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Titre ;

La toxicogénomique pour la recherche et la caractérisation de nouveaux
biomarqueurs d’exposition ou d’effet aux pesticides : approche non-ciblée utilisant le
volatolome de P’abeille domestique Apis mellifera ; approche ciblée utilisant le gene zspo

chez la bactérie Pseudomonas fluorescens.

Résumé étendu :

L'évaluation de I'impact des pesticides sur l'environnement a longtemps été restreinte a
des mesures chimiques visant a détecter et quantifier les résidus de pesticides et leurs
métabolites dans les différents compartiments de la biosphére. Ces données donnaient un apercu
de I'état de contamination chimique des milieux mais ne permettaient pas d’évaluer les effets
de D’exposition aux xénobiotiques sur les organismes. La toxicologie pallie ces manques en
abordant, la caractérisation des xénobiotiques, la détermination de leurs modes d'action et
I'évaluation du risque qui leur est associé. Cependant, les analyses toxicologiques sont trop
souvent ciblées et ne s'intéressent qu'a un nombre réduit de descripteurs (genes, protéines ou
métabolites) dans une méme analyse. Elles ne permettent donc pas de déterminer les
mécanismes biologiques impliqués dans la reconnaissance et la réponse a une perturbation de
manicre exhaustive. Les approches omiques représentent une bonne alternative pour apprécier
les dommages et évaluer la réponse globale des organismes soumis a des stress. Des
modifications du transcriptome, du protéome ou du métabolome peuvent permettre de mettre
en ¢évidence de potentiels biomarqueurs d'exposition ou d’effet a un xénobiotique. Ces
techniques dites a haut débit permettent donc de caractériser une réponse plus complete de
l'organisme et définissent une nouvelle branche de la toxicologie : la toxicogénomique. Ainsi,
des signatures témoignant de 1’exposition a différents pesticides ont pu étre mises en évidence
chez deux bactéries du sol via une approche nouvellement utilisée dans un contexte
écotoxicologique : la volatolomique (Hidalgo et al., 2019).

La premicre partie de mes travaux de thése a eu pour objectif de poursuivre cette preuve
de concept en validant 'utilisation de cette approche sur un auxiliaire non-microbien des
¢cosystemes : Apis mellifera. Une signature volatile témoignant d’une exposition chronique a
I’insecticide fipronil a été mise en évidence chez 1’abeille. Les composés constituant cette
signature ont pu étre identifiés, en partie, et sont essentiellement classés comme étant des
composés ayant une activité sémiochimique. Seul un métabolite, le 2,6-diméthylcyclohexanol,

est décrit comme étant un modulateur des récepteurs a 1’acide y-aminobutyrique.



La seconde partie de mes travaux s’est intéressée a la valorisation de deux composés
volatils mis en évidence chez I’abeille, le 2,6-diméthylcyclohexanol et le 1-octen-3-ol, du fait
de leur activité neurotropique sur les GABA-R. L’hypothése de travail considérait que ces
composés, produits par I’abeille, pourraient avoir un effet bénéfique dans le cas d’une
exposition au fipronil. Ainsi, une ¢étude de toxicité, a montré que ces composés ne sont pas
toxiques pour I’abeille dans le cas d’une exposition chronique par voie trophique. Lors des
¢tudes de co-exposition du 1-octen-3-ol et du fipronil, un effet bénéfique du composé volatil a
pu étre observé sur la survie des abeilles exposées a I’insecticide.

La troisiéme partie de mes travaux a porté sur une €tude ciblée de 1’expression du geéne
tspo chez la bactérie du sol Pseudomonas fluorescens soumis a différents stress pesticides. Ce
geéne, initialement mis en évidence chez le protiste cili¢ Paramecium tetraurelia comme étant
un biomarqueur potentiel de I’exposition aux insecticides pyréthrinoides, s’est montré étre un
marqueur de stress généraliste des pesticides chez P fluorescens plutdt qu'un marqueur
spécifique de I’exposition aux pyréthrinoides.

Mes travaux de thése montrent que les approches de toxicogénomique et
d’écotoxicogénomique sont pertinentes pour obtenir de nouvelles pistes de biomarqueurs
associés a différents niveaux trophiques et a différents stress. Leurs validations et valorisations
restent toutefois des défis scientifiques et techniques qui doivent étre engagés avant 1’obtention
de nouvelles solutions permettant 1’identification et le suivi des contaminations dans

I’environnement.

Mots-clés :

Pesticides; Pyréthrinoides; Fipronil; Biomarqueur; TSPO; Apis mellifera; Pseudomonas
fluorescens; Composés Organiques Volatils; Volatolomique; Toxicologie environnementale;

Toxicogénomique; Ecotoxicologie microbienne
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Title:

Toxicogenomics for research and characterization of new biomarkers of exposure
or effect to pesticides: non-targeted approach using the volatolome of the honeybee Apis
mellifera; targeted approach using the #spo gene in the bacterium Pseudomonas

fluorescens.

Extended abstract:

Assessment of pesticides impacts on the environment has long been restricted to
chemical measurements aimed at detecting and quantifying residues of pesticide and their
metabolites in the various compartments of the biosphere. These data provided an overview of
the state of chemical contamination of the environment, but did not allow us to assess the effects
of xenobiotic exposure on the biotic component of the environment. Toxicology offset these
shortcomings by characterizing xenobiotics, determining their modes of action and assessing
the associated risk. However, toxicological analyses are often too targeted, focusing on a limited
number of descriptors (genes, proteins or metabolites) in a single analysis. They are therefore
unable to determine the biological mechanisms involved in the recognition and response to a
given disturbance in an exhaustive way. Omics approaches represent a good alternative for
assessing damage and evaluating the overall response of organisms exposed to stress.
Modifications of the transcriptome, proteome or metabolome of an organism can reveal
potential biomarkers of exposure or effect to a xenobiotic. These so-called high-throughput
techniques enable us to characterize a more complete organism response, and define a new
branch of toxicology: toxicogenomics. For example, signatures of exposure to various
pesticides have been identified in two soil bacteria using a new approach in an ecotoxicological
context: volatolomics (Hidalgo ef al., 2019).

The first part of my PhD aimed to pursue this proof of concept by validating the use of
this approach on a non-microbial ecosystem auxiliary: Apis mellifera. In this context, a volatile
signature reflecting chronic exposure to the insecticide fipronil was revealed in honeybees. The
compounds making up this signature have been identified, in part, and are essentially classified
as having semiochemical activity. Only one compound, 2,6-dimethylcyclohexanol, is described
as a modulator of y-aminobutyric acid receptors.

The second part of my work focused on the valorization of two volatile compounds
identified in honeybees, 2,6-dimethylcyclohexanol and 1-octen-3-ol, due to their neurotropic

activity on GABA-Rs. The working hypothesis was that these compounds, produced by the bee,
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could have a beneficial effect in the case of chronic exposure to fipronil. A toxicity study,
showed that these compounds are not toxic to bees in the case of chronic trophic exposure. In
co-exposure studies with 1-octen-3-ol and fipronil, a beneficial effect of the volatile compound
was observed on the survival of bees exposed to the insecticide.

The third part of my work involved on a targeted study of the zspo gene expression in
the soil bacterium Pseudomonas fluorescens exposed to various pesticide stresses. This gene,
initially identified in the ciliated protist Paramecium tetraurelia as a potential biomarker of
exposure to pyrethroid insecticides, turned out to be a general pesticide stress marker in P.
fluorescens rather than a specific marker of pyrethroid exposure.

My PhD work shows that toxicogenomic and ecotoxicogenomic approaches are relevant
for identifying potential new biomarkers associated with different trophic levels and stresses.
However, their validation and valorization remain scientific and technical challenges that must
be taken up to obtain new solutions allowing the identification and monitoring of contamination

in the environment.

Keywords:

Pesticides; Pyrethroids; Fipronil; Biomarker; TSPO; Apis mellifera; Pseudomonas fluorescens;
Volatile Organic Compounds; Volatolomic; Environmental toxicology; Toxicogenomic;

Microbial ecotoxicology
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Les ressources naturelles (eau, terres fertiles, biodiversité) sont a la base de I'économie
et de la qualité de la vie et doivent étre préservées (notamment vis-a-vis des risques chimiques).
Concernant 1’usage et 1’effet des produits phytosanitaires, une prise de conscience s’opére
depuis la fin des années 1960, avec la mise en exergue des risques potentiels (parfois avérés)
de ces substances sur I’environnement (biodiversité, services écosystémiques) et sur la santé
humaine (lien avec certaines pathologies chroniques, cancers, empoisonnements). Cette prise
de conscience a conduit a la création d’agence de régulation (EPA en 1970 aux Etats-Unis et
I’EEA en Europe en 1994) promulguant des directives sur les conditions de mise et de maintien
sur le marché des produits phytosanitaires (les fabricants doivent mettre en ceuvre des tests
permettant de prouver que les pesticides proposés n’ont pas d’effet majeur sur la santé humaine,
sur I’environnement et évaluer la présence de résidus dans les chaines de production
alimentaire). L’évaluation du risque écologique de ces polluants est donc devenue une nécessité
afin de mesurer leur impact sur ’Homme et les écosystemes. Aujourd’hui, ce sont des
approches de chimie analytique qui sont mises en place par les agences de sécurité sanitaire
pour répondre a cet objectif. Ces méthodes fournissent un apergu de 1’état de contamination des
milieux en détectant et de quantifiant la présence de résidus de pesticides (ou de certains de
leurs produits de dégradation) dans les différentes matrices de I’environnement (sol, air, eau),
mais elles ne permettent pas d’estimer les impacts biologiques sur les organismes peuplant ces
¢cosystemes. Une méta-analyse publiée par Schulz et collaborateurs (Schulz et al., 2021) a
soulevé le débat de I’'impact des produits phytosanitaires sur les organismes non-cibles. Cette
étude, basée sur I’utilisation de pres de 400 pesticides sur une période de 25 ans, montre que la
toxicité des insecticides sur les arthropodes (terrestres et aquatiques) et sur les pollinisateurs
n’a fait qu’augmenter depuis le début des années 1990 malgré 1’utilisation de beaucoup plus
faibles doses. Ceci est essentiellement li¢ a la mise sur le marché et a I’utilisation massive de
deux familles d’insecticides systémiques : les pyréthrinoides et les néonicotinoides. Les
résultats proposés vont donc a I’encontre des affirmations quant a la diminution des impacts
environnementaux des produits phytosanitaires.

Le développement d’outils et d’approches méthodologiques pour ’aide a la prise de
décision (par les autorités de régulation) dans I’optique de conduire a une utilisation raisonnée
de ces produits phytosanitaires est essentiel. Pour cela, il est nécessaire de recourir a des
approches pluridisciplinaires associant les sciences du vivant, la chimie, la physique, la
géologie, les mathématiques et les sciences numériques. Ce sont les enjeux de la toxicologie
environnementale et de 1’écotoxicologie qui visent a déterminer le devenir de ces substances

dans I’environnement, de comprendre les interactions entre xénobiotique et organisme
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(notamment a 1’échelle moléculaire), d’évaluer les effets de ces interactions (de la cellule a
I’écosysteme) et de mettre en évidence de potentiels marqueurs de 1I’exposition ou de 1’effet de
ces substances sur les organismes dans 1’objectif d’évaluer et de prédire les risques liés a leur
utilisation (que ce soit chez I’ Homme ou chez des organismes non-cibles).

Les approches de toxicologie et d’écotoxicologie dites « classiques » ne s’intéressent
qu’a un nombre réduit de descripteurs (que ce soit des geénes, des protéines ou des métabolites
par exemple) (Hamadeh et al., 2002). Cependant, déterminer les mécanismes biologiques
globaux permettant de répondre a une perturbation est une clé¢ pour étudier la réponse d’un
organisme soumis a un stress donné (Hayward, 2014). Pour cela, les approches « omiques »
(développées depuis les années 1990), ciblant des modifications du transcriptome, du protéome
ou du métabolome complet d’un organisme peuvent permettre la mise en évidence de signatures
(biomarqueurs) témoignant de 1’exposition ou de I’effet d’'un xénobiotique sur un organisme
(Galloway et al., 2004; Ankley et al., 2006). Ces techniques dites « haut débit » permettent
d’avoir acces a une vue globale de la réponse de I’organisme, et définissent une nouvelle
branche de la toxicologie, dite « toxicogénomique ». Avec ce type d’approche, on ne s’intéresse
plus seulement au contaminant en lui-méme mais aux conséquences qu’il peut laisser dans les
systémes biologiques (modification du transcriptome ou du métabolome par exemple).
L’objectif n’est donc plus seulement de quantifier des résidus de pesticides mais de mesurer
I’exposition des différents maillons d’un réseau trophique. Dans un contexte plus large,
I’écotoxicogénomique (début des années 2000) est définie comme utilisant une ou des
approches « omiques » appliquées sur plusieurs organismes modeles, issus de 1’environnement,
et dans les cas favorables représentatifs d’un écosystéme perturbé. Ainsi, plutét que de
déterminer si un composé chimique est toxique, la toxicogénomique et 1’écotoxicogénomique
proposent de déterminer comment un composé¢ chimique est toxique en étudiant le

comportement de milliers de descripteurs en réponse a une exposition.

Mes travaux de theése avaient pour objectifs principaux de : (1) Confirmer la pertinence
de I'utilisation de I’approche volatolomiques (approche haut-débit ciblant les composés
organiques volatiles) dans un contexte de toxicologie environnementale ; (ii)) Mettre en
¢vidence de potentiels biomarqueurs volatiles (signature) témoignant d’une exposition au
fipronil chez I’abeille Apis mellifera ; (ii1) Valoriser les composés issus de la signature volatile
obtenue chez I’abeille ; et (iv) Déterminer le potentiel d’un biomarqueur génique, le gene tspo,
comme marqueur spécifique d’une exposition aux insecticides pyréthrinoides chez la bactérie

Pseudomonas fluorescens.
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Ce manuscrit de thése se divise en six chapitres :

— Chapitre n°l : une synthése bibliographique (en cinq parties) faisant un état des
connaissances sur : les pesticides en se focalisant sur deux groupes d’insecticides
neurotoxiques, les pyréthrinoides et les phénylpyrazoles ; les auxiliaires des
écosystemes au travers de deux exemples, Apis mellifera et Pseudomonas
fluorescens ; la toxicologie environnementale et 1’écotoxicologie, ainsi que leurs
limites et évolutions; les composés organiques volatiles et [’approche
volatolomique ; le géne et la protéine TSPO dans le vivant

— Chapitre n°2 : une premicre étude portant sur les effets d’une exposition chronique
a de faibles doses de fipronil sur le volatolome de 1’abeille mellifere Apis mellifera ;

— Chapitre n°3 : une seconde étude portant sur le potentiel effet bénéfique de deux
composés organiques volatils (1-octen-3-ol et 2,6-diméthylcyclohexanol, provenant
du volatolome de I’abeille) modulateurs des récepteurs GABA, dans le cas d’une
exposition chronique a de faibles doses de fipronil chez 1’abeille 4. mellifera ;

— Chapitre n°4 : une troisiéme étude portant sur le potentiel du géne tspo, comme
marqueur de 1’exposition aux insecticides pyréthrinoides chez la bactérie du sol
Pseudomonas fluorescens ;

— Chapitre n°S : les conclusions, discussion générale et perspectives de mes travaux
de thése ;

— Chapitres n°6 : les références bibliographiques utilisées dans ce manuscrit.

Les chapitres 2 a 4 sont présentés sous la forme d’articles scientifiques en langue
anglaise (publiés ou en préparation), précédé d’une section rédigée en francais (appelée
introduction) précisant le contexte de 1’étude, la (ou les) hypothese(s) de départ, les objectifs de
I’étude. Sera ensuite proposé I’article scientifique en lui-méme suivi d’une seconde section

rédigée en frangais intitulée : résultats marquants, discussion et conclusion.
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I. Pesticides et environnement :

Deés les prémices de I’agriculture, au Néolithique, la protection des cultures était déja au
centre des préoccupations des agriculteurs. Aujourd’hui, cette problématique est toujours
présente dans un contexte ou la population humaine est en constante augmentation, nécessitant
des modifications profondes des pratiques agricoles. Cela a conduit a 1’apparition de
I’agriculture intensive (aujourd’hui nommée agriculture conventionnelle). Ces pratiques sont
fortement liées a la mécanisation, a I’optimisation des especes végétales et a 1’utilisation des

intrants chimiques (Pimentel, 1996; Sanchez-Bayo, 2011b; Lamberth et al., 2013).

Le terme « pesticide » est un mot anglais dérivé du latin qui peut étre décomposé en un
préfixe pest-, qui signifie nuisible, et un suffixe -cide, qui signifie tuer. Pour discuter cette
notion, on peut essayer de la définir en se basant sur trois définitions proposées par des agences
réglementaires nationales et internationales :

— « Substances actives ou préparations utilisées pour la prévention, le contrdle ou
I’¢limination d’organismes indésirables, qu’il s’agisse de plantes, d’animaux, de
champignons ou de bactéries » (Autorité Européenne de la Sécurité des Aliments,
EFSA)

— « Toute substance ou meélange de substances a base d’ingrédients chimiques ou
biologiques destinés a repousser, détruire ou contrdler tout organisme nuisible, ou a
réguler la croissance des plantes » (Organisation de 1’Agriculture et de
I’Alimentation américaine, FAO; Agence de Protection de I’Environnement
américaine, EPA)

— « Produits chimiques utilisés pour tuer les organismes nuisibles, incluant les
insectes, les rongeurs, les champignons et les mauvaises herbes » (Organisation
Mondiale de la Sant¢, WHO).

Ces trois définitions sont proches car elles indiquent la volonté de lutter contre des

organismes nuisibles mais présentent chacune leur spécificité. Il n’y a donc pas une définition
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fixe a I’échelle internationale. Une composante manquante dans ces définitions est la notion de
libération intentionnelle (Sanchez-Bayo, 2011b; Casida, 2017) qui est pourtant une constante
dans I’utilisation de ces produits. La définition pourrait étre améliorée comme suit : « Ce sont
des composés chimiques, d’origine naturelle ou synthétique, intentionnellement libérés dans
I’environnement dans le but de repousser, de détruire ou de controler des populations
d’organismes jugés nuisibles ».

Désormais, a 1’échelle européenne, le terme pesticide est devenu une notion générale
qui se décline en trois axes selon I’utilisation prévue : des composés phytopharmaceutiques (ou
phytosanitaires) dédiés a 1’usage agricole, des médicaments utilisés en médecine humaine ou
vétérinaire et des biocides pour les autres applications (urbanisme, usage domestique, ...). Dans

ce manuscrit, le terme pesticide est essentiellement associé a 1’axe phytopharmaceutique.

Les animaux, végétaux et microorganismes peuplant les écosystémes ne présentent, la
plupart du temps, aucun danger ou aucune géne pour les populations humaines. Cette
biodiversité¢ est méme essentielle a leur survie (Casida, 2009). En revanche, si un organisme
vient a impacter les activités humaines que ce soit de maniere directe (pathologie) ou indirecte
(impact sur I’agriculture) alors il est considéré comme nuisible ou indésirable. Dans une optique
de performance et d’optimisation des pratiques agricoles conventionnelles, des stratégies de
lutte sous formes de traitements pesticides, vont alors étre développées ou mises en place pour
réguler ces organismes nuisibles (Casida, 2009; Sanchez-Bayo, 2011Db).

On estime a 67 000 le nombre d’especes d’organismes nuisibles avec environ 50 000
especes de microorganismes, 9000 espéces d’insectes et 8000 especes de végétaux. Seules 5 a
10% de ces especes sont jugées comme des nuisibles d’importance ayant un impact significatif

que ce soit sur la santé ou sur I’agriculture (Pimentel, 2009; Pimentel and Burgess, 2014a).

L’enregistrement d’un pesticide est un processus administratif basé sur des données
scientifiques. C’est une partie intégrante du management des pesticides qui définit si un
pesticide peut ou non étre utilis€ (mode d’action, impact sur les organismes non-cibles, cycle
de vie du produit) et dans quelles conditions (Damalas and Eleftherohorinos, 2011). Ce

processus tres long et couteux (10 a 12 ans de développement en moyenne) a entrainé un
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ralentissement du développement de nouvelles molécules et une réduction du nombre
d’industries dans ce secteur (Casida and Quistad, 1998; Damalas and Eleftherohorinos, 2011).

A la fin de la premiére moitié du XX°™ siécle, les pesticides de synthése ont commencé
a étre produits massivement, étant fréquemment considérés comme des composés sans dangers.
Les effets néfastes observés (mort d’organismes non-cibles notamment) sont alors considérés
comme des effets secondaires normaux et acceptables. La création et la commercialisation
rapide de nouvelles molécules de synthése ont alors été encouragées dans les années 1940-1950.
Dans ce contexte, les tests toxicologiques étaient peu nombreux et se limitaient en général a des
tests de toxicité aigu€ (par voie trophique ou topique) avec une forte dose de produit sur un
nombre trés limité d’espéces. L’enregistrement des pesticides était donc plutdt simple. A la fin
des années 1950, les mentalités ont commencé a changer du fait des effets néfastes visibles et
majeurs que pouvaient avoir les pesticides sur la santé humaine et sur 1’environnement. De
nombreux lanceurs d’alerte, notamment aux USA, activent un changement de paradigme. Ces
changements de mentalit¢ ont conduit a la création de processus d’enregistrement plus
complexes et a la création d’agences de régulation comme I’EPA en 1970 (Casida and Quistad,
1998).

Les agences d’enregistrement ont également pour réle de poursuivre les études sur les
produits déja commercialis€s, on parle alors de réenregistrement. Dans la vie d’un produit, cette
¢tape correspond a I’actualisation des données disponibles avec la mise en place de tests
reglementaires complémentaires a ceux réalisés pendant 1’étape d’enregistrement. L’étape de
réenregistrement peut conduire soit au maintien du produit sur le marché, soit a son retrait

(Damalas and Eleftherohorinos, 2011).

Les pesticides présentent des avantages certains, ils permettent de protéger les cultures
des organismes nuisibles et donc d’améliorer les rendements et la disponibilité nutritionnelle
pour ’'Homme et les animaux d’¢élevage (Oerke and Dehne, 2004; Aktar et al., 2009). Ils
permettent également de préserver I’Homme et les animaux d’un certain nombre de pathologies
vectorisées par les insectes et d’entretenir les biens privés et publiques (Aktar et al., 2009).

Cependant, les inconvénients liés a ’'usage des pesticides sont majeurs : impact sur la
sant¢ humaine avec de nombreux cas d’empoisonnement et le développement de diverses
pathologies chroniques, contamination généralisée des différents compartiments des

écosysteémes (sol, eau de surface, eau souterraine, atmosphére, composante biotique) et impacts
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sur les organismes non-cibles de ces produits (Pimentel et al, 1993; Pimentel, 1996; Casida
and Quistad, 1998; DeLorenzo et al., 2001; Oerke and Dehne, 2004; Desneux et al., 2007; Aktar
et al., 2009; Schafer et al., 2011; Damalas and Eleftherohorinos, 2011; Sanchez-Bayo, 2011b;
Larsen and Noack, 2017).

Un pesticide idéal serait donc un composé ne ciblant que les organismes nuisibles que
I’on chercher a réguler. Ce n’est pas le cas des pesticides utilisés actuellement, qui sont des
composés généralistes ayant un spectre toxique large affectant de nombreux organismes non-

cibles (Aktar et al., 2009; Casida, 2009).

L’histoire des pesticides trouve ses sources historiques deés 1’ Antiquité avec 1’utilisation
des sels métalliques ou du pyrethre de Dalmatie en Perse (Casida and Quistad, 1998; Pimentel,
2009). L’age d’or des pesticides n’a cependant débuté qu’a la fin de la Seconde Guerre
Mondiale. Avant cette période, 1’'usage des produits chimiques en agriculture était trés limité
(arsenic, nicotine, pyréthre), les agriculteurs utilisaient d’autres méthodes (travail du sol,
rotation des cultures) pour lutter contre les organismes indésirables (Casida and Quistad, 1998;
Sanchez-Bayo, 2011b; Pimentel and Burgess, 2014a, 2014b; Casida and Durkin, 2017).

Le monde a radicalement changé a la fin de la seconde guerre mondiale avec une
croissance démographique jusqu’alors sans précédent. La population mondiale n’a fait
qu’augmenter (et augmente toujours actuellement) (Figure 1) et est associée a une modification
de la ration alimentaire qui devient plus riche en protéines animales ce qui entraine
indirectement une augmentation de la population mondiale de bétail et des surfaces dédiées a
son alimentation (Oerke and Dehne, 2004; Aktar et al., 2009; Lamberth et al., 2013; Landis et
al,. 2014; Larsen and Noack, 2017). Nourrir tous ces organismes est un défi conséquent pour
I’agriculture moderne qui se tourne alors vers I’intensification et I'usage massif des intrants
chimiques. La ruée vers ’or des pesticides a débuté en 1943 avec la mise sur le marché du
dichlorodiphényltrichoroéthane ou DDT (découvert en 1874 par Zeidler, puis par Miilller en
1939), suivie par celle de I’acide 2,4-dichlorophénoxyacétique ou 2,4-D (découvert par
Templeman et Sexton en 1941) et de la dieldrine (découverte en 1948 par Hyman). S’en est
suivie une période d’insouciance ou les pesticides ont été développés et utilisés en grande
quantité sans se soucier des effets que pouvaient avoir ces derniers (Casida and Quistad, 1998;

Pimentel, 2009; Pimentel and Burgess, 2014a; Casida and Durkin, 2017).
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Figure 1. Evolution de la population humaine mondiale de 1950 a 2021, d’apr¢s les données de la FAO
(https://www.fao.org/faostat/en/#home).

Cette période n’a duré qu’une vingtaine d’années, les effets sur I’environnement
(publication de I’ouvrage Silent spring) et la santé (des traces de pesticides ont été mises en
¢vidence dans les matrices alimentaires végétales et animales, mise en lien avec certaines
pathologies chroniques ou des cancers) de certains de ces produits ayant commencé a alerter
I’opinion publique et les autorités (Carson, 1962; Pimentel, 1996; Casida and Quistad, 1998;
Aktar ef al., 2009; Damalas and Eleftherohorinos, 2011; Sanchez-Bayo, 2011b). De nombreux
composé€s jugés trop dangereux ont alors €t€ bannis (nombreux pesticides organochlorés) dans
les pays industrialisés a la fin des années 1970 jusqu’au début des années 1980. L’industrie
agrochimique a alors changé ses méthodes pour développer de nouveaux composés moins
persistants dans I’environnement et plus spécifiques des organismes cibles ce qui a notamment
conduit a I’apparition des pesticides organophosphorés, des carbamates et des pyréthrinoides
(Casida and Quistad, 1998; Casida, 2009; Palmquist et al., 2012; Casida and Durkin, 2017). En
paralléle de cette prise de conscience, I’émergence du phénomeéne de résistance chez les
organismes cibles (deux ans aprés sa premiere utilisation, des mouches résistantes au DDT ont
¢té découvertes dans I’état de New-York) aux pesticides a soulevé la question de la
pérennisation de ces pratiques agricoles basées sur 1'usage de ces molécules (Casida and
Quistad, 1998; Casida, 2009; Pimentel, 2009; Pimentel and Burgess, 2014a).

Aujourd’hui, malgré 1’usage d’un véritable arsenal chimique les pertes annuelles
agricoles mondiales s’¢levent a environ 40% (14% a cause des insectes, 13% a cause de

phytopathogeénes et 13% a cause des végétaux) (Oerke and Dehne, 2004; Pimentel, 2009;
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Sanchez-Bayo, 2011b; Pimentel and Burgess, 2014b). Les modé¢les prédisent toutefois que leur
¢viction entrainerait des pertes agricoles annuelles a I’échelle mondiale de 1’ordre de 70% ce
qui serait associé a une augmentation de 66% de la malnutrition dans le monde (y compris dans
les pays développés) (Pimentel, 2009; Pimentel and Burgess, 2014b).

Depuis une trentaine d’années, des études tendent a montrer qu’une réduction de I’usage
de pesticides d’au moins 50% est cependant envisageable et n’entrainerait qu’une baisse
minime des rendement (0,6%) et une hausse réduite des prix des produits alimentaires (0,3%).
Des programmes visant a réduire 1’usage des pesticides ont déja été mis en place (au Danemark
depuis 1985 ou en Suéde depuis 1988 par exemple) et montrent une grande efficacité (Pimentel

et al., 1993; Pimentel, 1996, 2009; Pimentel and Burgess, 2014a, 2014b).

L’utilisation des pesticides (en agriculture) a I’échelle mondiale n’a cessé d’augmenter
depuis la fin du XX®™ siécle (Figure 2A) pour atteindre plus de 3,5 millions de tonnes en 2021.

D’un point de vue géographique, les pays émergents (a I’exception des Etats-Unis) sont
les principaux consommateurs de ces produits phytosanitaires (Figure 2B). Le Brésil (720 000
t), les Etats-Unis (460 000 t), I’Indonésie (283 000 t), la Chine (245 000 t) et I’Argentine
(242 000 t) sont les cinq principaux pays consommateurs de pesticides en 2021.

Une grande diversité de pesticides est actuellement disponible sur le marché (environ
1300 produits enregistrés en 2011) (Schafer ez al., 2011). Ces composés peuvent tre classés de
différentes manicres que ce soit en fonction des organismes ciblés, de leur structure chimique
ou encore de leur mode d’action (Aktar ef al., 2009; Sanchez-Bayo, 2011b). Je propose ici, une
classification des principales familles de pesticides en fonction du groupe d’organisme ciblé :
algicides (micro- et macroalgues), acaricides (acariens), fongicides (champignons), herbicides
(végétaux), insecticides (insectes), molluscicides (mollusques), nématicides (vers ronds),
piscicides (poissons), rodenticides (rongeurs) et taupicides (taupes).

