly frequent usage in oyster farm production. In Fig. 3a, b & ¢, we
characterized the three materials by comparing them to already iden-
tified polymers. The oyster crops are mainly made of PE, the cup
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collectors of PP and the pipe collectors of PVC. We were able to check
and compare the panels extracted by GC-MS pyrolysis to ensure that we
were in the presence of PE (Fries et al., 2013) for the oyster crops, PP
(Sojak et al., 2006) for the cups collector and PVC (Arbin et al., 1986) for
pipes collector.

3.2. Sediment sampling and microplastics characterization

The protocol for sampling the sediment on the beach proposed by the
MSFD/TSG-ML (MSFD Technical Subgroup on Marine Litter, 2013)
takes into account the major work carried out in this field, in particular
that of Hidalgo-Ruz et al. (2012), who synthesize about 40 references
addressing the abundance of MPs in beach sediment. The microparticles
are either deposited on the sand or buried in the sediment. Most often,
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Table. 1

Comparison on abundance of microplastics in sediments (different units) on European coast, next to present study area (South-West, France).
Country/location Habitat Abundance Unit References
Mediterranean Sea Coastal sediment 101-897 ItemSAkg’1 (Alomar et al., 2016)
Mediterranean sea Beach sediment 12-798 Items.kg’1 (Constant et al., 2019)
Tyrrhenian Sea Coastal sediment 42-1069 items.kg’l (Cannas et al., 2017)
Baltic Sea Bottom sediment 34 Items.kg’1 (Zobkov and Esiukova, 2017)
Tenerife Beach sediment 2-15 Items.m 2 (Alvarez-Hernandez et al., 2019)
Lanzarote Beach sediment 36 g‘rrfz (Edo et al., 2019)
Manche Sea (France) Coastal sediment 481 Items.kg’1 (Maes et al., 2017)
Netherlands Beach sediment 200-1500 Items.kg’1 (Besley et al., 2017)
Algeria Beach sediment 649 Items.kg ! (Tata et al., 2020)
Italy Lagoon sediment 672-2175 Items.kg ™! (Vianello et al., 2018)
Italy Lakeshore sediment 112-234 Items.kg’1 (Fischer et al., 2016)
Germany Beach sediment 671 Iterns.kg’1 (Liebezeit and Dubaish, 2012)
Poland Marine/beach sediment 39 Items.kg’l (Graca et al., 2017)
Atlantic South-West Beach sediment 397-457 Items.kg ! Present study

the microparticles are less detectable because they are found inside the
sediments, either buried under a layer of sand (from a few mm to several
tens of cm) following a reworking or mixing of the sand, or infiltrated by
penetration within a bead of pebbles.

Particles buried in the sediment are likely to stay longer in the same
part of the beach (in the absence of significant sand disturbance). They
therefore reflect the state of the site’s more or less chronic contamina-
tion (Macadré et al., 2018). Conversely, the freshly washed up micro-
particles on the surface of the beach are a priori simply in transit because
they are very likely to be picked up by the waves, or the following tide,
then redeposited in another place on the beach or on the nearby coast.
They correspond to a recent arrival, very probably ephemeral (at the
level of the section monitored for surveillance).

In our work, MPs, sampled in the coastal sandy sediments of our
selected area, were categorized in sizes and characterized. It seems
relevant to analyze sediments at the surface and semi-depth. Indeed,
tidal movements could incorporate potential MPs deeper into the sedi-
ments. In addition, the previous study by (Xue et al., 2020) showed the
presence of aquaculture MPs in marine surface sediments but also in
large concentrations at depth. Whether in surface or in semi-depth
sediments, the MPs observed were fibers or particles (Fig. 4b & c¢). We

a

Cup collectors
Crops
Pipe collectors

Elastics

noted that MPs were present in our control samples, probably due to
external contamination during the analyses and experiments (Fig. 4a).
However, very small amounts of MPs were observed in quality control
samples (2 + 0.4 MPs). Nevertheless, it is difficult to assess the external
contamination on the sediment samples. The size classifications under-
lined that the greatest abundance of MPs in sediments was of 10-20 pm,
with respectively 52% in surface sediments and 52% in semi-deep sed-
iments. MPs < 10 pm were only present in very small quantities in
surface sediments. MPs of 20-30 pm were more present in semi-depth
sediments with 29% than in surface sediments (20%, Fig. 5a). With
regards to their nature, we found a greater variety of polymers (Fig. 6a),
11 detected, in surface sediments. The most common was natural
polyamide and polyamide (PA), with respectively 17%, 12% in surface
and 34% and 28% in semi-depth sediments (Fig. 6b). Traces of polymers,
such as PE, PP and PVC, were only analyzed for surface samples
(Fig. 5b). Fig. 4d, documented a concentration of 397.2 MP.kg’1 in
surface sediments and 457.1 MP.kg’1 in semi-depth sediments (5 cm).
However, no significant difference was observed between surface and
semi-depth MPs concentrations in beach sediments. This analysis can be
confirmed by a study conducted by Asadi et al. (2019) where there was
no significant difference between the abundance of MPs at depths of 0 to
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Fig. 7. Histograms represent (a) HAPs ratio (semi-quantification) and (b) phthalates ratio (semi-quantification) on shellfish plastics.
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5 cm and 5 to 10 cm of sediment. However, the texture of the sediments
may contribute to a higher concentration of MPs in some areas.

We tried to verify if the MPs present in the sediments are likely to be
the MPs of macroplastics used in aquaculture. Very few traces of PE, PP
and PVC were found, with only 1.1% of PVC MPs in surface sediments. A
previous study reported that very few MPs were referenced as PE or PP
in samples of sandy sediments (Lots et al., 2017). Nevertheless, we noted
larger amounts of rubber elastomer, meaning the elastic bands used in
oyster farming to attach crops (Mazurie et al., 2001). We can suggest
several hypotheses, that aquaculture macroplastics are poorly repre-
sented as MPs in beach sediments. They could potentially be found in
higher concentrations in marine sediments. Indeed, the small distance
between the aquaculture areas and the beach sediment sampling area
could be a reason for the low degradation of macroplastic materials into
MPs. The previous study by Brandon et al. (2016) shows that some MPs
had fairly long residence times in the open sea before being sampled.
However, a previous study pointed out that most microparticles were
not detected due to a lack of observation techniques (Song et al., 2018).
Thus, although they were not detected, smaller microparticles could be
present in the sampled sediments. The most abundant size classification
in our beach sediment samples was 10 to 20 pm. This can be confirmed
by a previous study, which demonstrated that most of the MPs analyzed
in sandy sediments were less than 1 mm (Lots et al., 2017). Few studies
have looked at small MPs in beach sediments. Indeed, only five articles
worked on MPs < 1 mm present in sediments (Besley et al., 2017).

With regards to abundance, we demonstrated that the selected area
was strongly impacted by MP pollution (Table 1). In previous studies,
concentrations of 671 items.kg™! were recorded on a German beach
(Liebezeit and Dubaish, 2012) and of approximately 200-1500 items.
kg’1 on a Dutch beach (Besley et al., 2017). Both were located in
strongly industrialized regions. Remote areas highlighted much lower
concentrations, with 39 items.kg’l on a Polish beach (Graca et al., 2017)
and 112-234 items.kg’1 on an Italian beach (Fischer et al., 2016). The
concentrations found did not always have similar size classifications as
in our study. They also showed significant heterogeneity, depending on
the analyses carried out and the spatial variation (Besley et al., 2017;
Lots et al., 2017). In this present study, our results approximate the re-
sults published by Maes et al. (2017) with concentrations of around 481
items.kg’1 in the Manche Sea (France).

3.3. Chemical characterization of oyster plastics materials

Thus, we characterized the PAHs and phthalates, of aquaculture
materials used regularly focus (PE oyster crops, PP cups and PVC pipes
collector). First, we noticed that several molecules of PAHs were present
on PVC. Nonetheless, the most present polymer, among the ones that
were tested, was naphthalene (Fig. 7a). With regards to phthalates, a
greater presence of dimethyl phthalate (DMP) was observed on PVC
(ratio of 2.48) compared to PP (ratio of 1.57) and PE (ratio of 0.94).
Other studies observed the presence of PAHs on plastics that had drifted
towards the coast, particularly in Japan (Mato et al., 2001; Endo et al.,
2005; Takada et al., 2006), California (Van et al., 2012) and Mexico
(Rios et al., 2007). We reported that PVC was the plastic with the most
naphthalene on its surface. A study by Zhou et al. (2015) indicated that
PVC was one of the polymers with the most accumulated PAHs, in
particular naphthalene. It also highlighted the presence of fluorene and
phenanthrene on plastics, echoing our study. In addition, we observed
the presence of biphenyl, which was greater on PVC. This had previously
been documented in a study by Fisner et al. (2013b). In our work, the
PAHs detected on plastics were molecules that were commonly less
studied (Hylland, 2006) than benzo(a)pyrene. The mechanisms of non-
carcinogenic PAHs had impacts on oxidative stress (Dizdaroglu et al.,
2002) as well as on the immune system (Holladay et al., 1998), the
endocrine regulation (Gozgit et al., 2004; Navas and Segner, 2000) and
the development (Rhodes et al., 2005). The PAHs accumulation on
oyster plastics could generate a facilitated bioaccumulation for
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exploited oysters and their environment. With regards to phthalates, we
noted a DMP presence on the three plastics studied. Their quantity was
higher on PVC and PE, corresponding to collection pipes and oyster
crops. One of the most widely used phthalates in cellulose ester-based
plastics, DMP was quite stable in aquatic environment which had a
hydrolytic half-life period superior to 3 years (Jia et al., 2018). DMP are
suspected for endocrine disruptive activity (Harris et al., 1997). Phtha-
lates, its esters and its degradation intermediates could cause cancer and
kidney damage (Pirsaheb et al., 2009). Another study documented that
phthalates, in particular DMP, caused malformations and developmental
abnormalities in the embryos of H. diversicolor supertexta (Liu et al.,
2009). The toxicity of phthalates, in particular DMP, led to malforma-
tions in oyster larvae (de Araujo et al., 2015).

More in-depth research is key to study the potential toxic effects of
substances retrieved on plastics (PAHs and phthalates). In addition,
plastics from the marine profession interact closely with filtering or-
ganisms, like bivalves, which could potentially be more harmful than
drifting plastics. The management of abandoned oyster farm plastics
found on the coastline should be improved in order to avoid additional
sources of contamination in sediments.

4. Conclusions and perspectives

The oyster culture of Pertuis Charentais represents each year a
turnover of 277 million euros and a production of 43,400 t of oysters (i.e.
55% of national production, Caill-Milly et al., 2018). This present study
is the first to highlight the characterization and identification of addi-
tives (phthalates) on plastic materials used in local aquaculture. We
were able to put in evidence that the PVC pipe collectors vectorized in
greater quantity the PAHs and phthalates such as DMP. In addition, we
were able to observe that the small MPs (10-20 pm) were found in the
beach sandy sediments of an area subject to strandings of aquaculture
plastics. However, few traces of aquaculture macroplastics found in the
beach sediments, like PE, PP and PVC. New aquaculture materials made
from bio-based materials could help prevent contamination of beach
sediments by MPs, potentially resulting from fragmentation and dete-
rioration of macroplastics.
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CHAPITRE III — Evaluation & caractérisation de la pollution aux microplastiques sur un site d’étude pilote
des Pertuis Charentais

RESULTATS MAJEURS

= 70 % des macroplastiques collectés sur le littoral d’Angoulins-sur-mer (site pilote) sont
d’origine aquacole (e.g. coupelles, tubes, poches, élastiques).

= Présence importante de microplastiques dans les sédiments sableux, d’autant plus
importante en profondeur (sur 5 cm) avec 457.1 MP.kg™'. La plus grande majorité, des MP
trouvés (fibres), mesure entre 10 et 30 um et sont constitués de Polyamide (PA).

= Les matériaux plastiques ostréicoles présentent de forte quantité de naphtaléne (HAP) et
dimétylphtalate (additif) a leurs surfaces, notamment les tubes de captage en PVC.

= Hypothése : Les MP d’origine ostréicoles sont que trés peu présents dans les sédiments de plage. Le faible
temps de résidence dans I’environnement marin en serait la raison. Le PVC pourrait étre le plastique le plus
toxique pour les bivalves a court terme, au vu des plus fortes concentrations en additif et POP a sa surface.
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CHAPITRE 1V - Effets des
microplastiques & pesticides aux stades
embryo-larvaire et pédivéligere chez
I’huitre creuse (C. gigas)
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CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

Sommaire CHAPITRE 1V

Préambule

A. Article 2: Effets des microplastiques commerciaux de différentes tailles de
polyéthyléne (HDPE) sur le développement et ’activité natatoire au stade embryo-
larvaire de I’huitre creuse (C. gigas)

B. Article 3 : Ingestion et effets sur le développement et le comportement natatoire sur
les larves d’huitre creuse (C. gigas) de microplastiques commerciaux fluorescents

C. Article 4: Evaluation de la toxicité et des risques pour six pesticides, sur le
développement, la croissance et le comportement larvaire de I’huitre creuse (C. gigas)

D. Article 5 : Effet des microplastiques environnementaux aquacoles vieillis, sur la
fixation des larves pédivéligéres et la croissance des naissains chez I’huitre creuse

(C. gigas)
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CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

Préambule

L’augmentation des densités humaines sur la frange cotiére, ainsi que la mauvaise gestion d’une partie
des déchets générés contribuent a accroitre la contamination de 1’environnement marin par les déchets
plastiques et notamment les MP (Eriksen ef al., 2014 ; Jambeck et al., 2015). Les MP, de par leurs
tailles et leurs dispersions dans 1’environnement marin, sont un danger pour les premiers stades de vie
de bivalves et notamment 1’huitre creuse, Crassostrea gigas. De plus, la région des Pertuis Charentais
est fortement impactée par I’activité agricole croissante, qui déversent des substances phytosanitaires
directement dans les zones cotiéres, ou sont présentes les zones conchylicoles.

Les travaux présentés dans ce chapitre mettent le focus sur les effets des MP
commerciaux/environnementaux et pesticides sur les stades précoces de développement chez I’huitre
creuse, C. gigas (Figure 35).

En premier lieu, les potentiels effets des MP de polyéthyléne haute-densité (HDPE) commerciaux a
différentes tailles, ont été analysés, sur le stade de vie embryo-larvaire chez I’huitre creuse, C. gigas.
Les MP HDPE ont été sélectionnés du fait de leur persistance dans 1’environnement marin et sont les
polyméres de composition des poches ostréicoles utilisées par la profession. Par la suite, six
substances pesticides sélectionnées, ont été testées, sur le stade embryo-larvaire. Les six pesticides,
quant a eux, ont été sélectionnés du fait de leurs utilisations en agriculture locale et ont été
régulicrement dosés dans les eaux des Pertuis Charentais. Des expositions précoces au stade
embryonnaire ont été réalisées afin d’analyser plusieurs paramétres physiologiques et
comportementaux sur les larve-D a 24 h de développement. Les anomalies de développement, les
arréts de développement, la croissance ainsi que [’activité natatoire ont été analysés pour les
différentes expérimentations. Les premiers résultats nous montrent une toxicité des MP de HDPE de
petite taille sur le développement embryo-larvaire et la vitesse de nage des larves-D. De plus, un
classement du risque environnemental de chaque pesticide testé a été déterminé en fonction des
concentrations environnementales retrouvées dans les Pertuis Charentais au niveau de zones
conchylicoles entre 2018 et 2020. En complément, I’utilisation de MP (1-5 um) fluorescents
commerciaux ont été testés afin de déterminer les effets d’une ingestion de MP par les larves-D agées
de 72 h. L’étude de la cinétique d’ingestion a été effectuée avec des expositions d’une durée de 1 h, 3
h et 5 h. L’analyse du comportement de nage a aussi été mis en place a ce stade de vie.

Les résultats acquis dans le cadre de ces études, ont mené a I’écriture de trois publications
scientifiques. Les résultats d’écotoxicité des HDPE a plusieurs tailles sur le stade embryo-larvaire ont
¢été publiés dans la revue Environmental Pollution. L’ingestion et les effets des MP fluorescents (1-5

um), dans les larves-D de 72 h ont été publiés dans le journal, Chemosphere. Pour finir, les effets des
six substances pesticides relatives aux contaminations des Pertuis Charentais sur le stade-embryo-
larvaire, ont été valorisés dans le journal Science of the Total Environment.

Par la suite, nous nous sommes intéressés, aux MP produits a partir de plastiques environnementaux
«vieillis » dans le milieu naturel des Pertuis Charentais, collectés sur le site pilote d’Angoulins-sur-
mer. Nous avons mis le focus sur trois plastiques ostréicoles majeurs : la coupelle (PP) et le tube de
captage (PVC) ainsi que la poche ostréicole (HDPE). Ces macro-déchets ont ensuite été broyés de
facon industrielle afin d’obtenir des MP particulaires d’une taille moyenne de 138 um. On appellera
ces MP, dans la suite du texte, pour plus de commodité, MP environnementaux. Une exposition au
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stade pédivéligére (larves agées de 17 jours) a été mise en place avec les MP environnementaux.
L’exposition a duré 7 jours, soit le temps de la phase de fixation larvaire. Des systémes et protocoles
aquacoles ont été optimisés pour réaliser cette expérimentation, avec notamment [’utilisation de
microbrissures en télécaptage pour la fixation en conditions contrdlées. Les larves fixées ont ensuite
¢té maintenues jusqu’au stade naissain avec un suivi de croissance pour les différentes conditions
d’expositions. Les résultats obtenus ont été publiés dans le journal Science of the Total Environment

(Short communication). Cette derniére étude permettra de mieux répondre aux attentes des
professionnels de la filiére ostréicole, sur I’impact des MP sur les premiers stades de vie chez 1’huitre
creuse.

=

ENVIRONMENTAL
HDPE microplastiques commerciaux B
(4.6 11.13 et 20.25 ym) Article 2 w

n g f Chemosphere
Microplastiques commerciaux .
fluorescents (1-5 um) Article 3

Expo 7 jours

Embryons Larve-D (24h) Larve-D (72h) Larves pédivéligéres

Expo 24 h 5

Science Sci
Article 4 T“"E""'"e"' Cocktail (HDPE+PP+PVC) microplastiques | Article 5 |
ICle environnementaux (138 um) Short comm = €\

é Analyses effectuées

Figure 35. Schéma récapitulatif des travaux effectués sur les stades embryo-larvaire, larvaire et pédivéligére,
exposés aux MP et pesticides.

Evaluer la toxicité des microplastiques commerciaux de polyéthyléne (HDPE) de
tailles différentes, de microplastiques fluorescents (ingestion) et microplastiques
environnementaux ainsi que six substances pesticides (Glyphosate, Roundup,
Isoproturon, Nicosulfuron, Chlortoluron et Boscalid) sur le stade embryo-larvaire
(2 24 h), larvaire (a 72 h) et pédivéligére (a 17 jours) chez, C. gigas.
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A.Article 2: Effets des microplastiques commerciaux de
différentes tailles de polyéthyléne (HDPE) sur le développement
et DPactivité natatoire au stade embryo-larvaire de I’huitre
creuse (C. gigas)

Dans cet article, les effets de différentes tailles de microplastiques en polyéthyléne (HDPE), ont été
évalués sur le stade embryo-larvaire d’huitre creuse, Crassostrea gigas. Pour cela, trois tailles de MP
commerciaux ont été sélectionnées : 4-6 ; 11-13 et 20-25 um. Cette premiére étude a porté sur le
polyéthyléne haute-densité en raison de sa forte présence dans les recensements de déchets marins
mais aussi du fait de son utilisation en tant que matériel professionnel ostréicole (poches de
grossissement). Pour ce faire, des géniteurs matures d’huitres creuses, Crassostrea gigas, ont été
fournis par 1’écloserie de France Naissain (Vendée, France) afin de réaliser des fécondations en
conditions contrélées de laboratoire. Par la suite, les embryons obtenus ont été exposés durant 24 h
dans des microplaques a différentes concentrations de MP : 0 (control) ; 0,1 ; 1 et 10 mg.L". Aprés 24
h de développement, les larves-D ont été analysées. Le comportement de nage a tout d’abord été
enregistré (i.e. vitesses et trajectoires de nage) puis les larves ont été fixées grace au Formol afin
d’étudier les anomalies de développement et les arréts de développement. Les premiers résultats nous
montrent des effets significatifs pour les MP de 4-6 et 11-13 um avec une augmentation des taux de
malformations et des arréts de développement. La vitesse de nage est significativement ralentie (effet
dose-réponse) pour les plus petits MP (4-6 et 11-13 um). De plus, on observe une augmentation des
trajectoires « circulaires » et une diminution des trajectoires normales « rectilignes ». Ces
contaminations plastiques pourraient, a plus long terme, impacter la survie, la faculté de prédation et la
fixation larvaire.
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107



CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez

I*huitre creuse (C. gigas)

Environmental Pollution 260 (2020) 113978

journal homepage: www.elsevier.com/locate/envpol

Contents lists available at ScienceDirect x

ENVIRONMENTAL
POLLUTION

Environmental Pollution

High density polyethylene (HDPE) microplastics impair development @ @)
and swimming activity of Pacific oyster D-larvae, Crassostrea gigas, s
depending on particle size™

Arno Bringer ¢, Hélene Thomas °, Grégoire Prunier ¢, Emmanuel Dubillot ¢,
Noémie Bossut ?, Carine Churlaud ?, Christelle Clérandeau °, Florane Le Bihanic ,

Jérome Cachot >~

2 Littoral Environnement et Sociétés (LIENSs), UMR 7266, CNRS - La Rochelle Université, 2 rue Olympe de Gouges, F-17042, La Rochelle Cedex 01, France
b Université de Bordeaux, Laboratoire Environnements et Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux (EPOC), UMR CNRS 5805, F-33600, Pessac,

France

ARTICLE INFO

ABSTRACT

Article history:

Received 13 October 2019
Received in revised form

10 January 2020

Accepted 11 January 2020
Available online 15 January 2020

Keywords:

Polyethylene microplastics
Pacific oyster

Early life stage
Development

Swimming behaviour

Understanding the effects of plastic debris on marine ecosystems is essential in encouraging decision-
makers to take action. The present study investigates the effect of a 24 h experimental exposure to
high density polyethylene (HDPE) microplastics (MPs) of different sizes (4—6, 11—13 and 20—25 um) and
at three concentrations (0.1, 1 and 10 mg MP.L™') on the development and locomotor activity of early
stages of Pacific oyster, Crassostrea gigas. The bivalve embryo-larval assay (NF ISO 17244, 2015) was used
in this study but with additional toxicity criteria: developmental arrests, abnormal D-larvae, maximum
speed and swimming trajectory. Copper (Cu), was used as a positive control. Our results show that
smaller MPs (4—6 and 11—13 um) induced higher rates of malformations and developmental arrests than
the larger ones (20—25 um). In addition, a dose-dependent decrease of maximum swimming speed was
observed for larvae exposed to MPs of 4—6 and 11—13 um. On the other hand, there was no significant
difference in swimming speed with the largest MPs size tested (20—25 um). For all three sizes of MPs,
there was a decrease in straight-line swimming trajectories, and an increase in circular trajectories. This
abnormal swimming behaviour could affect larvae survival as well as colonization of new habitats.

© 2020 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

discharged into oceans. In recent years, microplastics (MPs) have
been increasingly in the public eye. MPs are defined as any forms of

Plastic debris pollution is on the increase, and has been identi-
fied as major emerging global problem affecting marine organisms
and humans alike (Sutherland et al., 2016; Caruso, 2015; Wang
et al,, 2016).

In 2017, over 348 million tons of plastic were manufactured
(PlasticsEurope, 2018). Eighty percent of plastic production in
Europe is made up of 6 main polymers (PlasticsEurope, 2016):
polypropylene (PP), HDPE and LDPE (high and low-density poly-
ethylene), polyvinyl chloride (PVC), PUR (polyurethane), poly-
ethylene terephthalate (PET) and polystyrene (PS). Jambeck et al.
(2015) estimated that between 2 and 5% of these plastics are

* This paper has been recommended for acceptance by Maria Cristina Fossi.
* Corresponding author.
E-mail address: jerome.cachot@u-bordeaux.fr (J. Cachot).

https://doi.org/10.1016/j.envpol.2020.113978
0269-7491/© 2020 Elsevier Ltd. All rights reserved.

plastic particle between 1 pm and 5 mm size (Cole et al., 2011;
Wagner et al., 2014), while nanoplastics are defined as any plastic
less than 100 nm in length (Lambert and Wagner, 2016; Gigault
et al., 2016). While micro and nanoplastics are often the result of
fragmentation and degradation of larger volumes of plastic, they
can also be released directly into the environment.

MPs are ubiquitous in marine water with reported concentra-
tions ranging from 1 to 102,000 particles per m> (Van
Cauwenberghe et al., 2015; Auta et al., 2017). PP and PE are the
most common polymers in all environmental compartments (Isobe
et al,, 2014; Enders et al., 2015; Frere et al,, 2017). These plastics
persist in the environment due to their resistance to biodegrada-
tion (Yoshida et al., 2016) but also to chemical, photochemical and
mechanical degradation (Cooper and Corcoran, 2010).

During the 2009 International Coastal Cleanup, a number of
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different types of marine debris were collected from coastlines and
waterways around the world: cigarettes, bags, food wrappers, caps,
beverage bottles, cups, plates, spoons, etc. (Kershaw et al., 2011).
Recent publications have reported a high percentage (80%) of small
MPs (25—50 pm) in surface water or sediment (particles for which
few data are available), when compared with larger particles
(Enders et al., 2015; Bergmann et al., 2017). The estimated con-
centration of MPs in surface seawater along European coastlines is
2.5 mg m> for sizes between 10 and 1000 pm (Paul-Pont et al.,
2018).

Deleterious effects of MPs on feeding processes, behaviour,
metabolism anomalies of holoplanktonic, meroplanktonic and
benthic aquatic organisms have been reported for PS (Gerritsen and
Porter, 1982; Holland et al., 1986; Ward and Targett, 1989; Solow
and Gallager, 1990; Hart, 1991; Mayer, 1994; Ward, 1996; Baer
et al., 2008). Only a few studies have focused on PE effects,
particularly on blue mussel (Mytilus sp.) with effects on tissues and
cells (Détrée and Gallardo-Escarate, 2017; Von Moos et al., 2012).
Green, 2016 has shown that PE can influence the assembly of Eu-
ropean oyster populations (Ostrea edulis). Au et al. (2015) observed
that freshwater amphipods, Hyalella azteca, exposed to PE (fluo-
rescent blue PE, 10—27 pm) showed growth and reproduction al-
terations after 10—42 days of exposure. Beiras et al. (2018) showed
that exposure of zooplankton to PE (low-density PE, 1-500 um) did
not cause any significant toxic effects after 12 days of exposure. Cole
and Galloway, 2015, observed the ingestion of MPs by the Pacific
oyster larvae. In addition, a significant and linear increase in MPs
uptake with increasing concentrations was observed at different
larval stages of Mytilus galloprovincialis (Capolupo et al., 2018).

The present study focuses on the potential effects of PE for their
high occurrence in the oceans. Indeed, the vast majority of equip-
ment used by aquatic farmers is made of polymers, particularly PE.
The French shellfish industry produced 216,917 tons of marketable
shellfish during the 2015—2016 year (CNC, 2016), giving it one of
the largest outputs in the world. Of that figure, the Poitou-Charente
region was the most productive, accounting for 23% of the national
total (CNC, 2016). It is therefore essential for better understanding
the interaction of Pertuis Charentais’ environment with oysters.

In addition to plastic pollution, coastal areas undergo several
others anthropic pressures such as Copper (Cu) based fungicides
widely used in viticulture to combat downy mildew in the
Nouvelle-Aquitaine region (Singh, 2000), along with antifouling
paint (Gatidou and Thomaidis, 2007). In this study, copper will
serve as a positive control.

The objective of this paper is to study the embryo-larval
development and swimming behaviour of D-larvae of oysters
(C. gigas) in response to direct acute exposure to HDPE micro-
particles of three different sizes without ingestion. Indeed, oyster
embryos and larvae of less than 24 h old feed exclusively on their
vitelline reserves and they cannot ingest particles.

2. Material and methods
2.1. Animal collection

Mature oysters (diploid male and female), C. gigas (Bayne et al.,
2019; Bayne et al., 2017) came from a commercial hatchery
specialized in production of mature oysters (France Naissain,
France). Oysters were kept dry at 4 °C for two days to get better
spawning outside the natural breeding season and then. Oysters
were acclimatized in 18 °C filtered seawater 1 h before the begin-
ning of experiments.
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2.2. Chemicals and seawater

Seawater was collected from the Ile de Ré (SW France). After
sampling, seawater was filtered using membrane filter of 20 um,
5 um, 1 pm and 0.2 um to eliminate debris and microorganisms.
Filtered seawater was stored at 4 °C with continuous bubbling and
was used within 7 days. A few hours before the experiment, filtered
seawater was filtered again at 0.2 pm. Water and sand samples
were taken from the Atlantic coast.

Cu (CuSO4) and formaldehyde were purchased from Sigma-
Aldrich Chemical (St. Quentin Fallavier, France). Three sizes of PE
MPs (HDPE) were used (4—6 pm MPP-635 XF, 11-13 pum MPP-635 G
and 20—25 um MPP-1241, density 0.96, Micropowders Inc. USA).
Stock solutions of 100 pg.L~! for Cu and 100 mg MPL~! for MPs
were prepared in pure Milli-Q-water (Milipore) for Cu and in
filtered seawater for MPs. Working solutions were obtained by
diluting the stock solutions in filtered seawater and conserve at 4 °C
and in the dark for MPs. Before each exposure, working solutions
were centrifuged at low speed for 2 min. Three concentrations of
exposure were selected according to previous work for Cu: 0.1, 1
and 10 pg.L~! and for MPs: 0.1,1 and 10 mg.L~! (Beiras et al.,, 2018).
The selected concentrations in MPs are higher than what can be
found in the environment. For Cu, the range of experimental con-
centrations was chosen based on preliminary studies (Mai et al.,
2012) in order to get a complete dose-response curve.

2.3. Exposure solutions analysis

For quantitative analysis of PE MPs at different concentrations
(0.1, 1 and 10 mg MP.L™1), each solution was tested in a flow cy-
tometer (Attune Acoustic Focusing Cytometer). Two-millilitres
samples were prepared from the MP solution used for embryo-
larval exposures (n = 4/condition). The samples were vortexed
(StarLab Vortex IR, 12,000 rpm for 20 s) before being transferred
into the cytometer to homogenize the solution. 300 pL were taken
for flow cytometry analysis. Calibration was performed to obtain an
analysis rate of 500 pL min~! and a saturation of 10,000 particles
maximum detected. Control analytical samples (n = 12) were made
of filtered seawater (without the presence of MPs) to obtain a blank
and remove background if necessary (particles naturally present in
the water).

Chemical analyses of Cu were carried out in sandy sediments
(surface and semi-depth 5 cm) and in coastal seawater close to
shellfish areas. This gave us an indication of the environmental
concentrations found. The water was acidified to 5% and then
analysed and diluted to one-third. For the sediment, 200 mg was
weighed and then acidified with 6 mL of nitric acid and 2 mL of
hydrochloric acid. The sediment was then mineralized by micro-
wave (rise in temperature at 120 °C and then plateau at 120 °C for
30 min, then cooling to room temperature). The resulting miner-
alization was topped up to 50 mL with ultra-pure water. The pre-
pared samples were then assayed by ICPMS (Inductively Coupled
Plasma Mass Spectrometry, Thermofisher, X, Model II). The limit of
quantification was equivalent to 0.02 pg.L~.

2.4. Experimental design

Mature oysters were cleaned to avoid any external contamina-
tions and remove the microorganisms attached to them. Male and
female oysters were induced to spawn by thermal stimulation
(alternating immersion in filtered seawater of 18 °C and 28 °C for
30 min) or by stripping the gonad where thermal stimulation was
ineffective (Mai et al., 2013; Gamain et al., 2017). Spawning males
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and females were individually isolated in beakers (500 mL of
filtered seawater) at their respective spawning temperatures
(Parker et al., 2009). Individuals were left undisturbed for 10 min
and then removed from beakers. Eggs and sperm from two in-
dividuals were selected to give a single pairing. Sperms and eggs
were sieved separately thought 50 um and 100 pm meshes (Sefar
Nitex), respectively to eliminate debris and faeces. Sperm mobility
was verified and the number of eggs was counted under stereo-
microscope (Nikon) at a magnification of 100.

Eggs were fertilized with sperm in ratio of 1:10 (egg:sperm).
Fertilization success was verified under a microscope, and embryos
were then counted and transferred to a 24-well microplate (Greiner
Bio-One, Cellstar) for embryotoxicity assays following previously
published protocols (His et al., 1997; Quiniou et al., 2005;NF ISO
17244, 2015). MP solutions were resuspended before injecting
them into the microplates. Fertilized eggs (around 350 eggs/well)
were exposed in wells containing 2 mL of toxicant solution and
were incubated in the climatic chamber during 24 h at 24 °C in the
dark to obtain an optimized development (Robinson, 1992).

2.5. Swimming activity

After 24 h (e.g. 1 dpf, day post fertilization) of incubation, the
swimming behaviour was recorded under a microscope (ZEISS Axio
Observer Z1) with a magnification of 100 in natural light condition
and in air conditioned-room at 24 °C. Two-minute videos were
recorded (2 or 3 videos per condition, and per replicate). In this
experiment, a replicate corresponds to a pair of oysters (couple)
having obtained fertilization success. Three different couples were
used and four analytical replicates were performed for each

Fertilization * *
O

Oysters embryos

Opysters genitors

@®
° ® 24h

® | — —_—
P 24°C \

° ) @

3

condition. The experimental design presented above is shown
schematically in Fig. 1.

A freeware application (VirtualDub, Windows) for video con-
version was used to subsample films to 4fps and convert them to
AVI format (Gamain et al., 2019). Image] (1,52a software) was used
to analyse different videos. Videos (AVI format) were converted to
grayscale image (Fig. 2a), then converted into a binary stack of
images (Fig. 2b). Swimming parameters (Fig. 2d) of each individual
D-larvae numbered as maximum speed (pixel/s) and swimming
trajectories were calculated using the wrMTrck plugin (Fig. 2d). As a
result, each tracked larva was assigned a number, with each num-
ber used to identify the tracked larvae in the results file (Fig. 1). We
identified three different types of larval path: (1) rectilinear; (2)
circular and (3) motionless following protocol published by Gamain
et al. (2019) with improvements (Table 1). The use of a graphic
tablet (Wacom Bamboo Pen&Touch) and image processing soft-
ware (Photos, Windows 10) allowed swimming trajectories to be
quantified and characterised. In this study, we used a single con-
dition (control) without contaminant for trajectory analysis. Once
the videos were processed with the plugin, we take back video
analysis to ensure that the same larvae were not detected more
than once.

2.6. Developmental abnormalities

After video recording, 25 pL of 1% buffered formalin were added
to each well, and the percentage of abnormal oyster larvae (Fig. 2e)
and developmental arrest were recorded (His et al., 1999; Quiniou
et al., 2005). Abnormal larvae and developmental arrest were
directly observed an inverted microscope (Nikon eclipse). An

Embryos + MP in

microplates for exposure Oysters D-larvae

Analyses

Fig. 1. Experimental design. After a 24 h-exposure to Cu or MPs, oyster D-larvae malformations and swimming behaviour were analysed. A 2 min-video was recorded for each batch

of larvae and then abnormal D-larvae were quantified after formaldehyde fixation.
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Fig. 2. Procedure for swimming behaviour analysis of oyster D-larvae. (a) Original image after conversion. (b) Binary image. (c) Traces of larval path. (d) Parameters studied. (e)
Quantification of abnormal D-larvae and developmental arrest after fixation with formaldehyde (1%).
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Table 1

Paths analysis of oyster D-larvae with three categories of trajectories: rectilinear, circular and motionless.

Rectilinear Circular

Motionless

Straight or lightly curved lines + paths without any patterns

Large circles + paths with a repeating pattern or loops

Small circles + Large Points

O

important prerequisite for this test is the presence, in control
condition of less than 20% of abnormal larvae (Quiniou et al., 2005).
Three different couples were used and four replicates were per-
formed for each condition.

2.7. Statistics

All data are expressed as means + standard error of the mean
(SEM). If data did not follow a normal distribution, it was trans-
formed using the formula: P’ = arcsin+/r; P corresponds to raw data
(frequency of abnormalities) specified in P values from O to 1
(Legendre and Legendre, 1998). Homogeneity of variance (Levene’s
test) was verified and statistical analysis was performed by Kruskal-
Wallis test. Differences between tested concentrations means were
then performed using Kruskal Nemenyi Post-hoc test (equivalent to
the Tukey test for non-parametric data). Significance difference was
accepted when p-value < 0.05. Statistical analysis was conducted
using R, and graphs prepared using Microsoft Excel.

3. Results

3.1. Effects of different sizes of polyethylene microplastics on
embryo-larval development

Different abnormalities (abnormal shell, convex shell, scalloped

control “ 0.1 pg Cu.L

P ®
b ?
»

Q 2
O

c,ontrol

0.1 mg MP.L1 .

o”o

shell, incomplete shell and mantle abnormality) observed in oyster
D-larvae (Mottier et al., 2013) were recorded after 24 h exposure to
copper (Fig. 3a) and PE MPs (Fig. 3b and c). Abnormal larvae and
developmental arrest average frequencies were respectively
12.8 + 1.3% and 4.6 + 0.5% for control conditions (Fig. 4 and sup-
plementary data, Table S1). The percentage of developmental arrest
was significant from 0.1 ug Cu.L™! (12.9 + 2.5%) and increased to
37.8 + 9.7% (Fig. 4. a and supplementary data Table S1). For the
exposure to different sizes of PE MPs, the number of malformed
oyster D-larvae increased significantly from the lowest PE MPs
concentration (0.1 mg MPL™!) for the 4—6 pum (Fig. 4b) and
11—13 um particle sizes (Fig. 4c). The percentage of developmental
arrest showed a dose-dependent increase for the 11—13 pm PE MPs
(Fig. 4c) with a maximum effect at the highest tested concentration
(17.7 + 0.7% at 10 mg MP.L™1). For the larger MPs (20—25 pm),
significantly different malformation rates were observed from the
highest concentration at 10 mg MP.L-! (16.3 + 1.5%, Fig. 4d). There
are no significant differences in developmental arrest with embryo-
larval exposure to MP 20—25 um (Fig. 4d).

3.2. Effects of different sizes of polyethylene microplastics on D-
larvae swimming activity

In control condition (filtered seawater), the average speed of
oyster D-larvae was 109 + 3 um s~ ! and the maximum speed was

1 pg Cu.L!

D e

'50pm-

Fig. 3. Photographs of normal, abnormal D-larvae (red star) of C. gigas and developmental arrest (blue star) after 24 h of exposure to 0.1 and 1 pg.L~" of Cu (a) or to 0.1 and 1 mg.L™!
of PE MPs 4—6 pm (b). ZEISS Axio Observer Z1 photographs (x20). (For interpretation of the references to colour in this figure legend, the reader is referred to the Web version of this

article.)
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Fig. 4. Abnormal larvae (%) vs. concentrations (Mean + SEM) of oyster D-larvae of C. gigas (above) and developmental arrest (%) vs. concentrations (bottom) following 24 h oyster
embryonic exposure to different concentrations of Cu (a) and PE MPs of 4—6 um (b), 1113 pm (c) and 20—25 pm size (d). Control (without pollutants): 0.1, 1 and 10 correspond to
concentrations of Cu (ug Cu.L~") and PE MPs using for exposures (mg MP.L~ ). Values are mean + SEM for three replicates. Different letters indicated significant differences between

different concentrations (p < 0.05).

191 + 7 um s~ ! (supplementary data, Table S2) while 66.4 + 13.7% of
the D-larvae swam following a rectilinear trajectory and
27.3 + 16.0% shown circular paths (Fig. 6). Motionless larvae were
rare within the control group with 6.4 + 11.1% (Fig. 5). After 1 pg
Cul™! exposure, the maximum speed significantly decreased
compared to control and the percentage of circular and motionless
trajectories increased significantly, whereas rectilinear trajectory
declined (Fig. 5a). After exposure to MP 4—6 um, a decrease in
maximum recorded swimming speeds was observed for the con-
centrations at 0.1 and 1 mg MPL™! (with respectively 151 + 5 and
119 + 6 pm s~ !, Fig. 5b). We also observed a strong increase in
circular trajectories for MP-exposed larvae, with 49.9 + 22.0% at
0.1 mg MPL ! and 69.8 + 15.6% at 10 mg MP.L~! condition (Fig. 5b).
For 11-13 pm MP, the same trend can be seen with a significant
decrease in maximum swimming speed. Effectively, at 0.1 and
1 mg MPL~! we find respectively 192 + 8 and 155 + 6 pm s~
(Fig. 5¢). At concentrations 0.1 and 1 mg MP.L™, there is a signifi-
cant increase in circular trajectories (with respectively 51.4 + 8.1
and 65.1 + 13.1%, Fig. 5c). While the straight paths decrease
significantly for all 11—13 pm MP concentrations. Motionless tra-
jectories, on the other hand, increase with concentrations in MP.
However, there were no significant differences in maximum speed
recorded of D-larvae exposed to MP 20—25 pm (Fig. 5d). The D-
larvae trajectories show an increase in “circular” and a reduction in
straight-line paths (Fig. 5d).

3.3. Exposure solution analysis

Concentrations of the different sizes of HDPE MPs were
measured using flow cytometry in the filtered seawater working
solutions, (Table 2). For 4—6 pm MPs we found dilution factors of

8.7 and 9.3. These calculated dilution factors are consistent with
theoretical concentrations. For 11—13 um MPs, the first dilution
factor was 3 for 0.1 mg MP.L~!, which is quite low compared to the
theoretical dilution factor of 10. For 20—25 um MPs, the dilution
factors of 6 and 6.8 are in adequacy with the theoretical concen-
trations of exposures.

4. Discussion

The present study is the first to focus on swimming behaviour of
oyster larvae (C. gigas) exposed to HDPE MPs. It is an experimental
integrative approach, designed to complement the previously
published results on the effects of PS MPs on oyster embryos and
larvae (Tallec et al., 2018; Cole and Galloway, 2015; Sussarellu et al.,
2016).

Through this study, the main objective is to evaluate the impact
of MPs exposure (HDPE spherical particles) on the development
and swimming activity of oyster embryos and larvae (early stages of
development). It is important to understand that our swimming
analyses consider two-dimensional rather than three-dimensional
movements (Gamain et al., 2019). A potential way of improving this
in the future will be to capture behaviour in three dimensions, thus
covering the whole water column.

A flow cytometry verification was set up to determine actual
concentrations of MP particles in the exposure media. Long et al.
(2017), had also determined MP concentrations through flow
cytometry. Apart from the concentration at 1 mg MP.L™! for PE
11-13 um, the other concentrations seem consistent to the ex-
pected theoretical concentrations. The concentrations used in this
study are high compared to what is currently found in the marine
environment (Van Cauwenberghe et al., 2015; Auta et al., 2017).
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Fig. 6. D-larva with MPs stuck in her locomotor eyelashes. Screenshot from a video
recorded with the ZEISS Axio Observer Z1 microscope (x20). In order to observe MP
behaviour, we used fluorescent microbeads (1—5 pm, Cospheric).

In filtered seawater, oyster D-larvae adopted mainly a straight-
line trajectory as already reported by Gamain et al. (2019) for the
same species. Circular and motionless trajectories are considered as
an abnormal swimming behaviour of D-larvae (His et al., 1999;
Gamain et al.,, 2019). The average swimming speed recorded for this
study was 100 pm s~ ! lower than this recorded by Gamain et al.
(2019). These differences of behaviour could be explained by the
fact that fertilization was carried out during the spawning period
(June—August) whereas in our study, the fertilizations were real-
ized during the October—November period. The temperature when
recording videos plays also an important role and was maintained
during our experimentation to 24 °C.

For all controls, abnormal D-larvae was below 20% and the mean
rate was 12.8 + 1.3%. Exposure to Cu induced a significant increase
of abnormal D-larvae from the first concentration tested e.g. 0.1 pug
Cu.L~! which is above the current water concentration of Cu 0.06 ug
Cu.L~1) detected in the coastal waters of Pertuis Charentais in 2019.
Regarding development arrests, a significant increase was observed
from 0.1 pg Cu.L~ These results are higher than in the paper of
Gamain et al. (2016) for the same copper concentrations but is in
adequacy with Gamain et al. (2019).

Greater toxicity of smaller plastic particles were reported by
Tallec et al. (2018) for PS nanoplastics (500 and 50 nm) compared to
PS MPs (2 um) on fertilization success and embryo-larval devel-
opment of oyster C. gigas. With the same tested concentrations of
PE particles, we observed a significant increase of developmental
anomalies. From the results of our study, we can conclude that the
smaller the HDPE MPs are, the more deformities and develop-
mental arrests are visible on the oyster larvae. Different impacts on
D-larvae have been reported following the exposure of spawners. A
decrease in size and growth of oyster larvae were reported
following exposure to PS MPs (Sussarellu et al., 2016). Spherical

Table 2

particles are the most commonly used in laboratory studies, but
fibers and fragments are the most common forms detected in wild
organisms (de Sa et al., 2018). Mesaric et al. (2015) investigated
acute toxicity and performed swimming tests on Artemia salina
larvae with MP concentrations between 0.01 and 1 mg.L~". They
reported that nanomaterials can bind on external surfaces of
A. salima larvae and affect their swimming activity. In addition to
testing the effect of PE MPs on the early stages of C. gigas, copper
exposures were performed in order to have a positive control
(Maclnnes and Calabrese, 1979; Wang et al., 2011; Mai et al,, 2012;
Gamain et al., 2017; Sussarellu et al., 2018).

With respect to swimming behaviour (recording of maximum
speed), larvae for control conditions (1 dpf) had a maximum
swimming speed between 160 and 182 pm s~ . Larvae exposed to
the Pertuis Charentais environmental concentration had no altered
swimming speed. A decrease in swimming speed was observed
from 1 pg Cu.L~!. Contrary to this result, Gamain et al. (2019) did
not observe any effects on swimming behaviour at any of these Cu
concentrations.

In our MPs exposure conditions (24 °C, salinity of 33 usi, in the
dark), the average speed and maximum swimming speed recorded
for oyster larvae are respectively 109 pm s~ ' and 192 pm s~! for
control condition (without MPs). According to Suquet et al. (2012),
the average speed recorded for oyster larvae without contamina-
tion was 105 pm s~ .. The results would seem rather similar, despite
the fact that they used a development temperature of 19 °C,
whereas ours was 24 °C. In comparison with Gamain et al. (2019),
which found swimming values much higher at 144 and 297 pm s~!
for average speed and maximum swimming speed, respectively.
The differences in values could be explained by the quality of the
parents but also the period of the year and the day when the videos
are recorded. We also kept the optimal temperature of develop-
ment during the video recording which may be the cause of the
differences in swimming speed between these two studies.

For the small (4—6 pm) and medium size (11-13 pum) of PE
particles, a dose-dependent decrease in swimming speed was
observed, while for the larger ones (20—25 pum), no effect was re-
ported. Lee et al. (2013) tested three different sizes of PS MPs (0.05,
0.5 and 6 um in diameter) on the marine copepod, Tigriopus japo-
nicus in a two-generation chronic toxicity test. Their results high-
lighted that nanoplastics (0.05 pm and 0.5 pm) but not
microplastics (6 pm) affect the survival of nauplii and copepodites
in the FO and F1 generations.

The analysis of the trajectories taken by the larvae during their
displacements shows, for all the tested MPs, a decrease in straight-
line trajectories and an increase in circular trajectories. This alter-
ation of swimming behaviour could lead to behavioral differences
in larvae’s ability to predate but especially in their ability to react to
a predator. It seems that the smaller the plastics, the more the ef-
fects are noticeable on swimming behaviour but also on develop-
mental anomalies. This is comparable to the results of Tallec et al.

Theoretical and measured MPs concentrations (mean + SEM) in the working solutions at the beginning of the embryotoxicity test.

Conditions Theoretical (mg.L~") Measured (MP.uL~") Measured (MP.mL 1) Dilution factor
MP 4—6 pm 0.1 03 +0.0 300 -
1 26 +0.1 2600 8.7
10 241+ 0.7 24,100 9.3
MP 11-13 pm 0.1 03 +0.0 300 -
1 0.9 + 0.0 900 3
10 16.1 £ 0.1 16,100 17.9
MP 20—-25 pm 0.1 0.2 +0.0 200 -
1 1.2+0.0 1200 6
10 8.2+0.2 8200 6.8
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(2018), where nanoplastics had more effects on larval development
than coarser MPs.

There may also be effects on the survival, fitness, dispersion of
larvae and colonization of new habitats (Gamain et al., 2019). The
observed effects of early embryo-larval exposure to MPs in oysters
could also affect the following developmental stages (pediveliger,
spat and adults). Indeed, a recent publication shows that blue
mussels, Mytilus edulis, have difficulties attaching to their substrate
when in the presence of MPs (Green et al., 2019). More recently, Yin
et al. (2019), have shown that black rockfish, Sebastes schlegelii,
exposed to 0.19 mg.L~! PS MPs of 15 um, had drastic reduction in
their swimming speeds as well as reduction of range of movements,
which may affect hunting behaviour and exploration competence.

The impact of HDPE MPs on swimming behaviour could be
explained by interactions of these particles with larval cilia (Fig. 6).
Beiras et al. (2018) reported that HDPE particles (4—6 um) can stuck
on villi of the chorion of Oryzias melastigma embryos. Agglomerates
of MPs tend to settle and stick along the mantle of organisms, as
with nanoplastics on the antennules and abdomen of the brine
shrimp A. franciscana (Bergami et al., 2016). Nanosized latex par-
ticles (39.4 nm) have shown to adsorb on the fertilized egg surface
of Japanese medaka, Oryzias latipes (Kashiwada, 2006). Like
Medaka egg chorions, oyster D-larvae have cilia to move in the
water column. This would explain the fact that D-larvae exposed to
HDPE MPs exhibited altered swimming behaviour.

Altogether, these results support the hypothesis that the
smallest MPs at high concentrations can trigger deleterious effects
on early life stage of Pacific oyster over short-term exposure. Future
studies are needed to verify whether LDPE MPs have similar effects
on D-larvae and investigate the impacts of ingestion of nanometer-
sized PE particles on D-larvae. It would also be particularly relevant
to evaluate the long-term effects of chronic exposure to environ-
mental concentrations of MPs.

5. Conclusions

In conclusion, our experimental results highlight that small
(4—6 pum) and medium sizes (11—13 um) HDPE particles at high
concentrations are toxic for C. gigas early life stage. However, in
comparison to the effects of Cu, the toxicity of HDPE MPs is much
lower. Our data suggest that small HDPE particles (4—6 pm) are the
most toxic to the embryo-larval development of oyster. HDPE of
20—25 pm had very little effect on development anomalies and
developmental arrest. With regard to swimming behaviour, D-
larvae of C. gigas are more sensitive to HDPE particles <15 pm.
Further research on early life stages of bivalves and other in-
vertebrates, is crucial in strengthening the knowledge base
required to establish recommendations and potential long-term
effects of using plastics in coastal areas and estuaries.
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RESULTATS MAJEURS

= Les MP de polyéthyléne (HDPE) particulaires affectent le développement embryo-
larvaire avec 1’apparition de malformations larvaires et des arréts de développement
plus importants pour les expositions aux MP de 4-6 et 11-13 um.

= Le comportement de nage des larves-D a aussi ét¢ impacté par les MP de 4-6 et 11-13
pm avec une diminution de la vitesse maximale de nage et des modifications des
trajectoires de nage.

= La présence d’agglomérats de microplastiques sur les cils locomoteurs et le manteau
larvaire semble perturber le comportement de nage par les actions physiques et
mécaniques des MP.

= Hypothése : les MP de petites tailles, pourraient avoir une toxicité du a la fixation plus importante a la
surface des embryons durant le développement, mais aussi a la surface du manteau des larves-D.
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B. Article 3 : Ingestion et effets sur le développement et le
comportement natatoire sur les larves d’huitre creuse (C. gigas)
de microplastiques commerciaux fluorescents

Pour donner suite aux premiers résultats obtenus, sur les effets des MP de polyéthyléne sur le stade
embryo-larvaire, nous nous sommes intéressés au stade larvaire de 3 jours (72 h) de développement. A
ce stade de vie, les larves d’huitres, Crassostrea gigas, commencent a s’alimenter de maniére
exogene. Pour cela, des MP commerciaux fluorescents (1-5 um) ont été testés. Afin de confirmer les
résultats issus de I’article 2, nous avons exposé deux stades de développement distincts, (i) le stade
embryo-larvaire de 24 h et (ii) les larves-D a 72 h durant différents pas de temps (1 h, 3 h et 5 h).
Différentes concentrations ont été testées : 0 (control) ; 0,1 ; 1 et 10 mg.L™". Le comportement de nage
et les anomalies de développement ont été analysés sur les larves-D de 24 h. Le comportement de nage
et I’ingestion ont été analysés sur les larves-D de 72 h + temps d’exposition. Les premiers résultats
obtenus ont montré des effets sur le comportement de nage avec une diminution significative de la
vitesse maximale de nage en fonction des concentrations testées, a 24 h de développement. Des
agglomérats de MP collés au niveau des cils locomoteurs et manteau des larves ont été constatées. De
plus, une augmentation des taux d’anomalies de développement et arréts de développement a pu étre
relevée a 24 h. Concernant les larves de 72 h, I’ingestion des MP par les larves-D et leur présence dans
le tractus digestif ont pu étre observées. Nous avons pu suivre I’ingestion en fonction du temps
d’exposition. Nous avons montré une augmentation des quantités de MP présents dans le tractus
digestif des larves avec une augmentation des concentrations d’exposition, mais pas avec une
augmentation du temps d’exposition. Cependant, plus le temps d’exposition était long et plus le
pourcentage de larve total ayant ingéré des MP, était élevé. De plus, nous avons quantifié le nombre
de MP ingérés grice a la fluorescence. A une concentration d’exposition de 0,1 mg.L" (tout temps
d’exposition confondus), on obtient une ingestion de 14,7+0,8 MP.larvac™ avec 47 % de larves-D
ayant ingérés des MP. Cependant aucun effet significatif n’a été relevé sur le comportement de nage
des larves de 72 h, ayant ingérés des MP. Ces résultats sont semblables aux non-effets déterminés sur
les larves-D d’huitre ayant ingérés des MP de PS (Cole & Galloway, 2015).
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Figure 37. Schéma résumant les travaux réalisés dans le cadre de 1’ Article 3.
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ABSTRACT

Plastics are persistent synthetic polymers that accumulate as waste in the marine environment.
Microplastics (MPs, <5 mm) can be found either as microbeads in body care and some industrial
products or as plastic debris through degradation. Plastic microbeads (1—5 um, fluorescent, Cospheric)
were used to characterise the MP ingestion and determine their potential harmful effects on both the
swimming behaviour and development of oyster D-larvae (Crassostrea gigas). For 24 h, embryos were
first exposed to MPs at a temperature of 24 °C. In addition, 3 day-old D-larvae were exposed to the same
temperature for 1, 3 and 5 h. Three concentrations of MPs were used: 0.1, 1 and 10 mg MP. L1 After a 24-
h period of embryonic exposure, we noted that MP agglomerates were stuck to the D-larvae coat and
locomotor eyelashes. We also observed a significant increase in severe malformations and develop-
mental arrests for larvae exposed to MPs ranging from 1 mg MP. L. In terms of swimming behaviour,
the maximum speed recorded was lower for larvae exposed at 0.1 and 1 mg MP. L~. After an acute
exposure to MPs, particles were found in the digestive tract of 3 dpf (days post fertilisation) D-larvae.
After 1-h exposure, the concentrations tested (0.1, 1 and 10 mg MP. L~!) resulted in respectively 38%, 86%
and 98%. The larvae swimming behaviour was recorded and analysed. Unlike the results observed at the
embryo-larval stage, 3-dpf larvae showed significant impacts with no dose-response effect.

© 2020 Elsevier Ltd. All rights reserved.

* Corresponding author.

1. Introduction

Microplastic particles (0.1 pm - 5 mm) are the most numerically

E-mail address: arno.bringer1@univ-Ir.fr (A. Bringer).
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0045-6535/© 2020 Elsevier Ltd. All rights reserved.
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abundant form of solid waste on Earth (Eriksen et al., 2014). In 2017,
the world’s plastic production nearly reached 350 million tons,
including more than 64 million tons in Europe (Plastics Europe,
2018). Each year, approximately 4.8—12.7 million tons end in the
oceans (Jambeck et al., 2015). Although there are significant
regional differences in plastic use and disposal (Kershaw et al.,
2011), at a worldwide level, the most used polymers are: poly-
ethylene (PE), polypropylene (PP), polyethylene terephthalate
(PET), polyvinyl chloride (PVC), polystyrene (PS) and polyamide
(PA) (Andrady and Neal, 2009; PlasticsEurope, 2010).

Microplastics are plastic particles that are smaller than 5 mm in
diameter (Arthur et al., 2009). The presence of MPs has been re-
ported in almost all studied habitats around the globe (Ivar do Sul
and Costa, 2014; Andrady, 2011; Law and Thompson, 2014). In 2013,
the average concentration of MPs in the Northeast Atlantic was of
2.46 MP m° 89% of these MPs were smaller than 5 mm (Lusher et al.,
2014). Microplastics can either be suspended in the water column
(Lattin et al., 2004), buoy at surface water (Moore et al., 2001;
Morét-Ferguson et al., 2010) or accumulate in sediments (Browne
et al,, 2011) in coastal waters (Ng and Obbard, 2006), rivers (Sadri
and Thompson, 2014), estuaries (Browne et al., 2010) and ocean
gyres (Maximenko et al., 2012). In aquatic ecosystems, the presence
of plastics of different sizes and forms could negatively impact all
levels of the marine food web, including the zooplankton one.

For instance, marine zooplankton (copepods, decapods, bivalve
larvae, etc.) can ingest MPs directly or by trophic transfer (Lee et al.,
2013; Setala et al., 2014, Cole et al., 2013, 2015). MPs can also be
transferred to higher trophic levels via mesozooplankton (Setdla
et al., 2014 and Beiras et al., 2018). In addition, several studies
documented the MP effects on the zooplankton’s feeding behav-
iour, growth, development, reproduction and lifespan (Cole et al.,
2015; Botterell et al., 2019).

Our study supports the idea that bivalves, including the Pacific
oyster, Crassostrea gigas, are promising sentinel species to study the
impacts of small MPs (<200 pm) (Bonanno and Orlando-Bonaca,
2018). The embryo-larval stage of oysters is frequently used as a
bioassay in ecotoxicology, as this life stage is easy to obtain and is
very sensitive to environmental pollutants (His et al., 1999a, 1999b;
Mai et al., 2012; Mottier et al., 2013; Tallec et al., 2018). Oyster
larvae can ingest micro and nanoplastics in the early stages (3—24
dpf) of their development (Cole et al., 2015). In the work carried out
by Sussarellu et al. (2016), adult oysters C. gigas that were exposed
to 2—6 pm polystyrene microplastics were used as oyster genitors.
The authors then studied the MP impacts on larval malformations
and growth and concluded to noticeable effects on larvae. Through
their work, Bringer et al. (2020), demonstrated that polyethylene
MPs had detrimental impact on the C. gigas swimming behaviour
and larval development.

In this study, the effects of 1-5 um MP on two early stages of
oyster development were assessed: the embryo-larval stage at 24 h
and D-larvae stage at 72 h. Two batches of larvae were used to test
four concentrations (0, 0.1, 1 and 10 mg MP. L~1). In the first phase,
embryo larvae were exposed to MPs. Then, the MP effects on the D-
larvae (24 h-old) malformations, developmental arrests and
swimming behaviour were analysed. In the second phase, D-larvae
were raised for 3 days — e.g. a stage with exogenous feeding (His
et al., 1999a, 1999b) — and were then exposed to MPs at different
exposure time intervals (1, 3 and 5 h).

There are several advantages in using fluorescent plastic mi-
crospheres. First, commercial MPs benefit from homogeneous sizes
and shapes. Second, many plastic particles can be purchased with
embedded fluorophores or pigments allowing easy visualisation in
biodeposits and tissues (Ward et al., 2019a, 2b). For both experi-
ments, the D-larvae swimming behaviour (including the maximum

121

speed and trajectories) was analysed. Our results provided relevant
information on both the development and swimming behaviour of
two different embryo-larval stages after acute exposure to MPs
(1-5 pum).

2. Material and methods
2.1. Animal collection

Mature oysters (Crassostrea gigas, Bayne et al., 2017; Bayne et al.,
2019) came from a commercial hatchery specialised in the year-
round production of mature oysters (France Naissain, France).
During the September-October 2018 period, the oysters were kept
at approximately 4 °C for two days (which enabled us to have better
quality laying eggs for the first tests to be carried out) and accli-
matised for 2 h in filtered sea water (FSW) before being fertilised in
laboratory conditions.

2.2. Seawater

Seawater was collected from the French island of ile de Ré
(South West of France). After sampling, seawater was filtered using
a membrane filter of 20 pm, 5 um, 1 pm and 0.2 pm and a pump
generating UVs to eliminate debris and microorganisms. FSW was
stored at 4 °C with continuous bubbling and was used within 7
days. A few hours before the experiment, FSW was filtered again at
0.2 pm.

2.3. Gonad retrieval and fertilisation

Oyster genitors were spawn by thermal stimulation (alternating
immersion in 18 °C and 28 °C seawater for 30 min) or by stripping
the gonad (Mai et al., 2013; Gamain et al., 2017). At the time of the
gamete expulsion, spawning males and females were individually
isolated in beakers with 0.2 pm FSW. After analysing the gamete
morphology under a microscope at 10x magnification (Nikon
Eclipse), both eggs and sperm were selected for a single pairing. To
eliminate faeces and debris, these were separately sieved through
50 pm and 100 pm meshes (Sefar Nitex). Sperm mobility was
assessed and the number of eggs counted under a microscope at
20x magnification (Nikon Eclipse). Eggs were fertilised with sperm
using a ratio of 1:10 (egg:sperm) and homogenised every 5 min
with an agitator to prevent polyspermy. Fertilisation success was
observed under a microscope, and embryos were then counted and
transferred. The first batch was exposed to MPs for 24 h in order to
observe their effects on the embryo-larval development. Embryos
were transferred to 24-well microplates (Greiner Bio-One, Cellstar
free of detectable DNase, RNase, human DNA and pyrogens. Content
non-cytotoxic). The second batch was held in development for 72 h
before being exposed to MPs for 1, 3 and 5 h. Oyster larvae began to
feed on exogenous phytoplankton organisms from 48 to 72 h,
before that they fed on their vitelline reserves (His et al., 1999a,
1999b). Embryos were transferred to 12-well microplates (Greiner
Bio-One, Cellstar free of detectable DNase, RNase, human DNA and
pyrogens. Content non-cytotoxic) for further development and
exposure. For both batches, approximately 350—400 fertilised eggs
were transferred in each well containing 2 mL of FSW (Fig. 1). These
microplates were incubated in the dark at 24 °C to reach standard
development (Robinson, 1992 and AFNOR, 2009). The first batch
was incubated for 24 h and the second for 72 h (including addi-
tional stages of 1, 3 and 5 h for ingestion).
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Fig. 1. Experimental design of both batches schematised, (1) embryonic exposure and analysis after a 24-h development; (2) larval exposure after 3 dpf and analysis after a 1, 3 and

5-h exposure.

2.4. Microplastic preparation and exposure conditions

The MPs used were fluorescent (510 nm excitation) and ranged
between 1 and 5 pm (FMG - Green Fluorescent Microspheres 1.3 g/
gcc 1-5um, Proprietary Polymer, Cospheric, California, USA). For the
experiment, MP particles were scattered in the water column.

MP solutions were prepared in FSW 0.2 um and stored in the
dark at 2 °C to limit microbial growth. For the first batch, 2 mL of MP
solution was put in the microplates with the embryos for a 24-h
exposure. For the second batch, the 3-dpf D-larvae were exposed
to MP microbeads for 1, 3 and 5 h 2 mL of MP solution and 50 pL of
algae mixture (Roland et al., 1988; 50.000 cells. mL~!) were injected
in 12-well microplates containing 2 mL of larvae (3 dpf) suspended
in FSW. A mix of Isochrysis spp. (Tiso strain) and Skeletonema cos-
tatum (5:1 ratio; France Naissain, France; Cole et al., 2015) was used
for feeding and growth experiments. Algal size, biovolume and
population density were assessed using a Nikon Eclipse microscope
(x20). For both batches, three different concentrations were used:
0.1 mg MP.L~!; 1 mg MP. L~! and 10 mg MP. L' excluding control
treatment.

2.5. Chemical analyses

To carry out chemical analyses of 1-5 um fluorescent MPs at 0.1;
1 and 10 mg MP. L, each solution was assayed using a flow cy-
tometer (Attune Acoustic Focusing Cytometer). 2 mL samples of MP
solution used in embryo-larval exposure were vortexed (StarLab
Vortex IR, 12 000 rpm for 20 s) before going into a cytometer to
homogenise the solution (n = 4/condition). A volume of 300 pL was
sampled using the cytometer, which operated at a flow rate of
500 pL min~ . Control analytical samples (n = 12) contained 0.2 pym
FSW (MPs excluded) to remove naturally-present particles. The
maximum threshold to detect particles was set at 10 000 events.
Mili-Q water samples (n = 12) were also assessed to check the
relevance of the detected events (<200 events). Then, a calibration
was performed for MPs of different sizes (HDPE MPs 4—6 um MPP-
635 XF, 11-13 um MPP-635 G and 20—25 pm MPP-1241, density
0.96, Micropowders Inc. USA) to select the relevant ones to the
study (1-5 pm and fluorescent).

2.6. Swimming behaviour (maximum speed recorded and
trajectories)

Post-exposure (meaning after 24 h for the first batch and
respectively 1, 3 and 5 h for the second batch), 2-min videos of D-

larvae were recorded using a 24 °C thermoregulated box (ZEISS
Axio Observer Z1, x5) to determine their swimming behaviour
(maximum speed and trajectories, Bringer et al., 2020). Then, oyster
D-larvae were fixed (1% buffered formaldehyde) for abnormal
larvae analysis. Formaldehyde was purchased from Sigma-Aldrich
Chemical (St. Quentin Fallavier, France). A video conversion free-
ware (VirtualDub, Windows) set the frame rate at 4 FPS and con-
verted it to AVI format. Image] (1,52a software) was used to analyse
the videos. Videos (.avi) were opened and converted first into
grayscale images, and then into binary images. For each video, a
plugin was installed to deduce the swimming parameters of the
recorded D-larvae. As a result, each larva was provided with a
tracking number to easily identify them in the result file. It also
included the maximum speed recorded (pixel. s~!). In addition,
swimming trajectories were assessed using an image file. Conse-
quently, three different types of larval path were identified: (1)
rectilinear, (2) circular and (3) motionless (Bringer et al., 2020). The
use of a graphic tablet (Wacom Bamboo Pen &Touch) and image
processing software (Photos, Windows 10) enabled swimming
trajectories to be quantified and characterised. The same larva can
be detected several times, entering and exiting the visual field
(Gamain et al., 2019; Bringer et al., 2020).

The video created to assess the swimming behaviour is available
upon request (additional data). The results displayed are expressed
in mean + SEM for the three replicates (three different couples of
oyster genitors). There are seven videos by couple, resulting in
n = 21 videos/treatment.

Supplementary video related to this article can be found at
doi:10.1016/j.chemosphere.2020.126793.

2.7. Developmental abnormalities in D-larvae

After having recorded the D-larvae swimming behaviour, 25 pL
of 1% buffered formalin was added to each well. A biometric anal-
ysis of larvae exposed for 24 h (n = 15) was carried out on the
Image] software, using photos obtained by microscopy (ZEISS Axio
Observer, Z1, x20). The larvae were measured, by drawing a dummy
line lengthwise (Talmage and Gobler, 2009 and Helm et al., 2006).
Then, the percentage of abnormal oyster larvae and developmental
arrest was assessed (His et al., 1999a, 1999b and Quiniou et al.,
2005). Both phenomena were observed under an inverted micro-
scope (Nikon eclipse, x10). This test required to have less than 20%
of abnormal larvae in control conditions (absence of contamina-
tion). Three different couples were used and four replicates each
were performed. Screenshots of the recorded videos were taken
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(VLC Media Player, Windows) to observe the contiguous MPs
sticking on D-larvae (after a 24-h period). The results displayed are
expressed in mean + SEM for the three replicates (three different
couples of oyster genitors). Twelve wells for each condition were
analysed using approximately 200 D-larvae in each well. This
resulted in n = 2400 D-larvae analysed/treatment.

2.8. MP ingestion by 3-dpf D-larvae

To determine the MP presence or absence in 3-dpf D-larvae and
the percentage of larvae ingesting microbeads, a digital recon-
struction of the wells was created by superimposing pictures (GFC
fluorescence, ZEISS Axio Observer Z1,x5 objective). By zooming
well by well, a count of larvae was carried out (Figure S1). Three
replicates (three different couples of oyster genitors) and four wells
of each were analysed, resulting in n = 12 wells analyses/treatment.

The number of microspheres ingested by each larva was
assessed through fluorescence intensity measurements. To do so,
the ratio between the mean fluorescence intensity of each isolated
bead (n = 30) and the fluorescence intensity in the D-larvae
digestive tract (n = 6/treatment) was calculated. Not only the
fluorescence intensity of the MP beads in the larval gut indicated if
the particles were ingested or not (Figure S2) but it enabled to
precisely determine where these were located in the digestive tract.
For this experiment, the 3-dpf larvae were individually and inde-
pendently tested for MP ingestion, meaning that larvae for each
exposure time interval were different. Three replicates (three
different couples of oyster genitors) were analysed, resulting in
n = 6 for each couple and n = 18/treatment.

2.9. Statistics

The statistical analysis was conducted using R and graphs on
Microsoft Excel, except the PCA-Biplot which was created on R
Studio using the “FactoMineR” package. Homogeneity of variance
(Levene's test) and normality of distribution (Shapiro-Wilk) were
assessed. In order to compare the various treatments, an analysis of
variance (ANOVA) using Tukey’s post-hoc test was performed. For
data not entering in the scope of a parametric test, a statistical
analysis was carried out through the Kruskal-Wallis Test. Differ-
ences in tested concentration means were then assessed using the
Kruskal Nemenyi Post-hoc test with the PMCMR package (the
Tukey test equivalent for non-parametric data). When p < 0.05,
significance was tolerated. Data are written as mean + SEM.

3. Results
3.1. MP exposure concentrations

The flow cytometry assays enabled to assess the theoretical MP
concentrations in different assays. Theoretically speaking, a dilu-
tion factor of 10 between each working solution was expected.
However, the actual dilution factor ranged from 7.9 to 9.5 (Table 1).

Table 1

Theoretical and measured fluorescent MP concentrations in different assays (0; 0.1;
1; 10 mg MP. L~!) (mean values + SEM). These results were obtained by cytometry
(Attune Acoustic Focusing Cytometer).

Theory&cal (mg MP.L-1) Measured (MP.mL-1) Dilu&on factor

0.1 7211 + 602 X
1 68 733 + 337 9.5
10 54 3528 + 42 646 7.9
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3.2. Effects of MP exposure at the embryo-larval stage

When exposed to different MP concentrations for 24 h, the D-
larvae swimming behaviour had a dose-response effect (Fig. 2a).
Control larvae (without pollutant) swam faster (167.4 + 5.1 um. s~ !)
than exposed larvae. The lowest MP concentration (0.1 mg MP. L™1)
gave a maximum swimming speed of 148.5 + 3.7 um. s~ (Table S3).
In terms of swimming trajectories (Fig. 2b), control larvae had
predominant rectilinear trajectories (66.4 + 0.4%). The swimming
trajectories of exposed larvae were mostly circular (between 75 and
85%) for all MP concentrations. Thus, the MP concentrations did not
influence their swimming trajectories. Regarding the biometric
analysis, exposed D-larvae were significantly smaller (Table S3). For
the 0.1 mg MP. L' concentration, the D-larvae length reached
60.3 + 0.7 pm. The average larvae length at 10 mg MP. L~! was of
559 + 6.3 um. These results differed from other conditions,
particularly from control larvae which had a length of 73.6 + 6.7 um
(Table S3).

Regarding the malformations and developmental arrests of
oyster D-larvae (Fig. 2c & d), a dose-response effect to exposure
concentrations was noted. An abnormal larval rate was observed at
the two highest concentrations of 1 and 10 mg MP. L™, with
respectively 35.2 + 2.2% and 37.3 + 2.0% (Table S3). In contrast,
malformed larvae in control conditions had a rate of 14.8 + 1.2%. In
terms of developmental arrests, the highest rate was assessed at
10 mg MP. L™}, with 15.3 + 1.6% (Table S3). The higher the MP
concentration was, the higher the rate of developmental arrests. On
these screenshots (Figure S4), MPs formed agglomerates. In addi-
tion, they stuck on the mantle and the locomotor eyelashes of the
24-h D-larvae. On this picture (Figure S4, on the right), some MP
agglomerates were larger than the larvae.

3.3. MP ingestion assessment and quantification in 3-dpf larvae at
different time intervals

The ingestion of fluorescent MPs by 3-dpf oyster D-larvae was
assessed. Larvae ingested beads after 1, 3 and 5 h of fluorescent MP
exposure (Fig. 3a). We noted that the tested MPs tended to accu-
mulate in the larvae digestive tract (Figure S2). However, there was
no difference between the exposure time intervals for a given
concentration (Fig. 3b). When reconstructing the wells of micro-
plates, we managed to quantify the number of D-larvae that
ingested MPs and the ones who did not (Fig. 3). A clear dose-
response effect was observed. However, no impact was high-
lighted on the exposure time intervals (Fig. 4). The larvae that were
exposed to 10 mg MP. L~! were more likely to have ingested MPs
(98%) than the ones exposed to 1 mg MP. L~! (84%) or 0.1 mg MP.
L7 (47%).

These results could be directly linked to the number of beads
ingested by the oyster D-larvae and present in their digestive tract.
Assessing the fluorescent content and intensity in larvae enabled to
determine the number of beads ingested by each individual
(Fig. 5a). Almost all oyster larvae exposed to 10 mg MP. L~! ingested
MPs (98%, red circle, Fig. 5a). The different exposure time intervals
were grouped in the graph as there was no significant difference for
this parameter. Larvae exposed to 0.1 mg MP. L' ingested an
average of 14.7 + 0.8 MP. larvae™! (grey circle, Fig. 5a), while the
ones exposed to 1 mg MP. L~ (blue circle, Fig. 5) and 10 mg MP. L~!
respectively ingested 35.7 + 4.1 and 141.8 + 5.2 MP. larvae . There
was no significant difference between the three MP concentrations
for the amount of microbeads ingested by the D-larvae.

To correlate the 3 variables, a PCA-Biplot was created (Fig. 5b).
Individuals who ingested high concentrations of MPs (fluorescence
found in their digestive tract) were correlated to the percentage of
larvae that ingested MPs. Groups of individuals (depending on their
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exposure conditions) were well distributed on the PCA. Moreover,
“contribution” of variables highlighted that the number of MPs
ingested by larvae was the variable that contributed the most to
creating correlations.

3.4. Effects of MP exposure on 3-dpf larvae

For this experiment, D-larvae were bred for 3 dpf (72 h). Then,
they were exposed to MPs (1-5 pum) for 1, 3 and 5 h. The effects of
MP exposure to the larvae swimming behaviour was then analysed
(Fig. 6).

After a 1-h exposure to different MP concentrations, the
maximum speed recorded increased significantly for exposed D-
larvae (Fig. 6a) in comparison to control larvae. However, there are
no differences observed in terms of MP concentrations. After 3 and
5 h of exposure (Fig. 6b and 6 c), the results were quite heteroge-
neous; no trend could be defined. Regarding their swimming tra-
jectories, control larvae had predominant circular trajectories
(Fig. 6a). After 3 h, exposed larvae tended more towards circular
trajectories when increasing MP concentration, although this is not
significant. After a 5-h exposure, we noted a significant difference
(p > 0.05) in swimming. Indeed, there was an increase in motion-
less trajectories (p > 0.05). At this stage of development (72-h D-
larvae), swimming trajectories seemed not to be as strongly
impacted by MPs.

4. Discussion

For the whole study, we examined two different developmental
stages of oysters exposed to 1—5 um fluorescent MPs: (1) embryos
after being exposed for 24 h and (2) 3-dpf D-larvae after being
exposed for 1,3 and 5 h.

First of all, after a 24-h exposure, D-larvae exposed at the em-
bryonic stage had MPs stuck on their locomotor cilia and their coat.
They did not show any sign of MP ingestion. When embryos were
directly in contact with fluorescent MPs, the (24-h) larvae body
length was impacted. Exposed oyster D-larvae were smaller than
unexposed ones. The consequences on larval size were previously
documented by Sussarellu et al. (2016). When oyster broodstocks
were exposed to 2 and 6 pm polystyrene beads, the larvae were
smaller in size. Similarly, after being exposed to MPs (20 pm
polystyrene beads), copepod eggs (Calanus helgolandicus) were
smaller (Cole et al., 2015). However, these biometric results and
growth abnormalities might be due to developmental delays and
malformations directly impacting the D-larvae size. As mentioned,
exposed oyster larvae showed abnormalities and developmental
arrests. Some studies highlighted that contaminants such as heavy
metals and pesticides caused developmental defects (Mai et al.,
2012; Gamain et al., 2016, 2017). We observed similar phenom-
ena when species were exposed to 4—6 pm polyethylene MPs
(Bringer et al., 2020). In addition, a recent study has underlined that
blue mussel larvae, Mytilus edulis, had malformations and
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developmental defects after being exposed to 100 nm and 2 pm
polystyrene microbeads (Rist et al., 2019). In this study, we noted a
sharp increase in malformed larval rate from 1 mg MP. L ! and a
dose-dependent increase in developmental arrests up to 15% at
10 mg MP. L. These results echoed a previous study using
4—6 um PE MPs (Bringer et al., 2020). Our findings were consistent
with the results of Lei et al. (2018), who demonstrated that MP
toxicity was size-dependant rather than polymer-dependant. The
study highlighted that the swimming behaviour of D-larvae, in
particular their maximum speed recorded and trajectories, was
impacted by MPs. Exposed larvae swam slower and had predomi-
nant circular swimming trajectories. Gamain et al. (2019) also
reached similar conclusions when studying oyster larvae exposed
to copper and pesticides. In addition, a reduced swimming speed
was observed in oyster D-Larvae exposed to different sizes of PE
MPs (Bringer et al., 2020). According to our microscopic observa-
tions, MPs stuck on the larvae cilia. Several studies documented
that MPs tended to bind on aquatic species and disturb their
swimming behaviour. For instance, brine shrimps Artemia francis-
cana had MPs stuck to their antennas and consequently an
abnormal swimming behaviour (Bergami et al., 2016). MPs also
stuck on the tentacles of Hydra attenuata, which could impair
feeding by restricting its ability to move and capture prey (Murphy
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and Quinn, 2018). The observations on larvae exposed
(H. attenuata) for 24 h underlined that MPs quanta (Alimi et al.,
2018) were likely to impact their swimming behaviour, mainly
their speed and trajectories.

In a second phase, 3-dpf larvae were analysed and exposed to
MPs at different time intervals (1, 3 and 5 h). In previous studies,
authors noticed that oyster larvae could ingest and accumulate MPs

in their digestive tract (Jones and Jones, 1988; Cole et al., 2015).
Capture efficiency of small particles (ca. 1—6 pm) is species-specific
and depends on the gill architecture and structure of the latero
frontal cilia or cirri (Silverman et al., 1995; Ward and Shumway,
2004; Rosa et al., 2017, 2018). We noted that the higher the MP
concentration was, the more particles the larvae ingested. However,
no significant difference was observed in terms of exposure times.
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(p < 0.05, Kruskal-Wallis test).

This implies that D-larvae ingested MPs faster than they egested
(Cole et al., 2016). The correlations in the PCA-Biplot highlighted
that the larvae ingested and stored large quantities of MPs in their
digestive tract when the experimental unit was loaded with par-
ticles. A previous study demonstrated that oyster (C. gigas) and
slipper limpet (C. fornicata) larvae could deplete the nutrient stocks
in their environment in no time (Blanchard et al., 2008).

MP ingestion and accumulation in the digestive tract of 3dpf D-
larvae indicated an increase in their maximum swimming speed
under certain contamination conditions. MP ingestion altered the
maximum swimming speed and thus, to a lesser extent, the tra-
jectories. However, this phenomenon was not observed for all
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contaminated conditions. One cannot clearly conclude in a trend in
duration nor in a dose-response effect.

In this study, we noticed that MPs tended to agglomerate and
stick to the locomotor eyelashes of the 24 h-old larvae, which were
not able to filter exogenous food and did not show MP ingestion.
However, MPs were ingested by the 72-h D-larvae (3 dpf). This
impacted their swimming behaviour as larvae with MPs clung on
their eyelashes showed behavioural abnormalities while larvae that
had ingested MPs did not demonstrate behavioural differences.
This study underlined that the swimming behaviour and the
development of the oyster were affected when exposed at em-
bryonic stage to small PE MPs. For older larva exposed to MPs at 3
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dpf, their swimming activity tended to increase when exposure
time lasted up to 1 h. The larvae did not show significant difference
in their swimming trajectories after being exposed to MPs.
Another study demonstrated that egestion rate kinetic of
1-5 um fluorescent MPs by oyster larvae was fairly rapid (<3 h) and
depended on the particle size (Ward et al., 2019a). Indeed, one
could investigate the larvae MP egestion and exclude the possibility
of re-ingestion (Rist et al., 2019) by developing a relevant protocol.

5. Conclusions

In this study, MPs stuck on the locomotor cilia of the D-larvae
exposed for a 24-h period at the embryo-larval stage, modifying
their maximum swimming speed and to, a lesser extent, their
trajectories. We concluded that being exposed to small fluorescent
MPs at the embryo-larval stage was detrimental for D-larvae
(C. gigas), causing developmental abnormalities, changes in their
swimming behaviour (both speed and trajectories) as well as
developmental arrests after a 24-h period. The effects observed
were dose-dependent.

In addition, 3-dpf exposed D-larvae ingested MPs, which were
then observed in their digestive tracts. The higher the MP con-
centration was, the more MP particles the D-larvae tended to
ingest. Regarding their swimming behaviour, we noted an increase
in speed, especially for larvae exposed for a 1-h period. The
swimming trajectories did not seem to be impacted by MPs. Further
research on Crassostrea gigas and other bivalve species, such as
Mytillus edulis, is essential to build up on our knowledge. This
would help establish recommendations on the ecological risks of
MPs in coastal and estuarine ecosystems.
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RESULTATS MAJEURS

A 24 h de développement :

= Les MP fluorescents (polymeres industriels commerciaux) montrent des effets sur le
développement embryo-larvaire avec une induction de malformations et d’arrét de
développement plus importante.

= Des effets sont aussi visible sur la vitesse de nage maximale et les trajectoires. Ces
résultats sont semblables aux effets des MP de HDPE commerciaux testés
précédemment (cf. article 2).

A 72 h de développement :

= Les larves ingerent des MP qui viennent se loger dans le tractus digestif. Plus le temps
d’exposition est long et plus le pourcentage de larves ayant ingérées des MP est
important. Plus la concentration en MP est forte et plus les larves accumulent des MP
par filtration.

= Aucun effet significatif n’a pu étre observé sur le comportement de nage pour les
larves de 72 h de développement a la suite d’une exposition aux MP fluorescents.

Hypothése : effets mécaniques des MP sur le manteau et cils locomoteurs des larves a 24 h (stress
important). A 72 h, ’excrétion pourrait potentiellement étre rapide, pour éviter les dommages
cellulaires ou tissulaires (résultats a confirmer par des tests complémentaires).