La grande majorité des pesticides vendus (69%) est représentée par trois familles : les
herbicides (31% du marché), les insecticides (21% du marché) et les fongicides (17% du
marché). Les 31% restant sont répartie entre les autres familles de pesticides citées
précédemment (Sanchez-Bayo, 2011b). Dans cette partie, nous allons nous focaliser sur I’'usage
et le mode d’action des pesticides les plus utilisés dans le monde : les insecticides, les herbicides

et les fongicides.
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Figure 2. (A) Evolution de la quantité de pesticides (en millions tonnes) utilisée dans le monde de 1990
a 2021 en agriculture. (B) Représentation cartographique de la consommation de pesticides, a usage
agricole, dans le monde en 2021. Le gradient de couleur donne les intervalles de quantité (en tonnes)
associés a chaque pays. Les zones grises correspondent aux aires géographiques pour lesquelles les
données sont absentes. (D’aprés FAOSTAT, 2021).

[. Les orandes familles d’insecticides : utilisation et mode d’action :

La dynamique mondiale de I’utilisation des insecticides en agriculture suit celle
observée pour les pesticides avec une augmentation continue depuis le début des années 1990
(Figure 3A) et atteint environ 760 000 t en 2021. En 2021 (Figure 3B), les cinq pays utilisant
le plus d’insecticides sont : I’'Indonésie (165 000 t), le Brésil (122 000 t), les Etats-Unis (74 000
t), la Chine (66 000 t) et I’'Inde (32 000 t).

En se basant sur la classification proposée par le Comité d’Action contre la Résistance
aux Insecticides (Insecticides Resistance Action Committee, IRAC), quatre groupes
d’insecticides peuvent étre décrits en se basant sur leur mode d’action : les neurotoxiques, les
régulateurs de croissance, les inhibiteurs de la respiration et les perturbateurs des fonctions
digestives (Sanchez-Bayo, 2012; IRAC MoA Working group, 2023). L’ Annexe 1 présente une
vue synthétique des différents groupes d’insecticides, de leur mode d’action ainsi que des

exemples de molécules associées.
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Figure 3. (A) Evolution de la quantité d’insecticides (X100 000 tonnes) utilisée dans le monde de 1990
a 2021 en agriculture. (B) Représentation cartographique de la consommation d’insecticides, a usage
agricole, dans le monde en 2021. Le gradient de couleur donne les intervalles de quantité (en tonnes)
associés a chaque pays. Les zones grises correspondent aux aires géographiques pour lesquelles les
données sont absentes. (D’aprés FAOSTAT, 2021).

2. Les grandes familles d’herbicides : utilisation et mode d’action :

La dynamique mondiale de 1’utilisation des herbicides en agriculture suit aussi celle
observée pour les pesticides avec une augmentation continue depuis le début des années 1990
(Figure 4A) pour atteindre environ 1,7 millions de tonnes en 2021. En 2021 (Figure 4B), les
cinq pays utilisant le plus d’herbicide sont : le Brésil (407 000 t), les Etats-Unis (287 000 t),
I’ Argentine (228 000 t), la Chine (101 000 t) et le Canada (72 000 t).

En se basant sur la classification proposée par le Comité d’Action contre la Résistance
aux Herbicides (Herbicides Resistance Action Committee, HRAC), six groupes d’herbicides
peuvent étre décrits en se basant sur leur mode d’action. Nous pouvons distinguer les herbicides
agissant sur : la biosynthése des acides aminés, la biosynthése des acides gras, la photosynthese,
la biosynthése des pigments, la division cellulaire et la croissance (Duke and Dayan, 2011;
HRAC MoA Working group, 2020). L’Annexe 2 présente une vue synthétique des différents

groupes d’herbicides, de leur mode d’action ainsi que des exemples de molécules associées.
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Figure 4. (A) Evolution de la quantité d’herbicides (en millions de tonnes) utilisée dans le monde de
1990 42021 en agriculture. (B) Représentation cartographique de la consommation d’herbicides, a usage
agricole, dans le monde en 2021. Le gradient de couleur donne les intervalles de quantité (en tonnes)
associés a chaque pays. Les zones grises correspondent aux aires géographiques pour lesquelles les
données sont absentes. (D’aprés FAOSTAT, 2021).

3. Les grandes familles de fongicides : utilisation et mode d action :

La dynamique mondiale de 1’utilisation des fongicides et bactéricides a usage agricole
suit également celle observée pour les pesticides en général avec une augmentation continue
depuis 1990 (Figure 5A) pour atteindre 816 000 t en 2021. En 2021 (Figure 5B), les cinq
principaux consommateurs de ces produits sont : le Brésil (168 000 t), la Chine (64 000 t),
I’Espagne (42 000 t), I’Indonésie (40 000 t) et la Russie (36 000 t).

En se basant sur la classification proposée par le Comité d’Action contre la Résistance
aux Fongicides (Fungicides Resistance Action Committee, FRAC), neuf groupes de fongicides
peuvent étre décrits en se basant sur leur mode d’action. Il est possible de distinguer les
fongicides agissant sur : le métabolisme des acides nucléiques, le cytosquelette, la respiration,
le métabolisme des protéines, la transduction du signal, la biosyntheése des lipides, la
biosynthese des stérols, la biosynthése de la paroi cellulaire et la biosyntheése de la mélanine
(FRAC MoA working group, 2022). L’ Annexe 3 présente une vue synthétique des différents

groupes de fongicides, de leur mode d’action ainsi que des exemples de molécules associées.
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Figure 5. (A) Evolution de la quantité de fongicides et de bactéricides (X100 000 tonnes) utilisée dans
le monde de 1990 a 2021 en agriculture. (B) Représentation cartographique de la consommation de
fongicides et de bactéricides, a usage agricole, dans le monde en 2021. Le gradient de couleur donne les
intervalles de quantité (en tonnes) associés a chaque pays. Les données mises a disposition par la FAO
ne permettent pas de différencier la quantité de fongicides et de bactéricides utilisés en agriculture, les
chiffres proposés ici sont la somme de la quantité de ces deux types de pesticides. (D’aprés FAOSTAT,
2021).

C. Les pesticides dans I’environnement :

[. Le devenir des pesticides dans la biosphere :

a. Déplacement dans la biosphére :

Les propriétés physico-chimiques associées a un pesticide gouvernent principalement
son devenir dans la biosphére. La biosphére est constituée de quatre compartiments
interagissant les uns avec les autres : I’atmosphére, I’hydrosphére, la pédosphere et la biomasse
(Ramade, 2007b).

Lors de sa libération dans I’environnement, un pesticide peut rejoindre 1’atmosphere. 11
pourra se déplacer dans la troposphere (entre 0 et 15 km d’altitude) de maniere horizontale de
I’équateur aux poles (via les cellules atmosphériques) et/ou verticale (via les courants
ascendants) et ainsi parcourir une distance comprise entre 0 et 1000 km. Il pourra
éventuellement rejoindre la stratosphere (entre 15 et 50 km d’altitude) et se déplacer a 1’échelle
mondiale. Le temps de résidence d’un composé dans 1’atmosphére dépend de ses propriétés

intrinséques mais il finira par retomber au niveau de la pédosphére ou de 1I’hydrosphére sous
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forme de dépdts secs (particules solides) ou humides (pluie, neige) (Figure 6) (Ramade, 2005,
2007b).

Figure 6. Déplacement des polluants dans la biosphére. (1) Echange entre I’atmosphére et la
pédosphére/I’hydrosphére. Les polluants peuvent &tre volatilisés et libérés dans 1’atmosphére, et étre
transportés sur de plus ou moins longues distances. Ils retombent au niveau de la pédosphére ou de
I’hydrosphére sous forme de dépots secs ou humides. (2) Les composés peuvent s’infiltrer dans des
couches plus profondes du sol ou percoler jusqu’aux nappes d’eau souterraines. (3) Ils peuvent étre
lessivés sur la couche superficielle du sol jusqu’a I’hydrosphére. (4) Les composés peuvent sédimenter
en se liant aux particules de matieére organique et se concentrer dans les sédiments. IlIs peuvent étre
relargués de maniére passive ou via la remise en suspension des sédiments. (5) Les polluants sont
transférés et peuvent étre accumulés dans la biomasse vivante.

Lors de I’épandage ou de la retombée de I’atmosphére, les pesticides rejoignent la
pédosphere. A partir de la surface du sol ces composés peuvent s’infiltrer dans les couches
profondes du sol et éventuellement percoler jusqu’aux nappes d’eau souterraines. Ils peuvent
¢galement se déplacer par lessivage et rejoindre d’autres portions de la pédosphére ou
I’hydrosphére. Une fois dans 1I’hydrospheére, les pesticides peuvent sédimenter (en se liant aux
particules de matiere organique) et se concentrer dans les sédiments. Ils seront alors relargués
de maniére passive ou de maniere active par remise en suspension des sédiments (Figure 6)
(Ramade, 2005, 2007b).

La pédosphere et I’hydrosphére sont donc des réservoirs de pesticides, mais ce ne sont
pas nécessairement les réservoirs terminaux. En effet, les pesticides peuvent étre transférés a la
derniére composante de la biosphére : la biomasse. Ce transfert peut étre direct (par contact) ou
indirect (par voie trophique). Les pesticides peuvent étre bioaccumulés (ou bioconcentrés si la

concentration interne est supérieure a celle de I’environnement local) dans les premiers maillons
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du réseau trophique (producteurs primaires) et étre bioamplifiés (ou biomagnifiés) dans les

maillons trophiques supérieurs (consommateurs).

Lors de leur déplacement dans la biosphére, les pesticides peuvent également étre
dégradés/transformés par des procédés physiques (photodégradation) (Katagi, 2004; Meng et
al., 2022) ou chimiques (oxydation, hydrolyse) (Chiron et al., 2000; Meng et al., 2022). De
plus, lorsque ces composés sont transférés a la biomasse, ils peuvent étre dégradés/métabolisés
par les organismes vivants modifiant ainsi la bioaccumulation et la bioamplification le long du
réseau trophique (Ramade, 2005, 2007b; Marican and Duran-Lara, 2017; Kaur ef al., 2021).
Les métabolites ainsi produits peuvent également se déplacer dans la biosphére et avoir un
impact sur la composante biotique de la biosphere.

La biodégradation des pesticides est associée au métabolisme des xénobiotiques et peut
étre réalisée par des microorganismes, des végétaux ou des animaux. Le métabolisme des
xénobiotiques est constitu¢ de trois phases distinctes qui peuvent varier en fonction de
I’organisme considéré (en termes d’enzymes impliquées ou dans 1’orientation de la phase III).

La phase I, ou phase de fonctionnalisation, correspond a une étape de transformation
enzymatique du pesticide (ajout/retrait de groupes fonctionnels, clivages de liaisons
particulieres). Cette transformation favorise les propriétés hydrophobes ce qui peut augmenter
la toxicité intrinséque des métabolites issus de la phase I. Cette étape de fonctionnalisation est
généralement liée a trois grandes familles enzymatiques : les oxydases (cytochrome Paso
monooxygeénases, péroxydases, ...), les réductases (nitroréductases, déhalogénases réductrices,
...) et les hydrolases (carboxylestérases, amidases, ...). La phase II, ou phase de conjugaison,
correspond a une étape de conjugaison médiée par des enzymes, cette modification de la
structure va permettre de le rendre hydrosoluble (ce qui diminue systématiquement la toxicité
intrinseéque des métabolites produits) et de faciliter son transport via 1’ajout d’un groupement
particulier. Diverses familles d’enzymes peuvent étre impliquées dans cette étape de
conjugaison  des  xénobiotiques :  glutathion-S-transférases,  glycosyltransférases,
phosphotransférases, aminotransférases, UDP-glycosyltransférases, ... Trois types de phase I11
peuvent étre mis en évidence : élimination, métabolisation et stockage. Chez les végétaux, la
phase III correspond plutot a une étape de compartimentation ou les métabolites issus de la
phase II seront stockés dans les différents tissus de la plante. Chez les microorganismes, la

phase III est plutot liée a la métabolisation, les métabolites issus de la phase II sont utilisés
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comme source de nutriments et d’énergie par les microorganismes. Enfin, chez les animaux, la
phase III est plutdt liée a 1’élimination des métabolites issus de la phase II. Ces derniers vont
étre transportés de I’espace intracellulaire vers le milieu extracellulaire par des transporteurs
(transporteur ABC notamment) pour rejoindre le systéme excréteur et ainsi étre €liminés de
I’organisme (VanEerd et al., 2003; Duffus ef al., 2009b; Berenbaum and Johnson, 2015; Gong
and Diao, 2017; Sharma et al., 2020).

D’aprés des travaux de modélisation récents (Tang ef al., 2021), environ 75% des terres
agricoles mondiales (soit environ 28,8 millions de km?) présentent un risque de pollution a au
moins un pesticide et 31% (soit environ 12,1 millions de km?) présentent un risque de pollution
majeur. Les mod¢les utilisés montrent également que I’Europe est une zone a risque pour la
pollution des sols avec environs 62% des terres agricoles présentant un risque de pollution a au
moins un pesticide. Cependant, les pesticides sont en général combinés pour garantir une
meilleure efficacité. Il est donc nécessaire d’évaluer la contamination des sols non pas par un
seul pesticide mais par un mélange. A ’échelle mondiale, environ 64% (soit environ 24,6
millions de km?) des terres agricoles présentent un risque de pollution a plus d’un pesticide et
environ 21% (soit environ 8§ millions de km?) a plus de dix pesticides. En Europe, 97% des
terres agricoles présentant un risque de pollution aux pesticides présentent un risque pour plus
d’un composé actif. Il est a noté que la zone du globe avec le risque de pollution le plus élevé
est la Chine avec 8,4% des terres agricoles présentant un risque de pollution a plus de vingt
pesticides différents.

Les écosystémes aquatiques en périphérie des terres agricoles sont les premiers touchés
par la dérive des produits phytosanitaires (Sanchez-Bayo, 2011b), particuliérement liée au
phénomeéne de lessivage des sols que ce soit par des processus naturelles (pluies) ou agricoles
(irrigation). En 2000, environ 67% des eaux douces de surface étaient utilisées dans un but
agricole (ce chiffre pouvait atteindre 85 a 90% en Afrique et en Asie ou I’irrigation joue un role
trés important). La mise en évidence de la contamination des eaux de surface est basée sur la
quantification des pesticides et de certains de leurs métabolites et la comparaison avec des seuils
reglementaires. Aux Etats-Unis, il a été estimé que les deux-tiers des eaux douces de surface
¢taient contaminées avec au moins un pesticide et que les trois-quarts des eaux douces de
surface présentaient des métabolites de pesticides (témoins d’une contamination antérieure)

(Rad et al., 2022). En Europe, entre 10 et 30% des eaux douces de surface et environ 10% des
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eaux souterraines sont contaminées par au moins un pesticide (Rad et al, 2022;

https://www.eea.europa.eu/ims/pesticides-in-rivers-lakes-and).

D. Phénvylpvrazoles et pvréthrinoides, un focus sur deux familles
d’insecticides neurotoxiques :

1. Cas du fipronil, un membre des phénylpyrazoles :

a. Histoire et toxicité :

Le fipronil ou 5-amino-1-[2,6-dichloro-4-(trifluorométhyl)-phényl]-4-trifluorométhyl
sulfinyl-/H-pyrazole-3-carbonitrile (Ci2H4CLFsN4OS) est un insecticide neurotoxique de la
famille des phénylpyrazoles (Saeed et al., 2016). 1l a été développé par la société francaise
Rhone-Poulenc® a la fin des années 1980. Suite a sa mise sur le marché en 1993, le fipronil a
été intégré dans de nombreuses formulations commerciales jusqu’a son interdiction en usage
agricole en France en 2004 (puis en Europe en 2007) di aux effets observés sur les mammiféres
(perturbations des fonctions neurologique, endocrine, rénale et hépatique) (Afssa and Afsse,
2005; Bonnard et al., 2012; Simon-Delso et al., 2015; Saeed et al., 2016). Il est a noter que le
fipronil est toujours utilisé dans certains secteurs tels que la médecine vétérinaire ou 1’usage
domestique.

C’est un insecticide au spectre toxique large contre les insectes nuisibles (fourmis,
puces, tiques, sauterelles, ...). Il présente également un spectre toxique large contre des
vertébrés (petits mammiféres, oiseaux, poissons, amphibiens) et des invertébrés d’importance
agronomique (abeilles, bourdons, papillons, ...) (Table 1) (Gibbons et al., 2015; Pisa et al.,
2015).

Table 1. La toxicité du fipronil pour quelques exemples d’organismes. Les données sont proposées sous
la forme de Dose Létale 50 % (DLso) pour les organismes terrestres et de Concentration Létale 50%
(CLso) pour les organismes aquatiques (données provenant de Gibbons et al., 2015; Pisa et al., 2015 et
de la base de données Pesticides Properties DataBase,
http://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/en/Reports/316.htm).

Organisme DLso ou CLso
Mammiféres 92 - 97 mg/kg
Oiseaux 11.3 - 2000 mg/kg
Poissons 0.042 - 310 mg/L
Reptiles 30 mg/kg
Apis mellifera 4.2 ng/abeille

62


https://www.eea.europa.eu/ims/pesticides-in-rivers-lakes-and
http://sitem.herts.ac.uk/aeru/ppdb/en/Reports/316.htm

b. Mode d’action :

Le fipronil est un insecticide systémique agissant sur le systeme nerveux. Il agit comme
un antagoniste non-compétitif des récepteurs a 1’acide y-aminobutyrique (GABA-R). Le GABA
est un des principaux neurotransmetteurs inhibiteurs de 1’influx nerveux chez les vertébrés et

les insectes.
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Figure 7. Représentation schématique du mode d’action du fipronil sur sa cible principale : les GABA-
R. Dans un contexte physiologique normal (partie gauche de la figure), le GABA (ronds bleus) est libéré
dans la fente synaptique par le neurone pré-synaptique et se lie sur son récepteur (icones violettes) se
trouvant dans la membrane du neurone post-synaptique. La fixation du ligand sur son récepteur permet
I’entrée d’un flux d’ions chlorure de la fente synaptique vers le milieu intracellulaire du neurone post-
synaptique. Ce flux d’ions permet d’inhiber 1’influx nerveux. En cas d’exposition (partie droite de la
figure) au fipronil (ronds jaunes), I’inhibition de I’influx nerveux ne peut avoir lieu ce qui se traduit par
une hyperexcitabilité du systéme nerveux de I’organisme. En effet, le fipronil se lie aux GABA-R (sur
un site de liaison différent de celui du GABA) et empéche 1’ouverture de ces canaux ioniques. Le flux
d’ions chlorure provenant de la fente synaptique est donc trés limité et empéche la dépolarisation
compléte du neurone post-synaptique (Figure inspirée de Paris 2017).

Inhibition de
l'influx nerveux

Dans des conditions physiologiques normales, le GABA est sécrété par un neurone pré-
synaptique et libéré dans la fente synaptique. Il se lie & un récepteur GABA présent sur la
membrane du neurone post-synaptique. La liaison du ligand sur son récepteur entraine un
changement de conformation du récepteur et permet 1’ouverture d’un canal membranaire
perméable aux ions chlorures. Ce flux d’ions chlorures pénétre dans le neurone post-synaptique
et modifie le potentiel membranaire (dépolarisation), conduisant ainsi & une inhibition de
I’influx nerveux (Figure 7). Le fipronil a pour cible primaire les GABA-R, il se lie sur un site

de liaison différent de celui du GABA pour empécher I’ouverture des canaux chlorures. Le flux
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d’ions chlorures entrant dans le neurone post-synaptique sera limité, entrainant une
dépolarisation incompléte qui se traduit par un influx nerveux non-inhibé tendant vers une
hyperexcitabilité du systéme nerveux (tremblements, convulsions, paralysie) pouvant conduire
a la mort de I’organisme exposé. (Figure 7) (Casida and Durkin, 2013; Johnson, 2015).
L’affinité du fipronil pour les GABA-R des invertébrés est bien supérieure (jusqu’a 1870 fois
plus) a celle observée pour les GABA-R des mammiferes. Dans le cas d’une exposition chez
un mammifere, le flux d’ions chlorures sera moins modifi¢ et les effets engendrés sur le systéme
nerveux plus modérés, ce qui montre une certaine spécificité de ce pesticide pour la lutte contre
les insectes nuisibles (Hainzl et al., 1998; Ratra et al., 2001; Gibbons et al., 2015).

Le fipronil agit également sur une cible secondaire : les récepteurs ionotropiques au
glutamate. Ces récepteurs permettent également le passage d’un flux d’ions chlorures de la
fente synaptique vers le neurone post-synaptique mais sont activés par le glutamate. A la
différence des GABA-R, les canaux glutamate sont présents uniquement chez les invertébrés
ce qui témoigne de la spécificité du fipronil pour la lutte contre les insectes. Ces deux types de
récepteurs sont spécifiques d’un ligand et fonctionnent de maniére indépendante, I’inhibition
par le fipronil d’un des types de récepteurs n’étant pas corrélée avec 1’inhibition de 1’autre type

de récepteur (Narahashi et al., 2010).

Une fois libéré dans I’environnement, le fipronil est dégradé (dans les compartiments
sol et eau notamment) a la fois par des voies abiotiques (hydrolyse, photodégradation) et par
des voies biotiques (métabolisation par les organismes) avec une demi-vie comprise entre 32 et
346 jours en fonctions des conditions expérimentales (Connelly, 2001; Simon-Delso ef al.,
2015; Paris, 2017). Quatre métabolites majeurs ont été mis en évidence dans les cas de la
dégradation du fipronil (Figure 8) : le fipronil-désulfinyl (issu de la photodégradation de la
molécule mere), le fipronil-sulfone (issu de I’oxydation du groupe sulfinyl), le fipronil-sulfure
(issu de la réduction du groupe sulfinyl) et le fipronil-amide (issu de I’hydrolyse du groupement
cyanure). Le fipronil-amide pourra subir plusieurs étapes d’hydrolyse jusqu’a obtenir I’acide
carboxylique correspondant (Connelly, 2001; Gunasekara et al., 2007; Simon-Delso et al.,
2015; Wang et al., 2016; Paris, 2017; Zhou et al., 2021). Les données toxicologiques
disponibles pour les métabolites du fipronil sont limitéeS mais semblent indiquer que le
fipronil-sulfone et le fipronil-désulfinyl (ainsi que le fipronil-sulfide dans certains études) sont

plus toxiques que la molécule mére chez les insectes, poissons, oiseaux et mammiferes. A titre
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d’exemple, ces deux métabolites sont respectivement indiqués comme 1,9 et 6,6 fois plus
toxique pour les invertébrés aquatiques que le fipronil (Gunasekara et al., 2007; Wang et al.,

2016; Zhou et al., 2021).
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Figure 8. Représentation schématique de la dégradation du fipronil. Deux groupes caractéristiques sont
isolés sur la représentation de la molécule de fipronil : le groupe sulfinyl (entouré en vert) et le groupe
cyanure (entouré en rouge). @ Photolyse (perte du groupe sulfinyl par action de la lumiére, demi-vie
comprise entre 67 et 147 jours). @ Oxydation du groupe sulfinyl (ajout d’un atome d’oxygene
transformant le groupe sulfinyl en groupe sulfone ; demi-vie comprise entre 147 et 422 jours). @
Réduction du groupe sulfinyl (perte de I’atome d’oxygene transformant le groupe sulfinyl en soufre,
demi-vie comprise entre 82 et 338 jours). @ Hydrolyse du groupement cyanure (transformation du
groupement cyanure en groupement amide, demi-vie comprise entre 160 et 266 jours) (figure modifiée
d’aprés Cappelini et al., 2018).

Les pyréthrinoides forment une famille d’insecticides systémiques agissant sur le
systeme nerveux (Casida and Durkin, 2013). Ce sont des composés de synthese inspirés d’un
mélange de molécules naturellement insecticides que I’on retrouve chez certaines especes de
chrysanthéme (dont Chrysanthemum cinerariaefolium) : le pyréthre (Casida et al, 1983;
Anadoén et al.,, 2009; Marchall Clark and Symington, 2012; Guven et al., 2018; Lamberth,
2019). L’utilisation du pyrethre est connue dans le monde depuis longtemps puisque des traces
de son utilisation dans la Chine antique ou dans la Perse médiévale ont pu étre mises en

¢vidence. Son utilisation en Europe et en Amérique a, en revanche, été beaucoup plus tardive
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puisqu’elle remonte a seulement deux siecles (Davies et al., 2007; Katsuda, 2012; Palmquist et
al., 2012; Gajendiran and Abraham, 2018; Guven ef al., 2018).

La composition exacte du pyrethre a pu étre déterminée a la fin des années 1960 et
comprend trois paires de molécules (Figure 9) : les pyréthrines I et II (découvertes en 1944 par
La Forge et Barthel), les cinérines I et II (découvertes en 1945 par La Forge et Barthel) et les
jasmolines I et II (découvertes par Godin et collaborateurs en 1966) (Katsuda, 2012; Matsuo,
2019). Ces molécules présentent toutes la méme structure : une fraction acide carboxylique et
une fraction alcool reliées par une liaison ester (Figure 9). Elles sont issues de 1’estérification
de I’acide chrysanthémique ou de I’acide pyréthrique avec un groupe alcool porté par le
pyréthrolone, le cinérolone ou le jasmolone. Les trois composés du groupes I sont des esters de
I’acide chrysanthémique alors que les composés du groupe II sont des esters de 1’acide

pyréthrique (Matsuda, 2012).
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Figure 9. Structure chimique des composants du pyréthre. Dans la partie haute de la figure est présentée
la formule semi-développée générique des différents constituants du pyrethre. Les différentes molécules
composants le pyréthre sont caractérisées par des groupements R1 et R2 présentés dans la partie basse
de la figure (figure inspirée de Katsuda, 2012).

Le pyrethre est caractérisé par une activité insecticide tres rapide et trés efficace contre
de nombreux insectes nuisibles et une tres faible toxicité pour les mammiferes. Cependant, cette
activité est freinée par une photostabilité trés faible rendant son usage en agriculture impossible.
Dés lors que la structure des molécules composant le pyrethre fut déterminée, les chimistes se
sont lancés dans le développement de molécules de synthese plus stables inspirées de ces

molécules naturelles : ¢’est la naissance et le développement des pyréthrinoides de synthese.
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Lalléthrine est le premier pyréthrinoide a avoir été développé (produite en 1949 par La Forge
et Schechter et commercialisé en 1952) et est le chef de file des pyréthrinoides de premiére
génération dont la photostabilité est encore trop faible pour un usage en extérieur. La seconde
génération de pyréthrinoides est apparue avec la perméthrine (produite en 1972 par Elliott et
collaborateurs et commercialisé en 1977). Cette seconde génération est caractérisée par une

photostabilité accrue et donc un usage agricole possible (Katsuda, 2012; Matsuo, 2019).

Les pyréthrinoides sont classés en deux groupes. Cette classification actuelle est basée
sur la combinaison de deux classifications développées dans les années 1980.

La classification de Verschoyle et Aldridge (Verschoyle and Aldridge, 1980), basée sur
le syndrome toxique engendré par une exposition aigué au pyréthrinoide chez les mammiferes,
permet de distinguer les pyréthrinoides de type T et les pyréthrinoides de type CS. Le syndrome
de tremblements ou syndrome T (caractérisé par un comportement agressif, des tremblements,
des convulsions, une ataxie et une hyperexcitation), apparait aprés une exposition a un
pyréthrinoide de type T. Un syndrome de choréoathétose (mouvements involontaires et
incontrolés des extrémités) couplé a une importante salivation ou syndrome CS (caractérisé par
une choréoathétose, une hypersalivation, une hypersensibilité et des myoclonies), apparait dans
le cas d’une exposition a un pyréthrinoides de type CS.

La classification de Lawrence et Casida (Lawrence and Casida, 1982), quant a elle est
basée sur la structure chimique des pyréthrinoides, permet de discerner les pyréthrinoides de
type I et de type 1I. Les pyréthrinoides de type Il sont caractérisés par la présence d’un groupe
a-cyano sur le groupe méthyléne de la fraction alcool de la molécule. Ce groupement a-cyano
est absent chez les pyréthrinoides de type I.

Les pyréthrinoides de type I sont en général affiliés au syndrome T alors que ceux de
type II sont en général rapportés au syndrome CS. Cependant, le lien entre 1’affiliation
structurale (I/I) et D’affiliation symptomatique (T/CS) n’est pas parfaite car certains
pyréthrinoides de type II engendrent un syndrome T voire une combinaison de symptomes
correspondant a la fois au syndrome T et au syndrome CS (Verschoyle and Aldridge, 1980;
Soderlund, 2012).

La Figure 10 présente quelques exemples de pyréthrinoides de type I (alléthrine,
perméthrine, bifenthrine) et de type II (A-cyhalothrine, B-cyfluthrine, cyperméthrine,

deltaméthrine, fenvalérate).
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Figure 10. Exemples de pyréthrinoides de type I et de type II. Le groupe a-cyano, caractéristique des
pyréthrinoides de type II est mis en évidence par un cercle rouge sur les molécules correspondantes.

c. Toxicité des pyréthrinoides :

Les pyréthrinoides sont des insecticides a spectre toxique large contre une grande
diversit¢ d’ordres d’insectes (coléopteére, diptére, homoptere, hétéroptére, Iépidoptere,
thysanoptere et orthoptére). Ils sont caractérisés par une trés faible toxicité chez les
mammiferes, les oiseaux, les mollusques et les microorganismes et, a contrario, une tres forte
toxicité chez les organismes aquatiques (poissons, invertébrés, amphibiens) (Table 2)
(Bradbury and Coats, 1989; Coats et al., 1989; Day, 1989; Hirano, 1989; Mueller-Beilschmidt,
1990; Palmquist ef al., 2012; Tsuji et al., 2012; Maund et al., 2012; Mikita et al., 2012; Sethi et
al., 2013a; Thatheyus and Gnana Selvam, 2013; Antwi and Reddy, 2015; Gajendiran and
Abraham, 2018; Lamberth, 2019).