130



CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

C.Article 4: Evaluation de la toxicité et des risques de six
pesticides commerciaux, sur le développement, la croissance et
le comportement larvaire de I'huitre creuse (C. gigas)

Forte de son potentiel économique agricole, la région Nouvelle-Aquitaine se positionne en premiére
place en France et en Europe, en termes de superficie agricole (84 000 km®, soit 15,5 % du territoire
national). Le secteur des Pertuis Charentais posséde trois fleuves principaux (Sévre Niortaise,
Charente et Seudre) se déversant dans le milieu cotier marin. Les substances phytosanitaires, utilisées
en agriculture, ruissélent dans les eaux fluviales et se retrouvent réguliérement détectées dans les eaux
marines, proches des zones conchylicoles. Cette présente étude se focalise sur les effets de six
substances pesticides, retrouvées dans les Pertuis Charentais, sur le stade embryo-larvaire chez 1’huitre
creuse, Crassostrea gigas. En suivant le méme protocole d’exposition que précédemment, les
embryons ont été exposés séparément aux 6 composés durant 24 h a 24 °C. Par la suite, les larves-D
obtenues ont été analysées au niveau de leur comportement de nage (vitesse de nage), du
développement (malformations et arréts de développement) et de la croissance larvaire. Le suivi des
pesticides dans les zones coéticres, réalisé par le laboratoire Qualyse (La Rochelle) et le Département
de la Charente-Maritime (CD 17), nous a permis d’obtenir des données de concentrations
environnementales dans les Pertuis Charentais, sur la période 2018-2020. Dans cette présente étude,
les concentrations testées de pesticides vont de 0 (control) a 10 pg.L™". Les six pesticides testés sont le
Glyphosate et sa solution commerciale (Roundup), I’Isoproturon, le Nicosulfuron, le Chlortoluron et la
Boscalid. On retrouve donc plusieurs herbicides dont certains appartiennent a la famille des urées
substituées et un fongicide (Boscalid). Les principaux résultats de cette étude nous montrent une
augmentation des anomalies de développement et des arréts de développement pour tous les pesticides
testés (a partir de 0,03 pg.L™' pour la Boscalid). Les mesures de croissance ont montré un retard de
croissance a 24 h pour le Roundup, le Nicosulfuron, le Chlortoluron et la Boscalid. En ce qui concerne
I’activité de nage, les larves nagent moins vite lorsqu’elles sont exposées au Roundup, Nicosulfuron,
Chlortoluron et Boscalid. Avec ces résultats, nous avons pu déterminer la LOEC (Lowest Observed
Effect Concentration) pour chaque pesticide testé. De plus, en comparant ces valeurs de LOEC avec
les Crax et Caye (Concentrations maximales et moyennes détectées dans les eaux marines des Pertuis
Charentais, durant la période estivale), nous avons réalisé une évaluation du risque environnemental
de chaque pesticide. Le Chlortoluron et la Boscalid semblent étre les substances les plus toxiques et a
risque pour I’environnement et les stades précoces chez I’huitre creuse, C. gigas.

131




CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

Expérimental Environnement

Lo SR o
%{%%%ﬁﬁ%%ﬁﬁ

I
A
Pesticides E_

Application de pesticides

|
o ®

Exposition de 24h
(embryons)

Larves-D
Analyses

Concentrations
environnementales

(maximum & moyenne)

l

Pertuis Charentais (Sud-Ouest, France)

Développement
Croissance
kComportement de nage LOEC
(Low Observed Effect
Concentration)

Figure 38. Schéma résumant les travaux réalisés dans le cadre de 1’ Article 4.
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This study aims to assess the toxic effects and the potential risk of widely used agricultural pesticides on the devel-
opment (malformations and developmental arrest), growth and swimming activity of oyster D-larvae (Crassostrea
gigas). Freshly fertilized oyster embryos were exposed for 24 h at 24 °C to different concentrations (0, 0.01,0.1, 1 and
10ug. L") of six different pesticides: Glyphosate and its commercial solution (Roundup), Isoproturon, Nicosulfuron,
Chlortoluron and Boscalid. The six pesticides tested induced a significant increase in larval malformations and devel-
opmental arrests. All pesticides except Glyphosate and Isoproturon affected larval growth. Roundup, Nicosulfuron,
Chlortoluron and Boscalid also affected the swimming behaviour of the D-larvae, with a significant decrease re-
corded in their maximum swimming speed. Comparison of the LOEC (Lowest-Observed-Effect Concentration) of
each compound led to the following toxicity classification: Boscalid > Chlortoluron = Nicosulfuron > Glyphosate
> Roundup > Isoproturon, with respectively LOEC of 0.0028; 0.015; 0.017; 0.11; 0.3 and 0.78 pg.L ™. By comparison
of the maximum concentrations in the Pertuis Charentais (South West, France) and LOEC of each pesticide, the
following risk scale was obtained: Chlortoluron > Boscalid > Glyphosate > Roundup > Nicosulfuron > Isoproturon.
Our results revealed that Chlortoluron, Boscalid and to a lesser extent Glyphosate represent a potential threat to
early life stages of oyster living in the Pertuis Charentais marine area.

© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.
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1. Introduction

Estuaries and rivers are significantly affected by contaminants of
terrestrial origin such as pesticides, plastics, hydrocarbons, metals, etc.
Pesticides are used in agriculture to protect against weeds, diseases
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0048-9697/© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.
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and pests that are potentially harmful for crops (Bretaud et al.,
2000). Because of their widespread use and the ease with which
they spread (air, water runoff, water percolation, precipitations,
soil leaching), pesticides can be found in all areas of the biosphere,
i.e. the hydrosphere, atmosphere, geosphere and aquatic ecosys-
tems (Spencer and Clianth, 1990; Stachowski-Haberkorn et al.,
2014). According to Aubertot et al. (2005), only 25 to 80% of pes-
ticides applied actually reach their target and a significant propor-
tion of the pesticides used is subsequently transported to estuarine
and coastal marine waters.

The Pacific oyster, Crassostrea gigas, was first introduced into
France in 1967, and is now the main bivalve species cultivated in
the country (Mottier et al., 2013). France is the 2nd biggest producer
of shellfish in Europe, producing 250,000 tons per year, including
130,000 tons of oysters (CNC, 2020). The Pertuis Charentais (South-
West, France) is the most productive area, accounting for 23% of all
oysters produced in France (CNC, 2016). In this region, mortality
events first occurred during the 1990s, when Pacific oyster production
was at its peak, and became more widespread from 2008 onwards
(Girard and Agtindez, 2014), with some mortality peaks of up to
80%. While several possible explanations have been put forward,
such as pathogens global warming and pollution, multiple stress fac-
tors acting together to induce physiological disorders and metabolic
disturbance remain the most probable cause (Soletchnik et al., 2007;
King et al., 2019). The embryonic and larval stages of bivalves are
often reported as being the most sensitive to environmental stress
(Mai et al., 2012; Geffard et al., 2002; His et al., 1999). The Pacific oys-
ter (Crassostrea gigas), especially in early development stages, is com-
monly used for toxicity assessment of marine pollutants, because of
its high sensitivity to a large range of pollutants, particularly pesti-
cides (Wessel et al., 2007; Akcha et al., 2012; Mottier et al., 2013;
Mai et al., 2013; Mai et al,, 2014; Gamain et al., 2016). The Charente
River has a vast watershed, distributed mainly over the departments
of Charente and Charente-Maritime (Munaron, 2004). Agricultural ac-
tivities encompass between 60 and 80% of the area, i.e. 420,000 ha
(Lafargue et al,, 2019). A large quantity of pesticides are used in agri-
culture, railway and road maintenance and private gardens
representing about 4481 t of pesticides used in Charente-Maritime
in 2017. Nicosulfuron and Chlortoluron are two herbicides that are
regularly detected, albeit at low concentrations in the Pertuis
Charentais marine environments. Nicosulfuron is mostly used in
maize crops, with maximum concentrations up to 0.019 pg.L™!
being detected in 2019 at the mouth of the Seudre River, next to a
number of oyster farms. Chlortoluron is used mainly in wheat and
barley crops. The maximum concentration of 0.14 pg.L~' was de-
tected in 2018, at the mouth of the Charente River, close to oyster
farms (Qualyse and CD17, 2020). Relatively few studies have focused
on the effects of Nicosulfuron and Chlortoluron on marine species and
bivalves such as oysters. In a previous study by Saglio et al. (2003),
static exposures to Nicosulfuron affected gust swimming and behav-
ioural clustering on the Goldfish, Carassius auratus, with concentra-
tions ranging from 25 to 100 pg.L~'. Valiente Moro et al. (2012)
observed that Chlortoluron had significant inhibitory effects on the
growth of freshwater microalgae, A. coffeaeformis. Boscalid is a fungi-
cide used for a variety of cereal crops, including wheat, oats and bar-
ley. It is regularly detected at the mouth of the Sevre-Niortaise River
at concentrations up to 0.0097 pg.L~! in 2019 (Qualyse and CD17,
2020). Toxic effects of Boscalid were reported on the growth, photo-
synthesis, antioxidant system, and metabolism of Chlorella vulgaris
(Qian et al., 2018). In addition to these three pesticides, three others
widely used and frequently detected in surface waters in Europe
were selected: Glyphosate, Roundup® (commercial formulation of
Glyphosate) and Isoproturon. Since first appearing on the market in
1974, Glyphosate has become one of the most widely used herbicides
in the world (Woodburn, 2000). In Europe, the herbicide and its me-
tabolite Aminomethylphosphonic acid (AMPA) are frequently

Science of the Total Environment 779 (2021) 146343

detected in aquatic ecosystems, at concentrations up to 137 pg.L™!
(Botta et al., 2009; SOS, 2010; Puértolas et al., 2010). Many commer-
cial formulations of Glyphosate are used in domestic and agricultural
weed control. The brand Roundup® contains Glyphosate formulated
as an isopropylamine (IPA) salt, with a surfactant, polyoxyethylene
amine (POEA), added to enhance efficiency (Tsui and Chu, 2003).
Tsui and Chu (2003) showed that Roundup was more toxic than
Glyphosate for the bacteria, Vibrio fischeri and for different aquatic
plants and animal species. Since 2019, Glyphosate and Roundup
have been banned for domestic use (Lucas et al., 2018) but are still
used in agriculture. Charente-Maritime is the French department
with the highest quantity of Glyphosate purchased, with 276 tons
(0.64 kg.ha™1) being sold in 2017 (INSEE, 2018). The highest con-
centration of Glyphosate was measured in 2020 at the mouth of
the Sevre Niortaise River at 0.19 pg.L~! (Qualyse and CD17, 2020).
Isoproturon was a widely used herbicide in agriculture (Barbash,
1999) but was banned in 2017. This herbicide was also used as algi-
cides in paints and coatings (Luna-Acosta et al., 2012). The highest
concentration of Isoproturon detected at the mouth of the Seudre
River was 0.0037 ug.L~! in 2019 (Qualyse and CD17, 2020). These
three pesticides (Glyphosate, Roundup and Isoproturon) have been
shown to affect metabolism, spermatozoa and embryonic develop-
ment of oysters (Akcha et al., 2012; Tanguy et al., 2005). While a
large number of studies have investigated the effects of pesticides
on marine organisms at moderate or high concentrations, toxicity
data on early life stages at environmental concentrations remain
scarce. In fact, these data are essential for a reliable and comprehen-
sive assessment of the environmental risk of pesticides on marine
ecosystems since embryos and larvae are the most sensitive stages
in most species.

The objective of this study was first to evaluate the potential
ecotoxicity of six commonly used pesticides, Glyphosate,
Roundup Isoproturon, Nicosulfuron, Chlortoluron and Boscalid,
on the embryo-larval development and larval swimming behav-
iour of C. gigas. Following this, toxicity thresholds were compared
to environmental concentrations of pesticides to predict risk for
oyster early life stages living in the Pertuis Charentais
coastal area.

2. Materials and methods
2.1. Animal collection

Mature oysters (Crassostrea gigas, Bayne et al., 2019; Bayne
et al., 2017) came from a commercial hatchery (France Naissain,
France). Oysters were kept at around 4 °C and dried for two days
(Bringer et al., 2020a & b). They were then acclimatised for 2 h in
filtered seawater (FSW) at 18 °C before being fertilized in
laboratory conditions. Spawning of oysters under controlled labo-
ratory conditions was induced during the months of February-
March 2019.

2.2. Chemicals and seawater

Reference toxicants (Glyphosate, Isoproturon, Nicosulfuron,
Chlortoluron and Boscalid) and formalin were purchased
from Sigma-Aldrich Chemical (St. Quentin Fallavier, France).
Commercial solutions of Roundup GTMAX (garden weed Killer,
large surfaces) were purchased from a garden center. Seawater
was collected from Ré Island (Pertuis Charentais, South West,
France). After sampling, seawater was filtered using membrane
filters of 20, 5, 1 and 0.2 pm, to eliminate debris and microorgan-
isms (Gamain et al., 2020). Filtered seawater (FSW) was stored at
4 °C, with continuous bubbling, and was used within 7 days. A
few hours before the experiment, FSW was filtered again at

0.2 pm.
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2.3. Preparation and analysis of pesticide solutions

In this present study, only the active substances of pesticides was
tested except for Roundup that is one of the commercial solutions of
Glyphosate. Physico-chemical properties and environmental regulatory
values of the different pesticides were indicated in Table S1. For
exposures, the solvent used is only seawater for well development of
oyster embryos.

For our experiments, three replicates were performed for each con-
dition tested. For the first batch of pesticides tested (Glyphosate,
Roundup, and Isoproturon), three different concentrations were
assayed: 0.1; 1 and 10 pg.L~'. A 10 mg.L ! stock solution was prepared
in Mili-Q water. For the second batch of pesticides: Nicosulfuron,
Chlortoluron and Boscalid, four concentrations were tested: 0.01; 0.1;
1 and 10 pg.L~ . A stock solution at 1 mg.L~! was prepared in Mili-Q
water. Then the cascade dilutions (factor 10) were carried out in FSW.
The concentrations tested are representative of the range of concentra-
tions in coastal waters from the French Atlantic coast (Qualyse and
CD17, 2020; Burgeot et al., 2008; Akcha et al., 2012; Soletchnik et al.,
2015). The solutions were then stored at 4 °C and protected from light
to prevent algal and bacterial growth. Before using the solutions, they
were homogenised with a vortex.

Pesticide analysis in water was carried out using three different
methods: (i) Direct injection with assay by liquid chromatography
coupled with tandem mass spectrometry (UPLC/MS-MS) for the com-
pounds Chlortoluron, Isoproturon, Nicosulfuron and Boscalid. (ii)
FMOCI bypass with liquid chromatography assay coupled to tandem
mass spectrometry (UPLC/MS-MS) for Glyphosate. For Roundup, the
measured concentrations were expressed in pg equivalent Glyphosate
per liter and the other compounds of the formulation were not
analysed.

The French accreditation committee (COFRAC annex 1-1985)
accredited these methods. Their accuracy was validated with a test
plan based on NF T 90-210. The laboratory uses internal standards,
marked with deuterium or carbon 13 to quantify the results and guaran-
tee control of the analytical process. The accuracy of measurements is
periodically checked using inter-laboratory blind testing.

2.4. Experimental design

Mature oysters were cleaned before incubation in tanks with FSW
at 18 °C to avoid any external contaminations and remove organisms
attached to them. Male and female oysters were induced to spawn by
thermal stimulation (alternating immersion in FSW of 18 °C and 28 °C
for 30 min, Mai et al., 2012; Gamain et al., 2017). Spawning males
and females were individually isolated in beakers (500 mL of FSW)
at their respective spawning temperatures (Parker et al., 2009).
They were left undisturbed for 10 min, and then removed from
their beakers. Eggs and sperm from two individuals were selected
for fertilization. Sperm and eggs were sieved separately thought
50 pm and 100 pm meshes (Sefar Nitex), respectively to eliminate de-
bris and faeces. Sperm mobility was checked and the number of eggs
was counted under a microscope (Nikon Eclipse) at a magnification of
100x. In this experiment, the success of fertilization allowed us to
obtain, in total, 5 males and 3 females in order to carry out all the
exposures with three different couples for each condition tested.
Eggs were fertilized with sperm at a ratio of 1:10 (egg:sperm).
Fertilization success was verified under a microscope at 100x, and
embryos were then counted and transferred to a 24-well microplate
(Greiner Bio-One, Cellstar free of detectable DNase, RNase, human
DNA and pyrogens), for embryotoxicity assays following previously
published protocols (His et al., 1999; Quiniou et al., 2005) and the
standardised AFNOR procedure (NF ISO 17244, 2015). Fertilized eggs
(around 300-350 eggs) were exposed in wells containing 2 mL of
toxicant solution and were incubated during 24 h in the dark at
24 °C to reach the D-larva stage.
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2.5. Swimming speed recorded

After 24 h of incubation, swimming behaviour was recorded under a
microscope (ZEISS Axio Observer Z1) with a magnification of 100x in
light conditions according to the protocol described previously
(Bringer et al., 2020a & b; Gamain et al.,, 2020). During analysis,
D-larvae were kept at 24 °C in a dark chamber, illuminated only by
weak light from the recording microscope (ZEISS Axio Observer Z1).
The maximum duration of analysis was 3 h following the 24 h
embryo-larval exposure. Two minute-videos were recorded (3 videos
per condition and per replicate). In this experiment, a replicate corre-
sponds to a pair of oysters (couple) having successfully achieved fertil-
ization. Three different couples were used in this experiment. That is to
say, n = 9 videos/condition with approximately 100 D-larvae tracked in
each video. A freeware (VirtualDub, Windows) video conversion tool
was used to subsample the film to 4 fps (frame per second) and convert
to AVI format. Image] (1,52a software) was used to analyse the videos.
Videos (.avi) were opened and converted to grayscale image, then
converted into a binary stack of images. The wrMTrck plugin (Gamain
et al., 2020) was then launched, for each video, to obtain the different
swimming parameters: average speed and maximum speed recorded
(pixel.s~!) of each recorded D-larvae. As a result, each individual larva
was assigned a number in order to identify it in the results file. The
results displayed are expressed in mean 4 SEM.

2.6. Abnormal D-larvae quantification and growth

After swimming behaviour analysis, 25 pL of 1% formalin were
added to each well of the microplates. To quantify abnormal D-
larvae and measure their size, photographs of each well were taken
at 200x under the ZEISS Axio Observer Z1 microscope. Abnormal
D-larvae (anomalies of development, Fig. 1.a) and developmental ar-
rest were recorded according to the criteria described in the
standardised AFNOR procedure (NF ISO 17244, 2015). For the analy-
sis and quantification of larval malformations, two types of
malformations were taken into account: shell anomalies (concave
hinge and indentation) and mantle anomalies (retracted mantle
and mantle hypertrophy with expulsion). Validation of the bioassay
implies that the control conditions (in FSW without pesticides) con-
tain less than 20% of abnormal larvae (NF ISO 17244, 2015). Three
different couples were used and four technical replicates were per-
formed for each condition. Altogether, twelve replicates with ap-
proximately 200 D-larvae each were analysed for each condition.
The results are expressed as mean + SEM. A biometric analysis was
then carried out using the Image] application to measure the length
of 24 h-old D-larvae. Each larva (Fig. 1.b) was oriented and aligned
to take a photo at 200x under a microscope (ZEISS Axio Observer
Z1) and a line was drawn lengthwise (Fig. 1.c) using Image]
(Talmage and Gobler, 2009; Helm et al., 2006; Bringer et al.,
2020b). Three different couples were used, with a total of n = 20
D-larvae analysed per condition. The results are expressed as
mean + SEM.

2.7. Comparison of pesticide toxicity and environmental risk assessment

As a first step, the LOECs (Lowest Observed Effect Concentration)
were determined for each parameter analysed and for each
compound tested. The relevant LOEC of each pesticide is the lowest
LOEC value corresponding to the most sensitive endpoint. Following
this, a comparison of LOEC values and spectrum of toxic effects was
made to rank the compounds tested according to their toxicity.
Finally, environmental risk assessment was performed by comparing
the relevant LOEC with the maximum and average environmental
concentrations recorded in surface marine water in the Pertuis
Charentais (SW, France). Only chemical data for surface waters close
to oyster-growing areas, (Fig. S2) during summers 2018 to 2020
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v

Abnormal D-larvae quantification

Biometric analysis

Fig. 1. Micrographs of C. gigas D-larvae (ZEISS Axio Observer Z1, 100x). (a) D-larva with developmental anomalies; (b) D-larva micrograph selected for biometric analysis and
(c) micrograph zoom for D-larva length measurement using Image] software (red line represent the length measurement). (For interpretation of the references to colour in this figure

legend, the reader is referred to the web version of this article.)

were selected (June to September period, Qualyse and CD17, 2020).
Summertime is the normal spawning season for Pacific oyster along
the French Atlantic coasts. To predict environmental risk, two risk
quotients were calculated for each compound: RQ; = Cp,2x/LOEC
and RQ, = C,¢/LOEC, with Cp,ax (maximum concentration in the
Pertuis Charentais zone) and C,,z (average concentration in the
Pertuis Charentais zone). RQ; represents acute environmental risk
during a pollution peak (spreading period of pesticides) while RQ,
represents chronic environmental risk associated to chronic exposure
to low or moderate levels of pesticides.

2.8. Statistics

All data are expressed as mean =+ standard error of the mean
(SEM). The statistical analysis was conducted using R. Homogeneity
of variance (Levene test) and normality of distribution (Shapiro-
Wilk test) were also tested. To compare the various treatments, an
analysis of variance (ANOVA) using Tukey post-hoc test was per-
formed. For data outside the scope of a parametric test, statistical
analysis was carried out through the Kruskal-Wallis Test. Differ-
ences in tested concentration means were then assessed using the
Kruskal Nemenyi Post-hoc test with the PMCMR package (the
Tukey test equivalent for non-parametric data). For the calculation
of ECso, the Hill's method was applied and the “drc” package on R
was used (Ritz et al., 2015). ECso could not be determined for all
the parameters studied due to the lack of effect or a weak effect of
the compound on the specific parameter. When p < 0.05, signifi-
cance was accepted.

3. Results and discussion

In the present study, we focused on the toxic effects and risk assess-
ment of six widely used pesticides, Roundup, Glyphosate, Isoproturon,
Nicosulfuron, Chlortoluron and Boscalid on early life stage of Pacific oys-
ter from the Perthuis Charentais area. Four main endpoints were
analysed at the end of the 24 h-exposure: (1) development arrest de-
fects, (2) malformations (3) growth and (4) swimming activity of
early life stages of bivalves (C. gigas).

Pesticides may contribute to summertime spikes in the mortality of
spat and adult oysters as an additional stressor (Mottier et al., 2013)

since the reproduction and the development of oyster take places in
summer along the French coasts.

3.1. Exposure solution analysis

Analyses were conducted to determine the true concentrations of
the different solutions prepared for the pesticides tested in our experi-
ments. We can observe that Glyphosate, Isoproturon, Nicosulfuron
and Chlortoluron measured concentrations were very close to theoreti-
cal concentrations (Table 1). With regard to Roundup, the concentration
measured is three times higher than the theoretical concentration
(Table 1). The Roundup concentration is expressed in Glyphosate equiv-
alent. For Roundup, we can therefore assume that the concentrations
tested are significantly higher than the theoretical experimental con-
centrations. For Boscalid, the measured concentrations are much
lower than the targeted concentrations (Table 1). This can be explained
by the fact that this substance is relatively hydrophobic (log Kow =
2.96) and can adsorb on the plastic container. In the rest of the paper,
the real concentrations assayed will be displayed and not the theoretical
experimental concentrations.

3.2. Effects of pesticides on oyster embryo-larval development

For all the experiments, the baselines for malformations and devel-
opmental arrests in control larvae were 10.4 + 1.2% and 6.9 + 0.9% re-
spectively. For the six pesticides tested, we observed a marked increase
in both developmental arrest and malformed larvae with increasing ex-
posure to the compounds. This effect was significant at the first tested

Table 1
Theoretical and measured concentrations of the different pesticides tested.

Pesticides (stock solution) Theoretical (mg.L™") Measured (mg.L~")

Roundup? 10 30
Glyphosate 10 11
Isoproturon 10 7.8
Nicosulfuron 1 1.7
Chlortoluron 1 15
Boscalid 1 0.28

? For Roundup the concentration is in pig equivalent glyphosate per liter.
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concentration for Roundup and Glyphosate (respectively 0.3 and
0.11 pg.L~', Fig. 2.A & B). For Roundup, we observed a dose-response ef-
fect, with an increase in larval malformations depending on the concen-
tration tested. Mottier et al. (2013), showed that Roundup had effects
on the larval development of the oyster, C. gigas, at higher concentra-
tions (approximately 1000 pg.L~') than those tested in this present
study. A drastic impact of Roundup exposure on embryo-larval develop-
ment was observed between 1000 pg.L~' and 10,000 pg.L " for both
Roundup formulations tested (Mottier et al., 2013). In the study of
Mottier et al. (2013), Roundup was found to be more toxic than the
active substance Glyphosate. In our study, Roundup induced a
dose-response effect on larval development and appeared more toxic
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than Glyphosate to oyster D-larvae. However, the chemical analy-
ses carried out on the stock solution of Roundup (Table 1) indi-
cated that the measured concentration of glyphosate was much
higher than the theoretical target value. Akcha et al. (2012)
showed effects of Glyphosate on embryo-larval development (C.
gigas) at concentrations of 2.5 pg.L~!, a higher concentration
than the LOEC calculated in the present work. For Isoproturon,
the effect on oyster development was less pronounced than
for the other pesticides tested, with malformation rates signifi-
cantly greater than the condition control, at concentrations above
1 pg.L~! (Fig. 2.C). His and Seaman (1993) found that the strongest
effects for Isoproturon were observed for the survival and growth
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Fig. 2. Abnormal D-larvae (%) and developmental arrest (%) of C. gigas, after 24-h exposure to different concentrations of Roundup (A); Glyphosate (B); Isoproturon (C); Nicosulfuron (D);
Chlortoluron (E) and Boscalid (F). Values are mean 4+ SEM for three replicates per treatment. Different letters indicated significant differences between different concentrations (p < 0.05)

with Kruskal-Wallis and Nemenyi tests (n = 3 replicates/conditions).
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of C. gigas larvae at 25 pg.L~!. Luna-Acosta et al. (2012) showed Developmental effects are significantly stronger for Nicosulfuron
that a mixture of pesticides containing Isoproturon (concentration and Boscalid from, respectively 0.17 and 0.028 pg.L~! with 16.6 + 1.5
of 5 pg.L™1) had early effects on C. gigas oyster spat, plasmatic en- and 23.1 & 2.8% respectively (Fig. 2.D & F). Concerning Chlortoluron,
zyme activity, and haemocytic phagocytosis activity. the effects are significant from 1.5 pg.L~" with 21.8 + 1.9% of larvae
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malformed (Fig. 2.E). Previous studies (Mottier et al., 2013; Akcha et al.,
2012) have shown that herbicides can contribute to abnormal develop-
ment of D-larvae (C. gigas). Mai et al. (2012) and Gamain et al. (2016)
reported developmental anomalies following exposure to Metolachlor
at 0.01 pg.L~'. In the work of Behrens et al. (2016), malformation
rates of 38.2% were observed following exposure of early life stages of
oyster (C. gigas) to Diuron at 0.05 pg.L ™. Metolachlor and Diuron are
weed killer herbicides like Chlortoluron.

In the present study, Roundup showed significantly higher levels of
developmental arrest (DA) at all concentrations tested when compared
to control (Fig. 2.A). Glyphosate had an effect at 11 ug.L~! with 9.9 +
1.4% of DA (Fig. 2.A) and Isoproturon at 0.78 pg.L~! with 10.3 + 1.2%
(Fig. 2.C). Nicosulfuron and Chlortoluron showed a similar effect on
DA with a significant increase from, respectively 1.7 and 1.5 pg.L ™!
(Fig. 2.D & E). Boscalid had an effect on DA from 0.028 pg.L~! (Fig. 2.
F). In the study conducted by Gamain et al. (2016), the effects of S-
Metolachlor on development were observed from 0.01 pg.L~'. In a pre-
vious study (Mai et al., 2013), Diuron, Irgarol and S-Metolachlor induced
embryotoxic effects on oyster larvae at concentrations close to those
found in Atlantic coastal areas.

3.3. Effects of pesticides on oyster embryo-larval growth

Average total length of larvae in the controls was 53.1 £ 0.9 pm
(mean 4 SEM). No effects on total length for oyster D-larvae were ob-
served for Glyphosate and Isoproturon compounds (Fig. 3.B & C). In con-
trast, Roundup showed a dose response effect, with a decrease in larval
size when compared to control conditions from the first concentration
tested (0.3 pg.L !, Fig. 3.A). Previous studies have reported that chronic
exposure to Roundup can affect fitness markers (e.g. shell growth, CI
and reproduction) in oyster spat (Séguin et al., 2017). Similar effects
were observed in the study of Asnicar et al. (2020) where sea urchin lar-
vae (P. lividus) exposed to Glyphosate, AMPA and Roundup for 48 h,
showed reduced growth at concentrations from 1 to 100 pg.L=!. A
dose-dependent reduction in larval size was also observed following ex-
posure to Nicosulfuron, Chlortoluron and Boscalid. We observed a sig-
nificant reduction of growth at 0.017 pg.L ™" for Nicosulfuron with a
size of 47.7 & 0.9 um (Fig. 3.E), at 0.15 pg.L ! for Chlortoluron with a
size of 47.9 & 1.4 um (Fig. 3.F) and at 0.0028 ug.L ™! for Boscalid with
a size of 47.4 + 0.9 yum (Fig. 3.G).

The growth of D-larvae after 24 h of development was delayed for
four of the six pesticides tested. Delayed growth in oyster larvae was
previously reported following exposure to mercury (Beiras and His,
1994) or zinc (Brereton et al., 1973). In our study, Boscalid showed
the greatest effect on larval growth. Data on the effects of Boscalid on
the early life stages of invertebrates are scarce, but such toxic effects
have been recently reported in zebrafish, Danio rerio, embryos (Qian
et al,, 2018). In this previous study, sublethal developmental toxicity
and cell apoptosis induction were reported in zebrafish embryos.
Boscalid is a fungicide that can mitochondrial respiration on complex
Il (Pasche et al., 2005) and therefore can potentially impair the produc-
tion of ATP and the energy available for the development and growth of
marine organisms. Boscalid is considered moderately to highly toxic to
freshwater invertebrates, moderately toxic to fish and algae, but highly
toxic to marine bivalves (Pest Management Regulatory Agency, 2004;
Aubee and Lieu, 2010a, 2010b). In the latter studies (Aubee and Lieu,
20104, 2010b), it was shown that Boscalid can have adverse effects on
the survival, growth and/or fecundity of aquatic animals (estuarine/ma-
rine fish and invertebrates).

3.4. Effects of pesticides on the swimming activity of oyster larvae
A protocol to analyse swimming activity in oyster D-larvae has re-
cently been developed (Gamain et al., 2020; Bringer et al., 20203,

2020b). Swimming activity is an integrated marker of the effects of pol-
lutants on different biological functions. Disrupted swimming activity
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can also have consequences on survival, fitness, larval dispersal and col-
onization of new habitats (Gamain et al., 2020).

For the maximum swimming speed recorded in the control larvae of
the six experiments, the mean value (mean 4 SEM) is 163.3 £ 11.5 um.
s~ 1. Glyphosate had no effect on maximum swimming speed (Fig. 4.B).
For Isoproturon, there was a significant increase in swimming speed for
larvae exposed to 0.78 and 7.8 pg.L ! with respectively 195 + 8.7 and
179 + 9.3 um.s~ ! (Fig. 4.C). For the other compounds, e.g. Roundup,
Nicosulfuron, Chlortoluron and Boscalid, a similar trend was observed
with a significant decrease of maximum speed with increasing pesticide
concentrations (Fig. 4) except for Boscalid at 2.8 pg.L~! (Fig. 4.G).
Roundup showed a decrease in the maximum swimming speed at
3 ugL ™" with a speed of 125.2 4 8.2 um.s ™' (Fig. 4.A). For Nicosulfuron,
Chlortoluron and Boscalid, a decrease in swimming speed was observed
from the first concentration tested (respectively 0.017, 0.015 and
0.0028 pg.L~ ') with swimming speeds of 104.8 + 10.3, 89.3 + 15.4
and 123.7 4 12.7 um.s- !, respectively (Fig. 4.D, E & F).

Based on our results, Glyphosate did not affect the swimming behav-
iour of oyster D-larvae. However, Roundup affected swimming speed.
This result is consistent with past studies showing that Roundup had a
greater toxic effect than Glyphosate, albeit based on different parame-
ters (Mottier et al., 2013). In view of the innovative nature of the analy-
sis of swimming activity in oyster larvae, few studies have examined the
swimming behaviour of D-larvae exposed to pesticides. Weeks-Santos
et al. (2019) showed that the rainbow trout larvae (Oncorhynchus
mykiss) had greater mobility when exposed to Glyphosate. Gamain
etal. (2020) reported that S-Metolachlor significantly affects swimming
behaviour in oyster D-larvae, particularly swimming trajectories. We
also demonstrated in two recent studies that other organic pollutants
such as microplastics can alter the swimming behaviour of larvae (C.
gigas), particularly their swimming speed and trajectories (Bringer
etal, 2020a & b). A decrease in swimming speed of D-larvae is likely as-
sociated with developmental malformations (Gamain et al., 2020), but
may also be related to effects on energetic metabolism and neuro-
muscular activity. This swimming behavioural effect could affect larval
survival, dispersion and fixation.

3.5. Comparison of pesticide toxicity and risk assessment for oyster larvae
living in the Pertuis Charentais

Table 2 presents the different LOECs deduced from our experimental
data for the various endpoints and pesticides tested. In addition, the rel-
evant LOEC for each compound was highlighted. In supplementary data,
Table S2 represents ECs, for each pesticides and endpoints.

The maximum and average concentrations (pg/L) of each pesticide
in the marine area of the Pertuis Charentais (Fig. S1) are indicated in
Table 3 as well as the environmental risk quotients (RQ; and RQ,) for
summer period (June to September) during 2018-2020.

For Glyphosate and Roundup (Roundup being expressed in this
work in Glyphosate equivalent), a maximum concentration of 0.19 pg.
L~! was measured in 2020, during the beginning of the summer period,
with an average concentration of 0.022 ug.L ", at the mouth of the Sevre
Niortaise River, next to oyster's farms. For Isoproturon, a maximum and
average detected concentration of 0.001 pg.L ™' was recorded at the
mouth of the Sevre Niortaise in marine ecosystem. Nicosulfuron was de-
tected at a maximum and average concentration of 0.008 (end of June
2018) and 0.003 pg.L~! at the mouth of the Seudre River, next to oys-
ter's farms. For Chlortoluron and Boscalid, there are, respectively, max-
imum concentrations of 0.14 (early summer 2018) at the mouth of the
Charente River in oyster's farming area and 0.005 pg.L " (early summer
2020) at the mouth of the Sevre Niortaise River (Table 2). Average con-
centrations for Chlortoluron and Boscalid were 0.001 and 0.003 pg.L™".
In the study conducted by Moreau et al. (2014), no significant toxic ef-
fects of the 4 different pesticides groups (herbicides, fungicides, insecti-
cides and molluscicides) tested (mixture of 14 pesticides including
Glyphosate, Diuron, AMPA, Metaldehyde and Tebuconazol) were
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Fig. 4. Maximum swimming speed recorded (um.s~ ') in oyster D-larvae, C. gigas after 24-h exposure to different concentrations of Roundup (A); Glyphosate (B); Isoproturon (C);
Nicosulfuron (D); Chlortoluron (E) and Boscalid (F). Values are means 4 SEM for three replicates per treatment. Different letters indicated significant differences between different
concentrations (p < 0.05) with Kruskal-Wallis and Nemenyi test (n = 3 replicates/conditions).

detected in vitro on oyster haemocytes. The early life stages of bivalves
are much more sensitive to chemicals than juveniles or adults (Mai
et al,, 2012; Mottier et al., 2013; Tallec et al., 2018; Sussarellu et al.,
2016). In view of the relevant LOEC (Table 2), and based on the most

sensitive endpoints analysed on C. gigas larvae, we can rank the hazard
toxicity of the six pesticides tested as follow, Boscalid > Chlortoluron =
Nicosulfuron > Glyphosate > Roundup > Isoproturon. However, when
we ranked the toxicity of compounds according to their ECsq
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Table 2
LOEC values obtained for the different endpoints and the different pesticides analysed. The
values in bold correspond to the relevant LOEC.

Endpoints Developmental Development Growth Swimming
Pesticides arrest anomalies speed
Roundup? 0.3 03 0.3 3
Glyphosate 11 0.11 >11 >11
Isoproturon 0.78 0.78 >7.8 >7.8
Nicosulfuron 1.7 0.17 0.017 0.017
Chlortoluron 1.5 15 0.15 0.015
Boscalid 0.028 0.028 0.0028 0.0028

@ For Roundup the concentration is in pg equivalent glyphosate per liter.

(Table S2), the ranking is different for Glyphosate: Boscalid >
Chlortoluron > Nicosulfuron > Roundup > Isoproturon > Glyphosate.
This discrepancy is probably due to the uncertainties in the calculation
of the ECso and LOEC for glyphosate due to the small amount of data
available.

The fungicide Boscalid seems to be particularly toxic for the larval
stage of C. gigas. Boscalid was also shown to negatively affected survival,
growth, and other energy reserves of amphipods (Allorchestes
compressa), and the effects were concentration-dependent (Vu et al.,
2016). The significant effects caused by the herbicides Nicosulfuron
and Chlortoluron could come from their chemical makeup, namely or-
ganochlorine and sulfur molecules. According to the average and maxi-
mum concentrations and the LOEC of each compound, we predicted the
environmental risk for early life stages of oysters living in the Pertuis
Charentais coastal area. For the acute environmental risk associated
with contamination peaks at summer period, the following ranking is
highlighted: Chlortoluron > Boscalid > Glyphosate > Roundup >
Nicosulfuron > Isoproturon. Chlortholuron has the highest acute risk
quotient RQ1 of 9.3 (Table 3). Boscalid and Glyphosate have intermedi-
ate RQ, of 1.79 and 1.73 while Roundup, Nicosulfuron and Isoproturon
have a much lower risk, with RQ; value of 0.63, 0.47 and 0.001, respec-
tively. Chlortoluron is the herbicide compound found at highest concen-
tration in the marine ecosystems of Pertuis Charentais, at the mouth of a
Charente river and near oyster-farming areas. In addition, it is ranked

Table 3

LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) obtained for each pesticides tested for the
most sensibility endpoints effects. And RQ calculations (RQ; = Cpax/LOEC and
RQ, = C,y¢/LOEC), with Cipax (maximal concentration in pgL™ ") and Cavg (average con-
centration in pg.L ') detected in the marine areas of Pertuis Charentais during summer
period (Qualyse and CD17, 2020) and prediction for environmental risk.

N Relevant Cunax Cavg
Pesticides LOEC T (ng/L) RQ:  RQ:
Roundup 0.3 0.19 0.02 0.63 0.07
Glyphosate 0.11 0.19 0.02 L73 g18
Isoproturon 0.78 0.001 0.001 0.001 o1
Nicosulfuron 0.017 0.008 0.003 0.47 0.18
Chlortoluron 0.015 0.14 0.001 9.3 0.07
Boscalid 0.0028 0.005 0.003 1.79 1.07

* For Roundup the concentration is in pg equivalent glyphosate per liter

Environmental risk = No or low risk Moderate High

RQiorRQ:>5

RQ values RQiorRQ2<1 1<RQiorRQ:<5

141

Science of the Total Environment 779 (2021) 146343

first, in this study, in terms of level of toxicity. According to our results,
Chlortoluron poses a high risk to oyster early life stages, and water con-
centrations should be regularly monitored in the Pertuis Charlentais es-
pecially in summer during the spawning season of oyster. A second risk
assessment for chronic exposure was also performed with concentra-
tions averaged over 2018-2020 summer period. This leads to the fol-
lowing ranking: Boscalid > Nicosulfuron = Glyphosate >
Chlortoluron = Roundup > Isoproturon. However, there is not a signif-
icant risk associated to the chronic exposure to these pesticides in the
Pertuis Charentais, except for the Boscalid with a moderate RQ, of
1.07. Our risk assessment approach is based on isolated compounds.
This does not mimic realistic environmental conditions since pesticides
are currently detected in mixture and associated to other pollutants. For
a better environmental risk assessment, future studies should focus on
the effects of environmental mixtures of these emerging contaminants
and should associate others human-driven stressors.

4. Conclusion

Based on the results of the present study, authors can assert that C.
gigas embryo-larval development and survival are strongly affected by
acute exposure to a wide range of pesticides. Larval growth was signif-
icantly reduced following exposure to all the studied pesticides, except
Glyphosate and Isoproturon. In addition, the maximum swimming
speed of oyster larvae decreased in the presence of pesticides, except
for Glyphosate and Isoproturon. Nicosulfuron, Chlortoluron and
Boscalid induced effects from the first tested concentrations (concentra-
tions close to environmental ones) with a decrease in the swimming
speed of the D-larvae. Behavioural and developmental anomalies
could have longer-term effects on the larvae's ability to feed, colonise
new habitats, and attach themselves to the substrate. In view of the
acute risk quotient obtained for each compound, it can be assert that
Chlortoluron represent a threat for the marine ecosystem and especially
for early life stages of oysters produced in the Pertuis Charentais area
and should be carefully monitored specially during spring and summer.
In view of the results of this present study, it seems important to study
Boscalid that shows effects at concentrations close to the natural envi-
ronment. Glyphosate also represent a moderate risk for early stages of
bivalves, and remain to be monitored. The results obtained in this
study will not only improve knowledge but also support future regula-
tions on pesticides in order to improve water quality and putatively oys-
ter farming in coastal environments.
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RESULTATS MAJEURS

Les pesticides testés ont montré des effets importants sur le développement embryo-

larvaire de I’huitre creuse (C. gigas) avec des malformations et arréts de développement a
24 h.