Table 2. La toxicité des pyréthrinoides pour quelques groupes d’organismes. Les données sont
proposées sous la forme de Dose Létale 50 % (DLso) pour les organismes terrestres et de Concentration
Létale 50% (CLso) pour les organismes aquatiques (données provenant de Coats et al., 1989; Day, 1989;
Maund ef al., 2012; Tsuji et al., 2012; Antwi and Reddy, 2015).

Organismes DL5so ou CLso
Mammiféres 19 ->10 000 mg/kg
Oiseaux 680 - > 13 500 mg/kg
Vers de terre 8 -> 13 000 mg/kg
Poissons 0.17-314 pg/L
Insectes aquatiques 0.02 - 80 ng/L
Crustacés 0.0016 — 53 pg/L
Mollusques 3.4->10000 pg/L
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La toxicit¢ des pyréthrinoides est fortement influencée par deux facteurs: la
stéréoisomérie de I’insecticide et la température. En effet, les pyréthrinoides possédent au
minimum deux carbones chiraux dans leur structure, conduisant a un minimum de quatre
stéréoisomeres. Les pyréthrinoides sont soit vendu sous forme de mélange racémique (chaque
isomere est présent en méme quantit¢) ou sous forme de produit contenant un isomere
particulier. Chaque isomére posse€de ses propres caractéristiques en termes de toxicité (certains
sont trés toxiques alors que d’autre n’ont quasi aucun effet), les isomeéres en cis- étant en général
plus toxiques que les isomeres en trans- (Casida et al, 1983; Mueller-Beilschmidt, 1990;
Bradberry et al., 2005; Davies et al., 2007; Anadon et al., 2009; Katagi, 2012; Zhu et al., 2020).
La température a également un effet sur la toxicité des pyréthrinoides. Plus elle est basse, plus
la toxicité des pyréthrinoides est importante (ce qui explique en partie la toxicité accrue chez
les organismes aquatiques). Ceci peut étre expliqué par le fait que lorsque la température est
basse, la sensibilité¢ du systéme nerveux augmente alors que le métabolisme ralentit et que les
processus de détoxication deviennent moins efficaces (Bradberry et al, 2005; Maund et al.,
2012; Tsuji et al., 2012; Gajendiran and Abraham, 2018).

I1 a été montré que les pyréthrinoides sont 2 250 fois plus toxiques pour les insectes que
pour I’Homme (taille de I’organisme réduite, température corporelle plus basse et plus grande
sensibilité¢ des canaux sodiques voltage dépendant chez les insectes, taux d’absorption cutané

faible et taux de métabolisation important chez ’Homme) (Bradberry ef al., 2005).

Les pyréthrinoides sont des insecticides systémiques agissant sur le systeme nerveux.
Ils interagissent principalement avec le fonctionnement des canaux sodiques voltage dépendant
(CSVD) enchassés dans la membrane des cellules nerveuses (Davies et al., 2007).

Dans un contexte physiologique normal, ces CSVD participent a la mise en place du
potentiel d’action permettant la propagation de 1’influx nerveux (Figure 11). Lorsque les CSVD
percoivent un stimulus extracellulaire (signal électrique), ils changent de conformation et
passent d’un état de repos a un état ouvert permettant le passage d’un flux d’ions sodium de
I’espace extracellulaire vers le milieu intracellulaire (ouverture d’environ 1 a 2 ms). Le flux
d’ions permet la mise en place d’un potentiel d’action qui se propage le long des axones jusqu’a
la mise en place d’une réponse physiologique (contraction musculaire par exemple). Le
potentiel d’action décroit ensuite avec la fermeture progressive des CSVD, ce qui stoppe

naturellement la propagation de I’influx nerveux (retour au potentiel de repos). Dans le cas
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d’une exposition a un pyréthrinoide de type 1 (Figure 11), la fermeture des CSVD est
incompléte (pas de retour a la conformation de repos) ce qui entraine une ouverture prolongée
(environ 10 fois la durée normale) des canaux et la mise en place d’une succession d’ouverture
et donc de potentiels d’action (on parle de phénoméne de décharge répétée). Ce phénomene est
en général a I’origine des symptomes associés a un syndrome T. Dans le cas d’une exposition a
un pyréthrinoide de type II (Figure 11), on observe une ouverture prolongée dans le temps
(environ 200 fois la durée normale) des CSVD ce qui entraine un potentiel d’action continu
associ¢ a la dépolarisation compléte des cellules nerveuses et donc au blocage de I'influx
nerveux (aucun potentiel d’action ne peut étre de nouveau généré). Ce phénoméne est en
général a ’origine des symptomes associés a un syndrome CS (Narahashi, 1971; Casida et al.,
1983; Bradberry et al., 2005; Davies et al., 2007; Marchall Clark and Symington, 2012;
Palmquist et al., 2012; Soderlund, 2012; Zhu et al., 2020).
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Figure 11. Mode d’action des pyréthrinoides sur le systéme nerveux. Dans la partie haute de la figure
est présenté le fonctionnement des canaux sodiques dans un contexte physiologique normal. (1) Position
de repos (2) Ouverture des CSVD aprés perception d’un stimulus extracellulaire et entrée d’un flux
d’ions sodiums conduisant au développement d’un potentiel d’action (3) Inactivation du récepteur (4)
Fermeture compléte du récepteur. Dans la partie basse de la figure est présenté le fonctionnement des
CSVD en présence de pyréthrinoides. Exposition a un pyréthrinoide de type I : succession de potentiels
d’action sans retour au potentiel de repos (phénomeéne de décharges répétées). Exposition a un
pyréthrinoide de type II : potentiel d’action continu (dépolarisation complete de la cellule) (figure
inspirée de Ravula and Yenugu, 2021).

Les pyréthrinoides de type I ciblent uniquement les CSVD, ce qui n’est pas le cas des
pyréthrinoides de type II pour lesquels on observe diversses cibles secondaires telles que : les

canaux calciques voltage dépendant, les canaux chlorure voltage dépendant, les récepteurs
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périphériques aux benzodiazépines ou encore les récepteurs GABA (Devaud and Murray, 1988;
Burr and Ray, 2004; Marchall Clark and Symington, 2012; Soderlund, 2012; Guven et al.,
2018).

e. Dégradation des pyréthrinoides :

Une fois libérés dans I’environnement les pyréthrinoides seront dégradés a la fois par
des processus abiotiques (oxydation, photolyse) et biotiques (métabolisation par les
organismes) (Mueller-Beilschmidt, 1990; Palmquist et al., 2012; Gajendiran and Abraham,
2018). Les pyréthrinoides étant une famille d’insecticides riche (plus de 1000 composés) il est
difficile de définir une liste exhaustive de métabolites issus de la dégradation des pyréthrinoides
(les plus courants étant 1’acide 3-phénoxybenzoique et le 3-phénoxybenzaldéhyde). En
revanche, le procédé de biodégradation par les organismes est toujours le méme. Il se fait
essentiellement en deux étapes avec une fonctionnalisation de la molécule mére liée a 1’action
combinée d’une carboxylestérase et du cytochrome P4s50 monooxygénase suivie d’une réaction
de conjugaison permettant le stockage, 1’élimination ou la métabolisation des métabolites
produits (Katagi, 2012; Mikita et al., 2012; Palmquist ef al., 2012; Thatheyus and Gnana
Selvam, 2013; Cycon and Piotrowska-Seget, 2016; Gajendiran and Abraham, 2018; Tang et al.,
2018; Zhu et al., 2020).

II. Les auxiliaires des écosystémes, indicateurs de 1I’impact des
pesticides :

Dans la partie précédente, nous avons abordé les inconvénients liés a 1’usage des
pesticides en agriculture. Etudier ’impact des pesticides sur les écosystemes et leur
fonctionnement est extrémement complexe (présence de nombreux facteurs incontrdlés et
confondant in situ). Il est cependant possible de tenter d’extrapoler des informations en se
basant sur un groupe particulier d’organismes : les auxiliaires des €cosystemes. Dans cette
partie nous allons dans un premier temps introduire la notion d’auxiliaire des écosystémes puis
nous décrirons un peu plus en détail deux auxiliaires particuliers : 1’abeille domestique Apis

mellifera et les bactéries du sol avec le cas de Pseudomonas fluorescens.
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Il n’existe pas, dans la littérature, de définition précise concernant les auxiliaires des
¢cosystemes. Elle peut cependant étre interprétée comme une généralisation de la notion
d’auxiliaire des cultures trés bien connue en agronomie et agroécologie. Dans ce contexte, un
auxiliaire des cultures se définit au sens large comme : « Un organisme vivant qui fournit des
services écosystémiques permettant de faciliter la production agricole. Il remplace tout ou partie
du travail et des intrants apportés par 1’agriculteur. Cette définition englobe des
microorganismes et des invertébrés antagonistes de bioagresseurs ainsi que des vertébrés tels
que certains oiseaux, mammiféres et amphibiens se nourrissant de ravageurs ou de graines
d’adventices. On y retrouve aussi les insectes pollinisateurs qui permettent la fécondation de
plantes cultivées » (Joseph et al., 2018). Cette définition peut étre qualifiée d’anthropocentrée
via la notion de service écosystémique : « Les biens et services que les Hommes peuvent tirer
des écosystémes, directement ou indirectement, pour assurer leur bien-&tre (nourriture, qualité
de I’eau, paysages, ...) » (Sirami et al., 2016).

Par extension et généralisation, on peut alors définir les auxiliaires des écosystémes
comme : « Tout organisme participant a un (des) processus clé(s) impliqué(s) dans le
fonctionnement des agro-systemes et/ou des écosystemes « naturels » et au maintien de leur

biodiversité ».

La reproduction sexu¢e chez les végétaux est tres fortement liée a la pollinisation
(qu’elle soit ou non assistée par des organismes vivants ou des processus physiques). La
pollinisation par les insectes est un élément important a la fois chez les plantes sauvages
(maintien de la biodiversité végétale) et les plantes cultivées (maximisation des rendements).
Un des insectes pollinisateurs parmi les plus important est 1’abeille, et plus particulierement
I’abeille domestique (ou abeille mellifére) Apis mellifera qui est un insecte eusocial (vit en
colonie pouvant compter plus de 50 000 individus) de I’ordre des hyménopteres. Outre son role
¢cologique important dans le maintien de la biodiversité et de la production végétale, I’abeille

mellifére est un des principaux pollinisateurs dans les agro-systémes monoculturaux (pratique
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agricole majeure a I’échelle mondiale). A. mellifera est également un insecte d’importance
¢conomique dans la filiére apicole, avec la production de nombreux produits commercialisables
en agroalimentaire ou en médecine : miel, cire, pollen, propolis, gelée royale (Richards, 2001;
Morandin and Winston, 2006; Klein et al., 2007; VanEngelsdorp and Meixner, 2010; Ollerton
et al., 2011; Ollerton, 2017; Hung et al., 2018; Rouzé, 2020; Khanna ef al., 2021). La perte de

ces abeilles aurait donc un impact important sur I’alimentation humaine et animale.

A. mellifera, via la pollinisation, participe a la production de plus de 30% des aliments
consommés par I’Homme (VanEngelsdorp and Meixner, 2010). Malgré son importance
écologique et son intérét agronomique, un déclin des populations d’abeilles domestiques est
observé en Amérique du Nord et en Europe depuis un trentaine d’années. Ce déclin peut étre
expliqué par des facteurs biotiques et abiotiques et leurs combinaisons (Figure 12) (Potts et al.,

2010; VanEngelsdorp and Meixner, 2010; Goulson ef al., 2015; Douglas et al., 2020).
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Figure 12. Les principaux facteurs biotiques et abiotiques participants au déclin des populations
d’abeilles domestiques. Les fléches rouges symbolisent les potentielles interactions entre les différents
facteurs mis en cause.

L’abeille est en contact direct avec des stresseurs biotiques, représentés par des

pathogénes, des prédateurs ou des parasitoides.
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Parmi les organismes pathogénes, on distingue deux grands types d’infections
bactériennes chez les abeilles, celle liée a Melissococcus plutonis et celle liée a Paenibacillus
larvae. Ce sont respectivement les agents mis en cause dans la loque européenne et américaine,
pathologies entrainant la perte importante de couvain dans les colonies infectées (Rouzé, 2020).

Il existe également une grande diversité de virus entrainant diverses pathologies chez
les abeilles, comme par exemple : le CBPV (Chronic Bee Paralysis Virus), le SBV (Sac Brood
Virus), le BQCV (Black Queen Cell Virus) ou encore le DWV (Deformed Wing Virus). Ces virus
peuvent étre transmis soit de maniére verticale (par une reine infectée) ou horizontale (par
I’environnement ou via un parasite vecteur) (Rouzé, 2020).

De méme, deux types de parasites : les ectoparasites (comme Varroa destructor) et les
endoparasites (comme les microsporidies du genre Nosema), peuvent étre rencontrés chez
I’abeille. Ces parasites n’ont en général pas d’effet 1étal sur I’abeille mais peuvent grandement
réduire sa fitness (Rouzé, 2020).

De plus, I’abeille domestique européenne est aujourd’hui en contact avec un prédateur
d’importation, le frelon asiatique Vespa velutina. En revanche, a I’heure actuelle, aucun
parasitoide associé a A. mellifera n’a été détecté en Europe (ce qui n’est pas le cas en Amérique

du Nord : présence de la mouche parasitoide Apocephalus borealis) (Rouzé, 2020).

Plusieurs types de facteurs abiotiques peuvent étre liés au le déclin des populations

d’abeilles, les principaux sont :

— Le changement climatique: favorise D’apparition d’événements climatiques
extrémes (augmentation des températures et sécheresse accrue ou précipitations
importantes). Ces paramétres climatiques peuvent avoir un impact direct sur
’activité et le comportement des abeilles ou indirect en modifiant la qualité et la
quantité des ressources nutritives (baisse de la biodiversité végétale) (Le Conte and
Navajas, 2008; Flores et al., 2019; Rouzé, 2020) ;

— Laltération du paysage : ’'urbanisme et les pratiques agricoles conventionnelles ont
un impact important sur I’environnement. Ces activités anthropiques sont également
associées a une baisse de la diversité végétale (impact sur la qualité et la quantité de
nourriture) (Holzschuh et al., 2007; Dudley and Alexander, 2017; Rouzé, 2020) ;

— La contamination par les pesticides et les métaux lourds : la présence de ces

xénobiotiques peut avoir un impact direct sur la physiologie ou le comportement des
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abeilles (Rashed et al., 2009; Sanchez-Bayo and Goka, 2014; Feldhaar and Otti,
2020; Rouze¢, 2020).

2. Exposition des abeilles aux pesticides :

Chez I’abeille domestique, il existe quatre voies principales d’exposition aux pesticides

(Figure 13).
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Figure 13. Principales voies d’exposition de 4. mellifera aux pesticides (figure extraite de Johnson
2015).

(1) Les abeilles butineuses peuvent, dans un premier temps, étre exposées de maniere
aigué a I’extérieur de la ruche lors de I’activité de butinage. Elles sont alors directement en
contact avec le pesticide lors de I’épandage ou avec des gouttelettes déposées sur les plantes
juste apres 1’épandage. (i1) Dans un second temps, les abeilles butineuses peuvent étre exposées
de manicre chronique via leur activité de butinage, que ce soit lors de la récolte d’eau
contaminée suite au lessivage des sols ou des matrices végétales (notamment dans le cas des
composés systémiques qui diffusent dans les matrices végétales tout au long du
développement). (ii1) Une fois le vol de butinage terminé, les abeilles butineuses retournent a
la ruche contaminant ainsi de maniere chronique I’ensemble de la colonie, que ce soit par voie
topique (contact direct des abeilles avec les butineuses, par contact avec la cire ou la propolis
contaminée) ou par voie trophique (via le pollen, le nectar, le miel, la gelée royale, le pain
d’abeille) (Figure 14). (iv) Enfin, les abeilles de la ruche peuvent étre volontairement exposées

par les apiculteurs, de maniere aigué/chronique a des composés « pharmaceutiques » (acaricide
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notamment) pour réguler les infections parasitaires (Krupke et al., 2012; Sanchez-Bayo and

Goka, 2014; Johnson, 2015; Calatayud-Vernich et al., 2018; Murcia Morales et al., 2020).
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Figure 14. Pesticides retrouvés dans trois produits de la ruche : le pollen sur la partie haute de la figure
et le miel et le nectar sur la partie basse. Les pesticides sont présentés en ng de pesticide/g de matrice en
fonction de la fréquence a laquelle ils sont retrouvés dans les échantillons. Les chiffres sont associés a
des pesticides particulier : 1 coumaphos, 2 tau-fluvalinate, 3 thymol, 4 chlorothalonil, 5 acétamipride; 6
amitraze, 7 dithiopyr, 8 thiaclopride, 9 carbaryl, 10 imidaclopride, 11 pendimethaline, 12 chlorpyrifos,
13 phosmet, 14 carbendazime, 15 atrazine, 16 thiaméthoxame, 17 chlorfenvinphos, 18 fenpyroximate,
19 clothianidine, 20 endosulfan, 21 méthylthiophanate, 22 métolachlore, 23 fenpropathrine, 24
methoxyfenozide, 25 esfenvalérate, 26 tébufénozide, 27 captan, 28 bifenthrine, 29 azoxystrobine, 30
lambda-cyhalothrine, 31 diphénylamine, 32 penconazole, 33 trifloxystrobine, 34 fenthion, 35
norflurazon, 36 métribuzine, 37 hexachlorobenzéne, 38 HCH (alpha and beta), 39 phorate, 40 gamma-
HCH (lindane), 41 hepténophos; 42 méthiocarbe, 43 DDT, 44 vinchlozoline, 45 méthidathion, 46
malathion, 47 cyperméthrine, 48 diméthoate, 49 carbofuran (figure et l1égende extraites de Sanchez-
Bayo and Goka 2014).
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3. Effet du fipronil sur A. mellifera :

Dans I’environnement, les abeilles sont exposées a une multitude de pesticides, dans ce

manuscrit nous allons nous focaliser sur le cas d’un insecticide neurotoxique : le fipronil.

a. Effet aigu du fipronil sur la survie :

Le fipronil est un insecticide systémique extrémement toxique pour A. mellifera avec
une DLso estimée a 4,2 ng/abeille (Pisa et al., 2015). Cependant, 1’exposition des abeilles a cet
insecticide se fait rarement a des doses aussi importantes. Dans 1’environnement ou dans la

ruche, les doses d’exposition sont plus faibles.

b. Effets chroniques du fipronil :

Les effets chroniques du fipronil peuvent &tre classés en grands groupes : effet sur la
survie, sur le comportement, sur la reproduction et le développement, sur I’immunité, sur le
métabolisme, sur la structure et le développement tissulaire et sur la structure du microbiote

intestinal (Figure 15).

Mortalité Comportement
-Importante dans les cas -Baisse des capacités
d'exposition aigué d'apprentissage et de mémorisation
-Réduction de l'espérance de -Réduction de la mobilité
vie en exposition chronique -Impact sur l'activité de butinage

p
Echelles moléculaire et cellulaire
-Transcription
-Traduction
-Activité enzymatique
-Métabolisme
-Immunité

r F

F 2
s M Reproduction et développement
-Baisse de |la quantité de
spermatozoides
-Augmentation de la mortalité
des spermatozoides
-Baisse du taux d'éclosion

Fe
Fipronil

Tissulaire
-Structure de I'épithélium
intestinal
-Développement des glandes
mandibulaires et
hypopharyngiennes

Microbiote
-Altération modérée de la
structure du microbiote

Figure 15. Schéma bilan des principaux effets aigus et chroniques du fipronil chez A. mellifera.
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Une exposition chronique au fipronil a un impact sur la durée de vie des abeilles. Les
abeilles exposées voient leur temps de survie diminué significativement de maniére dose-
dépendante (Decourtye et al., 2005, 2011; Aliouane et al., 2009).

Le fipronil entraine également des altérations du comportement telles qu’une baisse des
capacités d’apprentissage et de mémorisation (marquées par une diminution de la capacité a
discriminer les odeurs ou une perte de 1’orientation) (Decourtye et al., 2005, 2009; El Hassani
et al., 2005; Aliouane et al., 2009; Bernadou ef al., 2009) et une baisse de 1’activité locomotrice
(Aliouane et al., 2009). Ces altérations comportementales impactent fortement 1’activité¢ de
butinage (Colin et al., 2004).

Le fipronil est associé¢ a une perturbation de la fonction reproductive (baisse de la
quantité et de la viabilité¢ des spermatozoides chez les faux-bourdons) et a une baisse du taux
d’éclosion des ceufs et de la formation de stades plus avancés (pupes notamment) (Zaluski et
al., 2015; Kairo et al., 2016, 2017) ce qui peut impacter le maintien de la colonie.

Le fipronil, semble également avoir un impact sur I’immunité, et plus particuliérement
sur I’expression des geénes associés a la fonction immunitaires (génes codant des peptides
antimicrobiens ou des enzymes de défenses essentielles) (Aufauvre et al., 2014; Zaluski et al.,
2015), et donc perturber la capacité des abeilles a se défendre contre des organismes
pathogénes.

Le fipronil perturbe ¢galement 1’expression de genes et la production de protéines en
lien avec le métabolisme énergétique, de détoxication ou de gestion du stress oxydant (Zaluski
et al., 2020; Astolfi et al., 2022) et réduit aussi le taux de respiration mitochondriale (Nicodemo
et al., 2014). L’impact du pesticide sur le métabolisme se traduit ainsi par une faiblesse
généralisée de 1’organisme.

Le fipronil engendre une atteinte tissulaire au niveau de I’épithélium intestinal (mort des
cellules) conduisant a une baisse d’absorption des nutriments (Da Silva Cruz et al., 2010). 11
altere également le développement des glandes mandibulaires et hypopharyngiennes chez les
abeilles nourricieres ce qui modifie leur capacité a produire et sécréter de la gelée royale, cela
a un impact direct sur 1’alimentation des larves et entraine un changement précoce de
spécialisation chez les abeilles nourrici¢res exposées (Zaluski et al., 2017).

Enfin, le fipronil semble avoir un effet modéré sur la structure du microbiote intestinal

des abeilles (Rouzé et al., 2019).
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C. Les bactéries du sol et Pseudomonas fluorescens :

1. Les bacteéries du sol, des auxiliaires des écosystemes ?

a. L’habitat sol :

Le sol est un habitat hétérogéne a la structure complexe composé d’un mélange de sable,
de limon, d’argile, de matiere organique et de matiere minérale (Figure 16). Il est caractérisé
par une faible quantit¢ de nutriments et des propriétés physico-chimiques variables donnant
naissance a une importante diversité de micro-habitats. Ces micro-habitats sont colonisés par
une grande diversité d’organismes (microbiens notamment) aux fonctions variées. Les
organismes peuplant cet écosystéme ne sont pas répartis de maniere homogene et se concentrent
dans des points chauds (4ot spots) ou la quantité de nutriments est importante (rhizospheére
notamment) (Nannipieri et al., 2003; Barrios, 2007; Effmert et al., 2012; Tyc et al., 2017,
Wilpiszeski et al., 2019).
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Figure 16. Représentation schématique synthétique de la structure du sol. Le sol est constitué¢ d’agrégats
de tailles variables. On parle de micro-agrégats lorsque leur taille est inférieure a 250 pm et de macro-
agrégats lorsque leur taille est comprise entre 250 um et 2 mm. Les micro-agrégats sont formés par
agrégation de matiéres minérale et organique et peuvent se lier (notamment via des interactions
¢lectrostatiques) les uns aux autres pour former des macro-agrégats. Entre les agrégats (qu’ils soient
micro- ou macro-), on trouve des pores et des galeries (mise en place par les ingénieurs du sol)
permettant le passage des fractions liquide et gazeuse du sol. Les micro-agrégats ont un role important
dans la séquestration du carbone organique (empéche sa dispersion) alors que les macro-agrégats
régulent les flux d’eau et la diffusion de 1’oxygeéne au sein des micro-agrégats (figure extraite de
Wilpiszeski et al., 2019).
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I1 est possible de classer les organismes du sol en fonction de leur taille : la microfaune
(<200 pum, bactéries, champignons, archées, protistes), mésofaune (200 pm - 2 mm, acariens,
collemboles) et macrofaune (> 2 mm, vers de terre). Il est également possible de les classer par
groupes fonctionnels. On trouve notamment les symbiontes (mycorhizes, bactéries
symbiotiques fixatrices d’azote), les décomposeurs (bactéries dégradant et transformant la
matiere organique), les ingénieurs du sol (organismes participant a I’¢laboration de la structure
du sol et a la fragmentation de la matiére organique), les nuisibles et pathogenes
(microorganismes phytopathogeénes, vers phytophages) et les régulateurs (protistes
phagotrophes, parasites, prédateurs, parasitoides) (Brussaard et al., 1997; Biinemann et al.,
2006; Barrios, 2007).

Les microorganismes du sol ont des roles prépondérants dans le maintien de la structure
et du fonctionnement de 1’écosystéme sol. Ils sont présents en grande quantité (80 a 90% de la
biomasse microbienne du sol) dans les /ot spots de la couche superficielle du sol (0 - 10 cm) et
sont représentés par une grande diversité taxonomique : on peut trouver plus de 10! cellules
bactériennes et fongiques par gramme de sol avec une diversité comprise entre 10° et 10°
especes bactériennes et fongiques (Nannipieri et al., 2003; Barrios, 2007; Pefiuelas et al., 2014;

Wilpiszeski et al., 2019).

Les bactéries du sol sont des auxiliaires participant aux fonctionnements des cycles
biogéochimiques (recyclage de la matiere organique) et sont partie intégrante d’interactions
favorisant la croissance des végétaux.

Les cycles biogéochimiques correspondant au cycle de vie d’un élément et plus
particulierement le passage du dit élément de sa forme minérale vers sa forme organique puis
de sa forme organique vers sa forme minérale. Ces cycles sont liés a des processus biologiques,
géologiques et chimiques et prennent place dans les différents compartiments de la biosphere
(dont le sol). IIs sont essentiels au développement et au maintien de la vie sur Terre. Ils peuvent
étre découpés en quatre étapes qui peuvent étre symbolisées par un réseau trophique simplifi¢
(Figure 17) : (i) Conversion de la matiére minérale en mati¢re organique (c’est le cas des
producteurs primaires). (i) Cette matic¢re organique produite est ensuite intégrée dans d’autres
organismes que I’on nomme consommateurs. (ii1) A la fin du cycle de vie, ils meurent et libérent
une matieére organique « morte » qui est alors fragmentée et intégrée par les organismes

décomposeurs (cas des microorganismes du sol). (iv) La métabolisation compléte de la matiére
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organique morte conduit a sa minéralisation. Le cycle peut alors reprendre. Les étapes iii et iv
de ces cycles correspondent au processus que 1’on nomme recyclage de la mati¢re organique.
Les microorganismes (bactéries notamment) par leur diversité métabolique (et enzymatique)
peuvent intervenir dans chacune des étapes de ce cycle (Figure 17) et sont fortement liés aux
quatre principaux cycles biogéochimiques : carbone, azote, phosphore et soufre. A titre
d’exemple, on estime que 90% du carbone minéralisé dans les sols est issu de 1’action des

microorganismes (Brussaard et al., 1997; Barrios, 2007; Madsen, 2011; Maier, 2015).
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Figure 17. Réseau trophique simplifié¢ présentant les quatre grandes étapes des cycles biogéochimiques.
Les fléches vertes symbolisent les flux de matiére organique. Les fléches rouges symbolisent les flux de
matiére minérale. Les producteurs primaires (cas des cyanobactéries) générent de la matiére organique
sous forme de biomasse a partir de matiere minérale, d’énergie lumineuse et de dioxyde de carbone. La
matiere organique générée est consommeée (intégrée) par un réseau de consommateurs (illustré ici par
un protiste phagotrophe). La biomasse morte est fragmentée et intégrée par les décomposeurs (bactéries,
champignons). La métabolisation compléte de cette matiére organique morte conduit a sa minéralisation
(bactéries, champignons). La matiére minérale ainsi formée est utilisée par les producteurs primaires
pour former de la biomasse.

Les bactéries de la rhizospheres (plus particulierement les Plant Growth Promoting
Rhizobacteria, PGPR) sont impliquées dans diverses interactions bénéfiques avec les végétaux
(Figure 18). Ces bactéries facilitent 1’acceés de certains nutriments via des transformations
enzymatiques ou la mise en place de symbiose ce qui favorise 1’absorption chez les plantes.
Elles participent également activement au recyclage de la matiére organique favorisant
I’apparition de matieére minérale essentielle a la croissance des végétaux. Elles ont un rdle dans
la stimulation des systemes de défense de la plante et dans sa capacité a répondre a divers stress

(biotique et abiotique). Ces bactéries interagissent également avec les microorganismes
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phytopathogénes du sol (bactéries et champignons) et peuvent inhiber leur croissance et/ou
produire des composés biocides (antibactériens ou antifongiques). D’une maniére générale, ces
bactéries peuvent stimuler la croissance et améliorer la fitness globale des végétaux (Miransari,

2011; Toor and Adnan, 2020).
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Figure 18. Schéma bilan des interactions entre les bactéries de la rhizosphére (PGPR) et les végétaux.

c. Focus sur Pseudomonas fluorescens :

Pseudomonas fluorescens est une bactérie de la classe des y-protéobactéries. C’est un
bacille a Gram négatif, mobile (présence d’un ou plusieurs flagelle(s)), non-sporulant, aérobie
strict, psychrophile (peut se développer entre 4 et 42°C avec un optimale de croissance compris
entre 25 et 30°C) et de type trophique chimioorganohétérotrophe. Son nom d’espece provient
de sa capacité a produire un sidérophore chromophore (la pyoverdine) qui devient fluorescent
lorsqu’il est exposé aux rayons ultraviolets (Depayras, 2019).

Du fait de ses caractéristiques et de sa grande capacité d’adaptation, P. fluorescens est
décrite comme étant une bactérie ubiquitaire. Elle est fréquemment rencontrée dans les sols
(rhizosphere) et la phyllosphere. Comme les autres bactéries du sol, P. fluorescens est impliquée
dans le recyclage de la mati¢re organique et donc dans les cycles biogéochimiques. Elle est
classée parmi les PGPR du fait de sa capacité a entrer en compétition avec les organismes
phytopathogenes (compétition pour les nutriments, production de composés antifongiques) et a

stimuler la croissance des végétaux (Walsh ez al., 2001; Raaijmakers et al., 2002; Couillerot et

82



al., 2009; Gera Hol et al., 2013). P. fluorescens peut donc étre considéré comme un auxiliaire

des écosystémes.

2. Impact des pesticides sur les bactéries du sol :

Le sol est le réservoir primaire des pesticides. Les organismes qui le colonisent sont
donc les premiers touchés par la libération de ces composés. De nombreux organismes non-
cibles, dont les bactéries, sont alors directement mis en contact avec ces substances actives
(Biinemann et al., 2006; Sanchez-Bayo, 2011b). Il est trés difficile de tirer des conclusions
générales sur ’impact des pesticides sur les bactéries du sol (nécessite des études au cas par
cas), y compris dans les cas de mélange. En effet, I’'impact observé dépend de nombreux
paramétres tels que les propriétés physico-chimiques du pesticide, sa concentration, sa
persistance, sa biodisponibilité, la structure du sol, les communautés microbiennes présentes,
la température, le pH, ’humidité, le temps, ... En revanche, les toxicologues et écotoxicologues
peuvent évaluer I’'impact de ces molécules actives en se basant sur trois caractéristiques ou
descripteurs : I’abondance bactérienne, la structure des communautés bactériennes et I’activité
bactérienne (Figure 19) (Cycon and Piotrowska-seget, 2007; Carles, 2017; Shahid and Khan,
2022).
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Figure 19. Schéma bilan de I’impact des pesticides sur les communautés bactériennes du sol.

D’un point de vu général, I’exposition a un pesticide entraine une baisse de la biomasse
bactérienne liée a la disparition des bactéries les plus sensibles et éventuellement a un

ralentissement de la croissance dii a la présence du stresseur. Cette baisse n’est en générale plus
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visible quelques jours apres 1’exposition car les niches laissées vacantes sont progressivement
colonisées par les bactéries tolérantes/résistantes. Les bactéries résistantes/tolérantes résistent
au stress induit par le pesticides et utilisent les constituants libérés par les bactéries les plus
sensibles pour proliférer, dans certains cas elles sont capables d’utiliser directement le pesticide
comme source de nutriment et d’énergie (on parle alors de bactéries dégradantes) (Das ef al.,
1995; Das and Mukherjee, 1998; Das and Mukherjee, 2000a; Das and Mukherjee, 2000b;
Cycon and Piotrowska-seget, 2007; Baboo et al., 2013; Walia et al., 2014; Filimon et al., 2015;
Shahid and Khan, 2022).

En termes de structure des communautés, on constate en général une baisse de la
diversité consécutivement a I’exposition aux pesticides. Cette baisse s’explique par la
disparition des bactéries les plus sensibles. Les groupes bactériens impactés peuvent différer en
fonction du (des) pesticide(s) présent(s) (Das et al., 1995; Das and Mukherjee, 1998; Das and
Mukherjee, 2000a; Das and Mukherjee, 2000b; Cycon and Piotrowska-Seget, 2009; Baboo et
al.,, 2013; Walia et al., 2014; Filimon et al., 2015; Borowik et al., 2017; Shahid and Khan,
2022).

Pour évaluer I’impact des pesticides sur la physiologie des bactéries du sol il est possible
d’utiliser différentes approches. Les deux principales sont la mesure de la respiration (capacité
des bactéries hétérotrophes a convertir de la matiere organique ce qui aboutit a la production de
dioxyde de carbone) et la mesure d’activités enzymatiques clés (carboxylestérase, uréase,
déshydrogénase, phosphatase, B-glucosidase, protéase, ...). L’impact des pesticides sur ces
deux parametres est tres dépendant du type de sol et du pesticide utilisé (Cycon et al., 2005;
Cycon and Piotrowska-seget, 2007; Cycon and Piotrowska-Seget, 2009; Baboo et al., 2013;
Walia et al., 2014; Filimon et al., 2015; Borowik ef al., 2017; Shahid and Khan, 2022).

III. Comment évaluer I’impact des composés toxiques sur les
organismes ?

Dans cette troisieme partie nous allons dans un premier temps nous intéresser a 1’étude
de I’impact des composés toxiques sur les organismes au travers d’une introduction aux
concepts essentiels des domaines de la toxicologie environnementale et de 1’écotoxicologie.
Nous aborderons ensuite des méthodes et descripteurs classiquement utilisés ainsi que des
limites des approches (éco)toxicologiques classiques qui ont conduit au développement de la

toxicogénomique, de I’écotoxicogénomique et de I’approche biomarqueur de la toxicité.
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En revanche, aucun développement autour de la notion mécanistique (détermination du
mode d’action des xénobiotiques, étroitement lié¢ a I’implémentation des approches de biologie
moléculaire dans les années 1990) ou de la caractérisation des propriétés physico-chimiques ne

seront proposées bien qu’essentielles au développement des modeles en toxicologie.

La toxicologie se définie comme 1’étude des composés toxiques et de leurs effets sur les
organismes et repose sur trois fondamentaux : la caractérisation des composés toxiques, la
compréhension fines des effets issus d’ une exposition a ces composés (de 1’échelle moléculaire
a I’échelle de I’organisme entier) et I’évaluation du risque associé a ces composés (Chapman,
2002; Hamadeh et al., 2002; Waters and Fostel, 2004; Ramade, 2007c). Initialement la
toxicologie est associée aux Hommes et aux animaux que ’Homme a domestiqués mais
aujourd’hui cette discipline s’est étendue a toutes les formes de vie. On peut alors distinguer la
toxicologie clinique (liée a la médecine humaine et vétérinaire) et la toxicologie
environnementale (liée aux organismes n’entrant pas dans le domaine de la médecine humaine
ou vétérinaire).

A la fin des années 1970, I’impact que pouvaient avoir les activités humaines sur
I’environnement est devenu une préoccupation majeure a la fois pour les institutions, le grand
public et la communauté scientifique. Un nouveau domaine a alors émergé : 1’écotoxicologie.
C’est une discipline voisine de la toxicologie environnementale qui possede des
questionnements propres. On peut alors définir I’écotoxicologie comme la science qui étudie le
devenir des polluants dans I’environnement et leurs effets ainsi que le risque lié a la dispersion
de ces polluants a grande échelle (Chapman, 2002; Van Straalen, 2003; Ramade, 2007a; Duftus
et al., 2009d; Sanchez-Bayo, 2011a). La distinction avec la toxicologie environnementale se
fait essentiellement par le biais de I’échelle d’analyse et dans les questionnements développés

(Figure 20) (Ramade, 2007a).
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Figure 20. Schéma récapitulatif de la distinction entre les domaines de la toxicologie environnementale
et de I’écotoxicologie (inspiré¢ de Ramade 2007¢).

Dans les quatre paragraphes suivants vont étre introduits des concepts fondamentaux
dans les études toxicologiques et écotoxicologiques : les notions de dose et concentration,

d’aigué et chronique, de bioaccessibilité et de biodisponibilité, et de persistance.

b. Notions de dose et de concentration :

En toxicologie, il est important de faire la distinction entre deux notions proches et
parfois confondues : la notion de dose et celle de concentration. La dose se définit simplement
comme : « La quantité totale d’une substance prise ou absorbée par un organisme, un organe
ou un tissu ». A I’inverse la notion de concentration fait référence a la quantité de substance a
laquelle un organisme, un organe ou un tissu est exposé. D’une maniere simple, on peut dire
que la dose fait référence a la quantité de substance a I’intérieur de la composante biotique et
que la concentration fait référence a la quantité de substance dans 1’environnement proche de

I’organisme, I’organe ou le tissu étudié¢ (Duffus ef al., 2009a).

c. Les concepts aigu et chronique :

En toxicologie, les termes aigu et chronique peuvent étre associés a trois notions :

I’exposition, la toxicité et I’effet (Duftus et al., 2009a).
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Le terme aigu fait référence a des processus dont le temps de mise en place est tres
court : une exposition aigué refléte une exposition unique ou une exposition qui a lieu sur un
temps trés court (inférieure a 24h en général); un effet aigu, est quant a lui, un effet qui apparait
rapidement aprés I’exposition (en général dans une période comprise entre 24h et 14 jours). Un
effet aigu est en général associé a un (ou des) effet(s) délétere(s) majeur(s), la 1étalité (capacité
d’un produit a tuer les organismes) étant le parameétre le plus suivi dans les études de toxicologie
aigu€. La toxicité aigu€ caractérise donc la capacité¢ d’un compos¢ a engendrer une forte
mortalité ou des troubles physiologiques graves suite a une exposition aigué (Ramade, 2007c;
Duffus et al., 2009a).

A T’inverse, la notion de chronique fait référence a des processus dont la mise en place
est longue voire trés longue a I’échelle de la vie de I’organisme : une exposition chronique fait
référence a une exposition continue ou €pisodique sur un temps long; un effet chronique, quant
a lui, est un effet dont le déclenchement est trés lent et en général persistant dans le temps
(parfois plusieurs années voire dizaines d’années apres 1’exposition initiale). Ainsi, la notion de
toxicité chronique caractérise la capacité d’un composé¢ a engendrer un ou des effet(s)
chronique(s) suite a une exposition chronique. Il est a noter que certains auteurs font une
distinction entre exposition chronique (exposition épisodique sur un temps long) et exposition
subaigué ou subchronique (exposition continue sur un temps long) (Ramade, 2007c; Duffus et
al., 2009a).

Dans le cas d’une exposition aigué il est plus facile de mettre en lien I’effet observé et
I’exposition au produit (lien de cause a effet). En revanche, dans la plupart des cas il est plus

difficile voire impossible de mettre en avant le lien de cause a effet entre exposition chronique

et effet observeé (Duffus et al., 2009a).

Le premier concept cl¢ dans la compréhension de I’impact des composés chimiques sur
la composante biotique de 1’environnement implique les notions d’accessibilité et de
disponibilité des polluants. En effet, ce n’est pas parce qu'une substance est libérée dans
I’environnement que celle-ci aura un effet négatif sur les organismes. Pour qu'un composé
puisse induire un effet il faut, dans un premier temps, qu’il soit physiquement accessible pour
les organismes : on parle alors de bioaccessibilité. Une substance est alors dite bioaccessible si
et seulement si elle peut entrer en contact et interagir avec les organismes. La bioaccessibilité

est fortement influencée par les facteurs environnementaux, qu’ils soient physiques ou
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chimiques. Néanmoins, un composé bioaccessible n’est pas nécessairement biodisponible. Un
composé¢ est dit biodisponible lorsqu’il peut étre prélevé dans l’environnement par les
organismes (internalisation) et assimilé. Ce paramétre est fortement influencé par les facteurs
biologiques (physiologie, propriétés moléculaires, ...) et chimiques (liés au polluant, spéciation
chimique notamment). Trois cas de figure peuvent étre mis en avant (Duffus ez al., 2009b) :

— Un composé qui n’est pas bioaccessible n’est pas biodisponible : une substance qui
n’est pas physiquement accessible ne pourra pas étre assimilée par les organismes
(c’est par exemple le cas des polluants piégés dans les particules de maticre
organique);

— Un composé qui est bioaccessible n’est pas biodisponible : une substance
physiquement accessible ne sera pas assimilée car elle ne franchit pas les membranes
biologiques (on distingue deux moyens pour franchir les membranes biologiques :
la voie passive par diffusion le long d’un gradient électrochimique et la voie active
nécessitant des transporteurs). Si la substance a une taille trop importante, elle ne
peut pas franchir les membranes par voie passive, |’organisme ne possede pas les
transporteurs nécessaires a 1’internalisation de la substance;

— Un composé qui est bioaccessible est biodisponible : une substance physiquement
accessible est assimilée car elle est suffisamment petite pour traverser les
membranes par voie passive ou 1’organisme possede les transporteurs nécessaires a
I’import de la substance dans le milieu intracellulaire.

La bioaccessibilité et la biodisponibilité sont donc des facteurs limitant la toxicité des

polluants dans I’environnement (Duffus ef al., 2009b).

Le second concept clé dans la compréhension de I’impact des composés chimiques sur
la composante biotique de I’environnement implique la notion de persistance des polluants. La
persistance est définie comme la capacité d’un composé a rester dans 1I’environnement pendant
une longue période sans étre transformé (par voie physique, chimique ou biologique) (Duffus
et al., 2009d; Sanchez-Bayo, 2011b). Une substance biodisponible a un effet d’autant plus
marqué sur les organismes qu’elle persiste dans I’environnement.

L’environnement peut étre représenté¢ sous la forme d’une mosaique de milieux
interconnectés les uns avec les autres. Le temps de résidence correspond au temps qu’un

compos¢é passe dans un milieu donné. Le temps de résidence est influencé par les propriétés
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physico-chimiques du milieu considéré. Le temps de demi-vie correspond au temps nécessaire
pour que la concentration initiale en polluant soit divisée par deux. La persistance d’un polluant

est étroitement liée a ces deux parameétres (Duffus et al., 2009¢, 2009d; Sanchez-Bayo, 2011b).

Paracelsus (de son vrai nom Philippus Theophrastus Aureolus Bombastus von
Hohenheim) est un médecin, physicien et biologiste de la Renaissance (1493-1541), encore
considéré aujourd’hui comme le pere de la toxicologie moderne. Ses travaux sur 1’utilisation
des composés inorganiques (mercure notamment) dans le traitement des maladies 1’ont conduit
au développement de la théorie de la dose seuil. Dans son livre publié a titre posthume en 1564
intitulé The Third Defense on peut lire « What is there that is not poison? All things are poison
and nothing is without poison. Solely the dose determines that a thing is not a poison »
(« Qu'est-ce qui n'est pas un poison? Tout est poison et rien n'est sans poison. Seule la dose
détermine qu'une chose n'est pas un poison ») (Borzelleca, 2000; Sanchez-Bayo, 2011a;
Grandjean, 2016; Martins et al., 2019).

En se basant sur cette théorie, les toxicologues ont développé diverses approches dont
une encore tres utilisée aujourd’hui : la courbe dose-réponse (Figure 21). Le terme dose-
réponse est classiquement utilisé en (éco)toxicologie mais il faut prendre en compte le contexte
puisque le terme dose peut étre considéré ici comme un « synonyme » du terme concentration
(on ne parle jamais de courbe concentration-réponse bien que dans de nombreux cas de figure
on utilise la concentration et non la dose pour générer ces courbes). La réalisation de cette
courbe est basée sur ’exposition d’un organisme a des concentrations croissantes de
xénobiotique et sur la mesure d’un effet observé (ou point final mesuré). L’effet observé peut
étre de différente nature, que ce soit la 1étalité ou des modifications de différents parametres
sublétaux (prise alimentaire, activité enzymatique, taux de croissance, ...). Cette approche
permet d’avoir un apercu de I’effet du xénobiotique sur le paramétre mesuré. La courbe dose-
réponse traditionnelle est représentée sous la forme d’une sigmoide avec une phase de latence
initiale pour laquelle aucun effet n’est observé (notion de seuil de toxicité), une phase
exponentielle pour laquelle il y a une relation entre 1’augmentation de la concentration et
I’augmentation de 1’effet mesuré, et une phase plateau finale correspondant a la saturation du
systeme (I’effet maximal est atteint ; augmenter la concentration ne changera plus la valeur de

I’effet mesuré) (Sanchez-Bayo, 2011a) (Figure 21).
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Figure 21. Courbe dose-réponse monotone et descripteurs classiques en (éco)toxicologie. NOEC : No
Observed Effect Concentration ; LOEC : Lowest Observed Effect Concentration ; CE : Concentration
Efficace ; CL : Concentration Létale. L’indice 50 correspond a une modification de 50% de I’effet
mesur¢ ; I’indice x correspond a une variation de x% de ’effet mesuré.

Outre leur intérét descriptif, les courbes dose-réponse permettent de déterminer
différents descripteurs classiques utilisés en toxicologie et en écotoxicologie. Le premier
descripteur est la dose 1étale 50% (DLso) ou concentration 1étale 50% (CLso) (Figure 21). Elle
correspond a la dose (ou la concentration) qui induit une réduction de 50% de la population
étudiée. Les DLso et CLso sont déterminées a partir de la phase exponentielle de la courbe. Bien
que la 1étalité ne soit pas le paramétre le plus intéressant a mesurer (témoigne d’une toxicité
aigué), les CLso et les DLso sont des données trés utilisées dans les aspects législatifs sur
’utilisation, la commercialisation et la gestion des produits chimiques. A partir de la phase de
latence initiale, deux parameétres peuvent étre déterminés : la NOEC (No Observed Effect
Concentration, concentration maximale pour laquelle aucun effet n’est observé) et la LOEC
(Lowest Observed Effect Concentration, ou concentration minimale pour laquelle un effet est
observé) (Figure 21). Ces deux notions mettent en exergue la notion de seuil de toxicité mise
en évidence par Paracelsus. La NOEC a été utilisée pendant longtemps pour déterminer les
seuils de toxicité (elle était divisée par un facteur de risque donnant ainsi une concentration
d’exposition maximale sans risque). Cependant, la détermination de la NOEC (et de la LOEC)
est un processus complexe donnant des résultats trés variables. Dans les aspects réglementaires
actuels, les doses et concentrations de référence sont déterminées non plus a partir de la NOEC
mais a partir des doses efficaces (DE) et concentrations efficaces (CE). Les DE et CE sont des
doses et concentrations pour lesquelles une variation d’effet est observée (par exemple la CE1g
est la concentration en xénobiotique nécessaire pour faire varier le paramétre mesuré de 10%).

Actuellement, ce sont les CE et les DE comprises entre 5 et 10% qui sont utilisées pour
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déterminer les doses et concentrations réglementaires (elles sont également divisées par un
facteur d’incertitude permettant d’atteindre une dose ou une concentration d’exposition sans
effet toxique) (Figure 21) (Chapman, 1995; Koren and Bisesi, 1996; Ramade, 2007d; Duffus
et al., 2009c; Sanchez-Bayo, 2011a).

La courbe dose-réponse est un outil essentiel en toxicologie mais n’apporte aucune
information sur les interactions entre un xénobiotique et I’organisme exposé et sur 1’évolution
de ces interactions au cours du temps. Il y a deux maniéres de visualiser les interactions entre
le xénobiotique et I’organisme : I’effet du xénobiotique sur 1’organisme, et réciproquement
I’effet de 1’organisme sur le xénobiotique. Ces deux questions ont donné respectivement
naissance aux modeles de toxicodynamique et de toxicocinétique (Rozman and Doull, 2000).

De méme, I’approche dose-réponse ne permet pas de prédire le risque li¢ a I'utilisation
d’un composé¢ chimique en se basant sur des données physico-chimiques. On fait alors référence
au développement des modeles SAR (Structure Activity Relationship, relation structure activité)

et QSAR (Quantitative Structure Activity Relationship, relation structure activité quantitative).

La toxicocinétique se caractérise par la modélisation du devenir du xénobiotique dans
I’organisme. Elle repose sur quatre parametres correspondant aux différentes étapes du cycle
de vie du xénobiotique : son absorption par I’organisme (comment le xénobiotique pénetre dans
I’organisme, permet de faire la différence entre la concentration d’exposition et la dose interne),
sa distribution dans 1’organisme (comment se déplace le xénobiotique dans 1’organisme, a
quelle vitesse, quelle quantité atteint le site cible), sa métabolisation (comment est biodégradé
le xénobiotique dans I’organisme, dans quel tissu, a quelle vitesse, quels sont les métabolites
produits) et son excrétion (comment est €liminé le xénobiotique, en combien de temps, a quelle
concentration, sous quelle forme) (Figure 22). Cette approche nécessite de connaitre tres
finement les propriétés physico-chimiques du xénobiotique étudié car elles influencent
grandement les étapes du cycle de vie de la molécule. Ce suivi du devenir du produit dans
I’organisme doit dans un premier temps €tre réalisé expérimentalement en utilisant notamment
des composés marqués (au carbone 13 notamment) avant de pouvoir intégrer ces données dans

des modeles mathématiques/statistiques. Si ces modeles sont suffisamment riches en données
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(expériences réalisées sur différents organismes modeles a différentes concentrations
d’exposition), alors il est possible de transposer ces informations sur un nouvel organisme
modele sans avoir besoin de repasser par une étape expérimentale : on parle alors de modeles
toxicocinétiques prédictifs (Koren and Bisesi, 1996; Rozman and Doull, 2000; Ashauer and

Brown, 2008; Duffus et al., 2009c; Grech et al., 2016, Martins et al., 2019).
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Figure 22. Schéma bilan des approches toxicocinétique et toxicodynamique. En verts sont présentés les
différents processus au centre de 1’approche toxicocinétique (de 1’absorption du xénobiotique jusqu’a
son ¢limination de I’organisme) permettant de répondre a la question de I’impact de 1’organisme sur le
xénobiotique. En bleus sont présentés les différents processus au centre de 1’approche toxicodynamique
permettant de répondre a la question de 1’effet du xénobiotique sur I’organisme exposé.

La toxicodynamique se caractérise par la modé¢lisation de D’effet induit par un
xénobiotique chez I’organisme exposé. L’approche est basée sur I’étude des mécanismes mis
en place entre I’exposition et le déclenchement de 1’effet et entre le déclenchement de I’effet et
le retour a 1’état normal du systeme (Figure 22). Les modeles toxicodynamiques sont
essentiellement basés sur trois processus : la capacité a mettre en place un systéme de réparation
(quel systéme et en combien de temps), la réversibilité de I’interaction entre le xénobiotique et
son site cible (réversible ou permanent, durée de I’interaction) et sur la capacité de I’organisme
a revenir vers son €tat initial (combien de temps). Cette approche nécessite de connaitre treés
finement la mécanistique moléculaire de I’interaction entre le xénobiotique et son site cible.
Des expérimentations suffisamment développées doivent étre réalisées afin de pouvoir

transposer les données obtenues a un autre organisme via le développement de modeles
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mathématiques/statistiques prédictifs (Koren and Bisesi, 1996; Rozman and Doull, 2000;

Ashauer and Brown, 2008; Grech et al., 2016; Martins et al., 2019).

Les méthodologies SAR et QSAR sont des approches de modélisation statistiques
basées sur la structure chimique des xénobiotiques et sur I’hypothése que deux composés ayant
une structure chimique voisine se comportent de la méme fagon. L’objectif est de prédire
I’impact d’un nouveau composé en se basant sur des données préexistantes pour une molécule
de structure chimique voisine. Ces deux approches permettent de prédire si un composé donné
engendre des effets néfastes (modele SAR) et de déterminer a partir de quel seuil ces effets
apparaissent (modéle QSAR). Ces approches ont notamment été développées pour limiter
I’'usage des animaux dans les tests de toxicité réglementaire. Cependant, 1’utilisation de ces
modeles nécessite de connaitre trés finement les propriétés physico-chimiques du composé
¢tudié et de posséder une grande quantité de données sur des composés de structure chimique
proche ce qui n’est pas toujours le cas. La transition vers 1’utilisation massive de ces modeles
in sillico en remplacement des modéles animaux n’est donc pas possible dans un futur proche

(McKinney et al., 2000; Duffus ef al., 2009a; Schafer et al., 2011; Grech et al., 2016).

Le XXI®™ siécle a marqué un tournant dans 1’étude des composés toxiques et de leurs
impacts sur les organismes. Les approches d’exposition aigué a forte dose a un composé unique
sur un organisme modele dont la pertinence écologique est limitée, utilisées jusqu’alors, ont été
remises en question. Désormais, on se tourne plutot vers des approches plus cohérentes vis-a-
vis des situations rencontrées dans I’environnement (exposition chronique a faible dose, si
possible sur un mélange de composés et sur des organismes écologiquement pertinents). La
notion méme de toxicité a été remise en question, puisque souvent associée a quelque chose de
délétere. Les notions d’effet et de stress ont alors émergées.

Le début du XXI®™ siécle a également été marqué par le développement et
I’optimisation des approches de biologie haut-débit (« omique »). Ces approches se sont
rapidement faites une place dans le domaine de la toxicologie environnementale et de
I’écotoxicologie et ont abouti a I’émergence de deux nouveaux domaines : la toxicogénomique

et I’écotoxicogénomique.
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Le concept de faible dose a émergé au début des années 2000 et a pris une place
importante en toxicologie bien qu’il soit difficile a définir. Vandenberg et collaborateurs
(Vandenberg et al., 2012) proposent plusieurs définitions en lien avec la fonction endocrine et
sa perturbation. En revanche aucune définition exacte n’est disponible pour ce concept en
toxicologie environnementale ou en écotoxicologie. En effet, la notion de faible dose peut étre
assimilée a une dose qui induit un faible effet (une CEs ou une CEjo par exemple), a une
exposition a dose environnementale ou encore a une exposition a une dose qui n’induit pas
d’effet (donc inférieure ou égale a la NOEC). Le concept de faible dose est associé a la notion
d’effet a faible dose, dans de nombreux cas de figure les effets toxiques observés étant différents
entre une exposition a faible dose et a forte dose. Déterminer les effets toxiques liés aux faibles
doses est alors devenu un enjeu pour comprendre 1’impact de I’exposition chronique des
populations a des composés chimiques (Vandenberg et al., 2012).

En paralléle, le concept de courbe dose-réponse non-monotone (ou NMDRC, Non-
Monotonic Dose-Response Curve), plutét bien connu par les endocrinologues a pris de
I’ampleur en (éco)toxicologie. Une NMDRC est définie mathématiquement comme une courbe
dont la pente n’est pas monotone et change de signe en passant du positif au négatif et vice
versa (par analogie, une courbe dont la pente augmente positivement ou décroit négativement
est dite monotone, comme par exemple une courbe dose-réponse sigmoidale classique). C’est
le cas, par exemple, des courbes formant une parabole, une parabole inversée ou des courbes
polyphasiques (Figure 23) (Vandenberg et al., 2012). L’exemple de NMDRC la plus connue
est la parabole (courbe en U) qui relie la survie d’un organisme en fonction de concentrations
croissantes en micronutriments. A faible dose, il y a un effet trés marqué sur la survie puisque
les micronutriments sont essentiels au développement et donc a la survie des organismes. Puis
I’effet décroit avec 1’augmentation de la concentration jusqu’a atteindre une phase plateau ou
la concentration en micronutriments est optimale pour le développement et la survie.
Cependant, si la concentration en micronutriments augmente trop, des effets toxiques

apparaissent (Sdnchez-Bayo, 2011a).
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Figure 23. Exemples de courbes dose-réponse non-monotones (figure extraite de Vandenberg ef al.,
2012).

Les approches originales de toxicologie sont largement basées sur I’exposition a une
seule substance toxique (en général a forte dose) et s’inscrivent dans une démarche
réglementaire et normative. Cette vision réductionniste des études de toxicité masque des
situations beaucoup plus complexes, les organismes étant exposés a un mélange de
contaminants dans 1’environnement dont les effets sont souvent plus difficiles a mettre en
évidence que de la simple mortalité par exemple (il est méme quasiment impossible de faire le
lien entre un effet observé et la (ou les) substance(s) a 1’origine de cet effet). Pour évaluer le
risque environnemental, il est donc plus pertinent de se focaliser sur des modeles de co-
exposition. Mais c’est également une approche beaucoup plus complexe car il faut connaitre en
détails les effets de chacun des stresseurs (et la mécanistique associée) avant de chercher des
descripteurs intéressants a analyser permettant d’évaluer la co-exposition. Dans la mesure ou il
existe une complexité in situ de par le fait que 1’on ne connaisse pas la totalité des contaminants
présents, les approches de modélisation (permettant d’évaluer le risque in sillico) sont
difficilement utilisables car elles ne peuvent s’appliquer que sur des mélanges dont la
composition exacte est connue (Chapman, 1995; Heijne et al., 2005; Ramade, 2007c; Ge et al.,
2013; Martins et al., 2019).

La présence d’un mélange de contaminants dans 1’environnement et la multi-exposition
des organismes suggerent que ces composés peuvent ou non interagir les uns avec les autres.

S’il n’y a pas d’interaction entre deux composés on parle d’effet additif. En d’autres termes,
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pour un effet mesuré il n’y a pas de différence entre 1’effet mesuré dans le cas d’une co-
exposition ou de la somme des effets mesurés dans le cas de simples expositions a chacun des
composés (Figure 24). Dans le cas ou des interactions existent entre les molécules (effet non-
additif), trois cas de figure peuvent étre observés (Figure 24) : (i) On parle d’antagonisme
lorsque I’effet d’une substance est diminu¢ par la présence d’une autre substance (1’effet
combiné des deux substances est inférieur a 1’effet isolé de I’une des deux substances); (ii) On
parle de synergie lorsque 1’effet observé pour une co-exposition est supérieur a la somme des
effets observés dans le cas de simple exposition a chacun des composés; (iii) Enfin, on parle de
potentialisation lorsque la présence d’une substance (a une concentration inférieure a la NOEC)
va augmenter 1’effet observé pour une autre substance (effet mesuré supérieur a celui mesuré
dans le cas d’une exposition simple). En pratique il est trés difficile voire impossible de faire la
différence entre un effet synergique et la potentialisation (Ramade, 2007¢c; Duftus et al., 2009a).