Le Roundup, le Nicosulfuron, le Chlortoluron et la Boscalid ont retardé/inhibé la
croissance et ralenti la vitesse maximale de nage des larves-D a 24 h de développement.

Grace aux données environnementales de concentrations, nous avons pu établir plusieurs
classements de risque. Lors d’un potentiel pic d’épandage ou ruisselement important des
eaux, durant la période estivale (i.e. gamétogénese chez I’huitre), le classement de risque
serait le suivant :

Chlortoluron > Roundup = Glyphosate > Nicosulfuron > Boscalid > Isoproturon.

Hypothése : effets délétéres des pesticides, contrairement aux MP, a des concentrations relativement faibles
comparables a celles retrouvées dans les eaux marines des Pertuis Charentais.
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D.Article S5: Effets des microplastiques environnementaux

aquacoles vieillis, sur la fixation des larves pédivéligéres et la
croissance des naissains chez I’huitre creuse (C. gigas)

Cette présente étude s'est intéressée aux effets des plastiques d'origine ostréicoles, vieillis dans
I’environnement des Pertuis Charentais, sur le stade pédivéligére chez I'huitre creuse, Crassostrea
gigas. Aprés avoir étudié les stades précoces de développement (stade embryo-larvaire et larve-D), il
semblait pertinent de s’intéresser au stade de fixation/métamorphose larvaire. Les larves pédivéligéres
ont été placées en fixation sur de la microbrissure et exposées pendant 7 jours, dans des systémes
aquacoles adaptés, suivant le principe du télécaptage (Glize, 1992). Les différents protocoles et
dispositifs expérimentaux mis en place sont explicités dans 1’article, ci-dessous. Les larves
pédivéligéres exposées, se sont fixées sur la microbrissure disposée dans des tamis, placés dans des
bacs d’eau de mer sous conditions contrélées. Tois conditions d’expositions ont été mise en place : 0
(control) ; 0,1 et 10 mg MP .L"". Les MP environnementaux testés était un cocktail de PP (coupelle de
captage), HDPE (poche ostréicole) et PVC (tube de captage), d’une taille moyenne de 138 um. Ces
MP sont issus des macroplastiques ostréicoles collectés sur le littoral pilote des Pertuis Charentais (cf-
Chapitre III, Article 1). Par la suite, les naissains se sont développés en micronurserie puis en nurserie.
Lorsque les huitres ont atteint une taille adéquate, elles ont été placées dans des casiers de mailles
fines, en claires ostréicoles, au Marais expérimental CNRS (L’Houmeau, Charente-Maritime). La
quantification des larves fixées, a été effectuée, pour chaque condition d’exposition. Le suivi de la
croissance au stade pédivéligére et naissain a été entrepris sur 11 mois de développement. Le taux de
fixation était significativement plus faible pour les larves exposées, a la plus forte concentration de
MP testée (10 mg MP.L™). La croissance des larves et des petits naissains était plus faible au cours des
premiers jours de développement, pour les conditions exposées aux MP. Ensuite, les retards de
croissance ont été rattrapés, puis la croissance a été plus importante sur la fin du suivi, pour les huitres
creuses exposées en amont, en comparaison avec la condition control. Cette étude fournit de nouvelles
données sur les différents stades de vie des huitres, permettant une meilleure compréhension des effets
potentiels des MP environnementaux sur les bivalves au cours de leur développement en milieu
naturel. De plus, peu d’études se sont polarisées sur des suivis a long terme, a la suite d’expositions
aux MP, en mimant les conditions réelles susceptibles d’étre constatée a proximité des concessions
ostréicoles.
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Figure 39. Schéma résumant les travaux réalisés dans le cadre de 1’ Article 5.
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Plastic is currently used in aquaculture as a material for settlement and magnification of oyster spats. Plastic
weathering and fragmentation under natural conditions can lead to the production of micro and nanoparticles
and additive leakage, with potential toxic effects on marine life. This study investigates the effects of the exposure
to microplastic (MPs) cocktail derived from aged aquaculture material on oyster pediveliger larvae (Crassostrea
gigas). The cocktail was made of high-density polyethylene (HDPE), polypropylene (PP) and polyvinyl chloride
(PVC). The concentrations tested were 0,0.1,and 10 mg MP-L~. During the 7-day fixation phase, pediveliger lar-
vae (17 days) were exposed to the MP cocktail in laboratory-controlled conditions. After exposure, the success of
settlement was significantly lower for larvae exposed to 10 mg MP-L~! (49 4 0.9%) compared to control ones
(61.8 £ 1.6%). No malformations or metamorphosis abnormalities were observed. Growth of pediveliger and
spat stages was monitored up to 11 months. During the first twenty-eight days of development, spat growth
was significantly lower for the two MPs exposure conditions (0.1 and 10 mg MP-L™!; respectively —51.8% and
—44.4%) compared to control group. Subsequently, the previously exposed oysters grew faster than the control
condition, resulting in a significantly greater growth (0.1 and 10 mg MP-L~': +18.3% and +19.7%) than the con-
trol group at the end of follow-up. The nearly one-year follow-up highlighted the potential effects of MPs from
aquaculture on larvae and spat of C. gigas.
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1. Introduction

In 2019, plastic production reached 370 million tons worldwide, in-
cluding almost 58 million tons in Europe (PlasticsEurope, 2020). Seen as
revolutionary and versatile, plastic materials are part of one's daily life.



CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

A. Bringer, J. Cachot, E. Dubillot et al.

Ideal for the current economic system, they incur low production costs,
and are light, durable and malleable. The first studies revealing MP pres-
ence in marine habitats date back to the 1970s (Carpenter et al., 1972).
It is estimated that rivers carry between 70% and 80% of plastic waste,
most of which ends up in oceans (Horton et al., 2017). Each year, over
9.5 million tons of plastics are dumped into oceans (Boucher et al.,
2020). In 2019 (PlasticsEurope, 2020), the plastics demand focused on
Polypropylene (PP, 19.4%), Low Density Polyethylene (LDPE, 17.4%),
High Density Polyethylene (HDPE, 12.4%), and Polyvinyl-Chloride
(PVC, 10%). Plastic gear is necessary for the viability of many aquacul-
ture and shellfish farming operations (Schoof and DeNike, 2017).
More recently, questions have arisen regarding the potential contribu-
tions of aquaculture to marine debris and the formation of MPs particles.
Most varieties of oyster culture around the world rely on equipment and
gear to develop a specific product, respond to environmental conditions,
or provide protection for bivalves (Pacific Coast Shellfish Growers
Association, 2011; USACE, 2015). Plastic is primarily used in gear such
as nets, crops, or attachment tubes/cups, designed to contain or protect
farmed molluscs from predators or environmental conditions (Pacific
Coast Shellfish Growers Association, 2011; USACE, 2015). In the seas,
macroplastics first undergo physical degradation, by waves, salt, hydro-
lysis, temperature, and photodegradation from the sun's ultraviolet rays
(Julienne et al., 2019; Andrady, 2017; Alimi et al., 2018; Chubarenko
et al.,, 2020; Hernandez et al., 2019), before facing biological degrada-
tion, by bacterial processes (Dussud and Ghiglione, 2014), creating
MPs (fragments <5 mm, Thevenon et al., 2014). Plastics have invaded
all marine habitats around the world (Kershaw and Rochman, 2015; Li
et al., 2016). Scientists have estimated that oceans concentrated more
than 5 trillion pieces of plastic materials, gathering 1 to 102,000 parti-
cles/m? (Van Cauwenberghe et al., 2015; Auta et al., 2017). Plastic pol-
lution affects marine ecosystems and human activities. When ingested
by organisms, they cause abrasions, obstructions, and alterations in
physiological structures, directly influencing the survival of individuals
(Wright et al., 2013). Recent studies have shown that commercial MPs
can affect the early stages of bivalve development (Tallec et al., 2018;
Bringer et al., 2020a). These studies have shown the effects of polysty-
rene (PS)- nanoplastics (NPs) (50 nm, 10 pg-mL™") and HDPE-MPs
(4-13 um, 0.1 mg-L~ ") on development (malformations and survival)
and on swimming behaviour in oyster larvae, C. gigas. The early stages
of development are the stages most sensitive to environmental hazards
and to potential environmental pollution and contamination (Gamain
et al., 2020). Cole and Galloway (2015) demonstrated the ingestion of
70 nm to 20 pm PS-MPs/NPs particles in C. gigas larvae over the days 3
to 24 after fertilization. However, the study by Sussarellu et al. (2016)
showed transgenerational effects of PS-MPs on larval growth following
exposure of parents for two months. Nonetheless, information on
environmentally-aged MPs is limited. Gardon et al. (2020a, 2020b) in-
vestigated the effects of both new and aged MPs on the early stages of
pearl oyster development (Pinctada margaritifera). They concluded
that a 48-h exposure to MPs significantly increased the larval mortality
rate. In addition, MPs with a high surface/volume ratio tended to adsorb
persistent organic pollutants while in marine environments (e.g. dichlo-
rodiphenyltrichloroethane [DDT], polycyclic aromatic hydrocarbons
and heavy metals; Beaumont et al., 2019; Rochman et al., 2013; Bakir
et al,, 2014). During fragmentation or ageing in an aquatic environment,
plastics can release additives, such as phthalates (Koumba, 2018), UV
stabilizers, antioxidants (Rani et al., 2017), biocides (Beiras et al., 2021)
or dyes. Thus, it is essential to assess toxicity of environmentally-aged
MPs on marine fauna. In 1970, due to the economic development of
modern societies, questions were raised internationally in relation to
plastic waste (Rocher, 2008; Dupré, 2013). Few studies considered plas-
tic materials from aquaculture and fishing activities. Nevertheless, mate-
rials and tools from aquaculture professionals are likely to interfere with
bivalve organisms (production and capture phases). Fishing gear - aban-
doned, lost, or discarded - is the main source of plastic waste from the
fishing and aquaculture sectors, although their implication in ocean
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pollution is overlooked by the public (Lusher et al., 2017). The aquacul-
ture and shellfish-farming sector has diversified and expanded massively
with the importance of exports in France. Following extreme hydro-
climatic events (e.g. storms, strong winds or currents, etc.), professional
materials break off and drift to beaches and coasts during high tides.
The French shellfish market is of importance. Each year, nearly 130,000
tons of oysters (C. gigas) are produced and marketed, while the activity
generates more than 20,000 jobs (CNC, 2020). The sustainability of shell-
fish companies is water-quality dependent. Due to their filtration feeding
activities, bivalves such as oysters absorb and accumulate MPs in marine
environments (Li et al., 2018; Phuong et al., 2018; Teng et al., 2019). In
addition, oysters are key ecological and economic species in coastal eco-
systems. They are also used as a model species in laboratory experiments
for the assessment of MPs toxic effects (Teng et al., 2021). Except for the
work of Tallec et al. (2018) on commercial PS-NPs, no study has deter-
mined the toxicity of MPs or NPs on pediveliger larvae of oyster. For
the experiment, pediveliger larvae were exposed for seven days to MPs
from aquaculture (cocktail of HDPE crops, PP collection cups and PVC
collection tubes) at two theoretical concentrations (i.e. 0.1 and 10 mg
MP-L™1). Study (i) determined larval settlement success after 7 days' ex-
posure to different treatments, and (ii) monitored growth for nearly a
year (11 months), until larvae reached the spat stage.

2. Materials and methods
2.1. Pediveliger larvae

Crassostrea gigas (Bayne et al., 2019; Bayne et al., 2017) 17-day-old
pediveliger larvae were supplied by a commercial hatchery (France
Naissain, France). Upon reception and before starting experiments, the
mobility and good health status of larvae were assessed (Motic 1820,
%20 objective).

2.2. Seawater and preparation of microplastics from aquaculture

Plastic macrodebris were collected on the French Atlantic coast
(South West, France), in Angoulins-sur-mer municipality beach area
(Bringer et al., 2021). They were sorted and classified, selecting
only plastics aged in the marine environment, and from the oyster
industry. Polypropylene cup collectors (PP), pipe collector (PVC) and
high-density polyethylene oyster culture crops (HDPE) were chosen. A
GC-MS pyrolysis analysis (700 °C) characterised the polymers of the
selected materials (manual cutting to obtain samples of 130-200 pg).
After a rough cut (3-4 cm), the plastics were crushed using a stationary
metal hammer, and this was repeated several times. Then, the plastics
were sieved using 5 mm, 1 mm and 100 um sieves. The grinding was
carried out at room temperature so as not to influence the nature of
the material. The cocktail consisted of 28% HDPE, 40% PP, and 32% PVC
(Andrady, 2011). The size range of the cocktail of MPs was 138.6 +
2.3 um (three analytical replicates in laser particle size distribution,
Malverne). Seawater was sampled in the Atlantic (South West,
France), before being filtered with 50 pm and 10 um membranes to
eliminate debris and microorganisms (i.e. filtered seawater, FSW).

2.3. Analysis of exposure solutions

To carry out a quantitative analysis of MPs in experimental seawater,
each theoretical cocktail solution (0, 0.1, and 10 mg MP-L™~') was
analysed using a flow cytometer (Attune Acoustic Focusing Cytometer).
Two-milliliter samples from each MP exposition solution (n = 4/condi-
tion) were vortexed (StarLab Vortex IR, 12,000 rpm for 20 s) to homog-
enize the solutions and then 300 pL was taken for flow cytometry
analysis. A calibration was carried out, thanks to previous studies
(Bringer et al., 2020a) with commercial MPs, to achieve an analysis
rate of 500 pL-min " and a saturation of 10,000 particles maximum de-
tected. From the control conditions (10 um FSW), control analytical
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samples (n = 12) were created. The blank obtained enabled removal of
background particles (naturally present in seawater). Using seawater
filtered at 0.2 pm, a first calibration was conducted to select the <200-
time detected particles. MPs measurements in seawater were assessed
at Dy (beginning of exposure) and D, (end of exposure) for all exposure
conditions.

2.4. Experimental design

2.4.1. Exposure of pediveliger larvae in experimental microcosms
Pediveliger larvae (Do) were acclimatised for a few hours in petri
dishes at microcosm temperature (24 + 0.1 °C) for fixation (Fig. S1).
Microcosms have been defined as experimental systems simulating
real-life conditions (Buffet et al., 2014; Martinez-Sosa and Tierney,
2019; Enya et al., 2020). Fifteen thousand (15,000) larvae/condition
with three replicates were added to experimental sieves, i.e. 45,000
larvae/condition. Then, larvae were exposed in the dark for 7 days
(step 1: settlement phase, from Dy to D5, Fig. 1). The exposure condi-
tions were as follows: larvae were put in 195 pum sieves (three replicates
per condition), at the surface of a 300-400 um microbreak layer (Ovive
industry, La Rochelle, France), and placed in 224 L tanks. Microbreaks
correspond to very finely crushed oyster shells. Microbreaks was
cleaned before use in microcosms. The sieves (n = 3/conditions) were
then placed on a table inside a tank where the FSW circulated. Sieves
were all connected by an air-lift system creating a bottom-up move-
ment of FSW (2.3 L-h~!/sieve), allowing a continuous renewal of
water in the sieves containing the pediveliger larvae. The temperature
was 24.0 £+ 0.1 °C, and salinity 28.2 + 0.3 (Table 1). Continuous
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bubbling and brewing systems were set up. Brewers were installed in
the microcosms in order to homogenize the dispersion of the MPs.
The temperature value and salinity were measured daily. Throughout
the experiment, nitrates, nitrites, chlorine, and pH (7.1 & 0.4) were reg-
ularly measured to ensure consistency. This experimental device was
based on Glize's (1992) work. The day before the start of the exposure,
the cocktail of MPs was inserted into the tanks (224 L) according to
three theoretical concentrations tested: 0 (control without MP); 0.1
and 10 mg MP-L~. To do this, precise quantities of MPs cocktail were
weighed (n = 7, i.e. 7 days of exposure with one renewal every day), be-
fore being inserted into the microcosms, for the two conditions of expo-
sure to MPs: 22.4 mg for 0.1 mg MP-L~"! and 2240 mg for 10 mg
MP-L~". The water was changed every day and the sieves were trans-
ferred to tanks prepared in advance, and the cocktail of MPs was
added at each renewal according to the conditions. The pediveliger lar-
vae were fed twice a day with algae paste (mixed diet of T. Isochrysis
galbana, Pavlova, Tetraselmis, Thalassiosira and Nanno, Shelfish diet). At
this stage of their development, the larvae are more sensitive to envi-
ronmental risks (Connor, 1972; Martin et al., 1981; Quiniou et al.,
2005), hence the importance of respecting the protocols of renewal of
water and daily food to avoid significant mortalities.

2.4.2. Experimental hatchery for long-term development

After a 7-day exposure period, pediveliger larvae were put in exper-
imental hatchery devices (step 2, Fig. 1). After D, fixed larvae were
placed in a micronursery. In an open circuit, FSW (10 um) circulated
at a flow rate of 27 L-h™~! (132% renewal every day). The temperature
was 21.3 4 0.5 °C, and salinity 25.1 &+ 0.3 (Table 1).

Oyster crops (HDPE)  Tube collectors (PVC)

Cup collectors (PP)

Industrial
crushed & sifted \

Theoretical concentrations:
0; 0.1 and 10 mg MP.L-!

Settlement success (D7)

Growth monitoring (Do to D7)

L Pediveliger larvae MPs Microcosms )
( : ; )
\_STEP 2 : D7 to Dass (experimental hatchery)
........... »
D2s to D1go D190 to Dass
J)EVICE 1 : Micronursery DEVICE 2 : Nursery DEVICE 3 : Oyster crops )

Development / Growth monitoring (D7 to D33s)

Fig. 1. Experimental devices to develop pediveliger larvae into oyster spat C. gigas. Step 1: 7-day exposure (Dg to Dy, settlement success) in experimental microcosms. Step 2: development
(D5 to Ds33g) in experimental hatchery. Length growth was monitored for the entire experiment (from Dy to Dssg, i.e. 11 months).
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Table 1
Essential parameters (temperature, salinity, and light) for development of pediveliger lar-
vae and oyster spat in various aquaculture devices.
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Table 2
Theoretical and measured MP concentrations (mean 4 SEM) at the beginning (Do) and at
the end of the pediveliger exposure (D).

Water parameters Microcosms Micronursery Nursery Oyster farm
Temperature (°C) 24 +0.1 213 £ 0.5 194+06 159425
Salinity 282403 251403 320407 326+15
Light Dark Natural Natural Natural

At Dyg, oyster spat were transferred to an outdoor nursery (seawater
filtered at 30 um). The flow rate was 2117.6 L-h™! (7260% renewal
every day), temperature 16.3 4+ 1.0 °C, and salinity 27.4 £+ 0.7
(Table 1). Once in the nursery, spat were exclusively fed with
naturally-present phytoplankton. Larger mesh sieves were used (500,
1000 and 3000 pm) to allow larval magnification. Then, oyster spat
were placed in 4000 um mesh crops and placed in experimental
beds (D99, CNRS platform, La Rochelle, France). Fig. 1 summarises
the development cycle from pediveliger larvae to oyster spat. It
includes the aquaculture devices used for oyster development, and
indicates the beginning of the exposure period (Dg), the settlement
success (end of exposure; D), and the growth monitoring analysis
(Do to D33g,).

2.5. Settlement success and growth monitoring of pediveliger larvae

After a 7-day exposure period to MPs cocktail, at different concentra-
tions, an analysis of the larval settlement ratio was performed, quantify-
ing larvae that were fixed in each condition and replicate (n = 3/
condition). A ratio was calculated from the weight of samples taken
(n = 3/replicates, i.e. n = 9/conditions) and the total weight corre-
sponding to the total quantity of pediveliger larvae at the start of the
experiment. After being weighed, the samples taken were analysed
under a microscope (Motic 1820, 200x) and the number of larvae
fixed was quantified. The oyster growth in length was monitored at
pediveliger and early spat stages, taking microphotographies under
the Motic 1820 Binocular microscope (200x). Length of larvae was
measured on photographs with Image ]. Pediveliger larvae were
oriented lengthwise under the microscope (Motic 1820, x20 objective)
and a line was drawn with Image J (Talmage and Gobler, 2009; Helm
et al., 2004; Bringer et al., 2020b). To carry out the growth analysis,
pediveliger larvae (n = 30) in each replicate and condition (n = 90/
conditions) were measured. Results are expressed in mean + SEM.
Then, oyster spat (n = 30/replicate, i.e. n = 90/condition) were
measured (length, width, and thickness) and weighed (total weight)
using a digital caliper (0.1 mm) and precision balance (0.1 g, Denver
Instrument). Results are expressed in mean + SEM. During the expo-
sure period (Do to D, microcosms, Fig. 1), growth was quantified
every two days. During the experimental hatchery period (D to D190,
device 1 and 2, Fig. 1), growth was quantified every 4 days. Finally,
during the period in oyster beds, growth was quantified once a month
(D]go to Ds3g, device 3, Flg 1)

2.6. Statistics

A statistical analysis was conducted using R Studio and graphs on
Microsoft Excel. Homogeneity of variance (Levene's test) and normality
of distribution (Shapiro-Wilk) were assessed. To compare the settle-
ment success in each treatment, an analysis of variance (ANOVA) was
performed followed by a Tukey's post-hoc test. A statistical analysis of
growth biomonitoring data was carried out through the Kruskal-
Wallis test. Then, differences in mean concentrations were assessed
using the Kruskal Nemenyi Post-hoc test, coupled with the PMCMR
package (equivalent to the Tukey's test for non-parametric data). A
significance was accepted for p < 0.05. Data are expressed in mean 4+
SEM.

Sampling Theoretical Measured Concentration
times (mg MP-L™") (MP. L~ 1) factor

Do 0.1 0.88 + 0.07 -

D; 0.1 0.97 + 0.09 -

Do 10 7.8 & 0.65 8.88 +£0.12
D, 10 894 0.27 9.17 + 0.54

3. Results and discussion
3.1. MP exposure concentrations

The concentrations of MPs for the two exposure conditions (Table 2)
varied between D (start of exposure) and D, (end of exposure). The re-
sults of this present study are comparable to the concentrations assayed
by flow cytometry in a previous study on commercial HDPE-MPs of
20-25 pm (Bringer et al., 2020a). In accordance with theoretical factors,
the dilution factor of the two concentrations tested should equate to
100. However, factors at Dy and D; were of 8.88 4+ 0.62 and 9.17 +
0.37. The theoretical 10 mg MP-L ™! condition suggested that the real di-
lution factor was lower in display tanks. The differences observed be-
tween the theoretical and measured concentrations of MPs could
come from aggregation of MPs together (Alimi et al., 2018; Michels
et al, 2018) and binding on the walls of exposure microcosms. Despite
the use of brewers, MPs might be heterogeneously dispersed in the ex-
posure medium. By taking into account the assays carried out at Dy and
D5, we can calculate the mean concentrations corresponding to the the-
oretical concentrations: 0.9 + 0.08 (0.1 mg MP-L~ ') and 8.4 + 0.5
(10 mg MP-L™"). No microparticles were found in the waters of the
control condition.

Through flow cytometry, MP concentrations in exposure conditions
were determined. Long et al. (2017) assessed PS-MPs concentrations
using flow cytometry. Recent studies have measured the concentrations
of nano and microparticles through flow cytometry (Caputo et al., 2021;
Kaile et al., 2020). In this work, concentrations were higher than mea-
sured in the marine environment (Van Cauwenberghe et al., 2015;
Auta et al., 2017). A previous study measured 13.4 + 0.9 MP-L™ ' in
the coastal Atlantic sector (Green et al., 2018). In addition, the study
published by Frere et al. (2017), showed concentrations of 0.24 +
0.35 MP-m 2 in the Bay of Brest (France). These different results
prove to us that our experimental concentrations are stronger than
the natural environment. However, the use of aged aquaculture MPs
in the marine environment has increased knowledge on the toxicity of
plastic particles at early stages of development in Crassostrea gigas.
Apart from this research, few studies focused on aquaculture plastics
and their impacts.

3.2. MP effects on the settlement success of pediveliger larvae

After a 7-day exposure, pediveliger larvae were removed from the
microcosm devices and were put in the micronursery (device 1 of ex-
perimental hatchery, Fig. 1). Fixed larvae were counted using a micro-
scope. In the control condition (without MPs), 9266 + 246 (n = 3
replicates) out of the 15,000 larvae at Dy were fixed. In the 0.1 and
10 mg MP-L ™ 'conditions, 9188 + 129 and 7352 =+ 142 larvae were
fixed (Fig. 2).

In the control condition, 61.8 4 1.6% larvae were successfully fixed.
In the 0.1 mg MP-L ™! condition, the ratio indicated 61.3 & 0.9%, which
did not statistically differ from the control condition (p = 0.95). How-
ever, in the 10 mg MP- L™ condition, the ratio was 49.0 + 0.9%, differing
significantly from the other two conditions (p < 0.001). The average
rate of C. gigas larval settlement in remote microbreaks currently
reaches 65% (Bodoy, 1990). In this work, the control condition displayed
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Fig. 2. Settlement success of pediveliger larvae of C. gigas after a 7-day exposure: control
(0 mg MP-L™"), 0.1 and 10 mg MP-L ™. Values are expressed as mean + SEM (n = 3
replicates/conditions, i.e. n = 9/conditions). Different letters at the top of the bars
indicate significant differences between concentrations (p < 0.05, Anova and Tukey test).

a binding rate of approximately 62%. The experimental system was thus
considered valid. After a few days of development in the micronursery,
fixed pediveliger larvae began to grow shells (Fig. 3). In all conditions,
no delay in shell development nor developmental abnormalities
(malformations) were noted.

In an earlier study, pediveliger larvae (C. gigas) were exposed for a
period of 24 h, showing decreased metamorphosis rates with increasing
drug concentrations tested, greater than what is found in the natural en-
vironment (Di Poi et al., 2014). In the study conducted by Vignier et al.
(2016), exposure of oyster pediveliger larvae (C. virginica) for 72 h to in-
creasing doses of CEWAF (dispersed oil) induced settlement inhibition

Do
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in a dose-dependent manner. The authors concluded that the settle-
ment success was sensitive to environmental parameter variations
and pollutant exposure (Vignier et al., 2016). Wang et al. demonstrated
that the pediveliger larvae of Pinctada maxima are more prone to attach
to natural collectors (palm rope collector) than to plastic collectors
(Wang et al., 2017). Larvae were considered metamorphosed if they
displayed clear loss of velum and foot, shell growth and well-
developed gills. Mottier et al. (2014) exposed pediveliger larvae for
24 h to glyphosate in commercial formulations and observed a reduc-
tion of the larval metamorphosis rate. Tallec et al. (2018) did not ob-
serve impacts on the metamorphosis of exposed C. gigas following
24 h of exposure. A variation in particle size (MPs or NPs) or concentra-
tion had no influence. In addition, after PS-MPs/NPs treatments, there
were no developmental abnormalities in oysters (Tallec et al., 2018).
These results echoed our own observations, showing no impacts on lar-
val metamorphosis and no developmental abnormalities during fixa-
tion. MPs had no impacts on the development of pediveliger larvae,
most likely due to their protective shell (Hickman, 1999; Liebig and
Vanderploeg, 1995; Schiaparelli et al., 2004). Nonetheless, no studies re-
ported MP impacts on fixation, i.e., with lower fixation rate in larvae ex-
posed to high concentrations. MPs could affect the energy dynamics of
pediveliger larvae (Sussarellu et al., 2016; Rico-Villa et al., 2010). Larvae
would lose their fixation capacities as they lack energy reserves, con-
stantly fighting against MPs in their environment. Effects were noted
on the energy reserves of sediment-dwelling bivalves. Indeed, the
lipid content was lower in bivalves exposed to MPs (Auclair et al.,
2020; Bour et al., 2018). The drifting and structure of marine organisms
could be influenced by chronic MP exposure (Sendra et al., 2021). In ad-
dition, recent studies have highlighted that MPs may affect immune en-
zyme activities and immune-related gene expression (Gardon et al.,
2020a, 2020b; Huang et al., 2020). Authors hypothesised that the de-
fence mechanisms at larval stages could be weakened and therefore in-
dividuals could be more sensitive to environmental factors such as
pathogens or potential MPs (Thomas-Guyon et al., 2009). Larvae of
the Pacific oyster C. gigas appeared to acquire their own defence mech-
anisms during development. Potentially weakened by MPs, pediveliger
larvae would have recourse to an adapted defence system to fight

D28 D338

control

0.1 mg MP.L"

10 mg MP.L"

0.17

h"
I e

#

Fig. 3. Microphotographs and pictures of pediveliger larvae from the beginning (Do) to the end of the experiment (D33g) — including MP exposure (D7 - step 1), spat development (D,g and
Dgg - step 2), and monitoring (Ds3g). Photos were taken in each condition: control (0 mg MP-L™"); 0.1 and 10 mg MP-L ™", Scales are expressed in mm. Observations and photographs
were performed at 5x or 20x using a binocular microscope (Motic). “Dy” indicates the sampling times in days.
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against plastic contamination, which can generate significant energy
consumption, detrimental to growth for example.

3.3. MP effects on pediveliger larvae development and oyster spat growth

Length growth (in mm, Fig. 4.a) was monitored at pediveliger larval
stage from the beginning to the end of exposure (D to D, Fig. 3) and
then until the spat stage, 11 months later (Ds3g, Fig. 3). A 7-day expo-
sure to MPs led to growth retardation of larvae up to 28 days (Dg to
Dyg, Fig. 4.c). Indeed, there was a significant difference of growth rate
between the control condition (0.54 4+ 0.05 mm of growth for 28
days) and the 0.1 and 10 mg MP-L~! conditions(0.26 =+ 0.02 and 0.30
4 0.02 mm of growth for 28 days). Oysters had similar growth rate
between D,g and Dgg (Fig. 4.d), with no significant variation between
the conditions tested. The larvae from the control had a growth of
9.5 + 0.9 mm, while the larvae from the 0.1 and 10 mg MP-L~! con-
ditions grew at 8.1 4- 0.7 and 8.6 4 0.7 mm for 61 days (from 28 to 89
days). From Dgg to D333 (end of growth monitoring), pre-exposed
oysters exhibited high growth during their development (Fig. 4.e).
Control spat grew 32.1 £ 2.0 mm while the spat from the 0.1 and
10 mg MP-L™! conditions had similar growth of 41.5 + 2.5 mm
and 41.3 4 2.1 mm, for 249 days (from 89 to 338 days, Fig. 4.e).

The total growth (Dg to D33g) was significantly higher in MPs-exposed
oysters in comparison to control individuals (Fig. 4.b). Indeed, the control
condition observed a total growth of 42.1 4 1.9 mm while the 0.1 and
10 mg MP-L~! conditions displayed a total growth of 49.8 & 2.0 and
50.4 + 2.1 mm (Fig. 4.b). Our results indicate that the oyster growth dur-
ing the fixation phase was delayed by MPs exposure. Then, the growth at
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the end of experiment turned out to be higher than for oysters from the
control condition. Few studies monitored the growth of exposed inverte-
brates on a long-term basis. In some cases, growth, respiration and filtra-
tion rates of oysters were not impacted by MPs, compared to other
benthic study models that were weakened by exposures to MPs (Green,
2016). Revel et al. (2020) showed that PE and PP-MPs (<400 um) had
no significant toxicity on adult oysters after 10 days of exposure to
0-100 pg MP-L ™. Cole and Galloway (2015) reported that PS-MPs of 1
and 10 um restricted algal feeding of oyster larvae, but there were no con-
sequences on the growth of oyster larvae exposed up to 100 MP. mL~".
After a two-month exposure to low and high doses of PLA (polyactic
acid) or HDPE-MPs, filtration and growth rates of adult Ostrea edulis
were unaltered (Green, 2016). Because of the relatively low toxicity and
long-term effects of MPs and additives, toxic effects analysis over a long
period of time is particularly relevant.. Analysis of metabolic rates and as-
similation efficiency indicated a decrease in mean energy balance, when
comparing adults from the control condition to those exposed for two
months to 0.25 and 2.5 pg. L™! micro-PS (Gardon et al., 2018). The im-
pacts on growth and energy dynamics are likely interconnected.
Widdows and Johnson (1988) suggested that the energy available for
growth should be a balance between the energy from food consumption
and that used for respiration. Oyster larvae facing chronic MPs exposure
could consume the energy dedicated to the fixation and development.
Sussarellu et al. (2016) exposed adult oysters during gametogenesis for
two-months to 23 pg. L~! PS-microbeads (2-6 um) and reported delayed
larval growth. Watts et al. (2015) fed crabs (Carcinus maenas) over a pe-
riod of 4 weeks (fed 2-3 times per week) with different amounts of PP
rope microfibers (0; 0.3; 0.6 and 1% added to food). Those fed with

a 601
——control
——0.1
50 -
——10
£ b
£ 40 4
o 70 1 Ocontrol M0.1 W10
2
()
c
= 60 - b b
£ 30 _
: S
& £
20 1 €401
c
2 30
=
10 4 2 20 A
10
U e T L T ] 0
0 10 28 52 71 89 107 123 141 172 312 Time (0-338 days)
Time, in days
c d e
0,7 1 12 1 50 1 b b
a a
0,6 A B a
A 10 a a0 R
Eos A € £
£ £ 81 £
<04 £ £ 3]
) @ g A g
S S ]
203 A = = 20 1
2 2 4 A ]
202 1 2 2
10
0,1 4 21
0 0 0

Time (0-28 days)

Time (28-89 days)

Time (89-338 days)

Fig. 4. (a) Growth kinetic (Do to D33g) (b) and total length of C. gigas pediveliger larvae and oyster spat. (c) Graphical displays on total length from Dy to D,g; (d) D,g to Dgg and (e) Dgg to
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plastics had a significant decrease in growth, mainly driven by a reduced
food consumption over time. Larvae (Crepidula onyx) fed with higher con-
centrations (30 and 70% of the algal concentration with final concentra-
tion of 6 x 10% and 1.4 x 10° particles-mL~" respectively) of micro-PS
(2-5 pm) than those found in the environment were smaller due to
their reduced growth rate, in comparison to the control species (Lo and
Chan, 2018).

4. Conclusions

This study observed the effects of a cocktail of MPs (138.6 + 2.3 um)
containing particles of HDPE, PP and PVC from aquaculture plastics aged
in the marine environment. After an exposure period of 7 days, the set-
tlement success of the pediveliger larvae was evaluated. Then, an 11-
month follow-up was carried out to monitor the growth in length of
the pediveliger larvae up to the spat stage. Larvae exposed to 10 mg
MP-L™! showed a lower binding rate to substrate. In addition, the larvae
exposed to the two concentrations of MPs (0.1 and 10 mg MP-L™ ") ex-
hibited growth retardation over 28 days of follow-up. At the end of the
experiment (at 338 days), the spat produced from the larvae exposed to
the MPs recovered their growth retardation, and over 11 months had a
total growth greater than the control group. The energy used by larvae
facing MPs exposure could affect the oysters' ability to grow. It may be
relevant to conduct further studies on the potential effects of MPs on en-
ergy reserves and the immune system of oysters at early stages of devel-
opment. This study provides new evidences on the environmental risks
of realistic high concentrations of MPs on aquatic invertebrates.

Supplementary data to this article can be found online at https://doi.
org/10.1016/j.scitotenv.2021.148708.
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CHAPITRE IV — Effets des microplastiques & pesticides aux stades embryo-larvaire et pédivéligére chez
I*huitre creuse (C. gigas)

RESULTATS MAJEURS

= Réduction du taux de fixation pour les larves pédivéligeres exposées a une forte
concentration en MP environnementaux d’origine ostréicoles (10 mg MP.L™).

= Pas d’effets des MP sur le développement et pas d’observations de malformations, lors
de la phase de métamorphose.

= Retard de croissance pour les huitres exposées aux MP jusqu’a 28 jours apres le début
de I’expérimentation (i.e. exposition de 7 jours).

= Reprise progressive de la croissance pour les huitres creuses exposées et croissance
plus forte que la condition control a la fin du suivi (i.e. naissains agés de 11 mois,

J333).

= Hypothése : effets potentiels des MP sur les réserves énergétiques larvaires, pouvant impacter le succés
de fixation et la croissance a court terme.

155




156



CHAPITRE V — Effets des
microplastiques & pesticides sur les
stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

157




CHAPITRE V - Effets des microplastiques & pesticides sur les stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

Sommaire CHAPITRE V

Préambule

A. Article 6 : Effets de contaminants chimiques commerciaux (microplastiques de
polyéthyléne (HDPE) et/ou d’un herbicide) sur le comportement valvaire des naissains
d’huitre creuse (C. gigas)

B. Article 7 : Effets des microplastiques environnementaux aquacoles vieillis sur divers
stades de vie (survie/fécondation au stade adulte et génération larvaire) chez I’huitre
creuse (C. gigas)

158



CHAPITRE V - Effets des microplastiques & pesticides sur les stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

Préambule

Notre futur est plus que jamais lié a la qualité de nos océans. Mieux les connaitre, les surveiller, aider
a les gérer, est une obligation. Ce Chapitre V présente deux études sur les stades de vie tardifs de
I’huitre creuse, exposés a différents types de MP (i.e. commerciaux seul ou en mélange avec un
herbicide & environnementaux ; Figure 40).

Donner, en temps réel, la possibilité aux populations et aux décideurs d’étre informé de la qualité du
milieu est fondamental (Molluscan Eye, 2020). L’avancée des nouvelles technologies et des projets de
recherches interdisciplinaires ont par exemple menée a I’émergence du projet Molluscan Eye, visant a
controler la qualité de 1’eau par le biais du bioindicateur « bivalve ». La valvométrie haute-fréquence a
été mise au point par le Dr Jean-Charles Massabuau (UMR CNRS 5805 EPOC de I’Université de
Bordeaux) et aussi employée par GEO-Transfert (filiale de I’Université de Bordeaux). La
technique MolluSCAN eye® utilise des mollusques pour déterminer la qualité de ’eau. Ce service
s’est vu remettre le 2°™ prix du concours BEST INNOVATORS 2018 par la société TOTAL.

Le comportement valvaire des huitres est perturbé par la présence potentielle de micropolluants
stressants dans le milieu environnemental. Afin de mieux comprendre les réponses comportementales
des huitres face a une contamination aux microplastiques et pesticides, nous avons mis en place une
exposition (24 jours) en conditions contrdlées de laboratoire. Le suivi de ’activité des huitres creuses
par valvométrie HFNI (Haute Fréquence - Non Invasive) a été développé et utilisé a travers différentes
études (Tran et al., 2003, 2010 et 2015), par I’équipe de la Station Marion d’Arcachon (UMR EPOC).
Dans notre présente étude, les huitres naissains ont été exposées aux MP de HDPE commerciaux
d’une taille de 20-25 pm et a un herbicide réguliérement retrouvé dans les eaux marines des Pertuis
Charentais : le Chlortoluron. Dans cette étude, des paramétres tels que la croissance, la
chronobiologie, I’amplitude et la durée d’ouverture des valves ainsi que la fréquence des micro-
fermetures ont été analysées. Les premiers résultats nous montrent une augmentation du nombre de
micro-fermetures chez les huitres exposées aux MP seuls. Une croissance ralentie a aussi été
enregistrée chez les huitres exposées aux MP de HDPE seuls et au mélange MP + Chlortoluron.

Les résultats acquis au cours de cette expérimentation d’exposition ont donné lieu a 1’écriture d’un
article scientifique, publié dans la revue Aquatic Toxicology.

Au fil des années, les techniques de production ostréicole ont changé et se sont orientées vers des
outils et matériaux plus faciles a manipuler, moins chéres et ayant une durée de vie plus longue.
Aujourd’hui, les principaux matériaux utilisés sont en plastiques. De ce fait, il devenait important de
tester les potentiels effets des plastiques d’origine ostréicoles sur les bivalves adultes. Pour ce faire, un
focus a été mis sur trois plastiques différents, réguliérement utilisés en ostréiculture : la poche de
grossissement (PE), la coupelle de captage (PP) et le tube de captage (PVC). Ces macroplastiques
ostréicoles ont été prélevés lors de la campagne de collecte organisée durant la fin de ’année 2018 (cf-
Chapitre 111, Article 1). Les plastiques ont ensuite été broyés par 1’intermédiaire de 1’entreprise Ovive
(La Rochelle, France), spécialisée dans le broyage des coquilles d’huitres afin d’en faire de la
microbrissures destinées a la construction de sols bioproduits. Les MP produits font une taille
moyenne de 138 um et ont été utilisés dans le cadre de nos expérimentations. Ces plastiques ont
séjourné un certain temps dans l’environnement et ont potenticllement vectorisé des polluants
organiques et métalliques durant leur cycle de vie (Leon ef al., 2018 et Caruso, 2019). 4 contrario des
MP commerciaux, utilisés dans nos études précédentes, ces MP produits a partir de déchets plastiques
sont plus représentatifs de ce qui est retrouvé dans I’environnement naturel. Suite a 1’étude de
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Sussarellu et al. (2016) sur les effets des MP de PS sur les huitres creuses adultes, la gamétogénése et
le stade larvaire, nous avons décidé de reproduire une expérimentation semblable avec les MP dit
« environnementaux » et susceptibles d’étre en contact des bivalves dans les zones de production. Un
suivi sur 2 mois d’exposition a permis aux huitres adultes de maturées en conditions de laboratoire
puis de produire par fécondation in vitro des larves-D viables. Un suivi de la croissance et de la
mortalité, et des analyses de biomarqueurs ont été réalisés durant ces 2 mois sur les animaux testés.
Concernant les larves, issues de parents exposés, des analyses de croissance, développement et activité
de nage ont été mises en place, a 24, 48 et 72 h de développement. Les premiers résultats ont montré
un effet des MP sur la survie des adultes, exposés durant deux mois. Aucuns effets sur la croissance et
les indices de condition n’ont été observés. De plus, des effets significatifs sur le stress oxydant et la
réponse immunitaire ont pu étre décelés par le suivi de biomarqueurs tels que la GST et la Laccase. La
génération F1 au stade larvaire a montré des retards de croissance ainsi que des anomalies de
développement et de comportement. Avec la volonté des professionnels de la filiére conchylicole, de
changer leurs pratiques, le Comité Régional Conchylicole est vivement intéressé par 1’analyse des
effets des plastiques utilisés dans la profession, sur le cycle de développement des bivalves et
notamment des huitres creuses (C. gigas) et les potentiels effets intergénérationnels de ces
contaminants chimiques.