I1 est a noter que deux substances peuvent interagir de maniére additive pour un effet
mesuré et interagir de maniére non-additive pour un autre effet mesuré. Considérant la
complexité des systémes vivants et la grande quantité de substances existantes (et a laquelle les
organismes sont exposés), la probabilité pour qu’il y ait une interaction non-additive pour un
effet donné est plus importante que la probabilité d’une interaction additive (Duffus et al.,

2009a).

Effet additif Antagonisme

Effet mesuré

ol

A B C A
Synergie Potentialisation

Effet mesuré

A B > >

C A B c

Figure 24. Schéma bilan sur la notion d’interaction. A : exposition a une substance A ; B exposition a
une substance B ; C co-exposition aux substances A et B.
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Les étres vivants évoluent et s’adaptent aux changements de leur environnement, y
compris aux changements chimiques. Les modifications mises en place constituent un effet qui
peut étre bénéfique, neutre ou délétére. Si la variation observée pour un effet donné est dans la
fourchette de variation « normale » (adaptation a I’environnement) pour un organisme alors
I’effet observé est considéré comme un effet neutre. On peut définir un effet délétere comme
suit : « tout changement biochimique, morphologique, physiologique, de la croissance, du
développement ou de la durée de vie d’un organisme qui entraine une altération de la capacité
fonctionnelle OU une altération de la capacité a répondre a une autre forme de stress OU une
augmentation de la sensibilité » (Duffus et al., 2009a). Réciproquement, un effet bénéfique peut
étre défini comme : « tout changement biochimique, morphologique, physiologique, de la
croissance, du développement ou de la durée de vie d’un organisme qui stimule ses capacités
fonctionnelles OU stimule sa capacité a répondre a une autre forme de stress OU favorise sa
tolérance/résistance au stress ».

Le terme stress, trés bien connu des biologistes, est une notion trés complexe qui est
parfois difficile a cerner (dépend notamment de la discipline et du niveau biologique auquel on
se trouve). La plupart des définitions sont liées au sens physiologique du stress, mais on peut
en formuler la définition suivante : « La réponse physiologique d’un organisme soumis a un
stresseur (agent externe induisant le stress) affectant les performances et le développement de
ce dernier ». Quelle que soit la définition que I’on donne a la notion de stress, on retrouve
toujours deux idées communes : (1) le stress agit sur la fitness de 1’organisme (i1) qui développe
des mécanismes de réponse (adaptation) permettant de réduire I’effet ou les conséquences du
stress. Dans la notion de stress environnemental, il faut prendre en compte deux types de stress :
les stress biotiques (compétition, prédation, parasitisme, ...) et les stress abiotiques
(température, contamination chimique, ...). Ces deux types de stress peuvent interagir entre eux
de différentes facon (antagonistes, synergiques, cumulatifs, ...) (Van Straalen, 2003; Bijlsma

and Loeschcke, 2005).
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Lorsqu’un organisme est exposé¢ a un compos€ toxique, il se produit une cascade
d’éveénements a 1’échelle moléculaire dans un premier temps, qui se traduit par un effet observé
a I’échelle de ’organisme entier (phénotype). Cette cascade d’événements correspond a
I’interaction entre le composé toxique et 1’organisme mais également a la réponse de
I’organisme suite a cette interaction. La toxicologie moléculaire est centrée sur I’étude des
macromolécules biologiques impliquées dans cette cascade d’éveénements. Les approches
moléculaires dites « classiques » ne permettent d’avoir qu’un apercu succinct de ce qui se passe
a cette échelle puisqu’elles permettent de travailler sur un nombre réduit de génes, protéines ou
métabolites en simultané. Le développement et 1’optimisation des approches de biologie
moléculaire haut-débit (plus communément appelées approches « omiques ») depuis la fin des
années 1990 a donné un nouveau tournant a la toxicologie moléculaire. En effet, ces approches
permettent d’étudier un trés grand nombre de macromolécules en simultané et donc d’avoir une
vue plus globale de la réponse toxique. L’implémentation des approches « omiques » en
toxicologie et en écotoxicologie a donné naissance a deux nouveaux domaines: la
toxicogénomique et 1’écotoxicogénomique (Decaprio, 1997; Smith, 2001; Hamadeh et al,
2002; Waters and Fostel, 2004; Heijne et al., 2005; Ankley et al, 2006; Boverhof and
Zacharewski, 2006; Ge et al., 2013; Hayward, 2014; Martins et al., 2019).

Les sciences « omiques » peuvent étre définies comme : « Toutes les approches
méthodologiques les moins restrictives possible sur le plan descriptif permettant de comprendre
la complexité des systemes vivants ». Il existe une grande diversité de sciences « omiques »
mais les quatre principales (et les plus couramment utilisées en (éco)toxicogénomique), la
génomique, la transcriptomique, la protéomique et la métabolomique, sont généralement
représentées sous la forme d’une cascade que I’on nomme cascade des sciences « omiques »

(Figure 25).
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Figure 25. Sciences « omiques » et méthodes d’analyse. Pour les approches de protéomique et de
métabolomique, la spectrométrie de masse et la RMN peuvent ou non étre couplées avec une technique
séparative (électrophorése, chromatographie liquide ou gazeuse). NGS : Next Generation Sequencing.
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i. La génomique :

La génomique correspond a I’analyse des séquences d’ADN, de la structure des
génomes et de leur composition en génes. Le génome contient I’ensemble de I’information
génétique potentiellement exprimée (information nécessaire a la biosynthése des protéines qui
sont essentielles au fonctionnement cellulaire). Le génome est une matrice peu utilisée telle
quelle par les toxicologues, a 1’exclusion de ceux travaillant sur la génotoxicité des composés
chimiques (une modification dans le génome induite par un composé toxique peut avoir de
grandes répercussions a toutes les échelles biologiques de la cellule a la population). Les
génomes sont obtenus par séquencage via les approches NGS (Next Generation Sequencing) et
sont traités bioinformatiquement (Figure 25). C’est finalement 1’annotation fonctionnelle des
genes qui est essentielle et constitue un prérequis pour le développement des approches de
transcriptomique et de protéomique (Heijne et al., 2005; Ankley et al., 2006; Martins ef al.,
2019).

ii. La transcriptomique :

Le transcriptome se caractérise comme 1’ensemble des transcrits (ARNm) présents dans
les cellules a un temps donné dans un environnement donné. Les transcriptomes sont obtenus

par les approches NGS (Figure 25). La transcriptomique est 1’é¢tude de I’ensemble de ces
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transcrits et permet de comprendre I’influence d’un composé toxique sur 1’expression du
génome. La transcriptomique est la premicre science « omique » a avoir été¢ utilisée en
toxicogénomique en 1999 (Nuwaysir et al., 1999). Cependant, elle présente certaines limites.
En effet, les ARNm sont des macromolécules transitoires dont la durée de vie est en générale
courte (effet temps trés marqué). De plus, leur étude nécessite une grande connaissance du
génome (annotation) et il n’y a pas nécessairement de lien entre la présence d’un ARNm et la
présence de la protéine fonctionnelle issue de la traduction de cet ARNm (les ARNm présentent
essentiellement un aspect structurel et non fonctionnel). La transcriptomique est donc une
approche intéressante mais qui nécessite d’étre couplée a une approche « omique »
fonctionnelle (protéomique ou métabolomique) pour permettre une meilleure intégration des
données obtenues (Hamadeh ef al., 2002; Heijne et al., 2005; Ankley et al., 2006; Hayward,
2014; Martyniuk and Simmons, 2016; Martins ef al., 2019).

Le protéome représente 1’ensemble des protéines et peptides présents dans les cellules
a un temps donné dans un environnement donné. Les protéomes sont obtenus par spectrométrie
de masse avec une étape préalable de séparation par électrophorése a deux dimensions
(protéomique in-gel) ou en chromatographie liquide (protéomique off-gel) (Figure 25). La
protéomique correspond a I’étude de I’ensemble des protéines et peptides d’une cellule et
permet de comprendre ’influence d’un composé toxique sur la dynamique de synthése des
protéines. La protéomique est la seconde science « omique » a avoir ét¢ implémenté en
toxicologie avec une premicre €tude publiée en 2000 (Shepard et al., 2000). Les protéines
participant activement aux processus cellulaires, la protéomique permet donc d’aborder les
régulations fonctionnelles de la cellule et d’étudier 1’effet des stresseurs sur les processus liés
aux composants protéiques (Hamadeh et al., 2002; Heijne et al., 2005; Ankley et al., 2006;
Hayward, 2014; Martyniuk and Simmons, 2016; Martins ef al., 2019).

Le métabolome se défini comme 1’ensemble des composés de faible masse moléculaire
(< 1500 Da) ou métabolites présents dans les cellules a un temps donné dans un environnement
donné. Les métabolomes sont obtenus par des approches de chimie analytique : RMN

(Résonance Magnétique Nucléaire) ou spectrométrie de masse (couplée ou non avec une
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technique chromatographique liquide ou gazeuse) (Figure 25). La métabolomique correspond
a I’étude des métabolites d’une cellule et permet d’étudier I’effet des stresseurs chimiques sur
la biosyntheése des métabolites et donc sur le métabolisme d’une manieére général. La
métabolomique est la troisiéme science « omique » intégrée en toxicologie avec une premiére
¢tude publi¢e en 2002 (Reo, 2002). Les métabolites sont les produits des réactions biochimiques
(enzymatiques) et chimiques et sont donc des témoins des processus cellulaires mis en jeu et/ou
perturbés. On peut considérer que la métabolomique est la science « omique » la plus proche
du phénotype observé (Hamadeh et al., 2002; Heijne et al., 2005; Ankley et al., 2006; Hayward,
2014; Martyniuk and Simmons, 2016; Martins et al., 2019).

La transcriptomique, la protéomique et la métabolomique permettent de mesurer la
réponse induite par un stresseur a différents niveaux d’organisation biologique. La combinaison
de ces différentes approches (intégration) permet d’avoir une vision globale de 1’état
physiologique d’une cellule/d’un organisme apres une exposition a un stresseur et de mettre en
¢vidence les différents niveaux de réponse toxicologique, de la captation du stimulus par des
senseurs jusqu’a la réponse de 1’organisme. Ces approches présentent des sensibilités
suffisamment importantes pour permettre de dégager une signature d’exposition ou d’effet d’un
compos¢ toxique sur I’organisme et facilitent la mise en évidence de biomarqueurs potentiels

(Decaprio, 1997; Ankley et al., 2006; Ge et al., 2013; Hayward, 2014; Martins et al., 2019).

Initialement, la notion de biomarqueur est un concept présent en biologie et médecine
humaine qui permet de témoigner de la présence d’une pathologie ou d’un dysfonctionnement
lié a une pathologie (Eason and O’Halloran, 2002; Forbes et al., 2006). Cette notion a ensuite
¢été transposée dans le domaine de la toxicologie environnementale et de I’écotoxicologie. En
se basant sur les définitions présentes dans la littérature, nous pouvons proposer la définition
suivante : « Un biomarqueur est un parameétre biologique (biochimique, physiologique,
histologique, comportemental) pouvant étre mesuré objectivement, témoignant de 1’exposition
a un stresseur et/ou de D’effet 1i¢ a la présence du dit stresseur, et permettant de faire la
distinction entre 1’état de stress et 1’état normal de I’organisme considéré » (Decaprio, 1997;

Eason and O’Halloran, 2002; Handy et al., 2003; Lam and Gray, 2003; Van der Oost et al.,
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2003; Bailey and Ulrich, 2004; Galloway et al., 2004; Moore et al., 2004; Forbes et al., 2006;
Duffus et al., 2009c).

Bien que possédant des avantages, les biomarqueurs doivent é&tre utilisés en
compléments des approches traditionnelles de chimie analytique (détection et quantification
des composés dans les matrices environnementales). En effet, ils permettent de mettre en
¢vidence la présence d’un contaminant biologiquement disponible (pas sous forme inerte) ou
la présence de contaminants non-suspectés. De plus, un biomarqueur peut persister dans le
temps apres une exposition transitoire a un contaminant (méme une fois que le composé ait été
dégradé et donc plus détectable) (Handy et al., 2003). Il faut également noter qu’il est
généralement reconnu qu’un ensemble de biomarqueurs (signature) est en générale plus
pertinente a utiliser (et & identifier) qu'un biomarqueur unique (Handy et al.,, 2003; Lam and
Gray, 2003; Bailey and Ulrich, 2004).

Il est possible de faire la distinction entre trois types de biomarqueurs : biomarqueur
d’exposition, d’effet et de susceptibilité¢ (Decaprio, 1997; Handy et al., 2003; Van der Oost et
al., 2003; Duffus et al., 2009c).

Un biomarqueur d’exposition se définit comme un biomarqueur témoignant de 1’entrée
du composé dans un systéme vivant (passage a travers les membranes biologiques) ou de
I’interaction entre le composé et les biomolécules du systéme vivant. La quantification du
xénobiotique et/ou de ses métabolites dans I’organisme (mesure de la dose interne) peut étre
considéré comme un biomarqueur d’exposition. La production et la mesure des adduits
(substance se liant a ’ADN par une liaison covalente) a ’ADN sont un des marqueurs
d’exposition le plus connus aujourd’hui (Decaprio, 1997; Lam and Gray, 2003; Van der Oost ef

al., 2003; Duffus et al., 2009¢).

Un biomarqueur d’effet peut étre défini comme tout changement biochimique,
physiologique, histologique ou comportemental témoignant d’une altération de 1’organisme

consécutivement a son exposition & un compos¢ chimique. Ce type de biomarqueurs peut
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permettre la mise en évidence d’effets précoces (a 1’échelle moléculaire ou cellulaire
notamment, c’est par exemple le cas de certaines enzymes comme 1’acétylcholinestérase ou des
enzymes hépatiques) ou d’altérations structurelle et fonctionnelle plus importantes (au niveau
tissulaire, des organes ou de 1’organisme entier; ce peut étre par exemple des cas de nécrose ou
le déclenchement de certaines pathologies) (Decaprio, 1997; Lam and Gray, 2003; Van der Oost
et al., 2003; Duffus et al., 2009c).

iii. Biomarqueurs de susceptibilite :

La notion de biomarqueur de susceptibilité est plus difficile a entrevoir et est souvent
difficile a distinguer (en pratique) de la notion de biomarqueur d’effet. Un biomarqueur de
susceptibilité est étroitement li¢ aux parametres toxicocinétiques et a la capacité d’adaptation
de I’organisme. On peut définir ce type de biomarqueur comme : « Un témoin de la capacité
inhérente ou acquise d’un organisme a répondre a une exposition a un xénobiotique ». Les
séquences d’ADN et leurs mutations peuvent étre de bons biomarqueurs de susceptibilité : une
modification du site cible du xénobiotique (baisse de sensibilité), la présence dans le génome
de récepteurs membranaires particuliers permettant une entrée plus efficace du xénobiotique
dans les cellules ou encore une mutation sur une enzyme de détoxication (ce qui a une influence
sur les parametres toxicocinétiques) (Decaprio, 1997; Van der Oost et al., 2003; Duftus et al.,

2009¢).

IV. Focus sur une nouvelle approche « omique » en toxicologie : la
volatolomique :

Dans cette quatriéme partie, nous allons nous focaliser sur une science « omique » qui
jusqu’a lors n’était pas utilisée dans le domaine de la toxicologie environnementale ou de
I’écotoxicologie : la volatolomique. Cette approche analytique est focalisée sur des composés
particuliers : les Composés Organiques Volatils ou COV. Dans un premier temps nous allons en
apprendre un peu plus sur ces COV et sur leurs origines, puis sera développé le concept de
volatolomique et ses domaines d’application et enfin nous aborderons le role écologique des
COV notamment par le prisme des interactions entre organismes qu’ils soient ou non du méme

régne.
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D’apres la Directive Européenne du 11 mars 1999 (1999/13/CE), un Composé
Organique Volatil (ou COV) se définit comme : « Tout composé organique (contient au
minimum du carbone et de I’hydrogéne) dont la pression de vapeur est de 0,01 kPa ou plus a
une température de 293,15 K (soit 20°C) ou ayant une volatilit¢ correspondante dans des
conditions d’utilisation particuliéres » (Cicolella, 2008).

D’aprés la littérature, les COV sont caractérisés par cinq parametres physico-chimiques
: ce sont des composés en général liposolubles avec une masse moléculaire faible (< 300 Da),
une pression de vapeur élevée (pression exercée par la phase gazeuse sur son équivalent solide
ou liquide), une volatilit¢ importante (vitesse a laquelle un composé passe sous sa forme
gazeuse) et un point d’ébullition faible (température a laquelle un composé passe de son état
liquide a son état gazeux). Par leurs propriétés physico-chimiques, ces composés diffusent
efficacement dans les différents compartiments de 1’environnement et interagissent (ou
integrent) facilement avec la biomasse (Rowan, 2011; Morath et al., 2012; Audrain et al., 2015;
Schmidt ez al., 2015; Schulz-Bohm et al., 2017; Tyc et al., 2017; Netzker et al., 2020; Weisskopf
etal., 2021).

Il existe une grande diversité de sources de COV. Les sources peuvent étre primaire ou
secondaire. On parle de source primaire lorsque les COV sont directement émis et de source
secondaire lorsqu’ils subissent des transformations chimiques (oxydation et photodégradation
dans I’atmosphere essentiellement) apres émission. Il faut également faire la distinction entre
deux types de sources primaires : les sources anthropiques (liées aux activités humaines) et les
sources biogéniques (liées aux émissions naturelles) (Rocco, 2021; Dufresne, 2022).

En 2007, les sources anthropiques représentaient 142 Tg/an. Elles sont issues de divers
secteurs tels que les activités de transport, les activités industrielles (notamment via 1’'usage des
solvants organiques) et les activités domestiques (chauftage, cuisine, solvants) (Goldstein and
Galbally, 2007; Rocco, 2021; Dufresne, 2022).

Les sources biogéniques correspondent aux €émissions issues du métabolisme des

organismes vivants et des feux de biomasses. Les émissions issues du métabolisme proviennent
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majoritairement des végétaux pour la partie aérienne (avec I’isopréne notamment). En
revanche, les émissions provenant du sol et des milieux aquatiques, bien que plus minoritaires,
sont dues aux microorganismes. La production de COV biogéniques issue du métabolisme est
grandement influencée par les parameétres abiotiques (pH, qualité et quantité de nutriments,
température, humidité, lumicre, concentration en oxygene) et biotiques (1’espeéce productrice,
son stade de développement, son état physiologique et les interactions qu’elle entretient avec
les organismes vivants a proximité) (Korpi et al., 2009; Morath ef al., 2012; Schmidt et al.,
2015; Schulz-Bohm et al., 2017; Tyc et al., 2017; Weisskopf et al., 2021). Les émissions
biogéniques peuvent représenter jusqu’a 80-90% des émissions annuelles de COV. Elles sont
donc majoritaires par rapport aux sources anthropiques, excepté dans les zones urbaines ou elles
deviennent minoritaires (Goldstein and Galbally, 2007; Cicolella, 2008; Borbon et al., 2013;
Rocco, 2021; Dufresne, 2022).

Table 3. Tableau regroupant les principales grandes familles de COV. R (suivie ou non d’un chiffre) :
radical qui peut étre une chaine hydrocarbonée (plus ou moins longue) ou un cycle aromatique; X :
atome de la famille des halogénes (les plus fréquemment retrouvés dans les COV sont : le fluor, chlore,
le brome et I’iode); HC : hydrocarbure.

Type d’hydrocarbure Sous-famille d’hydrocarbure Groupe fonctionnel
HC aliphatique saturé Alcane Ri—CH>—CH>—R»
. . . Alcé RiR,—C=C—R
HC aliphatique insaturé AIES/E: IR?—SES—RERA
Alicyclique Forme cyclique d’un HC aliphatique
HC aromatique Contient au moins un noyau

aromatique de type benzene

Alcool Groupe hydroxyle R—OH
Aldéhyde Groupe carbonyle R—C(=0)H
Cétone Groupe carbonyle Ri—C(=0) —R;
Acide carboxylique Groupe carboxyle R—C(=0O)OH
Ether Groupe éther Ri—O—R»

HC substitué Ester Groupe ester Ri—C(=0)O—R»
Amine Groupe amine R—NH;
Amide Groupe amide R—C(=O)NH»
Nitrile Groupe nitrile R—C=EN

Halogéné R-X
Soufré Ri—S—R;
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Les COV biogéniques d’origine métabolique sont caractérisés par une grande diversité
chimique mais ce sont tous des composés hydrocarbonés. Suivant leur agencement et leur
composition en atomes, ils sont classés en différentes familles chimiques. La Table 3 présente
une vue synthétique des différentes familles chimiques de COV (Cicolella, 2008; Rocco, 2021).

Les origines métaboliques des COV biogéniques ne sont pas toujours connues. Certains
COV sont liés au métabolisme primaire (production d’énergie et de biomasse) et sont donc soit
des intermédiaires de synthése, soit des composés de bout de chaine métabolique. S’ils sont
issus du métabolisme secondaire, ce sont alors des composés produits par 1’organisme pour se
maintenir et s’adapter a des changements de parametres biotiques ou abiotiques de son milieu.
Dans cette section, nous nous limiterons aux connaissances portant sur les COV produits par

les microorganismes (bactéries et champignons).
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Figure 26. Représentation schématique des principales voies métaboliques conduisant a la production
de COV (ici chez les bactéries mais peut étre en partie généralisées). Les COV sont indiqués en couleur
dans les formes ovales en pointillés accompagné d’un exemple marquant : alcool (éthanol), aldéhyde
(benzaldéhyde), alcane (undécane), alcéne (1-undécéne), composé aromatique (2-phényléthanol), ester
(2-phényléthyl-ester), acide gras volatil (acide butyrique), lactone (gamma-butyrolactone),
méthylcétone (acétone), monoterpene (farnesol), sesquiterpene (pineéne), composé nitré (benzonitrile) et
composé soufré (diméthyldisulfide) (figure et Iégende extraites de Schmidt ez al., 2015).

Le métabolisme des acides gras (AG) est un grand fournisseur de COV. La
décarboxylation des AG permet la production d’hydrocarbures aliphatiques (alcanes, alcénes)

et de méthyl-cétones. La réduction des AG, quant a elle, conduit a la production d’aldéhydes et
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de cétones. De nombreux COV proviennent également du métabolisme des acides aminés (aa).
Ainsi, les hydrocarbures aromatiques proviennent du catabolisme des aa aromatiques (tyrosine,
phénylalanine et tryptophane) et les composés nitrés proviennent de 1’anabolisme des aa. La
désamination des aa entraine la biosynthése d’aldéhydes, de cétones et d’alcools et les
composés soufrés proviennent majoritairement du catabolisme de la méthionine. Les terpénes
sont des métabolites secondaires provenant soit de la voie du mévalonate, soit de la voie du
désoxyxylulose-phosphate (seul les mono- et les sesquiterpénes sont des COV). Les acides
volatils (peu nombreux) proviennent essentiellement du métabolisme anaérobie des sucres
(fermentation) (Figure 26) (Schulz and Dickschat, 2007; Bos et al., 2013; Davis et al., 2013;
Audrain et al., 2015; Veselova et al., 2019).

La volatolomique se définit comme I’étude haut-débit des COV. Cette approche
emprunte les principes fondamentaux développés en métabolomique (recherche d’une signature
métabolique consécutive a une perturbation). Par la sélectivité¢ des COV, la volatolomique peut
étre considérée comme une approche de métabolomique ciblée sur les métabolites volatils. 11
est alors possible de définir la notion de volatolome comme la fraction volatile du métabolome

a un instant donné dans un environnement donné (Broza ef al., 2015; Giannoukos et al., 2019).

L’¢tude des COV (comme celle des métabolites solubles) est complexe puisque le
volatolome se caractérise par la libération d’un mélange de composés présents en quantité
variable et aux propriétés physico-chimiques diverses. Le workflow développé en
volatolomique est trés proche de celui développé en métabolomique et est caractéristique des
approches pluridisciplinaires (biologie, chimie analytique, statistique, bioinformatique). Il
comporte six grandes étapes (Figure 27) : la détermination de la question biologique et le
design expérimental, la préparation des échantillons, I’extraction des COV, I’analyse des COV,
I’identification et la sélection des COV discriminants, l’interprétation et I’intégration

biologique.
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Figure 27. Le workflow en volatolomique.

L’analyse des COV se fait en deux temps : une étape d’échantillonnage (ou étape
d’extraction) et une étape d’analyse.

Deux méthodes d’extraction peuvent étre utilisées pour récupérer les COV dans un
¢chantillon. La premicre est une extraction en phase liquide basée sur I’utilisation de solvants
de polarités croissantes (approche similaire a celle utilisée en métabolomique). Cette approche
a I’avantage de permettre I’extraction d’une trés grande diversité de composés aux propriétés
physico-chimiques diverses mais englobe également I’extraction de métabolites solubles. La
seconde approche ne nécessite pas de solvants et permet uniquement 1’extraction des COV se
trouvant a ’extérieur de 1’échantillon. Il est donc en général nécessaire de lyser les cellules
composant I’échantillon pour avoir acces aux COV intracellulaires. Cette extraction se fait dans
I’espace de téte (ou HS, HeadSpace) d’un flacon (nous reviendrons sur cette étape technique
dans la suite de ce manuscrit). Différentes approches sont disponibles pour prélever les COV
de ’HS : la microextraction en phase solide (SPME, Solid Phase Micro-Extraction), le
prélevement de I’HS a I’aide d’une seringue ou le transport de I’HS jusqu’a ’outil d’analyse
via un flux de gaz transporteur (gaz non-réactif tel que I’hélium ou le diazote) (Rowan, 2011).

L’¢tape d’analyse repose sur deux méthodes de chimie analytique : la spectrométrie de
masse (MS, Mass Spectrometry) et la RMN. Plusieurs types d’approche MS peuvent étre
utilisés en volatolomique, les plus courantes étant la PTR-MS (Proton Transfer Reaction-MS),
la SIFT-MS (Selected lon Flow Tube-MS), ’'IMS-MS (lon Mobility Spectrometry-MS), la DIMS
(Direct Injection MS) et la GC-MS (Gas-Chromatography-MS) (Rowan, 2011).

Dans la suite de ce manuscrit nous allons nous focaliser sur I’approche méthodologique
la plus classiquement utilisée en volatolomique : I’HS-SPME-GC-MS. Qui consiste en une
microextraction des COV en phase solide dans 1’espace de téte (ou HS-SPME), suivie d’une

chromatographie en phase gazeuse couplée a de la spectrométrie de masse (GC-MS).
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b. L’approche classique : HS-SPME-GC-MS :

i. L’étape d’échantillonnage : HS-SPME :

L’espace de téte ou HS est définit comme I’espace compris entre la surface d’une
matrice (qui peut étre solide ou liquide) et le bouchon d’un flacon (Figure 28). Les COV étant
des composés caractérisés par une grande volatilité, ils passent de la matrice a I’HS en
respectant les lois de la thermodynamique, notamment la notion d’équilibre chimique entre les
phases. Cette loi nous indique qu’une fois la phase d’équilibre atteinte, la concentration en COV
dans I’HS est proportionnelle a la concentration en COV dans la matrice. Les COV sont donc
concentrés dans I’HS ce qui facilite leur extraction sans avoir a entrer en contact direct avec la

matrice (Papet et al., 2010; Ouyang ef al., 2011; Spietelun et al., 2013).

«— Bouchon

. Fibre  Aiguille
Matrice . L.
Systeme d’injection

Figure 28. Représentation schématique de I’espace de téte (sur la gauche de la figure) et des constituants
d’un dispositif SPME (sur la droite de la figure).

La microextraction en phase solide ou SPME est une méthode développée en 1990 par
Pawliszyn et collaborateurs (Arthur and Pawliszyn, 1990). Cette méthode a rapidement pris une
place importante en chimie analytique car elle est simple d’utilisation, sensible, avec un temps
d’extraction généralement court, ne nécessite pas de solvant organique, peut étre automatisée
et peut €tre couplée avec des techniques chromatographiques ou électrophorétiques. Le
dispositif SPME est composé de trois €léments : un systeme d’injection dans lequel on trouve
une aiguille creuse, a I’intérieure de laquelle se trouve un piston au bout duquel se trouve une
fibre (environ 1 cm de long) recouverte de polymeéres adsorbants (Figure 28). Cette approche
est également basée sur la notion d’équilibre chimique entre les phases (ici trois phases : la
matrice, I’HS et la fibre SPME). L’extraction des COV dans I’HS par la méthode SPME se fait
en quatre temps (Figure 29) : la préparation de I’échantillon, I’extraction au sens strict, la phase
post-extraction et la phase de désorption thermique des analytes dans le pore du

chromatographe. Une fois 1’échantillon préparé, il est placé dans une fiole fermée
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hermétiquement. Juste avant de sceller la fiole, I’air présent est chassé a I’aide d’un flux de gaz
neutre (diazote par exemple) pour limiter 1’oxydation des analytes. La fibre SPME est placée
dans I’HS (passage de 1’aiguille a travers un septum en caoutchouc) pendant une période donnée
(temps d’extraction). Le temps d’extraction optimal est défini comme le temps nécessaire pour
atteindre 1’équilibre chimique entre les phases. Cependant, il est trés rare d’atteindre cet état car
cela nécessiterait beaucoup de temps (plusieurs heures voire dizaine d’heures). Pour maximiser
I’extraction des analytes et réduire le temps d’extraction il est possible de faire varier différents
parametres comme 1’agitation, la température, la concentration en sels ou le pH (favorisent la
volatilit¢ des COV et parfois des composés semi-volatils). Une fois 1’extraction terminée, la
fibre et I’aiguille sont remontées dans le systéme d’injection (phase post-extraction). L’aiguille
et la fibre sont placées dans le pore du chromatographe ou les composés adsorbés seront
thermiquement désorbés de la fibre (augmentation progressive de la température jusqu’a

280°C) (Papet et al., 2010; Ouyang et al., 2011; Spietelun et al., 2013).