Cette étude est en cours de préparation pour une publication prochaine sous forme d’article
scientifique dans le journal, Environmental Pollution.

AQUATIC

HDPE microplastiques commerciaux . TOXICOLOGY
E )| Article 6 ~

20-25 pm) et/ou Chlortoluron (herbicide

Expo 24 jours

A

Y AN AN/ F ’E ................. ’

Naissains Adultes # Embryons Larves-D (24h-72h)

Expo 2 mois :

ENVIRONMENTAL
POLLUTION

é ; Cocktail (HDPE+PP+PVC) microplastiques Article 7
Analyses effectuées environnementaux (138 um) icle ﬁ

Figure 40. Schéma récapitulatif des travaux effectués sur les stades naissains et adultes, exposés aux MP et
pesticide.

L’exposition, d’huitres naissains, aux microplastiques de polyéthylene (HDPE)
seuls ou en mélange avec un herbicide a induit des effets sur I'activité valvaire et
la croissance. De plus, les microplastiques environnementaux, ont conduit a des
effets subchroniques sur une exposition longue (2 mois) au stade adulte et sur les
premiers stades de développement de la génération larvaire parentale, chez
I’huitre (C. gigas).
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A. Article 6 : Effets de contaminants chimiques commerciaux
(microplastiques de polyéthylene (HDPE) et/ou d’un herbicide)
sur le comportement valvaire des naissains d’huitre creuse (C.

gigas)

A travers cet article, nous nous sommes intéressés aux variations de comportement valvaire, chez les
naissains d’huitres creuses (Crassostrea gigas), durant une exposition en conditions controlées de
laboratoire a différents contaminants. Des microplastiques (MP) de polyéthyléene (HDPE)
commerciaux de 20-25 pum ont été testés a une concentration de 10 pg.L™'. Nous avons décidé de tester
le PE car particuliérement présent dans les milieux cotiers et quotidiennement utilisé par les
professionnels ostréicoles. De plus, la gamme de taille choisie inférieure a 40 um est retrouvée
réguliérement dans les échantillonnages en milieu naturel (Enders et al., 2015). La deuxiéme condition
d’exposition a consisté a tester I’effet du Chlortoluron, un herbicide réguliérement retrouvé dans les
eaux des Pertuis Charentais, sur les naissains d’huitre creuse. L’exposition sur les animaux a considéré
une concentration de 30 pg.L”'. Cette concentration est plus élevée que les concentrations
environnementales décrites dans le milieu naturel mais cet essai expérimental nous permettra de mieux
visualiser les potentiels effets toxiques de ce phytosanitaire, lors de potentiels pics d’épandage
agricole décrits sur le territoire des Pertuis Charentais. La derniére condition d’exposition a consisté a
étudier I’effet du mélange MP et Chlortoluron, avec les mémes concentrations que décrites ci-dessus,
sur les naissains d’huitre creuse. Aprés une phase d’acclimatation de 7 jours, les animaux ont été
exposés pendant 24 jours aux différentes conditions d’expériences. Les protocoles et dispositifs
expérimentaux sont décrits dans I’article ci-aprés. Les huitres creuses (n=8/conditions) ont été
équipées de deux électrodes (une sur chacune des valves), reliées a un valvométre a haute fréquence et
directement connectées a deux ordinateurs pour réaliser I’acquisition des données. La valvométrie
nous a permis d’analyser plusieurs paramétres : la fréquence des micro-fermetures, la durée et
I’amplitude d’ouverture des valves, la croissance et les rythmes chronobiologiques. Les premiers
résultats montrent un effet des MP seuls avec une augmentation du nombre de micro-fermetures a

6éme

partir du jour d’exposition. De plus, nous avons observé une diminution du temps d’ouverture des
valves, chez les huitres exposées aux MP. Les conditions MP seul et mélange des deux contaminants
(MP et Chlortoluron commerciaux) ont montré une croissance diminuée dés les premiers jours
d’exposition. Notre étude est la premiére a mettre en lumiére des effets des MP sur le comportement
valvaire chez I’huitre creuse en conditions contrdlées de laboratoire. Les MP sembleraient avoir un
effet mécanique sur les naissains d’huitres et déclencherait comme un « systétme d’alarme

comportemental » et une réponse au stress chez les bivalves marins.
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Figure 41. Schéma résumant les travaux réalisés dans le cadre de 1’ Article 6.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

Keywords:
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Nowadays, pesticides and microplastics (MPs) are commonly found in coastal waters worldwide. Due to their
widespread use, their persistence and toxicity, they may induce adverse effects on physiology and behaviour of
marine organisms such as the Pacific oyster (Crassostrea gigas). This study explored the growth and valve activity
of juvenile oysters exposed for 24 days to two frequently detected pollutants in the Pertuis Charentais (South

Pesticid
V:vl:lb:haviour West, France): a herbicide (chlortoluron, 85 pg.L ") and high-density polyethylene microparticles (HDPE 20-25
Growth um, 112 MP.mL’l) alone or in combination (cocktail condition; 97 ug.L’1 of chlortoluron + 108 MP. mL’l). The

valve activity of juvenile oysters recorded by using a High Frequency and Non-Invasive valvometer (HFNI) was
characterized by three parameters: the number of valve micro-closures (VMC), the Valve Opening Amplitude
(VOA), and the Valve Opening Duration (VOD). Additionally, daily shell growth and the oyster daily rhythm
were assessed. The exposure to MPs of oysters led to a significant increase of VMC and a decrease of VOD and
shell growth. The exposure to chlortoluron showed a significant increase of VOA and a decrease of VMC. In
combination with MPs, chlortoluron still increased VOA and decreased VMC but also reduced the shell growth.
Chronobiological analysis did not reveal any effects on the daily rhythm of both contaminants. This work
highlighted significant effects of high environmental concentrations of MPs and Chlortoluron on the behaviour
and growth of the Pacific oyster.

1. Introduction The increased use of plastics (Phuong, 2018) in aquaculture generates

MPs pollution, which could affect physiology of bivalves (e.g growth,

With a production of 135,000 tons of bivalves in 2017, including
81,000 tons of oysters, France is the 2" most important producer of
bivalves in Europe (France Agrimer, 2020). Shellfish farming turnover
was estimated at 774 million euros in 2019 (CNC (Comité National de la
Conchilyculture) 2020). The Pertuis Charentais area (South West
Atlantic coast, France) represents 23 % of the national oyster production
(CNC (Comité National de la Conchyliculture) 2016). Since 2010, ju-
venile and adult oysters are facing excess mortality rates, affecting 70 to
80 % of oyster farms located in the Atlantic coast (Soletchnik et al., 2018;
Lucasson, 2018 and (Girard and Agtindez, 2014). The quality of the
coastal waters, where bivalves are grown, is a source of concern today.
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1 Equal contributions

https://doi.org/10.1016/j.aquatox.2021.105880

immune status, reproduction) (Sussarellu et al., 2016; Paul-Pont et al.,
2018; Gardon et al, 2020). Scientific studies are working to offer a
growing number of toxicological tests on emerging contaminants such as
MPs and pesticides, in order to better understand the modes of action of
these pollutants (Wang et al,, 2020; Bhagat et al., 2020).

Plastics are widely used polymers, the use of which has vastly
expanded over the past decades (Xu et al., 2017). In 2019, nearly 370
million tons of plastics were produced across the world, and in Europe,
plastics production reached almost 58 million tons (PlasticsEurope,
2020). In Europe, 80 % of the plastic production is accounted for by six
main polymers (PlasticsEurope, 2016): polypropylene (PP), high and

Received 2 March 2021; Received in revised form 26 May 2021; Accepted 27 May 2021

Available online 30 May 2021
0166-445X/© 2021 Elsevier B.V. All rights reserved.

163



CHAPITRE V - Effets des microplastiques & pesticides sur les stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

A. Bringer et al.

low-density polyethylene (HDPE and LDPE), polyvinyl chloride (PVC),
polyurethane (PUR), polyethylene terephthalate (PET), and polystyrene
(PS). It is estimated that rivers carry between 70 % and 80 % of plastic
waste, most of which ends up in oceans (Horton et al., 2017). Through
wave activities, UV degradation and physical abrasion, larger plastic
pieces in the marine environment are fragmented, resulting in the pro-
duction of MPs and nanoplastics (NPs) (Born and Schiittrumpf, 2019;
Diaz-Mendoza et al., 2020). MPs are plastic particles ranging from 1 ym
to 5 mm (Cole et al., 2011; Wagner et al, 2014). The ingestion of MPs
was observed in numerous aquatic species, notably in filter-feeding bi-
valves at different life stages (Rist et al., 2019; Ward et al., 2019; Betsill
et al., 2019; Bringer et al., 2020b). It can cause several harmful effects at
the physiological and tissue levels, affecting the growth and reproduc-
tion of bivalves (Lee et al., 2013; Sussarellu et al., 2016; Lo and Chan,
2018), as well as physical injuries (Gall and Thompson, 2015) and
reduced eating behaviour (Cole and Galloway, 2015). At the individual
level, this can lead to the depletion of energy reserves (Wright et al,
2013 and Xu et al, 2017), larval development, leading to delays and
malformations, (Tallec et al, 2018), and swimming activity (Bringer
et al., 2020a). Toxic effects are mainly observed following exposures to
high levels of MPs compared to environmental concentrations reported
in the literature (Paul-Pont et al, 2018). However, most of environ-
mental studies consider size classes of MPs > 333 pm (Song et al., 2015;
Zhao et al., 2014; Baldwin et al., 2016) and thus the concentrations of
small MPs is not taken into account. Environmental concentrations
ranging from 0.002 to 0.5 mg MP. L™ (> 10 um) have been detected in
surface water in different areas of the world (Eriksen et al., 2013; Enders
et al., 2015).

Chlortoluron, which belongs to substituted urea family, is one of the
most commonly used herbicides in wheat and barley crops. Chlortoluron
inhibits photosynthesis and affects phytoplankton (Valiente Moro et al.,
2012). In 2017, a maximum value of 0.18 pg.L™! was detected at the
mouth of a river (surface water) flowing into the Pertuis Charentais
(Leonard, 2017). A concentration of 0.14 pg.L’1 of chlortoluron was
detected in 2018, at the mouth of the Charente (Pertuis Charentais),
close to oyster farms (Action program, 2018). The herbicide family has
already been studied in oysters, showing effects at the early stages of
development on survival and development (Mottier et al, 2013; Gamain
etal., 2017; Behrens et al., 2016; Mai et al., 2013), during gametogenesis
with genotoxic effects (Akcha et al, 2020), as well as by modulating
molecular and biochemical parameters (Lee et al., 2017).

The valve activity on the oyster was measured using an HFNI (High
Frequency Non-Invasive) valvometer biosensor (Andrade et al., 2016).
This biosensor has made it possible to monitor behavioural responses of
bivalves when exposed to stress events, such as contamination. Assess-
ing the valve activity behaviour through an HFNI valvometer has
already been used to study contaminants, including trace metals (Tran
et al., 2004a) (Tran et al., 2007), radionuclides (Tran et al., 2004b) (Tran
et al., 2005) and harmful algae (Tran et al, 2010) (Tran et al., 2015)
(Haberkorn et al., 2011). To our knowledge, no valvometric behavioural
study, under laboratory conditions, has been carried out to assess the
consequences of exposure to pesticides and MPs. However, in recent
years, several articles have underlined the relevance of modelling and
analysing the behaviour of marine animals under experimental condi-
tions mimicking environmental conditions (Mat et al., 2014; Ahmed
et al., 2015). In the present study, under controlled conditions and to
characterize the behaviour of the oyster valve, three parameters were
recorded: VMC, VOA and VOD. In addition, a chronobiological analysis
of the daily rhythm of the valve was carried out as well as a measure-
ment of the daily growth. The aim of this study was to better understand
the potentially disrupting effects of emerging contaminants (MPs and
pesticides) alone or in cocktail on the daily growth and the valve activity
of Pacific juveniles oysters (C. gigas).

Aquatic Toxicology 237 (2021) 105880

2. Material and methods
2.1. Individuals and acclimatization

Pacific oysters, Crassostrea gigas (Bayne et al, 2019; Bayne et al,
2017), were kindly provided by a hatchery ("MFrance Naissain, France).
This experiment was conducted on 12-month-old juvenile oysters (59.5
+1.1 mm, 22.6 & 1 g total mass) during autumn season (after the period
of gametogenesis and fertilization). Four homogenous groups of diploid
oysters (n = 8/condition) were chosen. Each group was distributed in a
37.5 L tank. Each tank was continuously filled with oxygenated seawater
coming from a large buffer tank. For the experiment, oysters were
acclimated for 7 days in UV-treated running (78.3 L.h™1) seawater
before being exposed to pollutants for 24 days. Seawater was taken from
the Pertuis Breton (South West, France), which is directly connected to
the experimental area, and filtered using a 50 um and 10 pym membrane
in order to eliminate debris. Filtered seawater (FSW) was used for
experimental exposure tanks. The FSW temperature in tanks was 16.8 +
0.4 °C and the salinity 35.7 + 0.2. The temperature value and salinity
were measured daily. Throughout the experiment, nitrates, nitrites,
chlorines and pH (7.3 + 1.0) were regularly measured to ensure con-
sistency. A continuous bubbling and a brewing system were set up.
Throughout the duration of the experiment, a natural photoperiod was
established. In addition, the oysters were fed thanks to the natural
presence of phytoplankton in the seawater used. During the acclimati-
zation and experimental periods, no mortality events were recorded.
Nevertheless, failures of the valvometric signal recording, due to an
electrical leak at the electrode level during the study, reduced the
number of oysters studied to respectively n = 7 in the control, n = 6 in
the chlortoluron, n = 8 in the MPs exposure, and n = 5 for the cocktail
conditions.

2.2. Experimental procedure

MPs were used ("MHDPE 20-25 um MPP-1241, density 0.96, Micro-
powders Inc. USA) and chlortoluron ("™Pestanal, analytical standard,
45400-250MG-R reference) was purchased from Sigma-Aldrich Chemi-
cal (St. Quentin Fallavier, France). The solutions containing MPs and
chlortoluron were prepared beforehand in glass test tubes. The stock
solutions, prepared in pure Mili-Q-water, had an MPs concentration of
10 mg MP.L ! and a chlortoluron concentration of 3 mg.L ™. They were
kept cool in the dark in order to prevent bacterial growth. The stored
solutions were then diluted in FSW to lower the concentrations to 10 pg
MP.L™! and 30 pg.L™! respectively. After the 7-day acclimatization
period, the pollutants were added to the experimental system, in the
buffer tanks. Every two days, 30 % of the FSW in the buffer tank was
renewed, for the wellbeing of the oysters. Water stirrers were used in
each buffer tank in order to homogenize the plastic microparticles as
much as possible in the seawater. Polystyrene foams protected tanks and
equipment to reduce vibrations from electrical equipment. In addition,
capacitance chambers were installed to reduce vibrations from the air
pipes bringing oxygen into FSW, during the behavioural analyses
(Fig. S1).

2.3. HFNI valvometry analysis

To assess the pollutant impact (MPs and chlortoluron) on the oysters’
valve behaviour, the valve activity was recorded using a High Frequency
Non-Invasive (HFNI) valvometer. The oysters were equipped with light
electromagnetic electrodes coated in resin (=~ 1 g), which were glued to
the same spot on both shells. The electrodes were attached to free
covered stranded copper wires (diameter: 0.98 mm, length: 120 cm),
sending data to a device. The induced voltage, measured by biosensors,
varied according to the distance between the electromagnetic elec-
trodes. For each oyster, a measure was taken every 4.8 sec., i.e. 18 000
data/oyster/day. For more details, see Tran et al. (2015) and Andrade
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et al. (2016). Bivalve behaviour was monitored 24/24 hours and 7/7
days (Tran et al, 2004a and Haberkorn et al., 2011). The biosensor used
consists of very sensitive electrodes, resulting in minimal experimental
constraints. The valve activity was recorded non-stop, both for the 7-day
acclimatisation and the 24-day experimental periods. Then, the data
were analysed using the LabView 8.6 software ("MNational Instruments,
Austin, TX, USA).

Three behavioural parameters were assessed: daily and hourly VMC,
VOA and VOD. Micro-closures (VMC) designate partial and rapid clo-
sures followed by a re-opening of the valves. A VOA equal to 100 % and
0 % meant that the valves were opened at maximal and minimal am-
plitudes, respectively, during the studied duration. Finally, A VOD equal
to 100 % and 0 % meant that the valves were opened or closed,
respectively, during the studied duration. Mean daily VMC, VOA and
VOD were the average results of the hourly values recorded for each
oyster. The HFNI biosensor enabled individual measurement of the daily
growth of shells by calculating the minimal distance between the elec-
trodes when the oyster valves were closed. For instance, in bivalve
molluscs, calcification appears on internal surface of the shell. Thus, the
cumulative daily shell length growth was calculated as indicated: min-
imal distance between electrodes (day (n) — day (1)) x 100 % (n/24), n
representing the number of the day. To obtain the actual shell length
growth, manual measurements (digital caliper, + 0.1 mm) were per-
formed at the start (Do) and at the end (Dy4) of the experiment. The
difference in mm equals 100 % growth. Growth rates have been
measured using the HFNI valvometer. The calcification in bivalves oc-
curs in the mantle cavity all over the shell’s internal structure (Fig. 4).
When the daily calcium layer is deposited, the minimum distance be-
tween the electrodes glued to the shells increases, providing a good
proxy for growth (Schwartzmann et al.,, 2011; Berge et al., 2015).

To study the daily biological rhythm (t = 24 h) of the valve activity, a
statistical chronobiological analysis was conducted using the software
Time Series Analysis Seriel Cosinor 6.3 (http://www.euroestech.com).
Several steps were required to validate a significant biological rhythm
(Gouthiere et al., 2005). The first step included verifying the data quality
of biological and physical phenomena. The absence of random distri-
bution in data was assessed using an autocorrelation diagram, while the
absence of a stationary phenomenon was calculated with a partial
autocorrelation function (Box et al, 2015). The second step involved
searching significant periodicity (p = 0.95), using the Lomb and Scargle
periodogram (Scargle, 1982). The third step added a modelling and
statistical validation using the Cosinor model, which is a cosine function
included in a regression model (Nelson et al., 1979). Two tests validated
the model, and thus, the existence of a biological rhythm. The elliptic
test (Bingham et al., 1982) had to be rejected, leading to a probability of
null amplitude hypothesis of < 0.05. When conditions were met, a
chronobiometric parameter computed the Percent Rhythm (PR, %),
which is the percentage of cyclic behaviour determined by the Cosinor
model.

2.4. Contaminant analysis

Chlortoluron and MPs concentrations were measured twice: on day 5
(Ds, 5 days after the start of the experiment) and day 24 (D24, the last
day of the experiment). Water samples (V = 100 mL/replicate withn =3
replicates) and oyster tissues (n = 7/condition) exposed to both chlor-
toluron and the cocktail solution were assayed using the QuUEChERS
method (Quick Easy Cheap Efficient Rugged and Safe, (Anastassiades
et al., 2003) and the SBSE analysis (Stir Bar Sorptive Extraction, (Bal-
tussen et al., 1999) (Pfannkoch et al., 2010 and from the AOAC 2007.01
method of Lehotay, 2007).

To analyse the oyster tissue and determine chlortoluron concentra-
tions, 3 g of oyster tissue was spiked with an internal standard solution.
Milli-Q water was added to the solution to reach 15 g. After being vor-
texed once, samples were added with 15 ml of acetonitrile (Pestinorm,
VWR Chemicals), before being vortexed a second time (1 min, 160 rpm).
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Then, 6 g of magnesium sulphate (anhydrous, BioReagent, Sigma-
Aldrich) and 1.5 g of sodium acetate (anhydrous, >99 %, Sigma-
Aldrich) were added to the samples, which were then vortexed again
(10 min, 250 rpm) and centrifuged (5 min, 4700 rpm, 5 °C). Ten mL of
the supernatant containing the organic phase with acetonitrile was
collected and mixed with 40 ml of sodium carbonate (0.1 M, > 99.7 %,
Sigma-Aldrich). A Twister (magnetic stir bar coated with poly-
dimethylsiloxane) was inserted into the bottle. SBSE extraction was
performed (16 h, 700 rpm), in the dark). After the completion of the
extraction, the bars were rinsed off with Milli-Q water before being dried
on a fabric.

To analyse the chlortoluron seawater exposure samples, 10 mL of
methanol (Pestinorm, VWR Chemicals) was put in a bottle containing
the internal standard solution. 100 mL of seawater and a Twister were
then added. Protected from light, the solution was stirred for 16 hours at
700 rpm.

Chlortoluron was quantified by gas chromatography (HP 7890N
equipped with a Combipal MPS2 multifunction injection system, 300 °C,
Gerstel, Switzerland) and mass spectrometry (GC/MS), coupled with a
TDU (Thermal Desorption Unit, Gerstel: 50 °C (0.5 min) to 280 °C (6
min) at 15 °C/min) and a temperature-programmed injector (Cooled
Injection System, Gerstel: -10 °C (0.05 min) to 300 °C (10 min) at 12 °C/
s). The temperature was programmed from 70 °C (5 min) to 150 °C,
increasing by 20 °C/min, then to 320 °C (5 min) increasing by 7 °C/min.
The carrier gas, helium, was at a constant flow rate (1 mL/min). The
capillary column was a 5-ms RXi (Restek, Bellefonte, USA): 30m x
0.25mm ID x 0.25um (film thickness) column. Through tandem mass
spectrometry (Agilent 7000 Triple Quad), a chromatograph and a de-
tector were coupled together. The quantitative analysis of chlortoluron
was performed in MRM mode by internal calibration. Two transitions for
each compound were set up: the first to quantify the molecules and the
second to confirm their nature. The second step defined the nature by
calculating the qualifier/quantifier ratio and comparing them to the
reference values of pure compounds. The acquisition frequency of each
fragment was of 2 cycles/s.

Due to the small sizes of particles (20-25 pym), the MPs analysis in
oyster tissues was not performed.

According to the protocol described in Bringer et al. (2020a) (Bringer
et al., 2020b), flow cytometer (Attune Acoustic Focusing Cytometer)
enabled a quantitative analysis of MPs in the 10 ug MP.L ™! condition. 2
mL samples were prepared with the MPs solution (n=8/condition). The
samples were vortexed (StarLab Vortex IR, 12,000 rpm for 20 s) before
being transferred into the cytometer to homogenise the solution. 300 mL
were taken to carry out a flow cytometry analysis. Calibration was
conducted to reach an analysis rate of 500 mL.min " and a saturation of
maximum 10,000 particles detected. The blank obtained enabled the
removal of background particles (naturally present in seawater). Using
seawater filtered at 0.2 um, a first calibration step was conducted to
select the < 200-time detected particles.

2.5. Statistics

All data were expressed as means + standard error of the mean
(SEM). Treatment differences were determined using a one-way analysis
of variance (ANOVA), when both criteria of homogeneity of variance
(Levene’s test) and normality of distribution (Shapiro-Wilk) were met.
When these requirements were not met, a statistical analysis was per-
formed using the non-parametric Kruskal-Wallis test, followed by the
Nemenyi post-hoc test for pair comparisons. Statistical comparisons
were made on the means of each parameter according to the exposure
conditions. Significant difference was accepted when the p-value was <
0.05. The statistical analysis was conducted using R.
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3. Results
3.1. Pollutant exposure

Chlortoluron concentrations were determined in exposed waters
(Table 1.a). Under control conditions, water contamination increased
over time. On Dy4 (condition chlortoluron vs cocktail), an increase in the
concentration of chlortoluron was noted. The concentration of chlorto-
luron in the cocktail condition was slightly higher than for the condition
of chlortoluron alone (at Ds and Ds4). In both cases, the measured
concentrations were well above the theoretical concentration of 30 ug.
L. The concentrations of chlortoluron measured in the soft bodies of
oysters are shown in Table 1.a. No trace of herbicide was detected in
control individuals. In exposed individuals however, chlortoluron was
measured at both sampling times Ds and Dy4, with respectively 226.9 +
69.5 and 229.5 + 92.0 ng.g ™" for chlortoluron conditions; 366.0 - 132.7
and 242.3 + 199.6 ng.g~* for cocktail condition.

The concentrations of MPs in FSW (Table 1.b) were above the tar-
geted concentration of 10 pg of MP.L™!. The approximate actual con-
centrations calculated in this study were determined using additional
data from a previous study (Bringer et al., 2020a), which used and tested
the same commercial MPs (HDPE, 20-25 um), at different concentra-
tions. The concentrations of MPs were stable over time (D5 and Do4) and
similar between the exposure conditions (MP alone vs cocktail). In
addition, an analysis of the particles in the control FSW was performed
and no MPs were detected.

3.2. Valve activity of oysters

3.2.1. Valve micro-closures (VMC)

The number of VMC per day and per individual is shown on Fig. 1a.
Compared to the other conditions, the daily VMC in MPs over the 24-day
experiment highlighted a significant increase (p < 0.001). The mean
VMC for MPs was 2.9 times higher than for the control condition
(Fig. 1b). Fig. 1b clearly showed a significant decrease in the chlorto-
luron and cocktail VMC, compared to the control condition VMC. The
mean VMC for chlortoluron and cocktail conditions were respectively

Table 1

(a) Theoretical and measured chlortoluron (herbicide) concentrations in oyster
tissues (dry weight) and seawater for three conditions: control, chlortoluron and
cocktail (MPs + chlortoluron). Values are mean + SEM for n=7/condition for
oyster tissues and n=3/condition for water samples. (b) Theoretical, measured
MPs and approximate concentrations in three conditions: control (n=12), MPs
(n=8), and cocktail (MPs + chlortoluron, n=8). Values are mean + SEM.

A
Conditions Day of Theoretical (ug.  Water exposure Oyster tissues
Sample LY (ugL™ (ng.g™"
control Day 5 0 0.06 + 0.0 0
Day 24 0 1.5+ 0.9 0
chlortoluron Day 5 30 58.3 + 25.1 226.9 + 69.5
Day 24 30 85.5+17.0 229.5 +£92.0
cocktail Day 5 30 74.6 + 4.9 366.0 +132.7
Day 24 30 96.6 + 25.8 242.3 +£199.6
B
Conditions Day of Theoretical Measured (MP. Approximate
Sample  (ug MP.L™1) mL~!) 20-25 ym  concentrations (ug
size MP.L™ 1Y)
control Day 5 0 0 0
Day24 0 0 0
MPs Day 5 10 93.9 + 31.2 47
Day 24 10 111.7 £ 11.5 56
cocktail Day 5 10 124.4 + 30.3 60
Day 24 10 107.6 + 49.3 54
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40.3 % and 58 % lower compared to the control condition.

3.2.2. Valve opening amplitude (VOA)

In terms of VOA, the 24-day experiment underlined contrasting re-
sults between the MPs condition and the two other conditions contain-
ing herbicides (Fig. 2a, b, c). Although the VOA was similar for the MPs
and control conditions (with no significant differences), it was signifi-
cantly higher in chlortoluron and cocktail conditions compared to
control (both p < 0.001)

Over the entire experiment, the mean VOA displayed major differ-
ences between the four conditions (p < 0.001). Compared to the control
condition, a significant increase in mean VOA of 18.2 % and 22.3 % were
respectively noted for the chlortoluron alone and cocktail conditions
(Fig. 2d).

3.2.3. Valve opening duration (VOD)

Over the 24-day experiment (Fig. 3 a, b, ¢), the VOD for both the
chlortoluron and cocktail conditions remained unchanged. In contrast,
the VOD for the MPs condition was significantly decreased compared to
the control condition. Indeed, over the entire experiment, the mean VOD
highlighted a significant decrease (p < 0.001) of 5.1 % for the MPs
condition, compared to the control (Fig. 3d).

3.2.4. Chronobiological analysis

Through a statistical chronobiological approach, a daily rhythm
analysis was performed using the Cosinor method. When comparing the
three conditions to the control, no significant disruption of VOA rhythm
was observed. Figure S2 displays, for each condition, the spectral
analysis of the valve activity (Lomb and Scargle periodogram). This
highlighted a significant periodicity in the valve behaviour. The daily
mean VOA for all conditions were: T = 24.0 & 0.1 (control); 23.8 & 0.1
(chlortoluron); 23.9 + 0.1 (MPs); 23.9 4 0.1 h (cocktail). Periodicities
were observed using the Cosinor model, which validated the presence of
a daily rhythm for all conditions (p <0.0001 for all conditions). The
percent rhythms (PR) between conditions were quite close, except for
chlortoluron, which had a lower PR. PR were 46.4 % (control), 32.3 %
(chlortoluron), 42.8 % (MPs), and 45 % (cocktail).

3.2.5. Shell growth

The Fig. 4a displays the cumulative daily shell growth, monitored for
24 days. No significant difference was observed between the control and
chlortoluron conditions (p = 0.07) but the p-value is close to the sta-
tistical significance. In contrast, over 24 days, oysters exposed to the
MPs and cocktail conditions demonstrated a lower shell growth. Indeed,
after the 24-day period, the mean shell length growth for the MPs and
cocktail conditions respectively was reduced to 50.4 % (p < 0.0001) and
42.7 % (p = 0.021), in comparison with the control (Fig. 4b). The oyster
shell growth for the MPs and cocktail conditions were also lower than
observed following exposure to chlortoluron alone.

3.2.6. Summary of the main results

The actual concentrations measured on Dy4 of the FSW exposure (for
MPs, chlortoluron alone and cocktail), are presented in Table 2. In the
remainder of this present study, the actual concentrations are expressed.
In our work, the analysis validated the existence of a daily rhythm of
oysters’ valve activity for all tested conditions. No significant differences
in chronobiological rhythms were noted between the four conditions
tested. Regarding the behavioural parameters, our results suggest that,
when exposed to chlortoluron, the oysters’ valve activity was signifi-
cantly disrupted (Table 2). Indeed, in comparison with the control
condition, a decrease in the number of VMC and an increase in VOA
were noted. Following MPs exposure, a significant increase in VMC and
a decrease in VOD and growth were observed. Concerning the cocktail
condition, a decrease in VMC and growth, and an increase in VOA were
highlighted. Depending on the exposure conditions, the valve behaviour
of oysters responded differently.
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Fig. 1. (a) Daily VMC showing the 7-day acclimatisation and the 24-day exposure periods. (b) Histograms of mean VCM =+ SEM for the 24-day exposure period. The
different conditions are: control (white, n = 7), chlortoluron alone (green, n = 6), MPs alone (blue, n = 8), and cocktail (red, n = 5). Different letters indicate

significant differences between concentrations (p <0.05).
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Fig. 2. Valve Opening Amplitude (VOA) in percentage for each condition: (a) chlortoluron alone (green), (b) MPs alone (blue) and (c) cocktail (red), in comparison
with the control condition (white). (d) Histograms of VOA (%) for the entire exposure and all conditions. Values are mean + SEM for control (n = 7), chlortoluron (n
= 6), MPs (n = 8) and cocktail (n = 5) conditions. Different letters indicate significant differences between concentrations (p < 0.05).

4. Discussion
4.1. Experimental concentrations versus natural environment

In our FSW exposures (chlortoluron and cocktail conditions), con-
centrations between 58 and 96 pg.L ™! of chlortoluron were measured.

Valiente Moro et al. (2012) reported an ICsg (half-maximum inhibitory
concentration) of 50 plg.L’l on the freshwater phytoplankton
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Ankistrodesmus fusiformis. Although this concentration is higher than
those commonly found in the Pertuis Charentais, it is quite close to the
maximum concentrations detected in some European rivers. Indeed,
concentrations of herbicide (chlortoluron in particular) of 20 pg.L ! and
more (Beitz et al, 1994) were determined. For herbicide exposure,
control FSW highlighted a slight contamination by chlortoluron. Being
volatile, it could easily evaporate in the atmosphere and contaminate
the other tanks (Ineris, 2013). Nevertheless, the concentrations of
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Fig. 4. (a) Daily shell length growth monitored for all conditions (mm). (b) After the completion of the 24-day experiment, histograms displaying the mean shell
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cocktail (red). Values are mean + SEM for control (n = 7), chlortoluron (n = 6), MPs (n = 8) and cocktail (n = 5) conditions. Different letters indicate significant
differences between concentrations (p < 0.05).

chlortoluron measured in the control FSW samples were satisfactory to
validate the study. An increase of chlortoluron concentrations was
observed between the start (Ds) and the end of the experiment (Dag).
This increase could be explained by the initial presence of chlortoluron
in natural seawater (0.14 pg.L™! in 2018; Action program, 2018) and

regular water changes during the experiment. In this present study, the
theoretical concentration of HDPE MPs (20-25 um) was set at 10 ug MP.
L~L. Although high in comparison to environmental concentrations,
several studies have used the same concentration of exposure (Beiras
et al.,, 2018; Constant, 2018; Lei et al, 2018 and Dris et al, 2016). To
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Table 2

Summary of the effects on the Pacific oyster valve activity induced after a 24-day
exposure to chlortoluron alone (85 pg.L’l), 20-25 um HDPE MPs alone (112 MP.
mL™Y), and a combination of both (cocktail, 97 pg.L’1 of chlortoluron + 108 MP.
mL~!). Measured parameters are VMC (Valve Micro-Closures), VOA (Valve
Opening Amplitude), VOD (Valve Opening Duration), daily rhythm (chronobi-
ological analysis), and shell growth (1: significant increase compared to the
control condition, |: significant decrease compared to the control condition and
- : absence of significant effects compared to the control condition).

Conditions VMC VOA VOD Daily rhythm Shell growth
Chlortoluron alone 1 1 - - -
MPs alone 1 - 1 - 1
Cocktail 1 1 - - 1

assess MPs/NPs in water, flow cytometry was performed, as used in
some studies (Long et al., 2017; Caputo et al, 2021; Kaile et al., 2020).
Instead of being 10 pg MP.L™}, the average concentration for solutions
containing MPs was approximately 50 ug MP.L™! at the two sampling
periods. The cytometry confirmed contents between 93.9 and 124.4 MP.
mL ! (for MP and cocktail conditions). The highest environmental
concentration of MPs detected in Artic sea ice cores is around 13.7 MP.
mL ! (Peeken et al., 2018). However, the size classes of MPs currently
analysed in the natural environment are generally larger than 300 ym
and data about MP < 100 um are still scarce (Doyle et al, 2011; Song
et al., 2014; Zhang et al., 2017). Our present study could be defined as
realistic in terms of size tested, but not in terms of concentrations. Ac-
cording to a study on the characterisation of MPs on the Atlantic coast,
the majority of MPs (64 %) were < 40 um (Enders et al, 2015). In
addition, about half (42 %) of these were PE. These results justify the use
of HDPE-MP (20-25 um) in this study. In addition, some equipment used
in aquaculture for bivalves consists mainly of PE (Lusher et al., 2017 and
Bringer et al., 2021). The difference observed between the theoretical
and measured MP concentrations could come from the aggregation of
MPs (Alimi et al., 2018; Michels et al., 2018) on the walls of the exposure
tanks. Long et al. (2017) clearly showed that micro-PS bind to glassware,
forming homo-aggregates and hetero-aggregates. In addition, regular
water changes, for the welfare of oysters, could also have played a role in
increasing theoretical concentrations.

4.2. Behavioural responses of juvenile oysters to chlortoluron exposure

Chlortoluron is a photosynthesis-disrupting herbicide, and more
specifically is an inhibitor of photosystem II (Faggiano et al, 2010).
Phytoplankton communities have been shown to be very sensitive to
herbicides (Solomon et al, 1996). Indeed, effects on phytoplankton
growth and development have been observed (El-Sheekh et al., 1994),
and could indirectly affect filtration of bivalves. Chlortoluron resulted in
a significant decrease in VMC frequency compared to the control con-
dition. An equivalent result has already been demonstrated for Mytilus
galloprovincialis exposed to cypermethrin (insecticide) which reduced
the valve closure in a time-dependent manner (Ayad et al., 2011). Higher
VOA in the control condition was also detected following exposure to
chlortoluron. An apparent increase in the rate of opening of the shell
under contamination with a herbicide (lenacil) was reported in an
earlier study (Chmist et al., 2019). However, this parameter has not been
studied sufficiently to obtain relevant interpretations (Bae and Park,
2014). Chlortoluron may have toxic effects on some distinctive phyto-
plankton species important for the physiology, development and
behaviour of oysters (Stachowski-Haberkorn et al. 2008). Additional
studies should be carried out in order to better understand the effect of
this herbicide on phytoplankton populations and on oyster nutrition.
The combined effects of VMC decrease and VOA increase may suggest
that the herbicide leads to an apparent relaxed behaviour in oysters.
Other investigations should be carried out to investigate the neurotoxic
effects of chlortoluron on oyster valve activity. Indeed, it would be of
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interest to study whether chlortoluron may block conduction of action
potential at the level of voltage-gated sodium channels. This could play a
crucial role in membrane excitability of neurones, and lead to a decrease
of neuro-muscular response, as has been shown for many neurotoxins
produced by animals or plants, such as saxitoxin and tetrodotoxin
(Boulot et al., 2017).

4.3. Behavioural responses of juvenile oysters to microplastics exposure

Opysters exposed to MPs showed a higher number of VMC compared
to the other conditions. VMC is defined as a marker of stress in oysters
(Tran et al., 2010). The presence of MPs in the seawater, which could be
detected by oysters, can induce mechanical stress (Sow et al., 2011). The
presence of harmful substances could activate chemoreceptors on the
edge of the oyster mantle, or directly affect the gills when the pollutants
are in direct contact with the tissue of the pallial cavity, which could
result in the rapid increase in the frequency of VMC. According to the
work of Castrec et al. (2018), a similar hypothesis could be made,
implying that the increase in the frequency of VMC is a protective
behavioural response to accelerate pallial cavity water turnover and
minimize potential contacts of MPs with gills (Zhu et al., 2020). A sig-
nificant decrease in VOD was also measured. Likewise, in the freshwater
bivalve (Corbicula fluminea) a behavioural closure reaction - as a pro-
tective strategy — was observed following exposure to a metallic
contaminant (Tran et al., 2004a). The branchial cavities and the labial
palps (Ward et al., 1998) determine the different modes of selection and
sorting of particles, which could slow down the filtration of nutrients of
exposed oysters, affect their feeding activity and behaviour, and
reducing their metabolism and growth. Indeed, several studies have
noted that toxins and foreign bodies can modify the nutritional activity
of oysters through behavioural modifications (Tran et al., 2010; Hab-
erkorn et al, 2010). Oysters exposed to MPs grow more slowly than
control oysters. Some previous works have shown non-effects of MPs on
oysters during subchronic exposure (Green, 2016; Revel et al, 2020).
However, in these latter studies larger sizes of MPs (103 and 300 um)
were tested, in contrast to this present study (20-25 pym). The study by
Gardon et al. (2018) showed a decrease in the scope for growth of
P. margaritifera exposed from 25 pg MP.L ™! of PS particles. These results
indicate that the exposed oysters used a fraction of their reserves to fight
against MPs contamination. In addition, the assimilation of microalgae
was disturbed by the presence of micro-PS, and the energy provided by
food intake was lower for exposed oysters (Gardon et al., 2018). In the
study conducted by Thomas et al. (2020), the condition index at the
highest concentration (106 MP.L ™) decreased significantly over time.
The concentration tested in the latter study is similar to our concen-
trations measured in MP exposure waters.

4.4. Effects of co-contamination by microplastics and chlortoluron on
Jjuvenile oysters

For oysters exposed to the cocktail, results were similar to the
chlortoluron condition for both VMC and VOA activities. No effect on
VOD was noted, in contrast to what was observed for MPs exposure.
Chlortoluron and MPs may have antagonistic effects. Zhang et al. (2018)
demonstrated antagonistic effects between NPs and glyphosate on the
microalgae = Microcystis  aeruginosa. =~ Combined exposure to
diclofop-methyl and silver nanoparticles has been shown to antagonise
the growth inhibition of A. Thaliana (Li et al., 2018). In our study, oyster
growth was decreased under the cocktail condition as in the MPs con-
dition. Studies have pointed out that MPs can bind and vectorise hy-
drophobic organic chemicals (Horton et al., 2018). However, our results
do not show significantly different effects for the cocktail compared to
MPs, and therefore we cannot conclude a potential vectorization of
chlortoluron on MPs. Our results showed that the synergistic effect of
chlortoluron and MPs is not significant compared to the contamination
conditions alone. Their ecotoxic effects are affected by physical and
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chemical factors, such as particle size, shape, colour, composition, and
functional group (Yu et al, 2021). Due to their high filtration rate,
marine bivalves, such as oysters, are particularly sensitive to chemical
contamination, which can be a major source of stress and behavioural
alteration (Sokolova and Lannig, 2008; Islam and Tanaka, 2004).

5. Conclusions

On a larger scale, valvometric technology is a sensitive tool for
monitoring water quality, using oysters as biosensors (Ahmed et al.,
2015). This study provided valuable data on the behaviour of bivalves
exposed to pollutants potentially present in the marine environment.
Exposure to chlortoluron at 30 pg.L~" had little impact on their behav-
iour and none on their growth. In contrast, MPs at 10 pg.L ™! could
potentially affect the physiology and behaviour of C. gigas. MPs tended
to act as stressors in bivalves, triggering urgent behavioural responses.
In addition, MPs could affect the filtration capacity of bivalves (nutrient
system) and, indirectly, their growth. The combination of both pollut-
ants leads to antagonistic responses in comparison to each pollutant
alone. Valvometric technology is an innovative, integrated and
comprehensive tool for the monitoring of environmental pollution.
Although some investigations are still needed, HFNI valvometry in bi-
valves may be of use in the future in studying contamination and effects
of pollutants including MPs.
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RESULTATS MAJEURS

La condition MP de HDPE seuls a montré un effet significatif important sur la
fréquence des micro-fermetures a partir du 6°™ jour d’exposition chez les naissains
d’huitre creuse.

L’amplitude d’ouverture valvaire s’est révélée plus forte pour les conditions
d’exposition aux Chlortoluron seul et mélange de contaminants chimiques (MP et
Chlortoluron). 4 contrario la durée d’ouverture valvaire a ¢été diminuée pour la
condition MP de HDPE seuls.

La croissance a ¢été retardée pour les conditions MP de HDPE seuls et mélange de
contaminants chimiques (MP et Chlortoluron).

Aucun effet n’a été observé sur les rythmes biologiques des naissains d’huitres
exposees.

Hypothése : a une concentration représentative du milieu environnemental, les MP de HDPE
commerciaux sembleraient déclencher un signal d’alarme chez les naissains huitres avec
I’augmentation de la fréquence des microfermetures. Des analyses complémentaires devraient permettre
de mieux comprendre le mode d’action des MP sur le comportement valvaire.
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B. Article 7: Effets intergénérationnels des microplastiques
aquacoles vieillis dans I’environnement, a divers stades de vie

(survie/fécondation au stade adulte et génération larvaire) chez
I’huitre creuse (C. gigas)

Les résultats des précédentes études présentées dans ce manuscrit, semblent montrer que les stades
précoces de développement sont les plus sensibles aux pollutions chimiques et perturbations
environnementales. Il nous est apparu intéressant d’étudier la réponse au stress des huitres creuses au
stade adulte dans leur période de gamétogénése et maturation, ainsi que la toxicité potentielle sur la
génération F1 larvaire. Cette expérimentation a concerné une exposition subchronique longue de deux
mois sur des huitres creuses adultes matures, issuse d’écloserie (France Naissain). Les MP
environnementaux d’origine ostréicole (mélange de PE, PP et PVC) ont été testés a trois
concentrations : 0; 0,1 et 10 mg MP.L". Durant ces deux mois d’exposition, un suivi de la survie et de
la croissance, une analyse de biomarqueurs d’effet (stress oxydatif, détoxification, peroxydation
lipidique et défense), une quantification des MP présents dans les tissus et les biodépdts ont été
effectués. A la fin des deux mois d’exposition, une fécondation in vitro a été réalisée afin de produire
des embryons a partir des parents préalablement exposés. Par la suite, les larves-D ont été analysées a
24, 48 et 72 h de développement. Les observations ont porté sur I’étude du comportement natatoire
(vitesse de nage, trajectoires de nage), le développement (malformations et arrét de développement)
ainsi que la croissance larvaire.

Les premiers résultats ont montré une mortalité plus élevée chez les individus exposés aux MP (dose-
réponse dépendante de la concentration). Aucun effet sur la croissance et indice de condition n’a été
observé. Par ailleurs, une réponse de ’enzyme Laccase (Luna-Acosta ef al., 2010), a été observée via
I’augmentation de I’activité spécifique de cette enzyme dans la glande digestive des huitres creuses
adultes exposées. La Laccase est une enzyme soupgonnée d’intervenir dans les mécanismes de défense
de I’huitre creuse, et dans ces conditions ces résultats suggérent une possible modulation de la réponse
immunitaire des bivalves testés (Gagnaire ef al., 2007 ; Breitwieser et al., 2016 ; Luna-Acosta et al.,
2017). La présence de MP dans les tissus et dans les biodépdts des animaux testés indique une
dynamique ingestion/excrétion des MP susceptible d’influencer la gamétogénése, et les embryons
nouvellement formés. Enfin, 1’étude portant sur la phase larvaire, a permis de montrer des effets
significatifs sur le comportement natatoire, le développement et la croissance de larves-D issues de
parents préalablement exposés dans les conditions d’expérience précitées.
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Figure 42. Schéma résumant les travaux réalisés dans le cadre de 1’ Article 7.



CHAPITRE V - Effets des microplastiques & pesticides sur les stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

Intergenerational effects of environmentally-aged microplastics on the C.
gigas larval behaviour, development and growth

Arno BringerH, Jérome Cachotz, Emmanuel Dubillotl, Grégoire Prunier!, Valérie Huet', Christelle Clérandeauz,
Louise Evin!, Héléne Thomas'*

! Littoral Environnement et Sociétés (LIENSs), UMR 7266, CNRS-Université de La Rochelle, 2 rue Olympe de
Gouges, F-17042 La Rochelle Cedex 01, France.
? Université de Bordeaux, CNRS, EPOC, EPHE, UMR 5805, F-33600 Pessac, France.
+ . . . .
Corresponding author: email: arno.bringerl@univ-Ir.fr

Abstract

This study focused on the impacts of aged aquaculture microplastics (MPs) on oysters (Crassostrea
gigas). Adult oysters were exposed for two months to a cocktail of MPs representative of the
contamination of the Pertuis Charentais area (Bay of Biscay, France) and issuing from oyster framing
material. The MPs mixture included 28 % of polyethylene, 40 % of polypropylene and 32 % of PVC.
During the exposure, tissues were sampled for various analyzes (MP quantification, toxicity
biomarkers). Although no effect on the growth of adult oysters was noted, the mortality rate of
bivalves exposed to MPs (0.1 and 10 mg MP. L") increased significantly (respectively 13.3 and 23.3
% of mortalities cumulative). On the one hand, the responses of biomarkers revealed impacts on
oxidative stress, lipid peroxidation and environmental stress. At 56 days of exposure, significant
increases were noted for GST (10 mg MP. L), MDA (10 mg MP. L") and LAC (0.1 and 10 mg MP.
L™"). No variations were observed for SOD. Besides, ingestion of MPs in oyster tissues and the
presence in biodeposits was highlighted. In addition, in vitro fertilisations were performed to
characterize MPs effects on the offspring. Swimming behavior, development and growth of D-larvae
were analyzed at 24-, 48- and 72-hours after fertilisation. D-larvae, from exposed parents,
demonstrated reduced locomotor activity. Developmental abnormalities and arrest as well as growth
retardation were also noted. This study highlighted direct and intergenerational effects of MPs from
aged plastic materials on Pacific oysters.

Keywords Opyster, microplastics, reproduction, larval behaviour, development and growth,
intergenerational effects, Crassostrea gigas

1. Introduction

The growing use of plastics dramatically increases their production in Europe (57.9 million tons,
PlasticsEurope, 2020) and in the World (368 million tons). Whether from land, atmosphere or rivers,
anthropogenic pollutants, including plastics, end up in the marine environment (Halpern et al., 2008).
The study carried out by Lebreton et al. (2017) estimates that between 1.15 and 2.41 million tonnes of
plastic waste currently enter the ocean each year from rivers and streams, with 67 % of inputs linked
to major Asian rivers. In recent years, microplastics (MPs) has drawn the public’s attention. MPs are
defined as plastic particles between 1 um and 5 mm (Cole et al, 2011; Wagner et al., 2014), while
nanoplastics (NPs) are smaller than 100 nm (Lambert and Wagner, 2016; Gigault et al., 2016). MPs
are spread in all oceans (Barnes ef al., 2009), including in the Arctic Ocean (Zarfl & Matthies, 2010).
The MP size range distribution in the environment depends on hydrodynamic conditions, and
degradation processes (Enders ef al., 2015). MPs occurrence in ocean is variable over time and space.
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Oceanic gyres and coastal areas as hot spots of MP accumulation (Law ef al., 2010). In Europe, 73 %
of the plastic production resorts to 6 polymers (PlasticsEurope, 2020): polypropylene (PP), high and
low-density polyethylene (HDPE and LDPE), polyvinyl chloride (PVC), polyurethane (PUR),
polyethylene terephthalate (PET) and polystyrene (PS). Once ingested, MPs cause abrasions,
obstructions and alterations of physiological structures, affecting the survival of individuals (Wright et
al., 2013). MPs can also generate chemical damage, as they contained a large variety of additives
(Pérez-Albaladejo et al, 2020; Hermabessiere ef al., 2017) and can sorbed persistent organic
pollutants and heavy metals (Rochman 2013; Bakir et al., 2014; Gorman et al.,, 2019; Naik et al.,
2019). Recent studies have documented the potential effects of MPs on marine organisms and in
particular bivalves (Tallec et al., 2018; Sussarellu et al., 2016; Revel et al., 2020). However, most of
the MPs studied were of commercial origin and very few studies focused on the impacts of
environmental MPs (Pannetier ef al., 2020; Cormier et al., 2021; Gardon et al., 2020).

Bivalves are commonly used in studies to assess water quality and habitat. These filter feeders, in
particular Crassostrea gigas oysters, are sensitive to alterations in water quality, which makes them
good bioindicators and bioaccumulators for the study of pollutants (O'Connor, 2002), and in particular
of MPs (Ward et al., 2019; Bonanno & Orlando-Bonaca, 2018). In fact, oysters (C. gigas) are
considered sentinel species of anthropized coastal ecosystems, due to their wide distribution, their
sedentary lifestyle, and their sensitivity to a large range of pollutants (Conger et al., 1978; His et al.,
1999; Quiniou et al., 2007). Found in the bivalve tissues, MPs appear as fibres, fragments or granules
(Cho et al., 2019; Jin-Feng et al., 2018). MP size and shape vary according to the tissue and species
(Li et al., 2015). Phuong et al. (2018) highlighted that MP contamination fluctuated according to
seasons, species and their living conditions (wild or farmed). Several previous studies have shown the
presence of MPs in the tissues of oysters living on the French Atlantic coasts (Van Cauwenbergh and
Janssen, 2014; Phuong et al., 2018)..Sussarelu et al. (2016) demonstrated that the PS-MPs ingestion
altered energy flows, metabolism and homeostasis in oysters, resulting in a loss of energy dedicated to
their reproductive function. They also noted impacts on the gametogenesis, with a decrease in quantity
and quality of the gametes produced. Several studies underlined MPs effects on adult bivalves —
including on their gametogenesis mechanism, and early larval stages. Cole & Galloway (2015)
demonstrated that oyster larvae ingested PS-MPs, although their study differed in terms of larval
stages and particle sizes. Tallec et al. (2018) reported a significant increase in malformation and
developmental arrest (early mortality) frequencies in oyster larvae exposed to PS-NPs. Bringer et al.
(2020b) studied the ingestion and effects of fluorescent MPs (mixed polymers) on oyster larvae. They
documented that 72h-old D-larvae ingested MPs, which were detected in their digestive tract. This
study also highlighted that MPs are able to stick to the locomotor cilia of D-larvae, influencing their
swimming behaviour at 24-h of development. In addition, Bringer ef al. (2020a) demonstrated that an
exposure to 4-13 um HDPE-MPs, affected the oyster maximum swimming speed and trajectories of
oyster larvae. A recent study focused on effects environmental MPs on the early stages of the pearl
oyster, Pinctada margaritifera (Gardon et al., 2020). This work documented the impacts of aged
plastics on the embryo-larval and larval stages, leading to malformations and mortalities depending on
the tested concentrations (Gardon et al., 2020).

Aquaculture professionals regularly use plastic tools (Lusher et al., 2017). Following extreme
hydroclimatic events (storms, winds or strong currents, etc.), professional materials become detached
and drift towards beaches and coasts during high tides. Plastics, used in French oyster farming, could
deteriorate, fragment and become toxic when broken down into particles of MPs/NPs. MPs could have
harmful effects on different development cycles in oysters (reproduction, fixation, growth). The
French shellfish market is important. Each year, nearly 130,000 tonnes of oysters (C. gigas) are
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produced and marketed, while the activity generates more than 20,000 jobs (CNC, 2020). The
sustainability of shellfish companies depends on the quality of the water.

This study aimed at assessing effects of environmentally-aged MPs (from shellfish farming) on adult
oysters (C. gigas) and their offspring. The MPs used (138.6 + 2.3 pm) were a cocktail of three
different aged-polymers: oyster crops (HDPE), collector cups (PP) and collector tubes (PVC). The
data obtained included: (i) MP exposure of two-month-old adult oysters, with a follow-up on survival,
biometrics, potential ingestion/excretion (tissues/biodeposits) and biomarker responses; (ii) larvae
from exposed parents, with a 72-hour follow-up on swimming behaviour, development
(malformations and developmental arrest) and length growth.

2. Materials and Method

2.1 Preparation and analysis of environmentally-aged cocktail of MPs

Plastic macrodebris were recovered on the French Atlantic beach (South-West, France), more
precisely in the Angoulins-sur-Mer municipality (Bringer ef al., 2021b). These were sorted to identify
plastics from the oyster farming industry. HDPE oyster culture crops, PP cup collectors and PVC tube
collectors, were selected. A GC-MS pyrolysis analysis (700 °C) of the three plastic materials selected
(manual cutting of 130-200 pg samples) allowed the identification of the main polymer. After a rough
cut (3-4 cm), the plastics were crushed using a stationary metal hammer, crushing the plastics several
times. Then, the plastics were sieved using 5 mm, 1 mm and 100 um sieves. The grinding was carried
out at room temperature so as not to influence the nature of the polymers materials. MPs cocktail of
138.6 £ 2.3 um were recovered (three analytical replicates in laser granulometry, Malverne). MPs
cocktail was composed of 28 % HDPE, 40 % PP and 32 % PVC. The proportions of MPs present in
this cocktail refer to the main polymers found in the marine environment according to the study by
Andrady, 2011. Each solution was prepared in pure Milli-Q-water (Millipore) and kept in the dark at 4
°C (Figure 1). To carry out a quantitative analysis of MPs in experimental seawater, each cocktail
solution (0.1, and 10 mg MP. L") was tested through a flow cytometer (Attune Acoustic Focusing
Cytometer) according to the protocole described previously (Bringer ef al., 2020a ; Bringer et al.,
2020b). Two-millilitre samples from each MP exposition solution were vortexed (StarLab Vortex IR,
12,000 rpm for 20 sec) to homogenise the solutions and then 300 ul. were taken for flow cytometry
analysis. A calibration was carried out, thanks to previous studies (Bringer et al, 2020a) with
commercial MPs, to achieve an analysis rate of 500 pL.min" and a saturation of 10,000 particles
maximum detected. From the control conditions (10 um filtered seawater), control analytical samples
(n=12) were created. The blank obtained enabled to remove background particles (natural present in
seawater). Using seawater filtered at 0.2 um, a first calibration was conducted to select the < 200-time
detected particles. MPs measurements in seawater were assessed at Ty (D7), T» (Dss) and T5 (Dse) for
all exposure conditions.
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Figure 1. Experimental design of adult oysters exposed to MPs cocktail obtained from different aged-plastic
materials used in French oyster farms.

2.2 Experimental exposure of adult oysters and larvae

In June 2019, adult oysters Crassostrea gigas (Bayne et al., 2019; Bayne et al., 2017) purchased from
a commercial hatchery (24 mo, 15.75 + 1.5 g) were transferred to our laboratory. After a 7-day
acclimatisation period, the oysters were placed in 9 experimental tanks of 37.5 L (n=30 oysters per
tank, with three replicates tanks per condition) with 3 large buffer tanks (one buffer tank per
condition). Tanks were supplied with filtered (10 pm) UV-treated (78.3 L.h™") running seawater
(filtered seawater, FSW) at a temperature of 18.5 £ 0.1 °C, salinity of 35.3 + 0.06 and natural
photoperiod. During the experiment, the tank temperature was gradually increased to faithfully
recreate the environmental conditions of spring on the French Atlantic coast (Zapata-Restrepo et al.,
2019). Seawater came from the Atlantic Ocean (South-West, France) in the Pertuis Breton and more
precisely it was pumped in the Baie de I'Aiguillon (La Rochelle, France). Once a day, oysters were fed
with a mixed diet (T.Isochrysis galbana, Pavlova, Tetraselmis, Thalassiosira and Nanno, Shelfish
diet, VariconAqua). Tanks (n=3/condition) containing the exposed oysters, were connected to a buffer
tank, equipped with an air bubbling system in order to aecrate FSW, and carry out a continuous water
renewal in a closed system. The buffer tanks had the same physicochemical parameters as the
exposure tanks. Every two days, water was renewed to prevent bacterial growth and provide good
conditions for oysters. Three conditions were set up: control condition (without MPs), 0.1 mg MP. L~
' and 10 mg MP. L (Figure 2). In each buffer tank, a pumping system was set up to homogenise MPs
in water. After a two-month exposure, oysters were mating to obtain embryos. Then, oyster larvae
were grown in filtered seawater (0.2 um) at 24 °C (optimal temperature for development, Robinson,
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1992) and potential effects of MPs on their swimming behaviour and development were recorded at
24-, 48- and 72-hours (Figure 2).
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Figure 2. Experimental design of adult oysters exposed to environmentally-aged MPs cocktail for two months.

D-Larvae Effects

After fertilisation, behaviour, development, and growth analyses were carried out on D-larvae.

2.3 Biometric analysis and survival

A length growth monitoring was performed on adult oysters exposed to MPs for two months. A
follow-up was carried out at Dg (Ty), D17 (T}), D3s(T>) and Dse (T3). Oysters (n=30/condition) were
measured (length, width, and thickness) with a digital calliper and weighted (whole weight, wet flesh
and empty shell). A condition index was calculated to compare the growth of exposed oysters to
control ones. Bodoy et al. (1986) defined the index condition by the ratio of wet flesh to whole weight
minus empty shell. A survival monitoring was carried out, removing dead oysters every two days and
counting the total dead oysters for each condition over the two-month period.

2.4 Microplastic analysis in adult oysters’ tissues and faeces

Quality control

To avoid external contamination, key steps were implemented. The material was cleaned on numerous
occasions with filtered 70 % ethanol (0.22 pm) and filtered Mili-Q water (0.22 pm). To assess the
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contamination during the procedure, a blank was carried out by filtering 10 % KOH, without adding
tissues. During digestion, the glass bottles with tissues were sealed with aluminium and placed under a
laminar flow hood. Filters were placed in glass Petri dishes and stored at room temperature before
analyzes. During the exposure period, whole tissue of oysters was collected at three time points (T, T,
and T) and stored at -20 °C. Five pools of two oysters tissus for each condition were prepared, i.e.,
n=>5/condition at each samples times. In each condition, faecces were collected in a volume of 50 mL
once a week and kept cold at -20 °C.

Sample digestion and analysis

The protocol implemented for the analyses was based on the work of Revel et al. (2020) ; Phuong et
al. (2018) ; Karami et al. (2017) and Thiele ef al. (2019). Oyster tissues were thawed and weighed,
before being put into a 250 mL glass bottle. Then, 50 mL of filtered 10 % KOH (0.45 pm) per gram of
tissue weighed (minimum 1: 5 weight/volume) were added. The bottle was sealed with aluminium and

put in a stirrer for 24 hours (55 °C, 180 rpm). After complete tissue digestion, filtration was carried out
through a tulip filtration unit. Fiftty um stainless steel filters (Atout Métal, France) were used to
recover potential plastic particles. Filters were then incubated for 6 hours at 50 °C in a protective Petri
dish.

The faeces collected once a week were pooled to correspond to the three sampling times (T, T, and
T;). They were dried for 3 hours at 60 °C, then weighed. A volume of 20 mL filtered 10 % KOH was
added to a 250 mL glass bottle per milligram of faeces. Then, the bottle was put in a stirrer for 24
hours (60 °C, 180 rpm). Filtration was like the oyster tissues samples. The MP quantification in tissues
and biodeposits was carried out using a binocular microscope (Motic).

2.5 Analyses of biochemical biomarkers in adult oysters
Individual sample processing

Adult oysters were removed from their experimental tank, dissected to extract shell tissue, and
submerged in liquid nitrogen and stored at -80 °C for analysis. For each condition and each sampling
date (T, T, and T3), digestive glands (n=5/conditions) were homogenised in ice-cold phosphate buffer
(100 mM, pH 7.2, 1100 mOsm). The homogenates were then centrifuged for 15 min at 12,500 g at 4
°C and the Final Fractions (FF), corresponding to the supernatant, were used for biochemical assays.
FF was stored at -80 °C for analyzes.

Total protein concentrations

Total protein concentrations were determined adapting the BCA Kit methodology (Bicinchononique
Acid Kit, Sigma Aldrich). The BCA kit contained bovine serum albumin (BSA) as a standard and
involved the reduction of alkaline Cu®" by proteins (Smith ez al., 1985) at absorbance 562 nm using a
spectrofluorometer (SAFAS Flx- Xenius).

Detoxification, antioxidant, and defence enzyme activities

The SOD activity was assessed in the FF using the method developed by Paoletti ef al. (1986). The
assay, involving EDTA, MnCl2 and mercaptoethanol, measured the decrease in nicotinamide adenine
dinucleotide (NADH) oxidation. The inhibition of NADH oxidation, function of the SOD activity, was
monitored at 340 nm (using the SAFAS Flx-Xenius spectrofluorimeter). One SOD unit corresponded
to 50% inhibition of NADH oxidation. Results are presented in U of SOD.mg of protein™.

The GST activity in the digestive glands was determined by adapting a Sigma assay kit. The
Glutathione S-Transferase (GST) assay kit resorted to 1-chloro-2,4-dinitrobenzene (CDNB), suitable
for the broadest range of GST isozymes. Upon conjugation of the thiol group of glutathione to the
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CDNB substrate, an increase in absorbance at 340 nm (SAFAS Flx-Xenius) was observed. Results are
presented in mU of GST.mg of protein” (Mannervik et al., 1988; Habig et al., 1974).

Lipid peroxidation

Lipid peroxidation was measured by assaying the MDA concentration in the FF (Gerard-Monnier et
al., 1998). A commercially available MDA assay kit (Oxis International) was used. The method is
based on the MDA reaction with a chromogenic reagent (n-methyl-2-phenylindole). The blue product
was quantified by measuring absorbance at 586 nm (Gerard-Monnier et al., 1998) with a SAFAS FIx-
Xenius spectrofluorimeter. Results are presented in ptM.mg prot ™.

Environmental stress with Laccase assay
The phenoloxidase (Laccase) activity highlighted alterations to the immune system. Indeed, the

enzymatic activity is sensitive to contaminants (Gagnaire et al., 2004; Luna-Acosta et al., 2010 and
Breitwieser ef al., 2016) and plays an important role in the oyster immune defence mechanism. The
Laccase activity was measured in the FF, using a method developed by Luna-Acosta et al. (2015). The
latter relied on the oxidation of PPD (p-phenylenediamine) being catalysed by laccase. The reaction
was measured at 420 nm using a SAFAS FIx-Xenius spectrofluorometer. Laccase activity was
expressed in enzymatic units per mg of protein (U/mg of protein).

2.6 Reproduction of adult oysters after a two-month exposure

Mature oysters were cleaned to avoid external contaminations and remove stuck microorganisms.
Male and female oysters were induced to spawn by thermal stimulation (alternating immersion in
FSW at 18 °C and 28 °C for 30 min) or by stripping the gonad (when thermal stimulation was
ineffective) (Mai et al., 2013; Gamain et al., 2017; Bringer et al., 2020a). Males and females were
individually isolated in beakers (500 mL of FSW) at their spawning temperatures (Parker et al., 2009)
for 10 minutes, before being removed. Eggs and sperm from two individuals were selected to create a
single pairing. To eliminate debris and faeces, both were sieved separately using 50 pm (sperm) and
100 um (eggs) meshes (Sefar Nitex). Sperm mobility was assessed, and eggs counted under a
microscope (Motic) at 100x magnification. Eggs were fertilised with sperm at a ratio of 1:10
(egg:sperm). Fertilisation success was studied under a microscope at 100x magnification, 1 hour after
the start of the fertilisation. Embryos were then counted and transferred to a 24-well microplate
(Greiner Bio-One, Cellstar without detectable DNase, RNase, human DNA and pyrogens) used in
embryotoxicity according to previously published protocols (His ef al., 1999; Quiniou et al., 2005)
and the AFNOR standard procedure (NF ISO 17244, 2015). The fertilized eggs (approximately 300-
350 eggs) were placed in wells containing 2 mL of filtered seawater (0.2 pm) and incubated in a dark
climatic chamber at 24 ° C for 24-, 48- and 72-hour.

2.7 Larval behaviour, development, and growth

After a 24-, 48- and 72-hour incubation, the swimming behaviour was recorded under a microscope
(ZEISS Axio Observer Z1) at 100x magnification in a naturally lit air-conditioned room, set at 24 °C.
Two-minute videos were recorded. For the three replicates (corresponds to three different couples with
fertilisation success), results are expressed in mean + SEM, with 6 videos by couple, ie., n=18
videos/condition. A freeware application (VirtualDub, Windows) was used to subsample videos to 4
fps (frame per second) and convert them to AVI format (Gamain et al., 2019 and Bringer et al., 2020).
Imagel (1,52a software) was used to analyse the videos. These (AVI format) were first converted to
grayscale image, before being transformed into a stack of binary images. Swimming parameters of
numbered D-larvae, including their maximum speed (pixel/s) and trajectories, were calculated using
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the wrMTrck plugin. Consequently, each larva was assigned an identification number reported in the
result file. Using the protocol published by Gamain ef al. (2019) and improved by Bringer et al.,
2020a, three different types of larval path were noted: (1) rectilinear; (2) circular and (3) motionless. A
graphic tablet (Wacom Bamboo Pen&Touch) and image processing software (Photos, Windows 10)
enabled to quantify and characterise the swimming trajectories. Once processed with a plugin, the
videos were analysed to ensure each larva was only detected once. Then, 25 pL of 1 % buffered
formaldehyde (Sigma- Aldrich Chemical, St. Quentin Fallavier, France) were added to each well. The
percentage of abnormal D-larvae (developmental abnormalities) and developmental arrests were
recorded (His et al., 1999; Quiniou et al., 2005) according to the standardised AFNOR procedure (NF
ISO 17244, 2015). To validate the bioassays, the control condition should have contained less than 20
% of abnormal larvae (NF ISO 17244, 2015). For the three replicates (three couples of oyster
genitors), results are expressed in mean + SEM. In each condition, twelve wells of approximately 200
D-larvae were analysed, i.e., n=2400 D-larvae counted/condition.

A length growth analysis using the Imagel software was carried out, studying larvae exposed for 24-,
48- and 72-hours (n=20/condition with three replicates, i.e., a total of n=60/condition). Each larva was
measured lengthwise (Talmage et al., 2009; Helm et al., 2006; Bringer et al., 2021a). Exposed larvae
were then visualised (ZEISS Axio Observer Z1, x20 objective) and photographed. Body length was
determined from photographs. Results are expressed in mean + SEM.

2.8 Statistics

Data are expressed in mean + SEM. A logrank test, using the Kaplan-Meier method, was carried out to
analyse the survival of adult oysters. In case of abnormal distribution, data were transformed using the
following formula: P’=arcsinVr; P corresponds to raw data (frequency of larvae abnormalities)
specified in P values from 0 to 1 (Legendre and Legendre, 1998). Homogeneity of variance (Levene’s
test) and normality of distribution (Shapiro-Wilk) were assessed. To compare the various treatments,
an analysis of variance (ANOVA) using Tukey’s post-hoc test was performed. For data not entering in
the scope of a parametric test, a statistical analysis was carried out through the Kruskal-Wallis Test.
Differences in tested concentration means were then assessed using the Kruskal Nemenyi Post-hoc test
with the PMCMR package (the Tukey test equivalent for non-parametric data).

Significance difference was accepted when p-value < 0.05. Statistical analysis was completed using R
and graphs from Microsoft Excel.

3. Results
3.1 Analysis of MP concentrations
Table 1. Theoretical and measured MP concentrations in FSW at different sampling times.

Conditions Sampling Theoretical Measured Measured
time (mg MP. L™ (MP. pL™) (MP. mL™)
T1 0.1 0.68 +0.067 677+ 67.6
MPs cocktail T2 0.1 0.66 + 0.05 655 +53.0
T3 0.1 0.94 + 0.06 943 + 60.7
T1 10 3.30+0.32 3,297 £ 319.0
MPs cocktail T2 10 347+0.14 3,466 + 142.7
T3 10 321+0.22 3,205+ 221.3

Through flow cytometry, the different concentrations of the MPs cocktail were measured in the
experimental waters used for the exposure of adult oysters (Table 1) at different sampling times (T},
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T, and Ts). At 0.1 mg MP. L', very little variation was noted between the first two sampling times (T,
and T,), ranging from 655 + 53.0 to 677 + 67.6 MP.mL™". At T, the concentrations of MPs increased
slightly, with 943 + 60.7 MP.mL™". At 10 mg MP.L", values at the three sampling times (T;, T, and
T;) were stable. However, the difference in concentration factor between the two conditions of
exposure to MPs seems to be lower than theory.

3.2 State of health and reproductive effort in adult oysters

To monitor growth and shape, a condition index was built from biometric measurements on adult
oysters. However, there was no significant difference in the condition index between the control and
exposed oysters (0.1 and 10 mg MP. L"). The delta condition index was the difference between the
beginning and end of the exposure period (respectively 0.36 + 0.03; 0.30 + 0.02 and 0.31 £ 0.04).
Following a two-month exposure, oyster mortality rate differed significantly between the three
exposure conditions (0, 0.1 and 10 mg MP. L™). The control condition exhibited the lowest mortality
rate of 2.2 % (n=90/condition). At 0.1 mg MP. L™, a cumulative mortality of 13.3 % was quantified.
At 10 mg MP. L', the mortality rate reached 23.3 % (Figure 3.a). Over the exposure period, the
cumulative mortality rate differed significantly between the conditions tested (Figure 3.b).
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Figure 3. (a) Survival monitoring of adult oysters exposed to MPs for two months: control (without pollutants);
0.1 mg MP. L' and 10 mg MP. L. (b) Histogram of cumulative mortalities for each exposure condition.
Expressed in mean = SEM. Different letters indicate significant differences between concentrations (p<0.05,
Kaplan-Meir Test, n=90/condition).

After two months exposure under controlled laboratory conditions, some adult oysters reached sexual
maturity and developed mature gonads, allowing reproduction (n=10/conditions). Six oysters from the
control condition emitted gametes. Seven oysters from the 0.1 mg MP. L™ condition and 8 oysters
from the 10 mg MP. L' condition were mature and ejected gametes through thermal shock (Table S1).
In terms of sex determination, oysters in the control condition were predominantly maturing females
(4:2, female: male) while oysters exposed to MPs were mostly males with mature gametes (2:5 for 0.1
mg of MP. L™ and 3:5 for 10 mg of MP. L™, Table S1). The quality of gametes (well-formed oocytes
and motile spermatozoa) and was observed under a microscope (Motic). In the control condition, 100
% of the gametes ejected being of good quality (Figure S2). Fifty-seven % and 50 % of the gametes
from oysters exposed to 0.1 and 10 mg of MP. L™ were of good quality (Table S1). When bivalves
expelled poor-quality gametes, they were not selected to proceed to in vitro fertilisation. Three couples
for each condition (i.e. three replicates) were formed to obtain embryos, then becoming D-larvae.

3.3 MP analysis in adult oyster tissues and biodeposits
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MPs were quantified in digested tissues and biodeposits from exposed adult oysters (Table 2).

Table 2. Concentrations of environmental MP cocktail (PE, PP and PVC) in oyster tissues (MPs.g'l) and
biodeposits (cumulate faeces and pseudo-faeces, MPs.mg'l) at three sampling times (T, T, and Ts). Data are
expressed in mean = SEM. Different letters indicate significant differences between concentrations (p < 0.05,

ANOVA and Tukey post-hoc test).

SAMPLING T, T T

TIME

CONDITIONS Tissues Biodeposits Tissues Biodeposits Tissues Biodeposits
Control 0 0 0 0 0 0

0.1 mg MP. L™ 21+08% | 0.084+0.02% | 6.3+28" 0.78+0.2° 54+£25° 093+02°
10 mg MP. L' 113+3.6° | 64+22° [23.6+92°| 7.6+27° |214+73%| 73+3.1°

In the control oysters, there were no microplastics in the tissues for the three sampling times. In
exposed oysters, MPs were detected in the tissues at all sampling times (T;, T, and T;). At T}, a
greater quantity (increase factor of 5.4) of MPs is noted in the tissues of oysters exposed to 10 mg MP
L' compared to the 0.1 mg MP. L™ condition. Same observation at T, and Ts, with increase factors of
3.7 and 4 respectively. The two exposure conditions noted a decrease in the MPs present in the tissues
at T3, compared to T,. Under the control conditions, there were no MPs in the biodeposits. In exposed
oysters, MPs at T, were quantified as follows: 0.084 + 0.02 at 0.1 mg of MP. L' and 6.4 + 2.2
MPs.mg”' at 10 mg of MP. L. At T, and Ts, the MPs in the biodeposits were markedly increased
compared to T.

3.4 Analysis of biochemical biomarkers in the adult oyster digestive gland

Figure 4 presents biomarker results on adult oysters exposed to environmental MPs (cocktail of
HDPE, PVC and PP from oyster farming). SOD and GST activities are both induce under oxidative
stress. The MDA activity is defined as lipid peroxidation and the LAC activity as environmental
stress.
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Figure 4. Effects of environmental MPs on oxidative stress (Superoxide Dismutase (SOD) and Glutathione S-
transferase (GST)), lipid peroxidation (Malondialdehyde (MDA) and environmental stress Laccase (LAC) in C.
gigas adult digestive gland. The different sampling times correspond to: T; (Dy7), T, (Dss) and T3 (Dsg). Three
MP conditions were tested: 0 (control), 0.1 and 10 mg MP. L. The histogram data are expressed in mean =+
SEM. Within series, the letters (a/b, A/B and o/B) above each bar indicate significant differences (p < 0.05,
ANOVA and Tukey test, n=5/condition) between different sampling times for each condition.

Superoxide Dismutase (SOD) and Glutathione S-transferase (GST) assays: oxidative stress

The SOD activity in oysters from the three conditions tested (control, 0.1 and 10 mg MP. L")
decreased significantly at T; (respectively 34.3 + 3.3, 32.6 £ 2.5 and 30.0 + 3.3 U/mg of protein), in
comparison with T, (respectively 51.4 = 5.4, 60.9 + 7.0 and 49.7 = 8.3 U/mg of protein) and T,
(respectively 60.5 + 13.4, 72.8 £ 7.2 and 73.5 £ 20.5 U/mg of protein;, ANOVA, p<0.01). Both the
control and exposed oysters followed similar trends. It cannot be concluded that there is a significant
difference in SOD activity at T3 for the exposure conditions because the control condition follows the

same trend. The GST activity in control condition had no significant change at the three sampling
times (ANOVA, p=0.9). The trend was like oysters exposed to 0. mg MP. L", observing no
significant difference between the three sampling times (ANOVA, p=0.5). In the 10 mg MP. L
condition, the GST activity increased at T3 (35.9 + 5.4 U/mg of protein; ANOVA, p<0.05, Figure 4).

Malondialdehyde (MDA) assay: lipid peroxidation

In the control and 10 mg MP. L™ conditions, the MDA activity in oysters had no significant difference
at the three sampling times (respectively, ANOVA, p=0.2 and p=0.9). In the 0.1 mg MP. L™ condition,
the MDA activity increased between T, (1.3 £ 0.2 uM/mg of protein) and T3 (1.9 = 0.3 uM/mg of
protein; ANOVA, p <0.05) (Figure 4).

Laccase (LAC) assay: environmental stress
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In control oysters, there were no significant differences of laccase activity between the three sampling
times. The activity in oysters exposed to MPs (0.1 and 10 mg MP. L) increased significantly between
T, (respectively 5.6 + 0.6 and 4.1 + 0.6 U/mg of protein) and T; (respectively 7.3 + 0.6 and 6.7 = 0.6
U/mg of protein; ANOVA, p <0.05, Figure 4).

3.5 Larval behaviour, development, and growth

The recorded videos (ZEISS Axio Observer Z1) highlighted a swimming activity (maximum
swimming speed) increasing with the larvae age. The swimming speed was faster in 72-hour than for
24-hour larvae (Figure 5). Compared to control larvae (153.3 + 12.2 pm. s™), 24-hour D-larvae
(Figure 5.a) from exposed adult oysters swam significantly slower (respectively 97.6 + 9.0 and 93.1 +
5.0 um. s at 0.1 and 10 mg MP. L™"). 48-hour larvae (Figure 5.b) from parents exposed to 0.1 mg MP.
L' had a lower swimming activity. 72-hour larvae (Figure 5.c) from parents exposed to the highest
MP concentration (10 mg MP. L, 155.6 + 26.4 um. s") swam slower than oyster larvae from other
conditions (respectively 194.5 + 12.2 and 158.5 + 16.0 pm. s™' in the control and 0.1 mg MP. L™
conditions). In addition, over a two-month period, the swimming trajectories of larvae from exposed
parents were characterised (Figure 5). 24-hour D-larvae from unexposed parents (control condition)
displayed rectilinear swimming trajectories (60.6 = 6.4 %, Figure 5.a). Forty-eight- and 72-hour larvae
had predominant rectilinear swimming paths (57.5 + 12.4 % and 54.3 £ 5.8 % respectively, Figure 5.b
& c). Twenty-four-hour D-larvae from parents exposed to 0.1 and 10 mg MP. L™ mainly swam in
circular trajectories, for 47.4 + 8.1 and 65.0 £ 8.9 % of the larvae, respectively (Figure 5.a). Forty-
eight-hour D-larvae from the 0.1 mg MP. L™ condition showed predominant circular trajectories (61.8
+ 7.4 %), in higher proportion than the control condition (32.5 £ 10.4 %). D-larvae from the 10 mg
MP. L condition had motionless trajectories (31.1 + 6.0%), in higher proportion than the control
condition (10.0 + 3.8%, Figure 5.b). 72-hour larvae from parents exposed to 0.1 and 10 mg MP. L™
displayed fewer rectilinear trajectories (respectively, 28.6 + 9.4 and 23.8 £ 6.5 %), in comparison with
larvae from the control condition (54.3 + 5.8 %, Figure 5.c).
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Figure 5. Maximum speed and trajectories (rectilinear, circular, or motionless) of 24- (a), 48- (b) and 72-hour
(¢) D-larvae from adult oysters exposed for two months to 0 (control), 0.1 and 10 mg MP. L. For the tree
replicates (i.e. three couples), values are expressed in mean = SEM. Different letters indicate significant
differences between concentrations (p < 0.05, Kruskal-Wallis and Nemenyi post-hoc test for maximum recorded
speed and ANOVA and Tukey post-hoc test for the trajectory statistical analysis, n=18 videos/condition).

After being fixed with formalin (1 %), 72-h D-larvae were classified according to their developmental
states (well-formed, malformed or in developmental arrest, Figure 6). D-larvae from unexposed adult
oysters were well-formed (85.8 £ 1.4 %) and statistically different (p<0.05) from oysters exposed to
0.1 (p<0.01) (81.1 £ 1.3 %) and 10 mg MP. L™ (»p<0.01) (74.2 £ 1.7 %). Malformed D-larvae from the
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control and 0.1 mg MP. L™ conditions were not statistically different, with respectively 8.5 £ 1.2 and
11.8 £ 1.0 % (p=0.08). On the contrary, malformed larvae in the 10 mg MP. L' condition were
significantly higher than in the control condition (16.0 = 1.8 % (p<0.01)). In addition, D-larvae with
developmental arrest had no significant difference between the first two conditions (control and 0.1
mg MP. L', with respectively 5.7 + 0.7 and 7.1 = 0.9 %, p=0.6). In comparison with the control
condition (p=0.03<0.05), the 10 mg MP. L condition differed significantly, with 9.8 + 1.2 %.
Representative photographs of malformed and developmental arrest larvae are presented in Figure 7.
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Figure 6. Percentages of well-formed, abnormal and developmental arrest in 72-hour C. gigas larvae. Over a
two-month period, genitor oysters were exposed to three conditions: 0 (control), 0.1 and 10 mg MP. L™, For the
three replicates, values are expressed in mean = SEM. Different letters indicate significant differences between
concentrations (p < 0.05, ANOVA and Tukey test, n=2400 larvae/condition).
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Figure 7. Photographs of normal (white stars), abnormal C. gigas D-larvae (yellow stars) and developmental

arrest (red stars) after a 24-, 48- and 72-hour exposure to 0 (control), 0.1 and 10 mg MP. L with ZEISS Axio
Observer Z1 (x20). Red scale bars = 50 pm.

189



CHAPITRE V - Effets des microplastiques & pesticides sur les stades tardifs d’huitre creuse (C. gigas)

Larval growth was slower in exposed than in control larvae (Figure 8). Significantly differences of
size reductions of 10.6 % and 12.3 %, were observed in 72-hour larvae from parents exposed to 0.1
and 10 mg MP. L™ The total length of control D larvae was 63.0 + 1.5 pum, and significantly greater
than larvae of parents exposed to 0.1 mg MP. L™ and up to 10 mg MP. L' measured 56.3 + 1.0 pm
and 55.3 + 0.8 um.
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Figure 8. Larva total length (um) of C. gigas after 24-, 48- and 72-h of development from parents exposed for 2
months to different concentrations of MPs cocktail: 0 (control), 0.1 and 10 mg MP. L. Values are means +
SEM. Different letters indicated significant differences between different concentrations and development time
(p <0.05, ANOVA and Tukey test, n=60/condition).

4. Discussion

The study aimed at evaluating the effects of environmentally-aged MPs (plastic materials from oyster
farms) on C. gigas oysters. Over a two-month period, adult oysters were exposed to aged MPs
obtained from a mixture of HDPE, PP and PVC. Their growth, survival, MP ingestion/excretion and
the response of biomarkers were monitored. Adult oysters were fertilised in laboratory conditions to
produce embryos. Then, the development and swimming activity of 72-hour oyster D-larvae (early
stages of development) were observed. MP concentrations in the exposure medium were assessed
through flow cytometry. Except for the 0.1 mg MP. L™ condition at Ts, concentrations measured were
constant. In the latter condition at Tj, the increase in MP concentration over time might be due to
particles binding on the tank walls while water was renewed (Summers ef al., 2018). Our present study
focused on ecotoxicological test concentrations, stronger than what is found in the marine
environment (Lenz et al., 2016; Paul-Pont et al., 2018). The previous study by Dubaish and Liebezeit
(2013) determined concentrations in the North Sea of 1.7 MP.mL" (MP > 80 pm). In our work, the
ranges of concentrations assayed reported means of 758 + 60 and 3,322 + 228 MP.mL" for the two
theoretical mass concentrations (0.1 and 10 mg MP. L™). It is therefore estimated that our study would
have used concentrations 445 and 1,954 higher than the natural environment. However, our
concentrations are close to certain ecotoxicological studies that took into account doses of 1,000
MP.mL™" (Sussarellu et al., 2016 and Paul-Pont ef al., 2016).