Une fois I'extraction
terminée, la fibre
est remontée dans
le dispositif SPME
avant I'étape de
désorption

Echantillonnage Désorption thermique

Dispositif SPME N N

Pore du chromatographe
Fibre SPME

Echantillon (matrice) J

— > Spectrométre de masse
Colonne de GC

Figure 29. Processus d’extraction des COV par la méthode HS-SPME (figure modifiée d’aprés Schmidt
and Podmore, 2015).

Cette méthode présente toutefois quelques limites. En effet, ’extraction des COV
dépend du choix de la fibre utilisée qui influence les analytes préférentiellement extraits de I’HS
(soit des composés polaires soit des composés apolaires). De plus, des phénomenes
d’encombrement stérique peuvent se produire, ce qui conduit a une saturation de la fibre par les
COV les plus gros ou les plus abondants, réduisant ainsi la représentativité des COV extraits de

I’HS (Ouyang et al., 2011; Spietelun et al., 2013).
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L’approche GC-MS est une approche couplée permettant a la fois la séparation des

analytes (GC) et leur fragmentation afin de déterminer leur masse (MS) (Figure 30).

3. Injector
1. Gas supply
MS 8. Interface Separatwe Sample inlet
11. Control electronics Detector Technique
SRR i g I | 000000
T 4 i b= - W - -l Detector
ood . — 1| yu—r ~ amplifier
9. Detector 8. Mass analyser 7. lon source 5. Column

| 000 000
oo

10. Vacuum system [EEE

2. Prneumatic controls

Figure 30. Exemple détaillé d’un couplage entre un chromatographe en phase gazeuse (GC) et un
spectrometre de masse (MS). 1-L’alimentation en gaz inerte (hélium) permet le transport des composés
dans la colonne, 2-Le module de contréle pneumatique gére le flux et la vitesse d’injection du gaz inerte
dans le chromatographe, 3-L’injecteur représente ici le dispositif SPME, les COV adsorbés sur la fibre
sont thermiquement désorbés dans le pore du chromatographe, 4-La chambre chauffée dans laquelle la
température est contrdlée, 5-La colonne dans laquelle est déposée une fine couche de polymeéres
adsorbants et dans laquelle circuleront les composés a séparer, 6-L’interface permettant le passage des
composés jusqu’au spectrométre (on parle parfois de ligne de transfert), 7-La source d’ionisation permet
d’ioniser et de fragmenter les différents composés, 8-L’analyseur permet de séparer les
fragments/composés selon leur rapport masse/charge (m/z), 9-Le détecteur permet de quantifier les ions
en fonction de leur rapport m/z, 10-Le systéme de mise sous-vide permet d’éliminer 1’oxygeéne au sein
du spectrométre et d’empécher toute réaction d’oxydation des fragments/composés et 11-Le systéme de
pilotage informatique permet de contrdler I’analyse et de convertir les signaux en chromatogramme et
spectre de masse (d’apreés Hussain and Magbool, 2014).

La GC est une chromatographie dans laquelle la phase mobile est un gaz inerte (comme
I’hélium) ou non réactif (comme 1’azote) et la phase stationnaire est une fine couche de liquide
ou de polymere déposée a la surface d’un solide inerte (colonne). Dans le cas de la SPME-GC,
une fois les analytes désorbés thermiquement dans le pore du chromatographe, ils sont
transportés dans la colonne grace au flux de gaz transporteur et séparés selon leur polarité ou
leur volatilité (en fonction de la colonne utilisée) (Figure 30). Une fois la colonne traversée par
I’échantillon, on obtient un chromatogramme qui permet de définir un temps de rétention
(temps passé dans la colonne) pour chaque composé. Cette valeur pourra €tre corrigée par
I’utilisation d’une solution de calibration externe (mélange d’alcanes par exemple) donnant
ainsi I’indice de rétention des composés dans la colonne. Pour une meilleure résolution

chromatographique, la GC peut étre réalisée en tandem (GC-GC) avec une premicre séparation
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selon la polarité et une seconde selon la volatilité. C’est une méthode qui s’applique en priorité
aux composés volatils (ou semi-volatils) thermostables bien que la séparation de composés
solubles thermolabiles soit possible si une étape de dérivation (modification de la structure
chimique) est réalisée en amont de la séparation (Dunn and Ellis, 2005; Wang and Griffiths,
2007; Jousse and Pujos-Guillot, 2013; Hussain and Magbool, 2014).

Les composés séparés sont ensuite transmis au spectrométre de masse. Ce dernier est
composé de quatre éléments : une source d’ionisation, un analyseur, un détecteur et un systéme
de pilotage informatique (Figure 30). Les analytes de I’échantillons sont, dans un premier
temps ionisé au niveau de la source d’ionisation. Il est possible de faire la distinction entre deux
types d’ionisation : 1’ionisation électronique (IE, ou ionisation dure) et I’ionisation chimique
(IC, ou ionisation douce). La GC étant centrée sur 1’analyse des composés volatils de faible
masse moléculaire, ’'[E est privilégié. L’IE consiste a projeter des électrons de haute énergie
dans le gaz contenant les analytes pour former des ions. Ces ions étant instables, ils se
décomposent en fragments plus stables. Le spectre de masse obtenu est alors constitu¢ de
fragments des molécules meres présentent dans 1’échantillon de départ ce qui apporte des
informations structurales sur les molécules mais ne donnera pas acces aux pics moléculaires
(permettant de déterminer la masse exacte des composé€s) obtenu dans le cas d’une IC. Une fois
sous forme ionique, les composé€s sont séparés selon leur ratio masse/charge (m/z) au niveau de
I’analyseur et seront détectés par le détecteur qui permet de les quantifier en fonction de leur
rapport m/z. Les données du détecteur sont transférées au systéme informatique qui convertit le
signal électrique en spectre de masse (abondance des ions en fonction du ratio m/z). Pour
maximiser les informations provenant de la spectrométrie de masse, il est possible de faire de
la MS en tandem (MS-MS) avec une premicre analyse basée sur une IC puis passage dans une
chambre de collision pour une seconde analyse basée sur une IE (Dunn and Ellis, 2005; Wang

and Griffiths, 2007; Jousse and Pujos-Guillot, 2013; Hussain and Magbool, 2014).

Les composés analysés par GC-MS sont caractérisés par un temps/indice de rétention,
un profil de masse et une intensité de signal. Ces informations, sont comparées a des données
contenues dans des bases de données comme celle du NIST (National Institute of Standards
and Technology, https://www.nist.gov/) afin d’identifier les composés correspondant (Dunn and
Ellis, 2005; Babushok et al., 2007; Jousse and Pujos-Guillot, 2013; Hidalgo et al., 2019;
Fernandes et al., 2023).
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Le traitement statistique des données d’intensité de signal (ou de quantification si une
approche quantitative a été développée) permet de sélectionner des composés discriminants
(approche univariées type ANOVA, Analysis Of Variance) et de participer au développement
de mode¢les (analyse multivariée type ACP, Analyse en Composante Principale, ou PLS, Partial
Least Square) (Heijne et al., 2005; Rowan, 2011; Bouhifd et al., 2013; Hidalgo et al., 2019;
Fernandes et al., 2023).

L’interprétation et I’intégration biologique des données obtenues ne peut se faire que
grace a la comparaison avec des bases de données spécialisées comme KEGG (Kyofo

Encyclopedia of Genes and Genomes, https://www.genome.jp/kegg/), une revue de la littérature

existante et éventuellement par le développement d’expériences complémentaires (Bouhifd et

al., 2013; Kanehisa et al., 2016).

Il est connu que les microorganismes ont la capacit¢ de coloniser les matrices
alimentaires et de les altérer. Les altérations visuelles, odorantes ou matricielles conduisent en
général a la non-consommation de I’aliment concerné. Mais dans certains cas de figure,
I’altération n’est pas visible et représente un risque important pour la santé humaine et animale,
que ce soit par I’ingestion de microorganismes pathogenes (cas de Listeria monocytogenes par
exemple) ou de toxines produites par ces derniers (cas de Clostridium botulinum par exemple).
Dans ce cas, I'utilisation de la signature volatile d’un aliment permettrait de pouvoir mettre en
¢vidence sa potentielle colonisation par des microorganismes ou son altération (Korpi et al.,
2009; Rowan, 2011; Sohrbi et al., 2014).

De méme, I’altération chimique des aliments, apres contact direct de 1’aliment avec un
composé¢ toxique ou indirectement via I’alimentation des animaux d’¢élevage par exemple a pu
étre révélée par I’approche volatolomique (Ratel and Engel, 2009; Berge ef al., 2011; Bouhlel
etal, 2017; Ratel et al., 2017, 2022).

La détection des COV est également utilisée dans le domaine de la médecine humaine

avec la mise en évidence de biomarqueurs témoignant de certaines pathologies.
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Dans le cas des pathologies infectieuses d’origine bactérienne la mise en place d’un
traitement antibiotique adapté est la clé pour garantir un meilleur rétablissement des patients
voire leur survie. La mise en place de ce traitement nécessite I’identification précise de la
bactérie mise en cause, traditionnellement par des approches culturale et biochimique puis par
des approches moléculaires (ADNr 16S, spectrométrie de masse) mais ces approches sont soit
cotiteuses soit chronophages. La recherche de nouveaux biomarqueurs de diagnostic a conduit
les chercheurs a s’intéresser aux COV émis par les bactéries pathogenes. 11 a ét¢ montré qu’il
est possible d’identifier les bactéries pathogenes en fonctions de leur profil volatil. Cependant,
les études sur les marqueurs volatils bactériens en clinique sont toujours au stade des études in
vitro (Thorn et al., 2011; Bean et al., 2012; Dolch et al., 2012a, 2012b; Jinger et al., 2012;
Sethi et al., 2013b; Boots et al., 2014; Sohrbi et al., 2014; Chen et al., 2017).

Le traitement efficace des maladies est en particulier lié a la rapidité de diagnostic. Les
COV peuvent étre utilisés comme marqueurs pour le diagnostic de pathologies non-infectieuses
tels que les cancers (poumon, foie, sein, prostate, colon, ...), les maladies neuro-dégénératives
(Alzheimer, Parkinson), des désordres métaboliques (diabéte, hyperglycémie, ...), I’asthme, la
schizophrénie, ... La preuve de concept est largement publiée mais 1’utilisation des COV en
tant que marqueurs de ces pathologies est encore peu systématique en diagnostic clinique
(Probert et al., 2009; Peng et al., 2010; Hakim et al., 2012; Broza and Haick, 2013; Broza et
al., 2015; Giannoukos et al., 2019).

La chimiotaxonomie est la discipline visant a identifier et a classer les organismes les
uns par rapport aux autres en se basant sur leur profil chimique. Ces profils chimiques sont
essentiellement basés sur les métabolites (solubles et volatils) produits par les organismes. La
chimiotaxonomie basée sur les COV est développée surtout dans 1’étude des champignons

(Polizzi et al., 2012; Miiller et al., 2013; Guo et al., 2020, 2021).

Tres peu d’études (cinq) de toxicologie environnementale ou d’écotoxicologie se sont
intéressées a la mise en évidence de COV apres exposition d’organismes a divers xénobiotiques.
Ainsi, des bactéries du sol exposées a des pesticides par Hidalgo et collaborateurs (Hidalgo et

al., 2019) ou sur le microbiote intestinal exposé a des polluants d’origine alimentaire par Défois
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et collaborateurs (Defois ef al., 2017, 2018) ont permis de mettre en évidence des COV
marqueurs. Il en est de méme pour deux études (Fernandes et al. 2023; Hidalgo et al., in prep)
ayant permis la mise en évidence d’une signature volatile chez 1’abeille melliféere, Apis

mellifera, t¢émoignant d’une exposition a des insecticides.

Les COV, par leurs propriétés physico-chimiques, diffusent facilement dans
I’environnement et peuvent étre de bons messagers infochimiques a moyenne et longue distance
(par opposition aux métabolites solubles qui sont des messagers chimiques a courte distance).
On parle alors de composés sémiochimiques. Outre leur role dans les interactions entre
organismes, les COV peuvent aussi étre utilisés comme source de nutriments.

A ce jour, plus de 2000 COV microbiens émis par prés de 650 espéces bactériennes et
385 especes fongiques (Lemfack er al, 2018) sont répertoriés dans une base de données

spécifique aux COV microbiens : mVOCs (https://bioinformatics.charite.de/mvoc/). Il existe

¢galement une base de données spécifique aux composés sémiochimiques chez les insectes et
les  végétaux  (contenant plus de 3500  composés) : The  Pherobase

(https://www.pherobase.com/) (El-Sayed, 2023).

Les profils volatils bactériens sont caractérisés par la présence d’alcools, d’alcanes,
d’alcenes, de cétones, d’esters, de pyrazines, de lactones, de terpénes, de composés nitrés, de
composés soufrés et d’acides (Effmert et al., 2012; Pefiuelas et al., 2014; Schmidt et al., 2015;
Veselova et al., 2019).

Les COV bactériens participent a de nombreuses interactions entre bactéries et peuvent

stimuler ou inhiber la croissance, influencer la production de métabolites secondaires,
favoriser ou diminuer la mobilité, favoriser ou inhiber la formation de biofilm, stimuler ou
inhiber la virulence des bactéries pathogenes, favoriser la tolérance/résistance aux antibiotiques
ou encore déclencher la sporulation. Certains COV bactériens présentent des activités

bactéricides ou bactériostatiques (Kai et al., 2009; Audrain et al., 2015; Schmidt et al., 2015;

115


https://bioinformatics.charite.de/mvoc/
https://www.pherobase.com/

Schulz-Bohm et al., 2017; Tyc et al., 2017; Veselova et al., 2019; Netzker et al., 2020;
Weisskopf et al., 2021). Le résultat de I’interaction bactérie-bactérie médiée par les COV est
fortement dépendant du couple de bactéries considéré (un méme COV peut avoir un effet
différent en fonction des bactéries présentes) (Kai et al., 2009; Audrain et al., 2015; Schmidt et
al., 2015; Schulz-Bohm et al., 2017; Tyc et al., 2017, Veselova et al., 2019; Netzker et al., 2020;
Weisskopf et al., 2021).

Les profils volatils fongiques sont caractérisés par la présence d’une grande diversité de
composés : alcools, alcanes, alcénes, alcynes, aldéhydes, cétones, composés aromatiques,
halogénés (chlorés et bromés), nitrés, soufrés, acides, ester et terpenes (Effmert et al., 2012;
Pefiuelas et al., 2014; Schmidt et al., 2015).

Comparé¢ aux COV bactériens, il y a peu d’informations sur le role des COV fongiques
dans les interactions champignon-champignon. Ils peuvent participer a 1’inhibition de la
croissance hyphale ou de la germination sporale, a la communication dans le processus de
colonisation du sol et a la modulation de I’expression des genes de virulence chez les
champignons phytopathogenes. Certains COV fongiques présentent une activité antifongique.
Le résultat de Dl’interaction champignon-champignon meédi¢e par les COV est fortement
dépendant du couple de champignons considéré (Morath et al., 2012; Polizzi et al., 2012;
Pefiuelas et al., 2014; Schmidt et al., 2015; Schulz-Bohm et al., 2017).

Chez les insectes, la communication sémiochimique se fait par le biais de deux groupes
de composés : les phéromones et les composés allélochimiques (allomone et kairomone par
exemple) (Kasinger ef al., 2008; Saha and Chandran, 2017; El-Ghany, 2019). Comme indiqué
précédemment chez les microorganismes, un composé s€émiochimique donné peut avoir divers

roles en fonction du couple insecte-insecte considéré voire de I’espéce d’insecte considéré.
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Les phéromones sont des messagers de communication intraspécifiques. Il existe
plusieurs groupes de phéromones ayant des propriétés particulieres. On trouve par exemple
(Kasinger et al., 2008; Saha and Chandran, 2017; El-Ghany, 2019) :

— Les phéromones d’alarme qui permettent d’alerter les membres d’une méme espece

sur la présence d’une menace.

— Les phéromones d’agrégation qui attirent les insectes a un site profitable a la
reproduction.

— Les phéromones sexuelles en général produites par les femelles pour attirer les males
lors de la période de reproduction.

— Les phéromones dissuadant 1’oviposition produites par les femelles ayant pondues
leurs ceufs et ayant pour but de dissuader une autre femelle de venir pondre ses ceufs
au méme endroit

— Les phéromones de pistes produites chez les insectes sociaux pour que les

congéngres retrouvent les sources de nourriture ou d’eau déja découvertes.

Les allomones sont des messagers de communication interspécifiques dont le bénéfice
de Dl’interaction revient a I’émetteur du signal. C’est par exemple le cas des interactions
prédateur-proie entre un insecte qui produit des messagers volatils et une guépe parasitoide
prédatrice qui est repoussée par ces composes (dans certains cas, les allomones peuvent étre
toxiques pour I’insecte receveur) (Kasinger ef al., 2008; Saha and Chandran, 2017; El-Ghany,
2019).

Les kairomones sont des messagers de communication interspécifiques dont le bénéfice
de I’interaction revient a 1’organisme recevant le signal. C’est également, par exemple, le cas
des interactions prédateur-proie entre un insecte qui produit des messagers volatils et une guépe
parasitoide prédatrice qui est attirée par ces composés (Kasinger et al., 2008; Saha and

Chandran, 2017; El-Ghany, 2019).
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Le profil volatil des plantes est dominé par les terpénes, les composés aromatiques, les
dérivés d’acides gras et d’acides aminés (Delory et al., 2016).

Chez les végétaux, les COV participent soit a des interactions de compétition, soit a des
interactions de coopération. Certains COV racinaires ont la capacité de bloquer la croissance
racinaire ou d’empécher la germination des graines. D’autres COV permettent la transmission
de signaux d’alarme aux plantes voisines pour leur permettre de mettre en place leurs
mécanismes de défense dans le cas d’une attaque par un herbivore ou un agent pathogéne

(Baldwin et al., 2006; Rowan, 2011; Pefiuelas ef al., 2014; Delory et al., 2016).

L’interaction médiée par les COV la mieux décrite entre bactérie et champignon est la
fongistase. Ce phénomeéne, mis en évidence dans les années 1950, conduit a 1’inhibition de la
germination des spores fongiques ou de la croissance mycélienne chez les champignons
phytopathogenes. Ce mécanisme est li¢ a la production de COV par cinq grandes familles de
bactéries du sol : les Rhizobacteriaceae, les Xanthomonadaceae, les Micrococcaceae, les
Alcaligenaceae et les Bacilliaceae. En 2007, plus de 1000 bactéries ont été identifiées comme
pouvant participer au processus de fongistase (Kai et al., 2009; Effmert et al., 2012; Penuelas
et al., 2014; Audrain et al., 2015; Schmidt et al., 2015; Schulz-Bohm et al., 2017; Veselova et
al., 2019; Netzker et al., 2020).

Les COV bactériens peuvent avoir d’autres effets sur les champignons
(phytopathogénes en général) : modification de la morphologie (déformation des hyphes,
vacuolisation, disparition des septations, granulations, ...) conduisant a la lyse des cellules
fongiques, modification de I’activité¢ de certaines enzymes (tyrosinase et laccase notamment)
ou modification de I’expression de certains geénes (en lien avec la phytopathogénicité ou le
métabolisme notamment). Les COV bactériens peuvent également avoir des effets bénéfiques
notamment sur la croissance et le développement des champignons mycorhiziens via les
Mycorrhiza Helper Bacteria (Kai et al., 2009; Effmert ef al., 2012; Schmidt ef al., 2015).

Les COV fongiques peuvent également avoir un impact sur les bactéries notamment en

stimulant la croissance de certaines especes de bactéries bénéfiques pour les végétaux (comme
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Pseudomonas fluorescens) ou en inhibant la croissance de bactéries phytopathogenes. Il a
¢galement été montré que les COV fongiques pouvaient modifier le profil d’expression des
bactéries phytopathogénes (Morath et al., 2012; Pefiuelas et al., 2014; Schulz-Bohm et al.,
2017).

Le résultat de I’interaction bactérie-champignon médiée par les COV est fortement

dépendant du couple de microorganismes considéré.

La majorité des études réalisées sur les interactions liées aux COV entre bactérie et
protiste sont focalisées sur les interactions phagotrophe (participent a la régulation des
populations microbiennes dans les écosystémes aquatiques). Il a ét¢ montré que les protistes
phagotrophes sélectionnent leurs proies grace aux COV émis par les bactéries qui agissent
comme des agents attractants ou répulsifs pour les prédateurs (d’autres parameétres entrent en
compte comme la taille de la proie, ses propriétés de surface ou encore sa composition
biochimique) (Gaines ef al., 2019). Les COV bactériens semblent également avoir un impact
sur la croissance et la mobilité des protistes phagotrophes. Dans certains cas, les COV émis par
les bactéries peuvent étre toxiques voire létales pour les protistes (Kai et al., 2009; Schulz-

Bohm et al,, 2017; Gaines et al., 2019; Veselova et al., 2019; Netzker et al., 2020).

Les COV bactériens, stimulent essentiellement la croissance des plantes auxquelles sont
associées les bactéries émettrices, que ce soit par une action directe sur le métabolisme ou
indirecte (stimulation des mécanismes de défense conduisant a une amélioration de la fitness
de la plante hote). Dans certains cas, les bactéries participent activement au processus de
compétition entre les végétaux par I’intermédiaire des COV qui peuvent €tre toxiques et inhiber
la germination ou la croissance des plantes (Kai et al., 2009; Penwuelas et al., 2014; Schulz-
Bohm et al,, 2017; Tyc et al., 2017; Veselova et al., 2019; Netzker et al., 2020).

Les COV fongiques ont globalement le méme effet de stimulation ou d’inhibition de la
croissance végétale que les COV bactériens dans les interactions champignon-plante (Morath
etal., 2012).

Les COV émis par les végétaux peuvent étre utilisés comme source de carbone par les

microorganismes présents au niveau racinaire. Ils ont également un rdle attractant pour les
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bactéries et champignons bénéfiques et un rodle répulsif ou de défense contre les

microorganismes phytopathogénes (Schulz-Bohm et al., 2017; Veselova et al., 2019).

Les COV microbiens agissent chez les insectes comme les composés sémiochimiques
qu’ils sont eux-mémes capables de produire. En effet, les COV microbiens peuvent agir comme
des phéromones (agrégation, localisation d’une source nutritive ou d’eau, stimulation et
régulation de 1’oviposition, attraction des insectes du sexe opposé, s€lection du site de
reproduction, orientation), des allomones (production de composés répulsifs signalant une
mauvaise source alimentaire, un danger ou la présence de microorganismes entomopathogenes)
ou de kairomones (production de composés attractant par les microorganismes
entomopathogenes ou pour les prédateurs et parasitoides). Certains COV microbiens présentent
¢galement des propriétés insecticides (Kai et al., 2009; Leroy et al., 2011; Morath et al., 2012;
Davis et al., 2013; Audrain et al., 2015; Veselova et al., 2019).

Comme dans le cas des interactions microorganisme-insecte, les COV émis par les
végétaux peuvent agir comme les composés sémiochimiques que les insectes produisent, a
savoir comme des allomones (production de composés répulsifs ou toxiques pour les insectes
phytophages, ou attractant pour les prédateurs et les parasitoides de ces mémes insectes
phytophages) ou de kairomones (production de composé€s attirant les insectes phytophages,
stimulation de 1I’oviposition chez ces insectes). Il existe un troisieme type d’interaction médiée
par les COV entre insectes et végétaux : le composé émis est a la fois bénéfique pour le
producteur et pour le receveur (on parle alors de synomone). C’est le cas dans la
pollinisation lors de laquelle la plante émet des composés attirant les pollinisateurs qui trouvent
une source de nourriture (nectar, pollen) et d’eau. En retour, les pollinisateurs permettent la
reproduction des plantes via le transport des cellules reproductrices males (contenues dans le
pollen) des végétaux lors de I’activité de butinage (Kasinger et al., 2008; Rowan, 2011; Saha
and Chandran, 2017; El-Ghany, 2019).
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V. Le géne tspo, focus sur un biomarqueur potentiel du stress
pesticide :

Dans la troisieme partie 1’introduction bibliographique a été abordé le concept
d’approche biomarqueur. Ici nous allons nous focaliser sur a un biomarqueur génique potentiel :
le géne tspo (TranSlocator PrOtein). Le géne tspo a été mis en évidence comme potentiel
biomarqueur du stress pesticide (deltaméthrine) dans une étude transcriptomique antérieure
(non-publiée) réalisée chez le protiste cilié Paramecium tetraurelia. Dans cette étude, une forte
surexpression du géne a pu €tre mise en lien avec une exposition a une faible dose (CE10)
d’insecticide. Dans cette partie nous allons d’abord nous intéresser a la découverte des protéines
TSPO et leur diversité dans le monde vivant, puis nous nous intéresserons a la structure et aux
fonctions de ces protéines chez différents groupes d’organismes et enfin nous ferons un focus

sur le gene tspo dans le genre Pseudomonas.

A. Découverte de TSPO et répartition dans le monde vivant :

[. Dés récepteurs périphériqgues aux benzodiazépines a la protéine TSPO :

Les benzodiazépines sont des composés chimiques aux propriétés anxiolytique et
myorelaxante qui inhibent I’influx nerveux (Anholt ef al., 1985, 1986; Gavish et al., 1999).
Elles interagissent avec des récepteurs particuliers dans le systeme nerveux central que 1’on
nomme des CBR (Central Benzodiazepine Receptor). Ces CBR sont en réalit¢é des GABA
récepteurs de sous-type A (GABAA). En 1977, Braestrup et Squires ont mis en évidence
I’existence de site de liaison aux benzodiazépines (diazépam notamment) dans les tissus
périphériques du rat (foie, rein et poumon). Ces récepteurs, nommés PBR (Peripheral
Benzodiazepine Receptor) (Braestrup and Squires, 1977) ont ensuite été découverts dans
I’ensemble des tissus périphériques et dans le systéme nerveux central (2 I’exclusion des
cellules neuronales qui en sont dépourvues) (Anholt et al., 1985, 1986; Gavish et al., 1999;
Chapalain et al., 2009; Austin et al., 2013). La distribution de ces PBR n’est pas homogene
dans les tissus et est plus importante dans les tissus en lien avec la production d’hormones
stéroidiennes (la densité la plus importante est répertoriée dans le cortex de la glande surrénale
chez les mammiferes) (Gavish et al., 1999; Austin et al., 2013; Li et al., 2016). Le PBR est un
complexe hétéromérique constitu¢ de trois protéines : un canal anionique volage dépendant

(VDAC, Voltage Dependent Anionic Channel), un transporteur d’adénine (ANT, Adenine
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Nucleotide Transporter) et une protéine de 18 kDa possédant un domaine de liaison au
cholestérol (Gavish et al., 1999; Delavoie et al., 2003; Veenman et al., 2016).

Ce complexe protéique a surtout été étudié chez les mammiferes jusqu’a la découverte,
dans les années 1990, d’un homologue de la protéine de 18 kDa chez la bactérie Rhodobacter
sphaeroides (Yeliseev and Kaplan, 1995) puis, en 2004, chez la plante Arabidospis thaliana
(Lindemann et al, 2004). En 2006, Papadopoulos et collaborateurs ont unifiés les
connaissances autour de ces protéines de 18 kDa et ont choisi de les généraliser sous le nom de

famille TSPO du fait de leur potentiel role dans le transport du cholestérol et des porphyrines
(Papadopoulos et al., 2006; Guo et al., 2015).

2. La protéine TSPO dans le monde vivant :

La protéine TSPO est une protéine ubiquiste présente dans les trois domaines du vivant
(eucaryote, bactérie, archée) (Figure 31) (Fan et al., 2012). Il existe quelques exceptions,
notamment chez des organismes modeles comme la levure Saccharomyces cerevisiae ou les

bactéries Escherichia coli et Pseudomonas aeruginosa (Riond et al., 1991; Korkhov et al,
2010; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015).
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Figure 31. Arbre phylogénétique des protéines de la famille TSPO dans les trois domaines du vivant
(figure extraite de Fan et al., 2012).

Cette famille de protéines est caractérisée par une homologie de séquence plutot faible :

30% entre mammifere et bactérie, 25% entre mammifére et plante et 15% entre bactérie et
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plante (Yeliseev et al., 1997; Guillaumot et al., 2009; Selvaraj and Stocco, 2015; Senicourt,
2016). En revanche, il y a une trés grande conservation dans la structure tertiaire/quaternaire
(repliement, hydrophobicité) de la protéine quel que soit 1’organisme considéré (Chapalain et
al., 2009; Fan et al., 2012; Batoko et al., 2015; Li et al., 2016). Les protéines de la famille
TSPO appartiennent a une ancienne famille protéique (suspectée de faire partie du complexe
protéique core prédit chez LUCA, Last Universal Common Ancestor) dont la structure s’est
conservée au cours de 1’évolution bien que les fonctions associées semblent avoir divergées

(Fan and Papadopoulos, 2013).

Chez les mammiferes, il existe deux protéines TSPO (TSPOI et TSPO2). La protéine
TSPOI est majoritairement présentes, TSPO2 étant uniquement exprimée dans les complexes
membranaires du noyau et du réticulum endoplasmique des érythrocytes en cours de maturation
(dans la suite de ce manuscrit, TSPO fera toujours référence a TSPO1) (Fan ef al., 2012; Fan
and Papadopoulos, 2013; Batoko et al., 2015).

La protéine TSPO est caractérisée comme étant une protéine mitochondriale codée par
un geéne nucléaire. Elle est plus particuliérement associée a la membrane externe des
mitochondries (Anholt et al., 1986; Fan et al., 2012; Austin et al., 2013; Jaremko et al., 2014;
Gut et al., 2015). Elle peut cependant étre rencontrée dans d’autres types de membranes (mais
en faible quantité) : nucléaire, plasmique, lysosomale, de I’appareil de Golgi, du réticulum
endoplasmique ou des péroxysomes (Gavish et al., 1999; Chapalain et al., 2009; Austin et al.,
2013).