According to literature, MP loads in seawater are within the pg.L ™' range, and the highest MP loads
reported in the sea area round 0.08 to 0.3 mg.L™" (Lusher et al., 2014; Frias et al., 2014). Thereby, the
theoretical 0.1 mg MP. L' concentration correspond to the contamination peak of MPs in the marine
environment (Beiras ef al., 2018). A recent study in the Bay of Biscay (South-West, Atlantic, France)
near the study area where our MPs were collected indicated MP concentrations between 0.03 and 0.06
MPs.L"! in water, with a size distribution between 4-2,000 um, at the surface of the studied marine
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environment (Lerebours ef al., 2021). Wang et al. (2021), reported higher concentrations of 15-20
MPs.L" in seawater from the coastal areas in Zhuhai (China), with a size range of 101-500 pum for 45
% of the detected MPs.

MPs were not detected in tissues of control oysters. Like most animals, oysters lack enzymes and
enzymatic pathways enabling to break down plastics (Aladaileh et al., 2007; Wright et al., 2013).
After filtration-ingestion, MPs cannot be absorbed or used as energy, leading to their accumulation in
the gills and digestive gland (Teng et al., 2020). This work echoed previous results highlighting that
bivalve accumulated MPs in both experimental and natural conditions (Browne et al, 2008; Von
Moos et al., 2012; Magni et al., 2018; Teng et al., 2019; Birnstiel ef al., 2019 and Ward et al., 2019).
The presence of MPs accumulated in the tissues at the end of exposure (T;) could potentially affect
reproductive efforts and subsequently the quality of the gonads and embryo-larval development
(Sussarellu ef al., 2016). One must recognize that the concentrations tested and MP in tissues were
much higher than those in the environment (Keisling et al., 2020). Regarding the quantities of MPs
contained in the biodeposits, these present results are comparable to the results published by Revel et
al. (2020). Oysters tended to quickly excrete MPs (Graham et al., 2019). In a recent study (Thomas et
al., 2020), MPs were detected in tissues and biodeposits. Oysters could excrete MPs in faeces through
cleaning processes, preventing the gills from being clogged by particles (Jorgensen, 1981) and
rejecting indigestible particles (Wegner et al, 2012). Our results indicate low amounts of MPs in
faeces, with concentrations of the order of 0.1-0.9 and 6.4-7.6 MP.mg™ of faeces for 0.1 and 10 mg
MP. L™ respectively tested. Although this suggests that oysters might excrete MPs through feces, a
small fraction of these microparticles might persist in the tissues or be re-ingested by filtration,
potentially leading to longer-term effects (Farrel and Nelson, 2013; Ribeiro ef al., 2017).

In the present study, MP exposure of adult oysters did not affect their growth, but their survival. The
highest dose of exposure (10 mg MP. L™) led to a significant increase of mortality rate. Sussarellu ez
al. (2016) obtained similar results, showing that oysters exposed to PS-MPs had disrupted energy
flows, metabolism and homeostasis, increasing the mortality rate. Browne et al. (2013) reported in
Arenicola marina, accumulation of nonylphenol and triclosan from PVC that led to altered
physiological stress, immune system responses and increasing mortality. Stabilisation of mortality
were noted at 35 and 44 days for oysters exposed to respectively 0.1 and 10 mg MP. L. The evolution
in cumulative mortality of exposed individuals may suggest an adaptation to MP exposure (Guo ef al.,
2015). In addition, an impact on fertilisation success was noted. The oysters exposed to MPs, having
reached the stage of sexual maturation, had more males than females, unlike the control oysters. In
addition, the quality of female gametes was poorer in adults exposed to MPs than in control. A
previous study revealed that marine medaka (Oryzias melastigma) exposed to PS-MPs faced sex-
specific endocrine disruption. Wang et al. (2019) suggested that PS-MPs had sex-specific reproductive
disruption and decreased sex hormone levels in female plasma by inhibiting their synthesis. Sussarellu
et al. (2016) indicated that the quality of gametes decreased following parental exposure to PS-MPs.
This work reached similar conclusions on the quality of gametes from exposed parents.

The activities of biomarkers (SOD, GST, MDA and LAC) that can be modulated by environmental
pollutants were used as defense markers, providing information on the level of exposure and the
response capacities of oysters exposed to cocktail of MPs. Oxidative stress biomarkers were chosen
for their early stress responses in bivalves (Valavanidis et al. 2006). Depending on the biomarkers
tested, the responses in the digestive glands indicated significant differences according to MP
exposure conditions. Milinkovitch et al. (2015) confirmed that SOD was an early indicator of
oxidative stress. The absence of increase in the SOD activity in our study. In all conditions —
particularly in the control condition — at T3, a decrease in the SOD activity was noted. These results
led to no conclusions. In their study, Revel et al. (2019) indicated that the SOD activity in the
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digestive gland of blue mussels (Mytilus edulis) exposed for 10 days to a mixture of MPs (PE, PP) was
no affected. Our results show a decrease in SOD over time and with increasing gonadal maturity in all
conditions tested, including condition control. Similar effects have been demonstrated in C. gigas with
a decrease in SOD due to seasonal variations (Luna-Acosta et al., 2010). In contrast to this study,
Ribeiro et al. (2017) revealed that the SOD activity in the digestive gland of Scrobicularia plana
exposed to PS-MPs increased at the end of the exposure period.

Under the condition exposed to 10 mg MP .L™" at Ts, an increase in GST activity was observed. GST is
involved both in the biotransformation of xenobiotics (Dos Santos er al, 2021) but also in the
recycling of reduced glutathione and therefore in the fight against oxidants (Fabioux et al., 2015)..
This phenomenon could be a reaction to an increased xenobiotic biotransformation, as underlined by
Breitwieser et al. (2016). Excessive oxidative stress can lead to a significant increase in oxidative
damage (Aratjo et al, 2016), potentially due to the depletion of organisms due to the activation of
defense mechanisms to fight against the polluted environment. Concerning the GST enzyme, also
linked to oxidative stress, an increase in this enzymatic activity was noted in freshwater clams
Corbicula fluminea exposed to PS-NP (Li ef al, 2020). GSTs are key players in the removal of
reactive oxygen species (ROS), intervening indirectly by controlling the level of reduced glutathione.
If the balance is upset in favor of ROS, oxidative stress is generated due to environmental stress and
xenobiotics could influence this balance by catalyzing the production of ROS, and altering the
metabolic balance (Donaghy et al., 2015; Manduzio et al, 2015). In addition, Wang et al. (2019)
noted an increased GST activity in the intestine and gills of the marine medaka (Oryzias melastigma)
exposed to 20 and 200 pg PS-MP. L, concentrations like this study.

The MDA content reflects the rate and intensity of lipid peroxidation (Qiao ef al., 2019a, b). In the 0.1
mg MP. L™ condition at T the MDA content increased. The increase in MDA content, decreased the
antioxidant protection and immune modulation (Pan et al., 2009; Breitwieser et al, 2016). Indeed,
Sussarellu et al. (2016) and Palais et al. (2012) suggested that oysters exposed to particles can modify
their energy flow and induced antioxidant and detoxification processes.

Laccase (LAC) is a marker of environmental stress (Luna-Acosta et al., 2010). In the two exposure
conditions (0.1 and 10 mg MP. L) at T, the LAC activity increased over time. The environmental
study conducted by Breitwieser et al. (2020) correlated an increase of the LAC activity in
Mimachlamys varia over time in presence of metals (Cu, Cr, Mn, Sn, and As). Bivalves can detect
pollutants in their environment and respond to stress by increasing their LAC activity (Luna-Acosta et
al., 2015). At T; — the last sampling time — LAC and MDA biomarkers were significantly increased in
comparison to control group. Exposure to MPs should be investigated on a long-term basis to
understand adaptive responses or toxic effects on bivalves. Understanding mechanisms triggered by
organisms to fight against chronic exposure to MPs is key to conduct risk assessments. It is crucial as
coastal areas are constantly impacted by plastics (Santana ef al., 2018).

The present study also focused on the offspring obtained from adult oysters exposed to MPs over a
two-month period during gametogenesis (Enriquez-Diaz et al., 2009). The larval growth was slower in
the MPs-exposed groups in comparison to the control group. This result is consistent with those
obtained by Sussarellu et al. (2016) and Bringer et al. (2020b), suggesting that MPs exposure can
delay C. gigas larval growth. In this work, the exposure conditions revealed a significant increase in
developmental abnormalities, including malformations and developmental arrest. Thus, when parents
were exposed to high MP concentrations, developmental abnormalities were more frequent in their
offspring. A lot of studies highlighted that micro-pollutants such as heavy metals and pesticides,
caused developmental defects in oysters (Mai et al., 2012; Gamain et al., 2016, 2017; Bringer et al.,
2021b). Tallec et al. (2018) reported greater toxicity of smaller plastic particles. In comparison with
PS-MPs (2 pm), PS-NPs (500 and 50 nm) had greater impacts on the fertilisation success and embryo-
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larval development of oyster C. gigas. Our results revealed a shift in the swimming behaviour of
larvae from parents exposed to MPs. Indeed, circular trajectories increased, in comparison to
rectilinear trajectory. Gamain et al. (2020) demonstrated that, under optimal developmental
conditions, C. gigas D-larvae tended to have a rectilinear swimming behaviour (2-D analysis). In a
previous study, Bringer ef al. (2020a) noted that circular trajectories were significantly increased in
larvae exposed to HDPE-MPs (4-13 pum). For both MP concentrations, a decrease in maximum speed
recorded was noted in 24- and 72-hour D-larvae. These results are consistent with previous studies
(Bringer et al., 2020a & b) in which D-larvae exposed to MPs (HDPE and polymer cocktail) showed a
decrease in maximum swimming speed. Yin et al. (2019) indicated that black rockfish Sebastes
schlegelii exposed to MPs (0.19 mg PS-MP. L™ of 15 pm) had a restricted swimming speed and range
of motion, affecting their hunting behaviour and exploration skill.

Altogether our data reinforced the hypothesis that MPs impacted both the physiology and behaviours
of oysters C. gigas. This study relied on the use of secondary MPs — aged in the marine environment
—as well as on plastic materials from oyster farming.

5. Conclusions and perspectives

To conclude, this experiment showed that the cocktail of MPs obtained from oyster material and aged
in the marine environment can be toxic for adult oysters and the larval generation. The results
indicated that exposure to MPs could affect survival, responses to defense biomarkers, and fertilization
success, in adults (C. gigas) exposed for 2-months. D-larvae obtained from exposed oysters, having
reached a mature stage, exhibited alterations in swimming behavior, development and growth. Bad
weather and degradation of plastics from mariculture could therefore represent a possible threat to
oyster farming and surrounding marine life. In the future, it would be useful to study the life cycle of
aquaculture plastics and the potential risk of additives present on plastics on the Crassostrea gigas
study model and the health of marine ecosystems in general.
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RESULTATS MAJEURS

= Effets des MP d’origine ostréicole sur la survie des huitres adultes apres 2 mois
d’exposition controlée : mortalités plus importantes pour les huitres soumises
aux MP.

= Pas d’effets sur la croissance et les indices de condition.

= Augmentation de I’activité Laccase, synonyme d’augmentation des défenses
immunitaires intracellulaires, en réponse a la présence de MP dans les tissus.
Augmentation de I’activité GST et du taux de peroxydation lipidique pour les
huitres exposées respectivement a 0,1 et 10 mg MP.L™.

= Effets des MP sur le succeés de fécondation et sur la génération F1 au stade
larvaire (anomalies de développement, comportement natatoire et retard de
croissance).

= Hypothése : les MP vieillis enclencheraient une réponse immunitaire renforcée, puissant les
réserves énergétiques des géniteurs pendant la période de gamétogénese, impactant
indirectement la survie et le développement de la descendance.
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Depuis une cinquantaine d’années, les macroplastiques sont rejetés dans les environnements naturels
et notamment les écosystémes aquatiques. La négligence des sociétés humaines sur la gestion de la fin
de vie des plastiques, conduit a des accumulations et des persistances des plastiques dans les mers et
océans (Ostle ef al., 2019). En 2004, I’étude portée par Thompson et al. (2004) révéle le terme
« microplastiques », qui est le résultat de la fragmentation des macroplastiques en plus petits
fragments ou particules, avec des tailles relativement petites et difficilement visibles a 1’ceil nu. La
problématique « microplastiques (MP) » est alors étudiée davantage par la communauté scientifique,
et les premiéres études, mettant en évidence des effets de ces microparticules, commencent a voir le
jour. Cole et al. (2011) ont permis de montrer que les MP atteignent le milieu aquatique par
déversement des effluents industriels ou domestiques ou par le ruissellement des eaux de pluie.

Les pesticides sont largement utilisés dans le monde entier, comme agents de contréle des espéces
envahissantes (Banks ef al., 2005 ; Okamura ef al., 2000). Des solutions commerciales, réguliérement
utilisées, comprennent des herbicides pour lutter contre les mauvaises herbes, des insecticides pour
lutter contre les insectes, des fongicides pour contréler certains types de maladies des plantes et les
agents antisalissures (antifouling) pour inhiber la fixation ou la croissance des organismes sur la coque
des bateaux. Les pesticides différent de nombreuses autres substances environnementales
préoccupantes et potenticllement toxiques. Ils sont utilisés, a des fins spécifiques, par I’agriculture
avant de pénétrer dans I'environnement.

Les résidus de pesticides peuvent &tre rejetés dans les écosystémes aquatiques a la suite de
pulvérisation, de lessivage ou de ruissellement des zones urbaines (e.g. routes, parkings et zones
résidentielles) et agricoles (e.g. épandage). Le ruissellement de surface est considéré comme 1’un des
modes de transport majeur des pesticides vers les eaux de surface (Larson ef al., 1995 ; Liess ef al.,
1999). La contamination par les pesticides a été largement documentée dans les eaux et sédiments des
zones estuariennes et/ou coticres européennes (Sargent ef al., 2000 ; Thomas et al, 2000 ; Zhou,
2008). Une fois que les résidus de pesticides pénétrent dans I'environnement, ils peuvent rester dans
les milieux aquatiques de quelques heures a plusieurs mois ou années selon leurs natures et donc leurs
propriétés physico-chimiques et les conditions du milieu. En 2008, la France s’est engagée a atteindre
le « bon éat écologique » (BEE) de ses zones marines cotiéres d’ici 2020, a la suite de 1’adoption de la
Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin (Galgani et al., 2013a).

Des études de toxicité antérieures ont montré que les polluants environnementaux (e.g. les pesticides
organochlorés et les métaux lourds) pouvaient causer une toxicité distincte, telle qu'une malformation
embryonnaire, une différenciation sexuelle et une perturbation endocrinienne, a différents stades de
développement, au cours de la vie entiére (Leet ef al., 2011 ; Imhof et al., 2017; Silva et al., 2018).
Cependant, peu d'attention a été accordée a la comparaison des effets toxiques des MP aux différents
stades de développement tout au long de I'histoire de la vie, en particulier pour les organismes, comme
les bivalves marins, comprenant des métamorphoses au cours de leur développement (Luan et al.,
2019). Les mollusques bivalves marins, filtreurs dominants, maintiennent la structure et la fonction de
'écosystéme benthique, par le recrutement, le développement et les différents cycles de vie (Tallec et
al., 2018), et représentent de bons indicateurs biologiques de la pollution marine (Wallace & Luoma,
2003).

Dans ce contexte, I’huitre creuse (C. gigas) a donc été utilisée comme organisme modéle pour nos
expérimentations. La discussion générale reprend donc les principaux résultats du volet expérimental
du projet AQUAECOs. En premier lieu, I’exposition aux MP commerciaux a permis de mettre en
évidence les effets néfastes sur le développement et le comportement natatoire au stade embryo-
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larvaire chez I’huitre creuse, C. gigas. Les concentrations testées restent fortes par rapport aux
concentrations détectées dans 1I’environnement. Les pesticides d’intérét potentiellement dosés dans les
Pertuis Charentais, ont montré des effets toxiques, a des concentrations proches de celles retrouvées
dans I’environnement. De plus, les larves pédivéligéres ont été affectées par les MP d’origine
ostréicoles sur leur phase de fixation et la croissance a court terme. Dans un second temps, 1‘étude de
I’activité valvaire a mis en évidence des anomalies valvométriques chez les naissains d’huitre creuse, a
la suite d’expositions a des MP de type HDPE, a des herbicides et a des mélanges des deux familles de
contaminants chimiques. Pour finir, les huitres creuses adultes, ont été exposées par les MP d’origine
ostréicoles, durant la période de gamétogénése, pendant deux mois pour évaluer des potentiels effets
intergénérationnels sur les stades larvaires issus des adultes préalablement soumis a une contamination
subchronique en MP environnementaux. Enfin, les résultats issus de 1’étude préliminaire menée sur le
site littoral des Pertuis Charentais en termes de pollutions aux plastiques (macro & micro) seront
également présentés dans la discussion générale. L’ensemble des données proposé dans cette thése a
¢été valorisé (i.e. publié¢ ou en cours) sous forme d’articles scientifiques sur les différents stades de vie
étudiés de I’huitre creuse (Figure 43).

Bringer et al., 2021

MPs environnementaux (PE, PP et PVC; 138 um) : effets sur la

Bringer et al., 2021 survie et le systéme intracellulaire & effets sur le développement,
PE MPs (20-25 um) et comportement et croissance larvaire
Chlortoluron effets sur le
comportement valvaire et
la croissance /%
Adultes Gametes

<:

Nalssalnleuvenlles

ﬁ CYCLE DE VIE
(@) HUITRE Embryons
e CREUSE

Larves Pédivéligéres

Bringer et al., 2021
MPs environnementaux

(PE, PP et PVC; 138 um) :
effets sur la fixation et la
croissance Q
Larves Trocophores
Larves Vellgeres & @

Larves-D

Bringer et al., 2020 (a, b) et Bringer et al., 2021

PE MPs (4-25 um) et MPs fluos (1-5 um) : effets sur le développement,
le comportement natatoire et I'ingestion
Pesticides : effets sur le développement, comportement et croissance

Figure 43. Cycle de vie de I’huitre creuse (C. gigas), montrant les différents résultats collectés durant les travaux
de thése sur les effets des MP et pesticides. Modifié d’aprés Vogeler et al. (2016) et Luan et al. (2019).

L’ensemble de ces travaux de thése aura aussi permis d’interagir avec les professionnels de la filiére

conchylicole. La restitution des résultats et observations obtenus dans cette étude aux acteurs de
terrain a été effectuée tout au long de la thése pour répondre a 1’objectif final de cette étude (1)
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proposer des actions concrétes pour limiter 1’usage des outils plastiques ostréicoles et (2)
communiquer plus généralement sur 1’amélioration de la qualité de 1’ecau a proximité des zones
conchylicoles.

A.Les microplastiques et les pesticides affectent-ils les stades
précoces de développement chez I’huitre creuse (C. gigas) ?

La communauté scientifique s’est intéressée aux effets des MP/NP de PS sur les stades précoces de
développement chez I’huitre creuse, C. gigas (Sussarellu et al, 2016 ; Tallec et al, 2018 ; Cole &
Galloway, 2015 ; Gonzalez-Fernandez et al., 2018). Avec une demande industrielle de matériaux
plastiques en constante augmentation, en Europe, le PS représente 6,2 % alors que le HDPE représente
une demande de 12,4 % (PlasticsEurope, 2020). Une étude antérieure a montré que les PE étaient
présents a 42 % dans les eaux de surface des écosystémes marins et que le PS était présent en trés
petite quantité (Erni-Cassola et al., 2019). Un autre exemple provient d’une recherche menée par Kor
& Mehdinia (2020) qui a évalué l'abondance de plastique dans les eaux de surface du Golfe Persique
et a révélé que la majorité des plastiques collectés étaient du PE (48 %) et du PP (28 %). Plus
localement, I’étude de Phuong et al. (2018a), dans les sédiments intertidaux du Golfe de Gascogne
(Atlantique, sud-ouest, France), a montré la présence de 38 % de PP et 24 % de PE (fragments > 100
um). Dans ce contexte, il semblait important de considérer les potentiels effets des MP en PE sur les
jeunes stades de vie chez I’huitre creuse (Figure 44), d’autant plus que ce matériel plastique est
réguliérement utilisé par les professionnels ostréicoles, i.e. les poches de grossissement (Lusher et al.,
2017). Nos expérimentations menées en conditions controlées ont mis en évidence des effets
notables des MP commerciaux en HDPE en fonction de la taille des particules testées.
Effectivement les plus petites tailles de MP (4-6 et 11-13 um) ont engendré une toxicité aigiie sur le
stade embryo-larvaire avec des anomalies de développement et comportementale aprés 24 h de
développement. Les MP en HDPE ont montré des LOEC (« Lowest Effect Concentration », i.e.
concentration la plus faible ayant montré un effet) 4 0,1 mg MP.L™.

Alors que des effets ont été constatés a 24 h de développement, une expérimentation semblable a été
entreprise sur les larves-D a 72 h de développement afin d’observer les potentiels effets liés a
I’ingestion des MP (1-5 pm) (Figure 44). Nos analyses ont démontré une ingestion des MP
commerciaux fluorescents, stockés dans le tractus digestif des larves-D d’huitre creuse, mais pas
d’effet sur le développement et le comportement natatoire a 72 h du développement larvaire.
L’ingestion n’était pas dépendante du temps d’exposition mais dépendante de la concentration testée,
i.e. plus les larves étaient mises en contact d’une forte concentration de MP, et plus on a retrouvé de
MP dans le tractus digestif. Ces résultats sont comparables a 1’étude menée par Cole & Galloway
(2015) ou des larves de 3 jours ont ingéré des microparticules de PS de 1,84—7,3 um. Les larves-D
sembleraient avoir tendance a accumuler les MP présents dans leur environnement mais excréteraient
aussi trés rapidement ces MP. La forme des MP utilisés pourrait aussi jouer un role : la forme
sphérique et lisse des MP favoriserait une excrétion rapide par les larves, limitant la rétention et donc
les perturbations physiques pouvant mener a des effets néfastes (Frydkjeer et al., 2017 ; Mazurais et
al., 2015). Cependant, nos observations ont pu révéler la présence d’agglomérats de MP au
niveau des cils locomoteurs des larves-D agées de 24 h (HDPE et MP fluorescents) quelle que soit
la taille testée (1-5; 4-6 et 11-13 um). Les MP contribueraient a induire une toxicité
physique/mécanique sur les vingt-quatre premicres heures de développement, lorsque les larves-D
d’huitre creuse se nourrissent via leurs réserves vitellines. Une observation semblable a été réalisée
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avec la présence de MP « collés » sur le manteau de nauplii d’Artemia fransicana (Kokalj et al.,
2018). L’étude menée par Le Bihanic ef al. (2020) a montré que les MP de HDPE (4-6 um) avaient
tendance a s’agréger a la surface des oeufs de Médaka marin (Oryzias melastigma) créant un contact
avec les villosités et le chorion, pouvant potenticllement transférer des contaminants a travers
I’embryon. 11 a été prouvé également que, dans I'environnement naturel, les MP formeraient
facilement des agglomérats (Summers et al., 2018), comme cela a pu étre observé dans nos différentes
études.

Oh 24 h 17 jours

. TAILLES :POLYMERES: TYPE

Commercial

4-6 pm LOEC =0,1 mg/L
Malformations larvaires
: : e LOEC = 0,1 mg/L
:11-13 pm HDPE : Particulaire : Arrét de développement
Y on. : LOEG =10 mg/L
: 20-25 pm Malformations larvaires
Commercial
9 -
50 % PVT ~ LOEC=0,1 mg/L LOEG > 10 mg/L
50 % ? : : Vitesse maximale de nage
1-5 pm . Particulaire :
: Confidentialité : : Agglomérats collés Ingestion dans le
industrielle sur les cils locomoteurs tractus digestif
Environnemental : .
: : Cocktail : : LOEC = 10 mg/L
.'Ov 138,642 pm': HEIEE ! Particulaire * Ratio de fixation
NN : : :
NN PVC Croissance
modifiée
Environnemental
: HDPE LOEC =30 g/L
: . - . Malformations larvaires
.,a.— : : Elutriat
NSNS + : : :
o 138,6+2 ym: PP i(eau de mer):
[ N N : : : PVC plus toxique
PVC Additifs potentiellement rejetés

Figure 44. Effets des MP commerciaux et environnementaux sur les jeunes stades de vie (larves-D et
pédivéligeres) de 1’huitre creuse (C. gigas). Les LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) sont exprimées
pour les paramétres les plus sensibles.

Les déchets plastiques comprennent des résidus de toute taille, des gros objets visibles et facilement
observables, aux petites particules invisibles. Il existe deux sources principales de MP, les sources
primaires et secondaires (Boucher & Friot, 2017). Les MP primaires pénétrent ou sont rejetés,
directement, dans I'environnement sous forme de microparticules. Celles-ci sont produites par
extrusion ou broyage, soit comme matiére premiére pour la fabrication de produits (Turner & Holmes,
2015), soit pour une utilisation directe (Browne, 2015), par exemple dans les produits de nettoyage,
(Cole et al., 2011 ; Derraik, 2002) microbilles dans les cosmétiques (Zitko & Hanlon, 1991 ; Napper et
al., 2015). En revanche, les MP secondaires qui proviennent principalement de la dégradation de gros
déchets plastiques, se fragmentent en particules de plastique plus petites une fois en interaction avec
les contraintes environnementales (e.g. température, UV, salinité). De plus, cela peut inclure des MP
fragmentés provenant de produits usagés (e.g. I'usure des pneus et les fibres des vétements ; Cole et
al., 2011 ; Law & Thompson, 2014 ; Browne et al., 2011). On prévoit que méme si les émissions de
plus gros articles en plastique dans l'environnement cessaient immédiatement, il est probable que nous
assisterions toujours a une augmentation de la quantit¢é de MP en raison de la fragmentation de
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macroplastiques, contaminants chimiques qui se sont accumulées depuis des décennies dans
I'environnement (Thompson, 2015).

Depuis quelques années, la profession aquacole/ostréicole utilise des matériaux/outils plastiques pour
les différentes phases de production (captage, grossissement) des mollusques bivalves marins. De plus,
les friches ostréicoles abandonnées (Prou et al, 1994) sont de plus en plus nombreuses, avec la
présence de plastiques usagés et non ramassés. Ces plastiques se retrouvent alors dans
I’environnement marin lors de tempétes, forts courants ou perte de matériels par les professionnels.
Dans ce contexte, il devenait pertinent de tester les potentiels effets des MP issus des matériaux/outils
ostréicoles sur I’huitre creuse, C. gigas (Figure 44). Des essais préliminaires ont été mis au point sur
I’effet d’¢lutriats/lixiviats de MP environnementaux (HDPE, PP ou PVC) sur le stade embryo-larvaire
(Figure 44). Nos premiéres analyses ont mis en évidence des effets du PVC vieillis dans
I’environnement des Pertuis Charentais sur le développement larvaire a 24 h d’huitre creuse,
identifiant des taux de malformations et arréts de développement bien supérieurs a ceux obtenus
pour des contaminations chimiques de MP de HDPE et PP. L’étude menée par Gardon et al.
(2020) a permis d’observer des effets d’élutriats de plastiques environnementaux issus de
I’aquaculture sur les stades précoces de 1’huitre perliére, P. margaritifera. Dans cette méme étude, les
effets des plastiques « neufs » semblaient plus importants que les plastiques « vieillis ». Cela
correspondrait aux additifs rejetés par les plastiques, comme les phthalates. Effectivement, une grande
variété d'additifs est utilisée dans les plastiques pour améliorer leurs performances et augmenter leur
polyvalence. Les plastifiants et les lubrifiants pourraient étre sources importantes de toxicité, en raison
de leur application au PVC (Al-Malaika ef al., 2017). De plus, durant le vieillissement en milieu
marin, les plastiques seraient susceptibles d’accumuler et de libérer des biocides (Beiras et al., 2021)
et ¢léments traces métalliques (e.g. utilisés pour les colorations ; Naik et al., 2019).

En ce qui concerne, les stades de vie plus avancés (larves pédivéligéres, Figure 44), nos résultats ont
montré un effet des MP vieillis (mélange de HDPE, PP et PVC ; 138 um) dans ’environnement
des Pertuis Charentais, sur le rendement de fixation et sur la croissance (Figure 44). Les données
obtenues par Tallec et al. (2018) n’avaient pas montré d’effets des NP/MP de PS sur la métamorphose
des larves pédivéligéres de I’huitre creuse. Cependant peu d’études se sont intéressées a la phase de
fixation en conditions contrdlées de laboratoire (méthode de télécaptage ; Glize, 1992). D’aprés
I’étude de Sussarellu er al (2016), les MP pourraient induire une réduction du métabolisme
énergétique chez les larves lors des expositions afin de lutter contre les particules, et engendrer des
effets sur la croissance et la métamorphose chez C. gigas. Des analyses ont permis de détecter un
épuisement énergétique chez des Danio rerio adultes exposés a des MP de PS (5 um ; Chen et al.,
2020). D’autres résultats ont montré une diminution de I’activité et de la production énergie, lors
d’exposition aux MP (Silva et al., 2020 ; Teng et al., 2020). Dans ce contexte, I’hypothése retenue
consisterait a penser que lors du développement larvaire de I'huitre creuse, il y aurait un
affaiblissement des mécanismes de défense qui fragiliseraient les larves de C. gigas en les rendant plus
vulnérables aux effets de facteurs environnementaux biotiques et abiotiques (Thomas-Guyon et al.,
2009).

Une part de la pollution de I'environnement est anthropique, associée au développement industriel
puisque toutes les eaux usées provenant d'activités industrielles ou agricoles sont drainées dans des
plans d'eau peu/pas traités (Zahran, 2003 ; Lasee ef al., 2017 ; Prata, 2018). Ces rejets peuvent avoir
une influence négative a la fois sur la qualité des milieux dulcicoles aussi marins. Afin d’étre
représentatif du secteur des Pertuis Charentais, trois pesticides régulierement dosés dans les eaux
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marines ont été testés (Nicosulfuron, Chlortoluron et Boscalid). Nos analyses ont montré des effets
délétéres de ces trois contaminants chimiques, a des concentrations proches de ’environnement,
sur le développement, la croissance et le comportement natatoire de C. gigas. Les LOEC
expérimentales étaient comprises entre 0,015 et 0,003 pg.L”". Lors d’une période d’épandage et de
pics de concentrations dans I’environnement marin des Pertuis Charentais, pendant la saison estivale,
le classement de risque associé serait : Chlortoluron > Boscalid > Nicosulfuron. Des effets reliés aux
herbicides (Glyphosate, Roundup, Diuron, S-Métolachlore) ont déja été constatés chez les larves-D,
chez I’huitre creuse (Mottier et al., 2013 ; Behrens et al., 2016 ; Akcha et al., 2012 ; Mai et al., 2012 ;
Gamain ef al., 2017). Des effets du Chlortoluron sur des algues d’caux douces ont été observés avec
une diminution de la croissance diic a son action sur la photosynthése (Valiente-Moro ef al., 2012).
Des effets similaires ont été observés avec le Nicosulfuron, bloquant les phases de photosynthése par
action sur le photosystéme Il (Hassannejad et al., 2020). Cependant, peu d’études se sont intéressées a
leurs effets sur les stades précoces de I’huitre creuse, a des concentrations environnementales. Enfin,
la Boscalid engendrerait des effets sur la production d’ATP, via la chaine de transport d’¢lectrons
mitochondriale (Fungicide Resistance Action Committee, 2012). Son action intracellulaire serait
susceptible d’induire des effets précoces chez les larves d’huitre creuse (C. gigas), en affectant le
métabolisme énergétique par exemple (Qian et al, 2018). Ce fongicide est réguliérement retrouvé
dans les eaux marines et fluviales (Elskus & Hackley, 2012).

Ces nombreux travaux, nous ont permis de mieux appréhender les différents effets que pouvaient
engendrer les MP et pesticides. Les MP semblent affecter le stade embryo-larvaire via des actions
mécaniques/physiques, avec altération de la locomotion et des malformations pouvant mener a des
arréts de développement. L’ingestion des microparticules ne semble pas induire d’effet toxique sur les
larves d’huitre creuse dans les premiers jours de développement. En revanche, les pesticides semblent
étre nocifs a des concentrations proches de I’environnement par rapport aux MP, et engendreraient des
effets délétéres sur le comportement, le développement et la croissance via des actions intracellulaires.
Cependant, un certain nombre de pistes restent a explorer afin de mieux comprendre les modes
d’actions de ces contaminants chimiques, chez les jeunes stades de vie de I’huitre creuse, C. gigas.
Effectivement, les modes d’actions toxiques des MP environnementaux sur les stades larvaires
pédivéligéres, sont a étudier plus précisément. Les impacts sur la fixation et la croissance pourraient
étre dus a un affaiblissement du métabolisme énergétique des larves-D. De plus, il devient urgent de
s’intéresser plus largement aux substances retrouvées dans l’environnement naturel en prenant en
compte des concentrations environnementales pertinentes, ainsi que des expositions et suivis a plus
long terme. Les combinaisons « cocktail », avec d’autres polluants environnementaux, semblent
pertinentes a considérer sur le plan expérimental pour I’avenir.

B. Les microplastiques et les pesticides affectent-ils les stades plus
tardifs chez I’huitre creuse (C. gigas) ?

Comme explicité dans la synthése bibliographique, les crises de mortalités ostréicoles des dix
derniéres années, se sont concentrées sur les stades de vie naissain principalement et adulte
(Soletchnik et al, 2018). Afin de mieux comprendre les interactions entre MP/pesticides et
Crassostrea gigas, deux études distinctes ont été menées, (i) sur le stade naissain durant une
exposition de 24 jours au HDPE commerciaux (20-25 pum) et 1’herbicide Chlortoluron ; (ii) ainsi que
sur le stade adulte, durant la période de gamétogénése, pendant deux mois d’expositions aux MP
environnementaux aquacoles (cocktail HDPE, PP et PVC ; 138 um).
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La technologie valvométrique, déja utilisée dans des études précédentes (Tran ef al., 2003 ; Chambon
et al., 2007 ; Castrec et al., 2018), nous a permis d’identifier des anomalies du comportement valvaire,
durant une exposition subchronique aux MP testés chez I’huitre naissain. Nos analyses ont montré,
une augmentation des micro-fermetures (VMC) et un ralentissement de croissance a la suite
d’une exposition aux MP de type HDPE. De plus, ’exposition des huitres, C. gigas a un mélange
de MP de type HDPE et de Chlortoluron, a révélé un retard de croissance ainsi qu’une
augmentation de I’amplitude d’ouverture des valves. Alors que les effets liés aux MP de type
HDPE de 20-25 pm semblaient plutdt faibles chez les stades précoces de développement, les naissains
d’huitre creuse déclencheraient un signal de stress interne via 1’augmentation des VMC (Guévélou et
al., 2013). Des résultats semblables ont été observés lors d’exposition a des microalgues toxiques
(Tran et al., 2015 ; Tran et al., 2010). Un potentiel impact des MP sur le métabolisme énergétique liée
a I’ingestion/égestion des microparticules, pourrait expliquer le retard de croissance observé dans
notre étude. L’huitre creuse n’aurait pas 1’énergie suffisante pour croitre dans des conditions
optimales.

Dans les Pertuis Charentais, le Chlortoluron a été retrouvé a des concentrations maximales de 0,14
pg.L™'. L’étude menée par Valiente-Moro et al. (2012) a montré des effets toxiques du Chlortoluron
sur des microalgues aquatiques & une concentration de 50 pg.L™'. Des concentrations élevées de
pesticides ont été documentées dans les eaux de surfaces, avec par exemple 36 pg.L™' pour la Boscalid,
sur les cotes californiennes (Smalling & Orlando, 2011 ; Qian et al, 2018). De plus, des pics de
contamination d’Atrazine allant jusqu’a 30 pug.L™ ont été décrits sur le bassin de 1’Orgeval en 1999
(Guivarc’h-Blanchoud, 2001). Ainsi, afin d’étre représentatif d’un pic de contamination en pesticide,
en sortie de fleuve & proximité des zones conchylicoles, des concentrations fortes de 30 pg.L”' de
pesticides ont été utilisées dans nos essais en laboratoire. Nos résultats ont montré que I’association du
Chlortoluron avec les MP de type HDPE a conduit aussi a un retard de croissance important chez
I’espéce marine testée. L’effet avéré du Chlortoluron (herbicide) sur les systémes photosynthétiques
du phytoplancton (Rutherford & Krieger-Liszkay, 2001 ; Valiente Moro ef al., 2012) pourrait avoir
des effets sur les huitres creuses, lors de 1’alimentation par filtration des bivalves marins. De plus, le
Chlortoluron pourrait potentiellement étre adsorbé en surface des MP, dans le mélange de
contaminants chimiques testé, et engendré une double toxicité dans les tissus d’accumulation des MP.
Des études récentes ont permis de montrer que la vectorisation des pesticides sur les microparticules
de PE (Wang et al., 2020a ; Li et al., 2021), influencent ainsi la persistance des pesticides dans 1’eau,
et la pénétration du pesticide par ingestion des MP. Ces mécanismes de vectorisation/libération des
contaminants chimiques chez les animaux sont définis sous le nom de « Cheval de Troie » (Figure 45).
Cependant, peu d’effets associant les pesticides adsorbés sur des MP ont été mentionnés (Horton et
al., 2018).
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Figure 45. Interactions entre les MP et pesticides dans les environnements marins « Cheval de Troie ». Modifié
d’apres les travaux de Zhang et al. (2020b).

Malgré les problématiques majeures que ces contaminations chimiques peuvent poser, et malgré
I’intérét croissant développé a ce sujet, les impacts des MP sur les organismes sont encore peu
documentés dans la littérature scientifique, et plusieurs études se focalisent sur de la contamination
aux MP commerciaux (Desforges et al. 2014). Les MP retrouvés dans I’environnement sont
susceptibles d’augmenter le transport et la biodisponibilité d’autres polluants organiques persistants
(POP), bioaccumulables et toxiques (Gouin et al. 2011 ; Bayo et al., 2018 ; Steinman et al., 2020),
mais aussi certains métaux (Wang et al., 2020c ; Mao et al., 2020). Au vu des études précédentes, il
semble essentiel de s’intéresser aux sources de contaminations illustrant au mieux le contexte
environnemental. Pour ce faire, des MP usagés/vieillis d’origine ostréicoles ont été testés sous forme
de cocktail représentatif de I’exposome des bivalves marins dans les Pertuis Charentais, i.e. les zones
ostréicoles. Dans ce contexte, les matériaux principalement utilisés par les professionnels de la filiere
ostréicole ont été sélectionnés : poche de grossissement ostréicole (HDPE), coupelle de captage (PP)
et tube de captage (PVC). Van Cauwenbergh & Janssen (2014) ont démontré que les huitres creuses
de la fagade atlantique frangaise ingérent des MP que I’on retrouve dans leurs tissus. Sussarellu ef al.
(2016) ont démontré que I’ingestion de MP de PS provoque une altération des flux d’énergie, du
métabolisme et de ’homéostasie des huitres creuses, ayant pour conséquence une perte d’énergie
dédiée a la fonction de reproduction. Ils ont également constaté des impacts sur la gamétogénése avec
une diminution de la quantité et de la qualité des gamétes produites. Méme si les impacts des MP sur
les bivalves tels que C. gigas sont mal connus, les études montrent cependant qu’ils ont des effets sur
les adultes et en particulier la gamétogénese.

Nos expérimentations sur huitres adultes avaient pour objectif d’apporter des données sur les effets
intergénérationnels des MP d’origine ostréicole. Les macroplastiques collectés sur le littoral atlantique
(cf. Article 1, plage pilote d’Angoulins-sur-mer, sud-ouest, France), ont été broy¢s, afin d’étre réduit a
une taille microparticulaire. Nos principaux résultats ont montré un effet potentiel des MP
environnementaux sur la survie des huitres creuses adultes. Par ailleurs, ’activité spécifique de
I’enzyme Laccase est modulée dans ces conditions d’expérience, révélant un effet sur la réponse
immune des animaux testés. En revanche, aucun effet n’a été observé sur la croissance durant
les deux mois d’exposition. Concernant le stade larvaire, des effets significatifs ont été observés
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sur le comportement natatoire, le développement et la croissance, indiquant un effet
intergénérationnel des MP.

Les effets intergénérationnels ont été documentés chez les nématodes exposés a des particules de NP
de PS a des concentrations supérieures a 100 pg.L” (Zhao et al, 2017). La toxicité pourrait étre
principalement due a la translocation des particules de NP de PS dans les organes reproducteurs qui a
leur tour ont été transmises a la descendance. Par ailleurs, Pitt ez al. (2018) ont rapporté que les NP de
PS, d’une taille de 42 nm pouvaient étre transférés par la mére a la progéniture via une accumulation
dans les ceufs de poisson zébre préalablement exposés (Danio rerio) et modifier les activités
enzymatiques antioxydantes de la progéniture et des parents. Des médakas marin (Oryzias
melastigma) ont montré des taux de fertilité et des taux d'éclosions diminués chez les descendants
issus de parents exposés & 20 mg.L"' de MP de PS (Wang et al., 2019). Les MP ont des effets
importants sur la survie et la fécondité de la progéniture F1 chez les bivalves, les copépodes, les
daphnies et les populations de zooplancton (Yu ef al., 2020b). Chez le copépode Tigriopus japonicus,
I'exposition a 25 mg.L™' de MP de PS de 0,5 pum, a significativement réduit la survie de la génération
F1 a 35 %, mais pas celle de la génération FO - survie supérieure a 80 % (Lee et al., 2013).
Léexposition & des MP de PET (< 11 um; 14,44 mg.L™") a réduit de maniére significative la taille de la
population du copépode Parvocalanus crassirostris, d'environ 40 % par rapport aux témoins, aprés 24
jours d'exposition (Heindler et al., 2017). Ces résultats suggérent que I'exposition aux MP pourrait
avoir des effets sur la fécondité des parents en réduisant la qualité des gamétes ainsi que le succés de
fécondation ; mais aussi des effets intergénérationnels avec des effets sur la progéniture (e.g. le
comportement de déplacement, le développement, la croissance). Fragilisés par les paramétres
environnementaux changeants, les générations d’huitres creuses pourraient aussi étre affectées par des
effets intergénérationnels dés le développement embryonnaire.

C.La pollution plastique des Pertuis Charentais encore mal
connue

La société humaine génére quotidiennement une quantité considérable de déchets solides. De
nombreux objets en plastique utilisés quotidiennement par les citoyens sont a usage unique et donc
jetables. En tant que tels, les plastiques sont une composante majeure des déchets et des quantités
substantielles s'accumulent maintenant sous forme de macro et microplastiques dans le milieu marin
(Jambeck et al., 2015). On estime que 75 % de tous les déchets marins sont en plastique et ces débris
s'accumulent sur les plages (Nelms et al., 2019), sur les rives des iles les plus reculées (Barnes, 2005),
a la surface de la mer (Law ef al, 2010) mais aussi dans les profondeurs (Woodall et al, 2014 ;
Bergmann & Klages, 2012). On retrouve aussi beaucoup de déchets sur les berges, dans le lit des
rivieres et des fleuves mais également sur le plateau continental. Du fait de ce contexte
particuliérement inquiétant, il devient urgent de caractériser et quantifier les pollutions plastiques sur
les zones cOtiéres marines, fortement utilisés pour 1’aquaculture, la péche et autres activités
économiques. Les Pertuis Charentais regroupent beaucoup d’activités professionnelles et
extraprofessionnelles reliés aux territoires marins et littoraux.

Tandis que ce manuscrit de thése s’est principalement intéressé aux effets des MP sur le mod¢le
d’étude C. gigas, une étude préliminaire a tout de méme était effectuée sur un site littoral pilote (cf-
Article 1, plage d’Angoulins-sur-mer, sud-ouest, France), exposé aux activités ostréicoles et
touristiques. Cette étude pilote, complétée par les résultats du volet environnemental du projet
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AQUAECOs (Lerebours, 2021 ; ¢f- Annexe 2), a permis de déterminer les concentrations en macro et
MP dans plusieurs matrices et compartiments (Figure 46).

Tout d’abord, nos résultats ont montré que 70 % des macroplastiques collectés sur la frange
littorale sableuse (plage pilote) était d’origine aquacole. Par ailleurs, les concentrations en MP,
dans les sables de plage, vont de 397 (sédiment de surface) a 457 MP.kg'1 (sédiment sur 5 cm de
profondeur). En comparaison avec d’autres études menées sur les cotes francaises, nos résultats
semblent cohérents. En effet, des études antérieures (en Mer Méditerranée) ont documenté des
concentrations dans les sédiments cotiers peu profonds, de 101-897 MP.kg" (60 % de filaments ;
Alomar et al., 2016) et dans les sédiments de plage, de 12-798 MP.kg" (majorité de fibres de PP, PE
et PS ; Constant ef al., 2019). Une étude a travaillé sur le secteur cotier de la Manche et a observé des
concentrations en MP de 481 MP.kg', dans le sédiment peu profond (majorité de particules
sphériques ; Maes et al., 2017). En ce qui concerne les concentrations en MP, dans les sédiments
marins et ’eau de mer, proches des zones ostréicoles, elles sont respectivement de 300 a 1 500
MP.kg" et 0,03 a 0,06 MP.L" (Figure 46). Les concentrations dans le sédiment marin semblent
légérement plus importantes que dans le sédiment de plage.

Etat des lieux : Pertuis Charentais

Fragmentation & intégration

Sédiments plage

397-457\ MPs/kg Sédiment marin

300-1500 MPs/kg

........................................................................................................................................

Autres
(mégots, bouteilles, poches...)

Huitres
0.8-4.1 MPs/g

Macroplastiques Microplastiques

Figure 46. Récapitulatif des résultats AQUAECOs (volet expérimental et environnemental) sur la contamination
plastique d’un site des Pertuis Charentais (sud-ouest, Atlantique, France). Détermination des concentrations en
MP dans le sédiment sableux de plage, le sédiment marin, I’eau de mer et le biote (huitres creuses). Complété
d’aprés les travaux de Lerebours (2021). Photographie de fond réalisée lors d’une campagne de prélévement (©
Arno Bringer).

En comparaison avec des études précédentes, les quantités de MP retrouvés dans les eaux marines des
Pertuis Charentais semblent assez faibles. Les travaux de Luo et al. (2019) ont montré des abondances
en MP de 0,9 MP/L a 2,4 MP/L dans différents plans d'eau, des ruisseaux urbains et zones cotic¢res de
I’est de la Chine. De plus, I'abondance des MP est nettement inférieure a celle enregistrée dans les
eaux marines cotiéres allemandes (88+82 fibres/L et 64+194 granules/L) ou les fibres textiles
semblaient dominantes (> 50 % ; Dubaish & Liebezeit, 2013). En comparaison avec les concentrations
massiques utilisées dans nos expérimentations, certaines zones géographiques présentent des
concentrations fortes. Dans la zone de 1’Atlantique Nord-Ouest, Coézar et al. (2014) ont montré des
concentrations en MP allant de 0 a 0,5 mg/L. En mer du Nord, Lorenz et al. (2019) ont démontré des
concentrations maximales de 1,2 mg/L de MP. Sur la fagade atlantique nord, des concentrations plus
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faibles ont été enregistrées, de I’ordre de 0,02 mg/L (Lusher et al., 2014). Des concentrations
inquiétantes ont, par ailleurs, été mesurées sur les cotes californiennes, avec 5,3 mg/L de MP (Gilfillan
et al., 2009). Au vu de nos gammes de concentrations testées, allant de 0 a 10 mg MP.L™, nous
pouvons tout de méme constater que certaines zones géographiques pourraient étre soumisses a ces
concentrations, démontrant des effets toxiques significatifs sur ’huitre creuse, C. gigas. Cependant,
ces propos restent hypothétiques, du fait de I’hétérogénéité des classes de tailles dans les précédentes
études comparatives.

Par ailleurs, les travaux de Frias ef al., 2016 ont permis de détecter des concentrations allant de 0 a
262,8 MP/kg dans les sédiments marins subtidaux, prélevés en zones cotiéres au Portugal. Ces
concentrations sont légérement plus faibles que celles mesurées dans les sédiments marins des Pertuis
Charentais. De plus, des concentrations < 240 MP/kg de sédiment ont été retrouvées dans les eaux de
la Mer de Bohai et de la Mer Jaune, en Chine (Zhao et al., 2018). Les Pertuis Charentais pourraient
représenter un site contaminé par les MP au niveau de la matrice sédimentaire marine, potentiellement
di aux mouvements de marées et a I’hydrodynamisme de la facade atlantique.

Les sources des plastiques, retrouvés sur les plages, sont diverses: des navires et bateaux
commerciaux et de plaisance, les activités de péche et d'aquaculture (e.g. corde, déchets, engins de
péche, filets) aux sources terrestres, rejets urbains, emballage (y compris les sacs en plastique), baches
en plastique et les déchets de production (Isensee & Valdes, 2015). L’étude menée par Xue ef al.
(2020), a montré que jusqu’a 62 % des MP dans les sédiments de surface proviennent de I'abrasion des
engins de péche. Les résultats de 1’étude de Chen ef al. (2018) indiquent que I'activité maricole peut
étre une source importante de MP, avec 56 % des MP retrouvés dans 1’eau de surface (Baie de
Xiangshan, Chine). Au niveau d’un site aquacole en Baie de Xiangshan, qui est exploité de maniére
intensive depuis des décennies en Chine, les images de télédétection par satellite ont révélé que les
activités d'aquaculture étaient associées a une forte pollution MP dans les sédiments (Wu et al., 2020).
Ces résultats antérieurs semblent confirmer I’importance et 1’abondance des déchets et MP d’origine
aquacole sur les plages et dans les sédiments de ces écosystémes aquacoles marins.

Le volet environnemental du projet AQUAECOs, a documenté des concentrations de 0,8 4 4,1 MP.g™
(poids humide) dans les tissus d’huitres creuses a proximité des zones de production ostréicole des
Pertuis Charentais. En comparaison, notre étude expérimentale menée en laboratoire portant sur
I’exposition d’huitres creuses pendant 2 mois aux MP ostréicoles, a révélé des concentrations de 2,1 a
6,3 MP/g de tissus (observations microscopiques), a la plus faible concentration testée (0,1 mg/L). Ces
résultats sont comparables aux concentrations maximales retrouvées dans I’environnement des Pertuis
Charentais. Des études précédentes nous montrent des résultats hétérogénes en fonction des sites
d’études. L’étude de Teng ef al. (2019) a permis de décrire des concentrations de 0,6 MP/g de tissus
d’huitres prélevées sur les zones cotiéres chinoises. Des travaux ont permis de déterminés des
concentrations de 3,8 MP/g dans les tissus d’huitres creuses échantillonnés, dans un lagon fermé de
Floride (Waite et al., 2018). Cependant, beaucoup d’études ont mentionné le fait qu’une surestimation
des quantités de MP retrouvées dans les échantillons expérimentaux et environnementaux, était
possible (Alimi et al., 2020 ; Tong et al., 2020 ; Prata et al., 2021). De ce fait, des biais seraent alors
présents dans les comparaisons suggérées.

Une question majeure se pose alors : quelle représentativité peut-il y avoir entre les concentrations

en MP testées en condition de laboratoire et les concentrations décrites dans I’environnement
marin des Pertuis Charentais ?
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Des données de concentrations environnementales en MP ont été collectées dans le cadre de 1’étude
préliminaire et grace au volet environnemental du projet AQUAECOs (cf. Annexe 2). A défaut de
pouvoir se targuer d’étre représentatif de I’environnement et dans 1’attente de données nouvelles sur
les quantités de MP/NP dans les océans, la réalisation d’expériences en dose-réponse permet a minima
d’identifier des seuils au-dela desquels des phénoménes de toxicité sont démontrés. Ces données sont
précieuses et pertinentes pour la communauté scientifique mais aussi les gestionnaires et acteurs
locaux (Parc Naturel Marin notamment), au regard des scénarii futurs de contamination des
écosystémes par les MP.

En utilisant les méthodes de calcul et conversion massique étudiées dans les travaux de Yu ef al.
(2020a) et Dris et al. (2016), nous avons pu obtenir une approximation de comparaison entre les
volets : expérimental vs environnemental. Les concentrations détectées dans 1I’environnement marin
des Pertuis Charentais sont de 0,03 4 0,06 MP.L™. En prenant la concentration maximale détectée et en
supposant que tous les MP détectés sont du HDPE de taille comprise entre 4 et 25 um, la
concentration massique serait de 0,0007 mg.L", dans le milieu naturel. Les MP de type HDPE (4-6 ;
11-13 et 20-25 pm) commerciaux testés en conditions expérimentales a 0,1 ; 1 et 10 mg.L", pour le
test embryo-larvaire, ont une densité moyenne de 0,97 (4-6 um MPP-635 XF, 11-13 um MPP-635 G
and 20-25 pum MPP-1241, ™Micropowders Inc. USA). Dans notre étude expérimentale, une
concentration 143 fois plus forte (0,1 mg.L™") que celle retrouvée en milieu marin des Pertuis
Charentais a été testée sur I’huitre creuse. Cependant, lors de 1’exposition de 24 jours, des huitres
naissains, a 0,01 mg.L"' (10 pg.L") de MP HDPE (20-25 pm), nous pouvons hypothétiquement
considérer que la concentration testée est représentative de 1’environnement naturel des Pertuis
Charentais futur, avec une concentration testée 14 fois plus forte que ce qui se retrouve aujourd’hui
dans le milieu naturel. La Figure A2 (c¢f. Annexe 4) récapitule les calculs utilisés pour les conversions
massiques entre volet expérimental versus volet environnemental du projet AQUAECOs.

La demande et la production en plastique pourrait encore augmenter dans le futur (Lebreton &
Andrady, 2019) et automatiquement la quantité de déchets rejetés dans les océans pourrait s’accroitre
d’ici 2025 (Jambeck et al., 2015). De ce fait, les concentrations en MP devraient s’accroitre également
dans les milieux marins et notamment dans les écosystémes littoraux, avec 1’accentuation du tourisme
de masse et la délocalisation des populations sur les cotes frangaises, proches des littoraux. En 2100,
de 9,6 a 48,8 items/m’ devraient flotter dans l'océan, ce qui représente une augmentation de 50 fois,
comparée aux concentrations actuelles (Everaert e al, 2018). L'océan est le réceptacle ultime des
sources de MP terrestres ; par conséquent, la plupart des études se sont focalisées sur les MP en milieu
aquatique, depuis quelques années. Des recherches supplémentaires sont nécessaires pour révéler les
mécanismes de toxicité des MP, les processus d'adsorption/désorption par lesquels les polluants
environnementaux s'attachent et se détachent des MP, et leur toxicité combinée (Chen et al., 2021). De
plus, les données expérimentales n'ont pas encore confirmé que les MP ont un impact négatif sur la
santé humaine, méme si des études in vitro ont montré que les MP peuvent nuire a la santé humaine en
induisant un stress oxydatif, une cytotoxicité et une inflammation (Yong et al, 2020). La
consommation de produits issus de 1’aquaculture, est une source importante de MP chez 'homme
(Lusher et al., 2017 ; Waring et al., 2018).
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D. Les enjeux environnementaux et sociétaux : conchyliculture et
contaminants

1. Les enjeux liés aux microplastiques

L'industrie du plastique a grandement influencé le développement de la péche et de 'aquaculture. Les
techniques aquacoles ont progressé avec la fabrication industrielle de plastiques et les équipements
sont maintenant principalement fabriqués a partir de matériaux synthétiques ou semi-synthétiques en
HDPE, PP, PVC et PLA (Lusher ef al., 2017); les poches et les collecteurs pour bivalves sont
généralement en plastique (Andrefouét et al., 2014). Alors que la population mondiale continue de
croitre (i.e. estimation de 9,7 milliards en 2050 ; Nations-Unies, 2021), la demande en fruits de mer et
poissons a augmenté proportionnellement (Lusher ef al., 2017). L'aquaculture a été développée pour
répondre a la demande des consommateurs de poissons, crustacés et bivalves, et les méthodes de
production ont continué a se développer pour répondre a la demande du marché. La production
francaise conchylicole a atteint 135 000 tonnes de poids vif, avec une valeur de premiére vente
estimée & 551 millions d’euros en 2017 (FranceAgrimer, 2020). A travers ces chiffres, I’espéce huitre
creuse, correspond a 81 000 tonnes vendues pour un total de 402 millions d’euros (FranceAgrimer,
2020). Malgré une perte économique majeur durant la période de la crise sanitaire liée a la COVID-19,
la région Nouvelle-Aquitaine reste le producteur conchylicole leader sur le secteur national.

Du fait d’une croissance majeure de productivité conchylicole, les matériaux plastiques utilisés sont de
plus en plus nombreux. Nos résultats ne permettent pas de confirmer que les plastiques utilisés en
conchyliculture se fragmentent rapidement dans I’environnement et dans le temps, et accroissent les
concentrations de MP dans les milieux marins. Il y a eu une augmentation significative des
concentrations de particules MP dans les eaux de surface des océans au cours des quatre dernicres
décennies et les préoccupations concernant I'impact potentiel sur l'environnement marin ont augmenté
au cours des derni¢res années (Auta ef al., 2017). Les préoccupations se sont positionnées sur les
écoulements d’eaux usées et eaux de ruissellement, la fragmentation des macroplastiques (MP
secondaires) ainsi que le déversement des MP industrielles (primaires) dans les écosystémes, par
exemple.

Les MP sont des contaminants nuisibles et persistants dans les milieux aquatiques et de plus en plus
abondants dans les écosystémes marins, et notamment les zones aquacoles (Ma et al., 2020). Les
mesures préventives, visant a atténuer leurs ruissellements dans l'environnement, doivent donc étre
encouragées par une meilleure gestion des déchets et des eaux usées. Pour ce faire, des méthodes
d'élimination des MP dans le traitement de 1'eau potable et le traitement des eaux pluviales urbaines
pourraient améliorer significativement la qualité des eaux douces et marines notamment celles
utilisées pour I'aquaculture (Pankkonen, 2020 ; Shen et al., 2020 ; Wang et al., 2020¢).

La recherche, sur les effets de I'exposition aux MP, s'est concentrée sur des réponses physiologiques
ou biologiques spécifiques. Nous savons que les organismes marins sont exposés a de multiples
facteurs de stress dans leur environnement avec des effets additifs ou synergiques potentiels (Noyes &
Lema, 2015 ; DeCourten et al., 2019, Dong et al., 2020). Pourtant, la facon dont les MP interagissent
avec d'autres facteurs de stress environnementaux tels que 'hypoxie, I'augmentation de la température
des océans et l'acidification des océans n’a pas été véritablement étudiée. De plus, il existe plusieurs
formes de MP (microparticules, microbilles, microfibres) pouvant entrainer des effets toxiques chez
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les bivalves, comme une perturbation des taux de filtration, des changements dans l'alimentation, une
fécondité réduite, des dommages a I'ADN et une neurotoxicité (Green, 2016 ; Sussarellu et al., 2016 ;
Ribeiro et al., 2017 ; Woods et al., 2018). Malgré le fait que nos travaux se soient basés uniquement
sur les MP de type microbilles/microparticules et fragments, nos résultats sont en adéquation avec ces
travaux précédents, montrant des effets complémentaires sur le comportement, le développement et la
croissance des stades de vie précoces et tardifs. Les effets des MP sur la génération larvaire, issue de
parents exposés, ont montré des modes d’actions complexes a explorer, afin de mieux comprendre le
transport des MP/NP d’une génération a 1’autre via les gonades.

Malgré des efforts récents pour quantifier leurs présences dans les plans d'eau et le biote aquatique, les
données sont encore rares. De plus, le fait que les méthodes actuelles peinent a quantifier les particules
MP plus petites et les NP, constitue un défi majeur dans les années a venir, d'autant plus que ces
particules fines sont les plus susceptibles d'étre absorbées par les bivalves et potenticllement par
I'Homme (Sharma & Chatterjee, 2017 ; Cox et al., 2019 ; Mercogliano et al, 2021 ; Figure 47),
compromettant la sécurité alimentaire (Vazquez-Rowe et al, 2021). Une précédente étude a estimé
que I’ingestion de MP par ’Homme par la consommation de crustacés était d’environ 13458
particules MP par an (Daniel ef al., 2021).

QP
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Figure 47. Ingestion de MP par transfert trophique, de I’huitre creuse jusqu’a I’Homme. D’aprées les travaux de
Baechler et al. (2020).

Une des préoccupations concernant l'ingestion de MP par les espéces de bivalves, est la
bioamplification via le réseau trophique, des potenticls POP vectorisés a la surface des MP (Derraik,
2002 ; Moore, 2008 ; Teuten et al., 2009). La biodisponibilité des MP/NP et des contaminants associés
dans les tissus d'espéces commerciales produites et vendues pour la consommation humaine peut
présenter un risque pour la santé des consommateurs humains (Baechler et al., 2020). La plupart des
études examinant 1'écotoxicologie des MP utilisent des polyméres commerciaux (Tallec, 2019), plutdt
que des MP environnementaux ayant vieillis dans I’environnement marin et potentiellement intégrés a
leurs surfaces par des POP. En effet, certains composés chimiques (e.g. PBDE, phtalates,
nonylphénols, bisphénol A et autres antioxydants) sont incorporés dans les plastiques au moment de
leur fabrication. Ils peuvent ensuite &tre lessivés/lixiviés car la plupart d'entre eux ne sont pas liés
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chimiquement au polymére (Suhrhoff & Scholz-Béttcher, 2016). La lixiviation et la dégradation des
plastifiants et des polyméres sont des phénoménes complexes qui dépendent des conditions
environnementales de la décharge et des propriétés chimiques de chaque additif (Teuten et al., 2009).
En raison de I'accumulation et de la fragmentation du plastique dans les océans, les additifs plastiques
pourraient représenter un risque écotoxicologique croissant pour les organismes marins
(Hermabessiere et al., 2017). De plus, dans l'environnement, les bivalves subissent une exposition
prolongée aux MP et a I'ensemble des produits chimiques toxiques associés, mais la grande majorité
des expositions expérimentales sont de courte durée. Effectivement, nos principaux résultats ont pu
démontrer des effets toxiques importants lors d’expositions courtes (24 h) sur des stades précoces de
développement, a des concentrations relativement fortes et avec des polyméres commerciaux.
Cependant I’utilisation, de cocktails environnementaux, s’est révélée toxique pour les bivalves, avec
des effets significatifs sur des expositions plus longues (2 mois). Il serait pertinent pour I’avenir de
réaliser des expositions longues sur les stades précoces de développement.

Indépendamment des changements que cela peut générer dans la perception des consommateurs
concernant l'ingestion de MP, la prochaine décennie sera cruciale dun point de vue scientifique et
politique. Pour les premiers, des données et des recherches supplémentaires sont nécessaires pour
déterminer les niveaux d'expositions et les dommages potentiels que ces polluants exercent sur la
qualité des écosystémes et la santé humaine. Des politiques efficaces visant & minimiser le rejet de
déchets plastiques dans I'océan doivent étre adoptées dans le monde entier, afin d’assurer, entre autres,
la pérennité des écosystémes mais aussi des activités professionnelles dans les zones coticres.

Un autre défi est ’omniprésence des MP dans I’environnement, qui nécessite un protocole
d'échantillonnage cohérent et strict sur le terrain et en laboratoire pour éviter la contamination par les
MP/ NP présents dans 1’air ou rejetés par les vétements (Scopetani et al., 2020). La communauté
scientifique est consciente du besoin pressant de normaliser les protocoles d'isolement et d'analyse des
MP pour permettre des comparaisons entre études et établir des niveaux de base de la contamination
MP.

Au vu des pressions exercées par la croissance accrue des pollutions plastiques et MP, le secteur de la
conchyliculture se doit de participer et de s’engager dans des projets novateurs afin de limiter cette
contamination. Des équipements en plastique biodégradables ont été proposés pour une utilisation en
aquaculture en remplacement des plastiques pétrochimiques (Schoof & DeNike, 2017). Le GESAMP
(2010), citant une étude réalisée en 2007 par le California Integrated Waste Management Board
(2007), rapporte que les plastiques biodégradables selon la norme applicable de 1'Organisation
internationale de normalisation (ISO 14855-1 : 2005) ne sont pas susceptibles de se dégrader
correctement dans 1'océan. Au niveau des Pertuis Charentais, des coupelles de fixation biodégradables
en résidus végétaux et microbrissures de coquille (SEABIRD, Lorient, France) sont en phase
d’expérimentation sur plusieurs secteurs ostréicoles. Des suivis sont réalisés depuis 2 ans afin de
déterminer la solidité et I’efficacité de ces nouveaux composants. Cependant aucunes études
environnementales et toxicologiques n’ont été menées pour tester ces plastiques nouvelles générations
dans des conditions expérimentales.

D'autre part, l'utilisation de fibres naturelles (e.g. fibres de bananier) pour renforcer les pi¢ces en
plastique permet de réduire les produits synthétiques et rend possible la substitution de produits a fort
impact environnemental par d'autres avec un impact et un cott inférieur (Paz et al., 2020). De plus, les
mélanges de plastiques biodégradables (PLA, PCL...) nécessitent une gestion post-consommation des
déchets, car leur rejet dans l'environnement peut provoquer une pollution plastique (Narancic ef al.,
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2018). Cela confirme qu’une gestion approfondie et un programme de suivi des plastiques utilisés en
aquaculture sont essenticls afin de garantir une bonne qualité des eaux marines. Actuellement, les
bioplastiques représentent environ 0,5 % des quelque 335 millions de tonnes de plastique produites
annuellement (European Bioplastics, 2020).

Par ailleurs, les tables ostréicoles en ferraille, qui rejettent des métaux traces dans 1’environnement
proche des zones conchylicoles, sont toxiques pour les stades précoces de développement (Geffard et
al., 2007 ; Mai et al, 2012). Une étude antérieure, a tester l'utilisation de I'EDDS (Acide
éthylénediamine-N, N'-disuccinique) pour les applications en écloserie aquacole et montre que I'EDDS
est une alternative biodégradable efficace a 'EDTA qui permet d’atténuer les effets des métaux traces
pour I'élevage larvaire des mollusques (McDougall ef al., 2020). Cette technique pourrait aussi étre
utilisé sur les tables ostréicoles en milieu naturel pour atténuer les effets toxiques des métaux.

La réduction et une meilleure gestion des déchets plastiques a la source (Steensgaard ef al., 2017 ;
European Parliament, 2015), le traitement des eaux usées par membranes filtrantes (Lares et al., 2018 ;
Michielssen et al., 2016) et ’utilisation de plastiques biosourcés/biodégradables (Pago ef al, 2019)
permettraient de limiter la concentration de MP dans les eaux marines (Pico & Barcelo, 2019). De
plus, la mise en place d’actions collaboratives et d’études scientifiques aident les professionnels
maritimes (comme les conchyliculteurs) a mieux comprendre les enjeux liés a I’environnement, et les
encouragent a mettre en place des programmes et plans de gestion qui concourent a la réduction des
matériaux plastiques.

2. Les enjeux liés aux pesticides

Les molécules issues de produits phytosanitaires (i.e. molécules méres et tous leurs produits de
dégradation) perturbent les hydrosystémes et ont des effets indésirables sur la biodiversité ainsi que la
santé humaine (Bernard, 2017). Les questionnements et préoccupations de la société ont évolué avec
le temps, mélant, préoccupations environnementales et préoccupations vis-a-vis de la santé (Rostagno
et al., 1999 ; Dabrin, 2009). Les pesticides sont de plus en plus évoqués dans les médias et font écho a
des épisodes de pollution ou controverses sur les maladies professionnelles (e.g. Monsanto en 2007).
L’utilisation des pesticides s’est fortement accentuée avec le développement d’une agriculture
productiviste et intensive et leurs utilisations massives ne sont pas sans conséquences. Les quantités de
substances actives vendues en 2018 étaient de 85 876 tonnes (+ 21 % par rapport a 2017, Ecophyto,
2019). La part des produits phytosanitaires appliqués n’atteignant pas leur cible, donc directement
transférée dans 1’air et/ou le sol, est extrémement variable (de 10 a 90 %) selon les stades de la culture
et les conditions d’application (Butault et al., 2011).

En dehors des activités agricoles, les herbicides sont utilisés, en quantité plus faible, dans les jardins,
les zones urbanisées ou sur les routes et voies ferrées.

De ce fait, les organismes présents en sortie d’estuaires, fleuves et riviéres se retrouvent impactés par
les rejets de pesticides. C’est le cas des zones conchylicoles qui regcoivent en concentrations fortes, les
mélanges cocktails de pesticides utilisés par les activités agricoles. Dans les cultures conchylicoles,
tout le cycle de vie, repose sur la qualité de I’environnement naturel (Chaillou, 2018).

Au niveau des Pertuis Charentais, les apports de pesticides sont drainés d’une part par les fleuves

locaux (i.e. Lay, Sévre Niortaise, Curé, Charente, Seudre et leurs affluents), et d’autre part par des
fleuves plus éloignées, estuaire de la Gironde notamment. Dans le bassin de Marennes-Oléron, les
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herbicides représentent 75 % du volume total des produits phytosanitaires et les apports sont
essentiellement printaniers (avril- juin ; Munaron, 2004).

Dans les milieux naturels en zone littorale du bassin de Marennes-Oléron, les résidus de produits
phytosanitaires, résultant du traitement des cultures, constituent un danger pour la conchyliculture
(Arzul & Quiniou, 2014). Le suivi, des concentrations en pesticides, révéle principalement la présence
d’herbicides (Atrazine, Diuron, Isoproturon, Acétochlore), comme démontré dans 1’étude précédente.
Les effets et la toxicité des pesticides ont été démontrés en conditions de laboratoire sur les bivalves.
La complexité de leurs modes d’actions et des mélanges de molécules dans les écosystémes cotiers
naturels y rend I’investigation, in situ, trés difficile. La plupart des connaissances acquises aujourd’hui
relévent de résultats obtenus en laboratoire essentiellement, sur le phytoplancton et sur des larves de
bivalves (huitres et moules) (Gagnaire et al., 2007 ; Stachowski-Haberkorn, 2008 ; Mai et al., 2012 ;
Mai et al., 2013 ; Mottier ef al., 2013). La connaissance de leurs impacts dans les Pertuis Charentais,
au niveau des zones conchylicoles, reléve donc pour I’instant plus d’hypothéses que de certitudes
(Soletchnik et al., 2015). Les données récentes obtenues sur les concentrations en pesticides dans les
Pertuis Charentais, révélent des concentrations comprises entre 0,001 et 0,3 pg.L'l, entre 2018 et 2020
(Action program, 2018-2020), pour les molécules telles que le Glyphosate, Isoproturon, Chlortoluron,
Boscalid... Certaines études antérieures ont pu observer des effets des pesticides sur les stades
précoces chez I’huitre, C. gigas. Dans 1’étude menée par Mai et al. (2012), les herbicides (Irgarol,
Métolachlore) ont montré des effets a 0,01 pg.L™" sur le développement et les dommages a
I’ADN. Des effets, suite 4 une exposition a un cocktail de 14 pesticides, ont été observés a 0,1 pg.L™
sur le développements et I’intégrité de I’ADN des jeunes stades de vie chez I’huitre creuse (Mai et al.,
2020). L’étude récente de Kuchovska et al. (2020), montre des effets sur le comportement natatoire,
de larves-D de C. gigas, entre 0,02 et 2 pg.L" (Imidacloprid, Propiconazole, Nanopropiconazole). Ces
é¢tudes démontrent des effets toxiques a de faibles concentrations sur des paramétres importants chez
I’huitre, tout comme notre étude 1’a montré sur des molécules pesticides (herbicide et fongicide) relatif
a la contamination des Pertuis Charentais. En outre, il a été démontré que certains pesticides peuvent
agir comme additif, et de maniére synergique, sur les organismes aquatiques (Deneer, 2000 ; Belden et
al., 2007 ; Stachowski-Haberkorn et al., 2008 ; Norgaard & Cedergreen, 2010).

Il a été démontré que les pesticides contribuent au déclin des organismes non ciblés, tels que les
abeilles, les oiseaux et les espéces aquatiques (Beketov ef al., 2013 ; Rundlof er al., 2015 ; Hallmann
et al., 2014), concourant a la réduction de la biodiversité. Cela va a I’encontre des efforts mondiaux de
protection de la biodiversité et, en particulier, des objectifs de la réglementation de I’'UE sur les
pesticides (Parliament, 2009). Les dépassements constants des seuils réglementaires (Stehle & Schulz,
2015 ; Schéfer et al., 2019) et les révisions des autorisations de pesticides, tels que les néonicotinoides
dans 1'UE, attestent de lacunes en matiére de réglementation et usages des pesticides. La
réglementation des pesticides devrait étre basée sur des preuves scientifiques solides et actualisées,
selon lesquelles les produits présentant des effets inacceptables sur I'environnement ne seraient pas
acceptés pour les utilisateurs (Sgolastra et al, 2020). La biodépollution ou bioremédiation
microbienne est l'utilisation d'organismes vivants, et plus particuliérement de micro-organismes (e.g.
champignons, bactéries) ou de plantes, pour éliminer les polluants toxiques des différents milieux
naturels. La bioremédiation microbienne a été proposée comme un moyen slr et durable de
décontaminer l'environnement des substances phytosanitaires présentes (Boudh & Singh, 2019). Un
projet innovant (OTELHO) en phase d’expérimentation vise a développer un outil connecté afin
d’orienter les décisions d’intervention des horticulteurs pour réduire 1’usage des produits chimiques
(Paris et al., 2019).
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Au cours des années 2000, différents rapports d’expertise (Momas et al., 2004 ; Aubertot ef al., 2005)
ont mis en évidence les effets délétéres des pesticides sur la santé des utilisateurs et sur
I’environnement. En 2008, la France lance le plan Ecophyto 2018 (Zahm, 2011). Associant plusieurs
parties prenantes a sa mise en exécution (e.g. scientifiques, syndicats agricoles, entreprises
productrices et distributrices de pesticides et associations), ce plan visait a réduire en 10 ans 1’usage
des pesticides en France de 50 %. Avec des moyens financiers importants engagés pour ce
programme, le plan Ecophyto, est un échec. Ce plan a été trés critiqué, notamment par la Fondation
Nicolas Hulot qui a depuis sorti un rapport montrant une augmentation de 25 % de 1’usage des
pesticides en France en 10 ans (Fondation Nicolas Hulot, 2021). La nécessité de réflexions
approfondies et des financements cohérents, sur le renouvellement des modalités de 1’action publique,
pour qu’elle réussisse a impulser des changements systémiques, doivent étre mis a 1’ordre du jour
(Guichard et al., 2017). La jeune génération est un levier majeur dans 1’agriculture biologique
grandissante. Un changement éthique important dans la gestion agricole et le respect de
I’environnement est primordial. Cela permettra dans I’avenir d’enclencher un processus de transition
agroécologique (Lamine ef al., 2010 ; De Bon et al., 2018 ; Fosse et al., 2019).

220



221



CHAPITRE VII - Conclusions &
perspectives

222




CHAPITRE VII - Conclusions & perspectives

Les résultats obtenus au cours de ces travaux de thése montrent que les microplastiques (MP)
impactent les jeunes stades de vie chez I’huitre creuse (C. gigas), notamment durant le développement
embryonnaire et les premiers jours de développement au stade larve-D. Les concentrations croissantes
en MP dans les eaux coéticres, proches des zones conchylicoles, représentent une menace majeure pour
le maintien de I’activité aquacole ainsi que la qualit¢é des eaux. Des atteintes physiologiques et
comportementales ont été observées a divers stades de développement de I’huitre creuse. Cependant il
apparait pertinent de mener des analyses complémentaires sur les effets des MP sur le métabolisme et
les réserves énergétiques des huitres, pour compléter cette étude et mieux comprendre les effets
possibles des MP sur les mollusques bivalves marins. Afin de mieux comprendre 1’interaction des
MP/NP avec les membranes biologiques, les organites cellulaires, le développement, la croissance et
le comportement des bivalves, des données obtenues en métabolomique et lipidomique seront
analysées. Ces approches -omiques permettront d’étudier les métabolites potentiellement impactés par
les particules de plastiques, et mettre en lien ces résultats avec les mesures de biomarqueurs réalisées
sur les naissains d’huitre creuse. De plus, il serait intéressant de mettre au point un protocole de
production ‘en grande quantité’ de larves-D (a 24 h), afin d’effectuer des analyses de biomarqueurs de
toxicité sur les stades précoces de développement chez les bivalves marins.

Depuis quelques années, les filiéres aquacoles et conchylicoles sont confrontées a un double défi :
satisfaire la demande accrue tout en évitant les dérives sanitaires et écologiques/environnementales.
Les matériaux plastiques utilisés en ostréiculture possédent de nombreux atouts (e.g. 1égéreté,
résistance, cofit). Cependant les outils plastiques aquacoles devront étre substitués par des matériaux
écologiques, non toxiques pour I’environnement marin. Les plastiques utilisés en grande quantité
doivent étre limités afin d’éviter toute contamination directe des mollusques bivalves marins par les
additifs ou les polyméres plastiques (Figure 48). Par ailleurs, la fragmentation des macroplastiques en
MP/NP est un fait avéré et d’autant plus dans les milieux marins sous I’action des UV et des
phénomeénes de frottements notamment. L intérét croissant des plastiques biosourcés et biodégradables
semblent étre une solution de remplacement intéressante a condition de s’assurer de leur innocuité par
des tests écotoxicologiques en amont de leur mise sur le marché. Aujourd’hui, il existe peu
d’informations dans la littérature sur le cycle de vie et la dégradabilité des plastiques aquacoles. En
perspective, et dans le cadre d’une démarche expérimentale, nous proposons de nous intéresser aux
comportements des plastiques utilisés en aquaculture. Ces résultats pourraient nous permettre de
mieux gérer I’utilisation des plastiques d’origine pétrochimique, et de connaitre leur durée de vie, sans
fragmentation ou fragilisation, dans le milieu marin. Afin de compléter ces perspectives de travaux de
thése, nous souhaitons travailler sur la mise en place d’une « carte d’identité » toxicologique pour
chaque plastique utilisé en aquaculture. Pour ce faire, les métaux ainsi que les POP, potentiellement
adsorbés a la surface des plastiques aquacoles, pourront étre quantifiés (e.g. phtalates, dioxines, HAP,
PCB, pesticides). Ainsi, les plastiques d’origine ostréicoles pourront étre caractérisés de maniére
précise sous leur forme primaire « neuf» et secondaire « vieillis dans I’environnement des Pertuis
Charentais ». Des analyses sont d’ores et déja en cours, en collaboration avec I’IPREM de I’Université
de Pau, afin d’identifier les concentrations en métaux présents a la surface des plastiques aquacoles
primaires vs secondaires.
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Rejets industriels
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Figure 48. Schéma global de la contamination microplastiques dans le milieu marin sur les espéces de bivalves,
telles que I’huitre creuse (C. gigas). Modifié d’aprés Zhang et al. (2020a).

Dans le but de préconiser de nouvelles mesures de gestion et des actions précises pour les
professionnels des filiéres aquacoles, les perspectives pourraient se porter sur la mise en place d’un
« plan zéro plastiques aquacoles » afin d’améliorer, la communication des professionnels, les pratiques
ostréicoles et participer au maintien d’une bonne qualité de 1’eau. Ces travaux de thése ont montré que
les MP étaient facilement et rapidement ingérés par les huitres creuses mais aussi excrétés via les
féeces. Les temps de dépuration dans les bassins (dégorgeoirs) juste avant le processus de
commercialisation, pourraient étre augmentés afin de s’assurer d’une excrétion quasi-compléte des
microparticules plastiques et polluants associés potentiellement présents. En complément, un systéme
de filtration pourrait étre utilisé par les professionnels afin de réduire, les entrées de microparticules
plastiques dans les bassins fermés. Des filtrations sur charbon actif pourraient aussi étre employées
pour réduire les concentrations en polluants organiques dans les eaux, potentiellement vectorisés sur
les plastiques et source de toxicité additionnelle.

Aujourd'hui, il n'existe pas d'outils pratiques et préts a I'emploi en écotoxicologie afin de diagnostiquer
et prédire I'accumulation et les effets des substances chimiques sur les organismes vivants marins. De
ce fait, des outils mathématiques et statistiques (application sur MosaicBioacc) pourraient étre utilisés
afin de modéliser le comportement et les effets des polluants dans le milieu. Ces optimisations
pourraient étre mises au point a travers nos résultats expérimentaux dans un premier temps, afin de
mieux visualiser les effets significatifs (Ratier et al., 2020). L’utilisation de la modélisation, d’outils
de vulgarisation et d’aide a la visualisation des données, serait alors destinée a présenter les résultats
aux acteurs socio-économiques et professionnels (i.e. filiéres aquacoles et conchylicoles).

224



CHAPITRE VII - Conclusions & perspectives

Afin d’étre le plus représentatif possible du milieu, nous préconisons de travailler sur des MP/NP
primaires et secondaires représentatifs de 1’environnement ou ayant vieillis dans le milieu, avec des
concentrations proches de celles retrouvées aujourd’hui ou dans un futur proche sur le littoral
charentais. Dans 1’état de I’art de cette thése, nous avons décrit de nombreux réseaux de surveillance
environnementaux qui ont été créés (notamment sur les pesticides) pour définir un bon état écologique
des eaux marines sur la frange atlantique francaise. Depuis quelques années, le descripteur 10 de la
DC SMM s’intéresse aux propriétés et quantités de déchets marins pouvant avoir des effets sur
I’environnement marin et cotier. Un des critéres de définition du bon état écologique pour ce
descripteur sont la composition, la quantité et la distribution spatiale des micro-déchets sur les cotes, a
la surface, dans la colonne d’cau et sur les fonds marins (Gerigny et al., 2017).

Les effets cocktails semblent aussi pertinents a prendre en compte, en associant différentes classes de
polluants et/ou en associant les polluants chimiques et agents pathogénes. Par ailleurs, nos travaux ont
permis de montrer des effets intergénérationnels, lors d’expositions d’huitre creuse adulte durant la
période de gamétogénése. Des suivis a long terme et des expositions sur plusieurs générations seraient
intéressants pour connaitre les voies de transferts et/ou les potentiels effets des contaminants
chimiques.

Pour finir, I’interdisciplinarité pourrait étre renforcée sur ces thématiques de recherche, afin de venir
en appuis aux disciplines biologiques et écotoxicologiques. Les démarches SHS (Sciences Humaines
et Sociales) pourraient nous permettre d’échanger/dialoguer sur la perception de la qualité du milieu
avec les utilisateurs et professionnels des zones conchylicoles, afin de mieux cibler nos
expérimentations et analyses. Les démarches SHS/STS permettraient d’identifier des actions concrétes
en coopérations visant a prendre en compte les impacts environnementaux et leur intégration dans les
activités aquacoles des Pertuis Charentais.

Par ailleurs, I’ensemble de nos données et résultats a fait 1’objet de communications scientifiques lors
de congrés nationaux (i.e. Polyméres et Océans, GDR EA) et internationaux (i.e. ISGC, SETAC,
MICRO). Des rapports de synthése ont été communiqués aux financeurs et partenaires du projet
AQUAECOs et plusieurs articles scientifiques ont été publiés dans des revues internationales de rang
A (¢f. Annexe 1). Enfin, plusieurs présentations de résultats effectuées tout au long de cette thése, ont
permis d’informer et d’échanger avec les professionnels de la filiére conchylicole (Comité Régional de
la Conchyliculture Charente-Maritime) et les acteurs et gestionnaires de I’environnement (Parc
Naturel Marin de ’estuaire de la Gironde & de la mer des Pertuis) et d’établir un dialogue pour une
meilleure gestion environnemental du littoral des Pertuis Charentais.
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