La structure des protéines de la famille TSPO étant trés conservée, elle se présente
toujours sous la forme d’une protéine contenant cinq domaines transmembranaires
hydrophobes (en forme d’hélices a) reliés les uns aux autres par des boucles intra- et extra-
mitochondriales (Figure 32) (Korkhov et al., 2010; Fan et al., 2012; Austin et al., 2013; Ginter
et al., 2013; Batoko et al., 2015; Guo et al., 2015; Li et al., 2016; Veenman et al., 2016). Chez
les mammiferes, TSPO fonctionne sous forme de monomere (Delavoie et al., 2003; Jaremko ef
al., 2014; Gutet al., 2015). 1l est également possible de la rencontrer sous forme dimérique bien

que son fonctionnement sous cette forme soit altéré. La mise en place de ces dimeres (via des
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ponts dityrosine) semble plutot liée au recyclage de la protéine (Delavoie et al., 2003; Jaremko

et al, 2015).
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Figure 32. Représentation schématique de la structure en trois dimensions du monomeére TSPO en vue
latérale. TM : domaines transmembranaires ; IMS : espace intermembranaire mitochondrial (figure
extraite de Selvaraj and Stocco, 2015).

2. Chez les végétaux :

Chez les végétaux, plusieurs sous-types de protéines TSPO, dont les fonctions peuvent
étre différentes ont €té observés. D’une maniére générale, les TSPO du regne végétal sont plus
longues que celle rencontrées chez les mammiferes et les microorganismes. En moyenne, elles
contiennent environ 196 acides aminés soit une taille de 21 kDa. Cette différence de taille
s’explique par un ajout d’environ 40 acides aminés en position C-terminale (Lindemann ef al.,
2004; Guillaumot et al., 2009; Senicourt, 2016). La structure cristalline (ou par RMN) des
TSPO végétales n’ayant pas été réalisée, les données de structures sont uniquement basées sur
les profils d’hydrophobicité¢ des séquences en acides aminés et montrent la présence
caractéristique des cinq domaines transmembranaires hydrophobes (Figure 33) (Fan et al.,

2012; Senicourt, 2016).
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Figure 33. Profils d’hydrophobicité de différentes séquences protéiques de la famille TSPO. Plus le
chiffre est grand et plus la fraction concernée de la séquence en acides aminés est hydrophobe, plus le
chiffre est petit plus la fraction de la séquence est hydrophile. Les profils de la partie haute de la figure
ont été extraits de Fan et al., 2012. Les profils de la partie basse sont extraits de Senicourt, 2016
(AtTSPO : Arabidopsis thaliana TSPO, hTSPOlet hTSPO2 : human TSPO 1 et 2). En bas de chaque
profil est présentée la localisation des différents domaines transmembranaires (TM) de la protéine TSPO
mitochondriale de mammifere.

La localisation cellulaire des protéines TSPO chez les végétaux est encore débattue.
Initialement, elles ¢étaient indiquées comme ¢étant des protéines mitochondriales et
éventuellement plastidiales (Lindemann et al., 2004; Frank et al., 2007; Senicourt, 2016).
Cependant, I’amélioration des approches d’imagerie et de biologie moléculaire ont permis de
caractériser la présence de ces protéines uniquement a la surface de I’appareil de Golgi ou du
réticulum endoplasmique (Guillaumot ef al., 2009; Vanhee et al., 2011a; Hachez et al., 2014;

Senicourt, 2016).

3. Chez les bactéries :
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La premicre protéine TSPO bactérienne fut rapportée en 1995 par Yeliseev et Kaplan
chez Rhodobacter sphaeroides (protéine constituée de 148 acides aminés soit une taille
d’environ 17 kDa). Elle fut dans un premier temps nommé TspO (Tryptophan-rich sensory
protein O) du fait de sa richesse en tryptophane et de son potentiel role de senseur a I’oxygene
(Yeliseev and Kaplan, 1995), avant d’étre renommée TSPO. S’en est suivi la découverte
d’autres membres de cette famille chez une grande diversité de bactéries y compris pathogeénes
(Bacillus anthracis, Legionella pneumophila, Staphylococcus heamolyticus, Clostridium
perfringens). Les plus étudiées sont celles identifiées chez Bacillus cereus, R. sphaeroides, P.
fluorescens, Chlorobium tepidum et Sinorhizobium melilotti (Davey and De Bruijn, 2000;
Chapalain et al., 2009; Ginter et al., 2013; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015).

La structure cristalline de la protéine TSPO de B. cereus et de R. sphaeroides (les seules
actuellement disponibles) (Figure 34) montrent la présence de cinq domaines
transmembranaires. A la différence de la protéine mitochondriale, les TSPO bactériennes
fonctionnent uniquement sous forme dimérique (Chapalain et al., 2009; Korkhov et al., 2010;
Jaremko et al., 2014; Guo et al., 2015; Li et al., 2016).

Les protéines TSPO bactériennes sont localisées au niveau de la membrane externe (R.
sphaeroides, S. melilotti) ou de la membrane plasmique (P, fluorescens) (Davey and De Bruijn,

2000; Chapalain et al., 2009; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015).

Figure 34. Représentation schématique de la structure en trois dimensions du dimére TSPO de
Rhodobacter sphaeroides en vue latérale (A) ou en vue du dessus (B) et de Bacillus cereus en vue
latérale (C) ou en vue du dessus (D) (figure extraite de Li et al., 2016).
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Table 4. Les principaux processus associ€s aux protéines TSPO1 chez les mammiféres (adaptée de
Papadopoulos et al., 2006).

Fonctions proposées Commentaires
Domaine de liaison au cholestérol. L’utilisation de
ligand TSPO favorise le transport du cholestérol

Biosynthése des hormones

stéroidiennes dans les mitochondries

TSPO est capable de se lier aux porphyrines. La
Me¢étabolisme des porphyrines biosynthése de I’héme est en partie régulée par
TSPO
L’utilisation de ligand TSPO entraine une
Transport ionique libération d’ions calcium provenant des
mitochondries
Processus cellulaires TSPO semble impliqué dans ces processus mais
et physiologiques Prolifération et différenciation | démonstration limitée a certains types cellulaires
cellulaire (la plupart des études sont focalisées sur des

cellules cancéreuses)
TSPO semble avoir un lien avec la libération de
Immunité cytokines et d’immunoglobulines par les cellules

immunocompétentes
TSPO participe a la régulation de la respiration
mitochondriale et au flux d’ions calcium
Des ligands spécifiques TSPO stimulent le
processus d’apoptose
Des ligands spécifiques TSPO réduisent le
développement des astrocytes in vitro (cellules qui
proliférent rapidement a la suite d’une 1ésion
cérébrale)
Des ligands spécifiques TSPO réduisent les crises
d’épilepsie sur modele animal
Les patients atteints de la maladie d’Alzheimer ont
une densité de TSPO importante au niveau du
Processus Maladies neurodégénératives systéme nerveux central, a I’inverse les patients
. atteints de la maladie de Parkinson ont une densité
BRUUEUES faible de TSPO
TSPO serait impliquée dans les troubles
Troubles psychiatriques psychiatriques liés au stress (choc post
traumatique notamment)
TSPO est impliquée dans la prolifération
Cancer cellulaire, la surexpression de zspo est corrélée
avec certains types de cancers
TSPO est un bon marqueur des I1ésions et de
I’inflammation au niveau cérébral

Fonctionnement mitochondrial

Apoptose

Lésion cérébrale

Epilepsie

Imagerie médicale

A partir des données résumées dans la Table 4, les protéines TSPO semblent étre
impliquées dans de nombreux processus cellulaires et physiologiques (stéroidogenese,

métabolisme des porphyrines, homéostasie mitochondriale, processus apoptotique, ...) et
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pathologiques (cancer, maladie neurodégénérative, inflammation et traumatisme au niveau du
systéme nerveux central, ...) chez les mammiféres. Une grande diversité de ligands exogenes
(benzodiazépines, isoquinolines, benzoxazolones, benzoaxines, ...) et trois ligands endogenes
(cholestérol, porphyrines et I’inhibiteur de la fixation du diazépam) ont été mis en évidence
pour cette protéine (Gavish et al., 1999; Fan et al., 2012; Austin et al., 2013; Ginter et al., 2013;
Batoko et al., 2015; Guo et al., 2015; Selvaraj and Stocco, 2015; Li ef al., 2016; Senicourt,
2016). TSPO est donc devenu rapidement un marqueur histologique, physiologique et
pharmacologique des processus pathologiques liés au stress cellulaire notamment dans la

réponse inflammatoire et métabolique.
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Figure 35. Schéma simplifié de la stéroidogenése.

Dans cette section, a titre d’exemple, nous discuterons du role de la protéine TSPO dans
un processus physiologique « normal » : le transport du cholestérol et la biosynthese des
hormones stéroidiennes (fonction la mieux décrite a ce jour et pour laquelle les données sont
les plus précises). Le cholestérol est le précurseur des hormones stéroidiennes. Le cholestérol
peut avoir plusieurs origines cellulaires : synthése de novo a partir de I’acétyl-CoA (via
I’hydroxyméthylglutaryl-CoA réductase), utilisation des gouttelettes lipidiques (conversion du
cholestérol estérifié en cholestérol via la cholestérol estérase), recyclage des HDL et des LDL
(High Density Lipoprotein ou Low Density Lipoprotein) ou de la membrane plasmique. Le
cholestérol formé dans le cytoplasme est transporté jusqu’aux mitochondries par les protéines
StAR (Steroidogenic Acute Regulatory protein). La biosyntheése des hormones stéroidiennes

commence avec ’importation du cholestérol dans la matrice mitochondriale ou il est converti
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en prégnénolone via le cytochrome P450s.. qui clive la chaine aliphatique du cholestérol. La
prégnénolone quitte alors la mitochondrie et rejoint le réticulum endoplasmique ou elle est
maturée (réactions enzymatiques) pour libérer les diverses hormones stéroidiennes (cortisol,
testostérone, progestérone, cestradiol, ...) (Figure 35) (Papadopoulos et al., 2015; Senicourt,
2016).

La translocation du cholestérol dans les mitochondries est une étape limitante de la
stéroidogenese. L’abondance des protéines TSPO dans les cellules des tissus participant
activement a la stéroidogenése (glande surrénale, testicule, ...), ’existence sur ces protéines
d’un site de liaison au cholestérol et sa localisation dans la membrane externe des mitochondries
ont conduit les chercheurs a supposer son implication dans la translocation du cholestérol du
cytoplasme vers la matrice mitochondriale (Gavish et al., 1999; Fan et al., 2012; Austin et al.,
2013; Fan and Papadopoulos, 2013; Guo et al., 2015; Gut et al., 2015; Papadopoulos et al.,
2015; Liet al., 2016).

Un modéle moléculaire impliquant les protéines TSPO dans le transport et 1a conversion
du cholestérol a alors été développé en se basant sur le comportement de TSPO soit comme un
translocateur, soit comme un canal permettant le passage du cholestérol au travers de la
membrane externe des mitochondries (Lacapere and Papadopoulos, 2003). On parle d’ailleurs
de transduceosome et de métabolon (méga-canal permettant la traversée des deux membranes
mitochondriales) (Figure 36) (Liu ef al., 2006; Rone ef al., 2012; Papadopoulos ef al., 2015).
Le transduceosome est un complexe protéique qui englobe des protéines cytoplasmiques et des
protéines de la membrane externe des mitochondries (dont TSPO). Ce complexe est responsable
de ’ancrage du cholestérol a la surface de la membrane externe des mitochondries (Liu et al.,
2006; Papadopoulos et al., 2015). Le métabolon, quant a lui est un complexe protéique
contenant uniquement des protéines mitochondriales (des membranes externe et interne ainsi
que de ’espace intermembranaire), dont les protéines TSPO. Ce complexe serait responsable
de la translocation du cholestérol vers la matrice mitochondriale et de la conversion du
cholestérol en prégnénolone (Rone et al., 2012; Papadopoulos et al., 2015). Cette machinerie

moléculaire fonctionnerait grace a une régulation hormonale (Papadopoulos et al., 2015).
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Figure 36. Représentation schématique des protéines formant le transduceosome et le métabolon.
OMM : membrane externe de la mitochondrie; IMM : membrane interne de la mitochondrie. Le
transduceosome est constitué des protéines cytoplasmiques et des protéines de la membrane externe de
la mitochondrie (encadré gris). Le métabolon quant a Iui (encadré noir) est constitué uniquement de
protéines mitochondriales. Une stimulation hormonale permet ’activation d’une voie de signalisation
dépendante de I’AMP cyclique qui conduit a I’activation de la protéine PKA (Protein Kinase A). La
protéine PKA interagit avec la protéine ACBD3 (Acyl-CoAd Binding Domain 3). Le complexe PKA-
ACBD3 permet la phosphorylation des protéines StAR. Les protéines StAR phosphorylées s’ancrent
alors dans la membrane externe de la mitochondrie et interagissent avec les autres protéines du
transduceosome. Le cholestérol porté par les protéines StAR sera alors transféré a la protéine TSPO qui
permettra le passage de la membrane externe de la mitochondrie. Le cholestérol est alors transféré a la
protéine ATAD3A (ATPase Domain familly AAA) située a la jonction entre les deux membranes
mitochondriales. La protéine ATAD3A permet le passage du cholestérol au travers de la membrane
interne de la mitochondrie. La molécule de cholestérol est alors transmise a la protéine CYP11Al
(connue aujourd’hui sous le nom de cytochrome P450s.) dans la matrice mitochondriale ou le
cholestérol est converti en prégnénolone (figure extraite de Papadopoulos et al., 2015 ; légende adaptée
de Senicourt 2016).

2. Chez les végétaux :

Chez les végétaux, les protéines TSPO sont produites de manicre transitoire et sont
impliquées dans la réponse au stress. L’acide abscissique est une des principales phytohormones
impliquées dans la signalisation du stress abiotique chez les végétaux (hydrique, osmotique,
thermique). Il a ét¢ montré que I’augmentation de la concentration en acide abscissique
induisant 1’expression du gene tspo et entrainait donc la production des protéines TSPO qui a

leur tour, activaient une enzyme (8’-hydrolase) participant au catabolisme de 1’acide
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abscissique. TSPO participe donc indirectement a la régulation de la perception du stress chez
les végétaux (recyclage de I’acide abscissique). L’augmentation de la concentration en acide
abscissique est également a mettre en lien avec une augmentation de la quantité d’héme libre.
L’héme libre est associé a la génération de stress oxydant toxique pour les cellules. TSPO est
¢galement impliquée dans la séquestration et la dégradation de I’héme libre dans les cellules
végétales limitant ainsi les effets du stress oxydant. Dans le cas d’un stress hydrique, les
protéines TSPO semblent se lier a certaines aquaporines pour limiter les pertes en eau
(Guillaumot et al., 2009; Vanhee and Batoko, 2011; Vanhee ef al., 2011b; Hachez et al., 2014;
Senicourt, 2016).

Chez les bactéries, la protéine TSPO peut exercer des fonctions différentes d’un genre
bactérien a un autre. Dans cette section, nous allons discuter du role des protéines TSPO dans
la transition hétérotrophie-autotrophie chez R. sphaeroides, dans la biodégradation des
porphyrines et dans ’induction d’un systéme de réponse au stress nutritif chez S. melilotti.

Chez R. sphaeroides, TSPO est impliquée dans le passage d’une mode de vie
hétérotrophe (respiration) a un mode de vie autotrophe (photosyntheése anoxygénique) suite a
une diminution de la concentration en dioxygéne et/ou de I’intensité lumineuse. Lorsque la
concentration en oxygene baisse, la bactérie déclenche la synthése des éléments nécessaires a
la réalisation de la photosyntheése (photosystémes notamment). Chez des bactéries mutantes
pour le géne #spo, une augmentation importante de la synthése de bactériochlorophylle (pigment
essentiel a la photosynthése chez la bactérie) a été observée, suggérant I’implication de la
protéine TSPO dans la régulation de la production de ce pigment et la mise en place des
systémes photosynthétique (Yeliseev and Kaplan, 1995, 1999, 2000; Yeliseev et al., 1997; Zeng
and Kaplan, 2001; Batoko et al., 2015).

Cette régulation se ferait par D’intermédiaire des porphyrines et d’un systeme
répresseur/anti-répresseur (PpsR/AppA). En conditions favorisant 1’hétérotrophie (présence
d’oxygene), le répresseur PpsR bloque 1’expression des genes liés a la photosynthese. Lorsque
la teneur en oxygene diminue (ce qui favorise la transition vers 1’autotrophie), I’anti-répresseur
AppA se lie au répresseur PpsR, ce qui favorise I’expression des génes de la photosynthese. La
production de la bactériochlorophylle nécessite un stock d’héme, tout comme la protéine AppA
(hémoprotéine). Une hypothese serait que la protéine TSPO séquestrerait ’héme (ou des

intermédiaires de synthese de ’héme comme la coproporphyrine III ou la protoporphyrine IX)
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et empécherait ainsi la liaison de 1’anti-répresseur sur le répresseur, bloquant de ce fait la
synthése de la bactériochlorophylle. Cette régulation n’est que transitoire et permettrait de
constituer un stock d’héme suffisant pour mettre en place un systéme photosynthétique complet
et efficace rapidement (Figure 37) (Yeliseev and Kaplan, 1995, 1999, 2000; Yeliseev et al.,
1997; Zeng and Kaplan, 2001; Batoko et al., 2015).

+ Gradient de dioxygéne -

ﬂﬂﬂﬁﬂ
|

Complexes héme-TSPO

Etat de transition

Mode de vie hétérotrophe hétérotrophie-autotrophie

Mode de vie autotrophe

Figure 37. Le role de la protéine TSPO chez R. sphaeroides. Dans des conditions ou la concentration
en oxygene est importante, R. sphaeroides favorise un mode de vie hétérotrophe basé sur la respiration.
Dans ces conditions, les génes en lien avec la photosynthése (boite orange notée @) sont réprimés par le
répresseur PpsR (la croix rouge symbolise la répression de I’expression). Lorsque la concentration en
oxygeéne diminue s’initie alors un état de transition vers un mode de vie autotrophe basé sur la
photosynthese anoxygénique. Cet état est caractérisé par la biosynthese d’éléments nécessaires comme
les photosystémes et les bactériochlorophylles qui nécessitent un constituant particulier pour leur
biosynthése, I’héme. La quantité d’héme libre dans la cellule est limitée (car génére du stress oxydant).
Pour assurer une transition efficace il y a donc production d’une quantité d’héme importante. Cet héme
sera séquestré par les protéines TSPO permettant ainsi la création d’un stock sans risque de génération
de stress oxydant. La fin de cet état de transition se fait avec I’ajout d’héme sur 1’anti-répresseur AppA
(hémoprotéine). AppA se lie au répresseur PpsR. La formation du complexe PpsR/AppA permet
I’induction de I’expression des genes en lien avec la photosynthese et favorise le passage vers un mode
de vie autotrophe. Le schéma proposé ici avec un gradient d’oxygene fonctionne également avec une
baisse de I’intensité lumineuse.

Chez plusieurs bactéries (C. tepidum, R. sphaeroides et B. cereus notamment) il a été
montré que la protéine TSPO participe a la biodégradation des porphyrines (Ginter et al., 2013;
Batoko et al., 2015; Guo et al., 2015) en fonction de la concentration en oxygene et de la
luminosité. Les porphyrines libres dans les cellules sont une source importante de stress
oxydant. C’est par exemple le cas de la protoporphyrine IX photo-oxydée qui, pour retourner a
un état stable, libére un oxygene singulet (2 partir d’une molécule de dioxygene) (Figure 38).

La production et le recyclage des porphyrines sont hautement régulés par la cellule. TSPO
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participerait notamment a la dégradation de la protoporphyrine IX libre en un composé nommé
bilidingine (composé apparenté a la biliverdine IX aux propriétés antioxydantes que I’on trouve
chez les végétaux) réduisant par conséquent la quantité d’especes réactives de 1’oxygene dans
les cellules bactériennes (Figure 38). Ce systéme participe donc a la régulation des porphyrines
libres dans la cellule mais semble également étre impliqué lors de la transition d’un mode de
vie autotrophe vers un mode de vie hétérotrophe chez R. sphaeroides. Cette transition impose
le recyclage de tous les composés nécessaires a la photosynthése, certains de ces composés sont

riches en héme et porphyrine (Ginter ef al., 2013; Batoko et al., 2015; Guo et al., 2015).

PPIX > PPIX* [, > PPIX*+0, [0, > PPIX +1/20;

Biodégradation
de la PPIX

Limite la
production de ROS

Bilidingine
Figure 38. Schéma synthétique de la biodégradation de la protoporphyrine IX (PPIX) médiée par la
protéine TSPO. Sous ’action de la lumiere, la PPIX est photo-oxydée (PPIX*). Pour retourner a un état
stable, PPIX* utilise une molécule de dioxygene et libére un oxygene singulet (1/20;). L’oxygene
singulet est une espéce réactive de I’oxygéne (ROS) participant a la création d’un stress oxydant, toxique
pour la bactérie. La biodégradation de la PPIX par la protéine TSPO conduit a la production de la
bilidingine (molécule apparentée a la biliverdine 1X) aux propriétés antioxydantes présumées (schéma
adapté de Senicourt, 2016).

Chez S. melilotti, la protéine TSPO est impliquée dans la réponse au stress nutritif.
Lorsque le milieu est pauvre en azote et que la teneur en oxygene diminue 1’opéron ndi (nutrient
deprivation induced) est induit par la protéine TSPO et par la protéine FixL (senseur a
I’oxygene). Ce systeme semble impliqué dans la mise en place d’une interaction symbiotique
entre la bactérie et la luzerne (Davey and De Bruijn, 2000).

Des protéines TSPO ont également été mises en évidence chez les champignons, levures

et archées mais leurs rdles restent actuellement inconnus (Fan et al., 2012).
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La premicre séquence TSPO prédite chez le genre Pseudomonas est celle de
Pseudomonas fluorescens SBW28 et présente 50% d’homologie de séquence avec celle
observée chez R. sphaeroides (Chapalain et al., 2009). Par la suite, elle a été identifiée dans
d’autre souches et especes de Pseudomonas mais n’est pas présente chez la bactérie modele P,
aeruginosa (Chapalain et al., 2009; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015).

La séquence du gene tspo de Pseudomonas est constituée d’environ 440 nucléotides soit
une protéine d’environ 16 kDa (protéine tronquée en C- et N-terminale par comparaison avec
la protéine TSPO1 de mammifére). L’environnement génique du geéne tspo est trés variable
d’une souche/espece de Pseudomonas a une autre, mais est en général caractérisé par une
grande richesse en transposase ce qui suggere une mobilité par transfert de géne. Ce potentiel
transfert de géne semble étre ancien puisque le contenu en GC du geéne tspo et des génes voisins
varie trés peu. L’expression du géne tspo chez P. fluorescens, est caractérisée par un premier
pic d’expression en début de phase exponentielle de croissance suivie par une rapide chute et
une augmentation progressive au cours de la phase exponentielle jusqu’a atteindre un second
pic (maximum d’expression) en fin de phase exponentielle. L’expression du gene est régulée
par deux facteurs de transcription (AlgU et RpoH) impliqués dans la réponse au stress
(osmotique et thermique notamment) chez la bactérie (Chapalain et al., 2009; Leneveu-Jenvrin
et al., 2014, 2015).

La structure de la protéine est conservée et possede cinq domaines transmembranaires,
un domaine de liaison au peptidoglycane et est prédite pour étre ancrée dans la membrane
plasmique de la bactérie. Comme chez les autres bactéries, la protéine TSPO de Pseudomonas
fonctionne sous la forme d’un homodimére. A I’inverse de la protéine TSPO de R. sphaeroides,
la protéine de Pseudomonas est capable d’interagir avec les ligands de la protéine TSPO
mitochondriale via la premiere boucle extracellulaire (facilite les études sur sa fonction).

La fonction des protéines TSPO chez Pseudomonas n’est pas encore totalement connue.
Dans leur étude de 2009, Chapalain et collaborateurs (Chapalain et al., 2009) ont mis en
¢vidence le rdle de cette protéine dans la stimulation de I’adhésion aux surfaces et dans la
réduction de la virulence (utilisation de ligands spécifiques de TSPO). Leneveu-Jenvrin et
collaborateurs (Leneveu-Jenvrin et al, 2014), quant a eux, ont montré par une approche
d’interactomique in sillico, que les protéines TSPO produites par P. fluorescens et P. syringae

sont en capacité d’interagir avec diverses protéines impliquées dans différents processus
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comme : I’homéostasie du fer et le métabolisme des porphyrines (apoferritine), la réponse au
stress oxydatif (monothiol glutaredoxine, photolyase, catalase, thiol oxydoréductase), la
virulence (hémolysine II/II), la biosynthése et I’intégrité des membranes cellulaires et de la
paroi (UDP-N-acétylmuramate-alanine ligase, porine OprF, adénine phosphoribosyl
transférase, nucleoside-diphosphate-sugar epimerase) et la transduction du signal (histidine
kinase).

Chez tous les organismes étudiés, TSPO semble impliquée (au moins partiellement)
dans la détection et la réponse au stress (Figure 39) (Fan et al, 2012; Li et al., 2016).
Considérant son ubiquité, son lien avec la réponse au stress et 1’étude antérieure réalisée sur P.
tetraurelia, le géne tspo pourrait alors étre caractérisé comme un potentiel biomarqueur li¢ au

stress et notamment au stress pesticide.

Human
Inflammation, steroidogenesis, porphyrin binding ...

Mouse
Inflammation,
steroidogenesis,
porphyrin binding ...

A.thaliana
Heme binding/transport,
abiotic stress response,
ROS response, autophagy

Cyanobacteria
Abiotic stress response, ROS
response...

R. sphaeroides
Porphyrin binding/transport,

B. Cereus 0,/light response ...

Porphyrin binding, degrading

Figure 39. Représentation schématique de 1’implication des protéines TSPO dans la réponse au stress
chez divers organismes (figure extraite de Li et al., 2016).
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Chapitre n°2 Le volatolome
de [’abeille domestique Apis
mellifera chroniquement
exposee a de faibles doses de

fipronil

137



138



1. Introduction :

Titre :
Mise en évidence par I’approche volatolomique d’un modulateur des récepteurs GABA
et de composés sémiochimiques comme candidats biomarqueurs d’une exposition chronique au

fipronil chez Apis mellifera.

Résumé francais :

Parmi les différentes approches « omiques » pouvant étre utilisées en toxicologie, la
volatolomique, en plein développement méthodologique et technique, ouvre une nouvelle voie
pour qualifier de nouveaux biomarqueurs d’exposition ou d’effet aux xénobiotiques. Une étude
volatolomique menée sur les bactéries du sol a permis de faire la preuve de concept de son
utilisation en toxicologie. Cette approche innovante a été testée sur un nouvel organisme modele
: ’abeille mellifére Apis mellifera. La cuticule abdominale, le corps gras et les tissus adhérents
a ces structures (abdomens sans le tractus digestif) d’abeilles émergentes élevées dans des
conditions contrdlées au laboratoire ont ét¢ analysés par volatolomique apres 14 et 21 jours
d’exposition chronique a 0,5 et 1 pg/L de fipronil. La caractérisation des composés organiques
volatiles (COV) a été menée par la méthode HS-SPME/GC-MS. Au total 281 pics ont été
extraits. Aucun effet significatif du fipronil n’a été observé sur le volatolome apres 14 jours
d’exposition chronique. En revanche, une déviation du volatolome est apparue apres 21 jours
d’exposition. L’étude de cette déviation a permis la mise en évidence de 14 COV dont
I’abondance du signal a évolué¢ au cours de I’expérience. Cette approche a conduit a la
caractérisation d’un composé (le 2,6-diméthylcyclohexanol) qui, d’aprés la littérature, peut
interagir avec les récepteurs GABA (cible du fipronil) et de COV associés a des activités
sémiochimiques (phéromones, répulsifs, composés liés a la glande de Nasonov), témoignant

d’un potentiel effet de I’insecticide sur le comportement de 1’abeille.

Contexte de I’étude :

La réponse d’un organisme face a un stress donné peut étre étudiée par le biais de
mécanismes moléculaires associés a ce stress (Hayward, 2014). Les approches « omiques »
représentent une alternative aux méthodes toxicologiques traditionnelles basées sur quelques
genes, protéines ou métabolites. Les changements dans le transcriptome, le protéome ou le
métabolome d'un organisme peuvent révéler des marqueurs potentiels de 1'exposition a un

compos¢ toxique (Galloway et al., 2004; Ankley et al., 2006). Lorsqu'un organisme subit un
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stress (biotique ou abiotique), son métabolisme est souvent modifi¢ afin de s'adapter aux
perturbations ou aux dommages causés par ce stress (Bijlsma and Loeschcke, 2005; Hidalgo et
al., 2019). Ces ajustements entrainent des changements dans la production de métabolites, tels
que les composés organiques volatils (COV). Les COV sont des composés de faible poids
moléculaire et sont volatils a température ambiante (20°C) et a faible pression (moins de 10 Pa)
(Broza et al., 2015; Giannoukos et al., 2019). Le volatolome est défini comme la fraction
volatile du métabolome a un moment donné dans un environnement donné (Broza et al., 2015).
Les COV peuvent témoigner d'une réorganisation du métabolisme et apparaissent donc comme
des marqueurs potentiels de 1'exposition au stress (Ratel ez al., 2022).

Le fipronil, insecticide neurotoxique (introduit dans de nombreuses formulations
commerciales), est caractérisé par un spectre toxique large contre des insectes jugés nuisibles
(puces, tiques, sauterelles, ...). Il présente également un spectre toxique large contre des
organismes non-cibles et notamment sur des invertébrés d’intérét agronomique (Gibbons et al.,
2015; Pisa et al., 2015; Saeed et al., 2016). L'abeille domestique, Apis mellifera, est un insecte
pollinisateur majeur (participe a la production de plus de 30 % des aliments consommés par
I'Homme). Cependant, un déclin de sa population a été observé, en Europe et en Amérique du
Nord, depuis une trentaine d’années (VanEngelsdorp and Meixner, 2010). L'abeille mellifére
est ¢galement reconnue comme étant un indicateur sensible des perturbations
environnementales. Elle constitue un excellent organisme modele en toxicologie en raison de
son role d'auxiliaire des écosystémes et des nombreuses voies par lesquelles elle peut étre
contaminée par des pesticides (Johnson, 2015). Le fipronil est un antagoniste non-compétitif
des récepteurs a 'acide y- aminobutyrique. La liaison du fipronil sur son récepteur cible entraine
une inhibition des flux d’ions chlorure dans les cellules nerveuses ce qui, a termes, conduit a la
mort des abeilles exposées (Casida and Durkin, 2013; Johnson, 2015). Le fipronil est donc
considéré comme un insecticide neurotoxique systémique extrémement toxique pour les
abeilles (DLso de 4,2 ng/abeille a 48h en cas d'intoxication orale) (Pisa ef al., 2015). Néanmoins,
a des doses plus faibles, de nombreux effets sublétaux ont également ét¢ démontrés a différents
niveaux physiologiques, tels que des impacts sur la reproduction (Kairo et al., 2016, 2017), le
développement (Zaluski et al., 2015), 'activité de butinage (Colin et al., 2004) et I'expression

des génes de l'immunité (Aufauvre et al., 2014).
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Hypothése de travail :

La principale hypothése a la base de cette étude considere que lorsqu’un organisme est
soumis a un stress (ici un stress pesticide) il se produit une cascade d’événements a différentes
échelles biologiques (moléculaire, cellulaire, tissulaire, ...). Cette cascade comprend
I’identification du stresseur par des senseurs, 1’action du stresseur en lui-méme et la mise en
place de la réponse de I’organisme ayant pour objectif le retour a son état « de base ». On assiste
alors a une réorganisation du métabolisme, a 1’échelle moléculaire notamment, que ce soit via
I’expression des geénes, la biosynthése de protéines ou de métabolites. Dans cette étude, nous
avons cherché a caractériser la déviation du métabolome volatil (volatolome) associée a
I’exposition chronique a de faibles doses de fipronil par comparaison avec un organisme non-
expos¢ afin de mettre en évidence de potentiels composés marqueurs de 1’exposition a

I’insecticide.

Objectifs de I’étude :

Trois principaux objectifs ont été ciblés dans cette étude :

— 1- Poursuivre la preuve de concept initiée par Hidalgo et collaborateurs (Hidalgo et
al., 2019) visant a promouvoir [’utilisation de I’approche volatolomique en
(éco)toxicologie comme outil pertinent dans la recherche de potentiels marqueurs
d’exposition a des xénobiotiques en utilisant un nouvel organisme mod¢le : I’abeille
mellifere A. mellifera,

— 2- Mettre en évidence la déviation du volatolome (en utilisant la cuticule, le corps
gras et les tissus adhérents) chez 1’abeille domestique A. mellifera dans le cas d’une
exposition chronique par voie trophique a de faibles doses de fipronil;

— 3- Détecter et identifier des composés volatils marqueurs de cette exposition.

II. Article :

Fernandes, V.; Hidalgo, K.; Diogon, M.; Mercier, F.; Angénieux, M.; Ratel, J.; Delbac,
F.; Engel, E.; Bouchard, P. A GABA Receptor Modulator and Semiochemical Compounds
Evidenced Using Volatolomics as Candidate Markers of Chronic Exposure to Fipronil in Apis

mellifera. Metabolites 2023, 13(2), 185. https://doi.org/10.3390/metabo13020185
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Abstract

Among the various “omics” approaches that can be used in toxicology, volatolomics
is in full development. A volatolomic study was carried out on soil bacteria to validate the
proof of concept, and this approach was implemented in a new model organism: the honeybee
Apis mellifera. Emerging bees raised in the laboratory in pain-type cages were used.
Volatolomics analysis was performed on cuticles, fat bodies, and adhering tissues
(abdomens without the digestive tract), after 14 and 21 days of chronic exposure to 0.5 and
1 png/L of fipronil, corresponding to sublethal doses. The VOCs analysis was processed using
an HS-SPME/GC-MS method. A total of 281 features were extracted and tentatively
identified. No significant effect of fipronil on the volatolome could be observed after 14
days of chronic exposure. Mainly after 21 days of exposure, a volatolome deviation appeared.
The study of this deviation highlighted 11 VOCs whose signal abundances evolved during
the experiment. Interestingly, the volatolomics approach revealed a VOC (2,6-
dimethylcyclohexanol) that could act on GABA receptor activity (the fipronil target) and
VOCs associated with semiochemical activities (pheromones, repellent agents, and
compounds related to the Nasonov gland) leading to a potential impact on bee behavior.

Keywords : volatolomics; volatile organic compounds; pesticide; GABA modulator;
honeybee
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Introduction

Toxicology characterizes toxic compounds, studies how they act on organisms, and
assesses the associated risks ([1]). An organism’s response to a given stress can be understood
by studying the biological mechanisms associated with a disturbance ([2]). “Omics” approaches
represent an alternative to traditional toxicological methods based on a few genes, proteins, or
metabolites. Changes in the transcriptome, proteome, or metabolome of an organism may reveal
potential markers of exposure to a toxic compound ([3—5]). When an organism undergoes stress
(biotic or abiotic), its metabolism is often modified in order to adapt to disturbances or damages
([6,7]). These mechanistic adjustments result in changes in metabolite production, particularly
metabolism end products such as Volatile Organic Compounds (VOCs). VOCs are low-
molecular-weight compounds and are volatile at room temperature (20 °C) and low pressures
(below 10 Pa) ([8,9]). The volatolome is defined as the volatile fraction of the metabolome at a
given time in a given environment ([8]). VOCs can attest to a reorganization of metabolism and
thus appear as potential markers of stress exposure ([10]). Searching for markers using
volatolomics has already been tested in previous work on livestock ([10—13]), soil bacteria ([7]),
and gut microorganisms ([14,15]).

Fipronil (5-amino-1-[2,6-dichloro-4-(trifluoromethyl)-phenyl]-4-trifluoromethyl
sulfinyl -1H-pyrazole-3-carbonitrile) is an insecticide of the phenylpyrazole family ([16]). It has
been introduced in many commercial formulations used in agriculture, veterinary medicine, and
as a domestic insecticide. It has a broad toxic spectrum against organisms considered pests such
as ants, fleas, ticks, grasshoppers, and locusts. However, in 2004, several products for
agricultural use containing fipronil were banned in France (Regent® in particular) owing to the
uncertain effects of this substance on humans and the deleterious effects observed in mammals
(disturbances of neuronal, hepatic, renal, and thyroid functions) ([17,18]). In addition, it has
been reported that fipronil has a broad toxic spectrum on vertebrate non-target organisms (such
as small mammals, birds, fishes, and amphibians) and on invertebrate ecosystem auxiliaries
(such as bees, butterflies, and earthworms) (see ([19,20]) for a review). Nevertheless, fipronil
is still authorized for domestic use and veterinary medicine.

The honeybee, Apis mellifera, is a major pollinator insect and participates in the
production of more than 30% of the food consumed by humans. However, a decline in its
population has been observed, in Europe and North America in particular, over the past three

decades ([21]). For many years, the honeybee has also been recognized as a sensitive indicator
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of environmental disturbances. It is an excellent model organism in toxicology due to its role
as an ecosystem auxiliary and because there are many routes by which its contamination by
pesticides can occur (exposure by contact during spreading, during foraging activities, by
contact between bees in the hive, through contaminated food, etc.) ([22]). The effects of many
toxic compounds including fipronil have been studied in A. mellifera. Fipronil is a non-
competitive antagonist of y-aminobutyric acid receptors (also known as GABA-R), and when
it binds to these receptors, the flow of chloride ions is blocked in the nerve cells, resulting in
hyperexcitability of the nervous system and leading to death ([22—24]). This property makes
fipronil a systemic insecticide highly lethal to bees, with an LD50 of 4.2 ng/bee at 48 h in the
case of oral intoxication ([19]). Nonetheless, at lower doses, many sub-lethal effects have also
been demonstrated at various physiological levels, such as impacts on reproduction ([25,26]),
development ([27]), foraging activity ([28]), and the expression of immunity genes ([29]). Sub-
lethal effects have also been recorded on the intestinal microbiota structure ([30]) as well as on
the establishment of intestinal dysbiosis ([31-33]).

Only a few studies have used volatolomics to assess the impact of a toxic compound on
a living organism. It has been assumed that when a bee undergoes pesticide stress, its
metabolism is reorganized. This metabolic deviation (focused on VOCs) should allow us to
identify potential markers of exposure. This work set out to (i) continue the proof of concept
([7]), which seeks to promote the volatolomics approach as a relevant tool in the search for
xenobiotic exposure markers, (ii) highlight a volatolome deviation following chronic fipronil
exposure, and (iii) detect volatile markers that could attest to this exposure. The A. mellifera
volatolome was analyzed after 14 and 21 days of chronic fipronil exposure in bee abdomens
cleared of the digestive tract, and so mainly composed of the cuticle and fat body (i.e., tissues

considered to be VOC accumulative compartments), using an HS-SPME/GC-MS approach.

Materials and Methods

2.1. Sampling of honeybees.

The experiment was designed based on previous work demonstrating the impact of an
intestinal parasite (Nosema ceranae) and fipronil on oxidative balance in bee intestines ([33]).
Briefly, frames were collected from 3 colonies of the same apiary (UMR 6023, Université
Clermont Auvergne, Clermont-Ferrand, France) and placed in the dark at 35 °C and 60%

relative humidity. Emergent bees were collected on the frame and randomly distributed in 36
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pain-type cages with 50 bees/cage. The bees were fed ad libitum with sucrose syrup
complemented with 1% nutritional supplement Provitabee® (Biové Laboratory, Arques,
France). To mimic the hive environment, a small piece of PseudoQueen® (Contech Enterprises,
Inc., Victoria, BC, Canada) was placed in each cage. The encaged honeybees were then placed
in an incubator at 33 -C and 60% relative humidity., A total of 3 experimental conditions, 12
cages/condition, were set up 3 days after emerging: a non-exposed group (control), a 0.5 pg/L
fipronil-exposed group (Fip 0.5), and a 1 pg/L fipronil-exposed group (Fip 1). These fipronil

concentrations were traditionally used in the laboratory as sublethal doses.

2.2. Insecticide exposure and artificial rearing.

A stock solution of fipronil (70 g/L) (PESTANAL®, Sigma-Aldrich, Darmstadt,
Germany) was prepared in dimethyl sulfoxide (DMSO) (Sigma-Aldrich), giving a final
concentration of 0.005% DMSO in the feeding syrup. From the beginning of the intoxication
with fipronil, the control group was fed with sucrose syrup containing 0.005% DMSO. In the
feeding syrups of the Fip 0.5 and Fip 1 conditions, fipronil solution was added to obtain the
respective final concentrations of 0.5 pg/L and 1 pg/L.

After 14 days of experimental rearing, bees from 5 cages (for each condition), were
sacrificed for the first volatolome analysis. At the end of the experiment, after 21 days of
artificial rearing, bees from the 7 remaining cages for each condition were sacrificed for the
second volatolome analysis. These 2 sampling points were chosen in accordance with studies
previously performed in the laboratory attesting that (i) an increase in mortality appears mainly
after 14 days of chronic exposure to fipronil and (ii) bees have a lifespan of about 30 days. The
end of the experiment must be set before an excessive increase in natural mortality; 21 days
was therefore chosen as a reasonable experimental timeframe.

Mortality was scored daily, and dead bees were removed. Syrup consumption was

measured by weighing the feeders containing the nutrient solution every two days.

2.3. Volatolomic analysis.

After 14 and 21 days of experimental rearing, the bees were put to sleep using carbon
dioxide. For each experimental condition, five bees were randomly sampled from each pain-
type cage and dissected to recover their abdomens. Part of the digestive tract was removed
(ventricle, ileum, and rectal bulb) by pulling on the sting. The empty abdomens were immersed
in liquid nitrogen immediately after sampling and stored at -80 °C. Each sample represented a

pool of five abdomens. A total of 4-5 samples per experimental condition (i.e., 6 modalities, 3
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exposure concentrations, and 2 exposure durations for a total of 145 bee abdomens) were
prepared. The abdomen was chosen for this experiment because it contains most of the insect’s
fat body, where many metabolic activities take place, including detoxication activities.

Bee abdomens were ground in liquid nitrogen into a fine homogeneous powder using a
stainless-steel ball mill (Retsch, Mixer Mill MM200, 2 min at 30 freq/s). About 140 mg of bee
abdomen powder was placed in a 10 mL glass vial (Supelco, Sigma-Aldrich) and supplemented
with a saturated saline solution (NaCl) at 360 g/L according to the sample weight (V = sample
weight/360) to facilitate Volatile Organic Compound trapping. Vials were then sealed under
nitrogen flow with magnetic caps with PTFE/silicone septa (Supelco, Sigma-Aldrich) and left
for 24 h at 4 °C. VOCs of A. mellifera were analyzed using headspace solid-phase
microextraction (HS-SPME) coupled to gas chromatography—mass spectrometry (GC-MS)
adapted from Bouhlel et al., 2018 ([13]). Briefly, the following steps were carried out with an
automated sampler (AOC-5000 Shimadzu): (i) preheating of the samples at 40 °C for 10 min in
the agitator (500 rpm) and (ii) SPME trapping (with 65 um of
polydimethylsiloxane/divinylbenzene, a 24-gauge needle, and Supelco) of the VOCs for 30
min.

After extraction, thermal desorption was performed at 280 °C for 2 min in the GC inlet.
VOC analysis was performed using a GC/MS-full scan (GC2010; QP2010+, Shimadzu, Japan).
VOCs were injected in splitless mode into an Rxi®-624Sil MS capillary column (60 m x 0.25
mm X 1.4 pm; Restek) with helium as a carrier gas at a flow rate of 1 mL/min. The oven
temperature was held at 40 °C for 5 min, ramped up to 230 oC at 3 «C/min, and held at 230 -C
for 10 min. The temperature of the transfer line between GC and MS was set at 230 °C. The
temperature was set at 180 °C in the MS source and 150 °C in the MS quadrupole. Electron
impact energy was set at 70 eV, and data were collected in the range m/z 33—250 at 10 scans per
second.

Peak areas of the VOCs were integrated from the SPME-GC-MS signals using a mass
fragment selected for being both specific to the sought-after molecule and free of any coelution
with a home-made automatic algorithm developed by Bouhlel et al., 2018 ([13]) using Matlab
R2017 (The Math Works, Natick, NC, USA). VOCs were tentatively identified from mass
spectra via comparison against the NIST 17 mass spectral library (version 1.3, build 4 May
2017) and from retention indices (RI) via comparison with published RI values and those of
our internal database. To calculate the experimental RI, a standard alkane solution (Supelco,

Sigma-Aldrich) was analyzed with SPME-GC-MS at the end of the analytical campaign.
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The fipronil solutions used to prepare the Fip 0.5 and Fip 1 sucrose solutions were also
analyzed with the same SPME-GC-MS method to determine whether any of the discriminating

VOCs originated from the exposure solution (exogenous compounds).

2.4. Data treatment.
2.4.1. Consumption and survival monitoring.

Survival and consumption data were analyzed with R software (version 2.1.4, http:
//www.R-project.org, accessed since January 2021). Mortality data were used to build
Kaplan -Meier distributions on which a Cox-Mantel test was performed. A Shapiro-Wilk

test followed by a Student’s t-test was applied to the consumption data.

2.4.2. Volatolome analysis.

Volatolome data were processed using Statistica (version 12, StatSoft) and R
(version 2.1.4) software. A multivariate ANOVA (MANOVA) was performed to observe
whether fipronil influenced the bee volatolome. After a Shapiro-Wilk test, discriminant
VOCs were identified with a one-way ANOVA. ANOVAs were followed by a Newman-Keuls
post hoc procedure among levels of significant factors to detect the origin of the significant
differences (a compound was considered discriminant when its signal abundance was
significantly different in a certain case/control comparison for a specific exposure
duration). A principal component analysis (PCA) was conducted using discriminant VOCs

to show the structures of the volatolomic profiles for the six experimental conditions.

Results

3.1. Effect of fipronil exposure on survival and sucrose consumption.

The survival analysis (Figure 1) showed a 10% decrease in the survival rate for the
control condition over the experimental period. For Fip 0.5, a 28% decrease in the survival rate
was observed over the 21 days, while a 68% decrease in the survival rate was found for the Fip
1 group. For this condition, a maximum decrease of 14% was observed between day 13 and day
14. Tt was in this period that we observed a marked disparity between the Fip 1 distribution and
the Fip 0.5 and control distributions. Indeed, for the Fip 1 condition, there was a strong decrease
in the survival rate after the first 14 days of treatment. What was observed on the survival curves

was confirmed with a Cox—Mantel test (p-value < 0.05) and could be determined between each
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survival distribution. Fipronil, at the doses tested with chronic exposure in the experiment,

therefore had a significant impact on the survival of 4. mellifera.
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Figure 1. Effect of chronic exposure at different fipronil concentrations on the survival of A4.
mellifera. The Kaplan-Meier distributions shows the survival proportions of bees (i) not
exposed to fipronil (control, green line), (ii) exposed to 0.5 pg/L of fipronil (Fip0.5, blue line),
and (ii1) exposed to 1 pug/L of fipronil (Fipl, red line). The Cox-Mantel test shows a significant
decrease in survival of bees exposed to both fipronil concentrations compared with the control
group (p-value = 0.020 for Fip0.5 and p-value < 0.0001 for Fipl). In addition, a significant
difference was observed between the two exposed groups (p-value = 0.0003).

An average daily intake of 35 mg of sucrose/bee/day was observed for the control group,
32 mg of sucrose/bee/day for the Fip 0.5 group, and 31 mg of sucrose/bee/day for the Fip 1
group (Figure 2). Bees consumed 0.013 ng of fipronil/bee/day (LD50/323) and 0.026 ng of
fipronil/bee/day (LD50/161) for the Fip 0.5 and Fip 1 groups, respectively (the data are not
shown). At the end of the experiment, the fipronil consumption was still below the LD50, with
a mean cumulated consumption of 0.273 ng/bee (LD50/15.4) for the Fip 0.5 group and 0.546
ng/bee (LD50/7.7) for the Fip 1 group. No significant effect of the treatments on consumption
was observed based on the Student’s #-test (p-value > 0.05). Chronic fipronil exposure did not,

therefore, affect the daily food intake of 4. mellifera.
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Figure 2. Average daily consumption by bees of 50% sucrose solution under different
conditions. Statistical analysis with Student’s 7 test did not show a significant effect of fipronil
on daily sugar consumption between the different conditions (p-value > 0.05).

3.2. Volatolome analysis of A. mellifera exposed to fipronil.

In all, 281 features were extracted in this study and treated with a MANOVA. It showed
a significant effect of fipronil concentration, the duration of treatment, and the interaction
between these two experimental factors on the A. mellifera volatolome (p-values < 0.05, Table
1). Among the features, fourteen were tentatively identified because they were considered
discriminant according to a one-way ANOVA and Newman—Keuls post hoc procedure (their
signal abundance was modulated in at least one case/control comparison for a specific exposure
duration, as shown in Table 2). Three unidentified compounds (among the fourteen mentioned

above) showed a significantly modulated signal abundance.

Tablel. Results of the MANOVA.

Factor Df F-Value p-Value
Concentration 2 6.24 0.005
Treatment duration 1 25.89 0.01
Concentration x Treatment duration 2 8.16 0.002
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Table 2. VOCs whose signal abundance was significantly modulated in A. mellifera after 14 or
21 days of chronic exposure to fipronil. The putative identity is based on the comparison of the
results obtained with the GC-MS Solution software (version 4.11 SU2, Shimadzu) and the
AMDIS (Automated Mass-Spectral Deconvolution and Identification System) software
(version 2.72) of the National Institute of Science and Technology (NIST). The retention times
(RT) indicated correspond to those obtained with the GC column Rxi®—624Sil MS fused silica
column (60 m x 0.25 mm x 1.4 um, Restek). The mass/charge ratios (m/z) correspond to the
mass fragments used for area determination. The RI NIST values correspond to the retention
indices reported with a D85 capillary column in the NIST database. The function proposed for
each molecule is based on searches in bibliographic databases and in specialized databases such
as The Pherobase, which is specialized in compounds with semiochemical activities
(https://www.pherobase.com/, accessed since January 2021).

Putative Identity m/zg RT  RINIST RI Calculated Proposed Function
2 6dimethylcyclohexanol 71 408 1112 1133 Positive modulator of GABA
receptors
1-nonen-3-ol 55 38.5 1078 1079 Revellent agent
9-decenol 55 445 1256 1261 p &
2-decen-1-ol 57 45.0 1285 1285
2-heptanone 43 27.0 891 898 Pheromones and alarm pheromones
3-nonanone 43 38.9 1087 1087
Farnesol 69 54.1 1713 NA
Ge;tgzi a:;ei‘g)ne gg jg (5) 143128 igi; Compounds related to the Nasonov
Geranic acid 69 461 1345 1345 gland
6-methyl-5-hepten-2-one 43 32.0 986 985

Based on discriminant VOCs, a PCA was built (Figure 3) to visualize the structuring
of the dataset. The first PCA axis (PC1) accounted for 59.5% of the dataset inertia and
showed a separation between the Fip 1 group at 21 days and the other experimental
conditions. The second PCA axis (PC2) explained 15.6% of the dataset inertia and showed
a separation between the control and Fip 0.5 groups at 21 days and the group containing
all conditions after 14 days of exposure. No separation was observed between the 3
experimental conditions at 14 days, so there was little or no difference in the volatolomic
profiles after 14 days of treatment. There was little difference between the volatolomic
profiles of the control and Fip 0.5 groups at 21 days, but a trend was discernable because
Fip 0.5 was slightly out of step with the control group. On the other hand, the Fip 1 group
at 21 days stood out clearly from these other 2 conditions. This suggests that there is an
exposure threshold below which the overall volatolomic response is not yet significant.

The correlation circle (Figure 4) based on the fourteen discriminant VOCs and boxplots
(Figures 5 and 6) representing the evolution of signal abundance separate the compounds into

two clusters: (i) those whose signal abundance evolves with fipronil concentrations (in
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particular with the Fip 1 condition at twenty-one days) and (ii) those whose signal abundance
may evolve with the exposure duration. The eleven discriminant VOCs identified (excluding
the three unknown compounds) in bees exposed to fipronil could also be divided into four

different groups according to their putative functions (Table 2)

Groups
14 Day Control

s(g 14 Day Fip0.5

2 ) ! 14Day Fip1

§ SN 1: ----------------------------------------------------------- 21 Day Control
21 Day Fip0.5
21 Day Fip1

CII fl 1‘0

PC1 (59.5%)
Figure 3. Normed PCA showing the volatolomic profiles in A. mellifera exposed or not to
different fipronil concentrations. For each of the 6 conditions, 4-5 pools of 5 abdomens were
analyzed. For each group, the large icon (specific to each group) represents the barycenter of
the group. The ellipses are 95% confidence ellipses, which means that in 95% of cases, a point

belonging to a group will be found inside the ellipse of that group.
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3-Nonanone

1-Nonen3-ol

Neric acid 2.Decent1-ol
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' ) 1 ' '
-1.0 -05 0.0 05 1.0
PC1 (59.5%)

Figure 4. Correlation circle based on the 14 discriminating VOCs. Two clusters can be
identified. The first contains 11 of the 14 discriminating VOCs. The second one contains three
compounds (2,6-dimethylcyclohexanol and unknown compounds 2 and 3). Considering the
evolution of the signal abundance, the first cluster can be related to the fipronil exposure and
the second cluster to the exposure duration.
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Figure 5. Boxplots representing discriminant compounds whose signal abundance increases
with treatment duration irrespective of fipronil concentration. Black diamonds represent the
average signal abundance of each group. The black horizontal crossbars represent the medians.
Red asterisks represent outlier values. Differences in signal abundance are represented by
letters. When 2 conditions are characterized by the same letter, there is no significant difference
between them (p-value > 0.05, according to a Newman—Keuls test).
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Figure 6. Boxplots representing discriminant compounds whose signal abundance increased
with fipronil concentration. Black diamonds represent the average signal abundance of each
group. The black horizontal crossbars represent the medians. Red asterisks represent outlier
values. Differences in signal abundance are represented by letters. When 2 conditions are
characterized by the same letter, there is no significant difference between them (p-value > 0.05,
according to a Newman—Keuls test).
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Discussion

Fipronil is a systemic insecticide acting on the gamma-aminobutyric acid receptor
(GABA-R) leading to the closure of chloride channels and a persistent nerve signal. Among the
identified VOCs, 2,6-dimethylcyclohexanol is described in the literature as a GABAR
modulator ([34]). This compound binds to GABA-R on a different binding site than GABA and
via an allosteric effect causes a prolonged opening of chloride channels. We can assume that
this VOC acts as a modulator produced by the organism to offset or to counteract the fipronil
effects. The signal abundance of this compound evolves in the presence of fipronil after 21 days
of exposure. These results suggest that there is a potential modulation of GABA-R. This
detected VOC could thus be considered a potential biomarker of neural disturbance resulting
from exposure to fipronil. In this study, we worked on VOCs arising from the abdominal cuticle
and fat body. However, 2,6-dimethylcyclhexanol is a neurotropic compound. In each sample
preparation, the intestinal tract was removed to keep the fat body and abdominal cuticle, but the
abdominal neural ganglia chain (attached to the inner side of the cuticle) was preserved. This
VOC was probably not extracted from the cuticle or fat body but was produced and/or stored
in the abdominal nerve ganglia.

The presence of xenobiotics in the close environment of an organism causes stress. In
social organisms, it results in metabolism modulations and/or the production and dissemination
of intra- or interspecific communication molecules that cause a change in the behavior of
neighboring organisms. These kinds of molecules are called semiochemical compounds. In this
work, 10 discriminant compounds could be related to pheromones, alarm pheromones, repellent
agents (allomones), or molecules related to the Nasonov gland (this is located under the
abdominal cuticle in the dorsal position and plays a role in orientation and swarming). 1-nonen-
3-ol and 9-decenol are described in the literature ([35]) as repellent agents. In this study, their
signal abundance evolved according to the fipronil exposure at 1 pg/L at 21 days. Three VOCs
(2-decen-1-ol, 2-heptanone, and 3-nonanone) are described as alarm pheromones or
pheromones in some Hymenoptera and beetles ([36—42]), whose signal abundance changed
under a Fip 1 condition at 21 days. Five VOCs (farnesol, geranyl acetone, nerolic acid, geranic
acid, and 6-methyl-5-hepten-2-one) are described as molecules related to the Nasonov gland in
A. mellifera (Figure 7) ([43—45]) or citral degradation [46]. In this study, their signal abundance
changed with fipronil exposure at 21 days. It is interesting that an almost complete Nasonov

metabolic pathway scheme could be reconstructed from volatolome data. It highlights
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molecules with semiochemical activities (nerolic acid, geranic acid, and farnesol) and some
synthesis or degradation intermediates (geranyl acetone and 6-methyl-5-hepten-2-one). These
compounds may then be placed in a metabolic context indicating that fipronil exposure is

associated with the role of the Nasonov gland (i.e., behavioral fitness).

—_— Iso
Farnesyl FDS Geranyl GS Geraniol Nero!
Pyrophosphate Pyrophosphate eraniol ———— Nero
: ?
or ,
PP GD GDH
A J ¥
Farnesol * Geranyl ___ 7 |~ Y GDH Citral a Iso  Citralb

Geraniol * (Geranial) —/—— (Neral)

Acetone * —

GAE | |GAT GeDH )
G Y M Iso ? M
eranyl Geranic ————5 Neric
Acetate acid* acid *
271172
Geranyl
Acetone *

Figure 7. Putative Nasonov gland metabolic pathway. Seven compounds produced in the
Nasonov gland are known to have semiochemical activities: farnesol, geraniol, nerol, geranial,
neral, geranic acid, and neric acid. Question marks represent hypothetical transformations. Red
frames containing geranyl acetone represent these two hypothetical synthesis pathways. P =
phosphatase, PP = pyrophosphatase, FDS = farnesyl diphosphate synthase (or farnesyl
pyrophosphate synthase), GD = geranyl diphosphatase (or geranyl pyrophosphatase), GAE =
geranyl acetate esterase, GAT = geranyl acetyl transferase, GS = geraniol synthase, GDH =
geraniol dehydrogenase, Iso = isomerase, and GeDH = geranial dehydrogenase (according to
[43—45,47-49]). Red stars represent compounds related to the Nasonov gland pathway
identified in the volatolome analysis.

This prospective analysis of the role and origin of VOCs shows that chronic fipronil
poisoning alters the exchange of information between organisms. It is therefore necessary to
link these results to behavioral and social observations in bees. Further experiments on colonies
exposed or not to fipronil could study general bee behavior (aggressiveness, orientation, flight
time, and foraging activity) and define the link between the VOCs identified here and bee
behavior. As in the case of the neurotropic VOC, not all these semiochemical compounds seem
to come from the abdominal cuticle or fat body; some come from various subcuticular glands

(the Nasonov gland in particular) that could not be removed during sample preparation.
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The great majority of VOCs highlighted in this study have semiochemical activities. We
can consider that VOCs accumulated in bee abdomens are not the consequence of metabolism
reorganization in response to a xenobiotic, but rather an accumulation of communication signals
consecutive to the perturbation caused by fipronil. In this study, VOCs were recorded over a
long experimental period (14 and 21 days). To record a volatolome deviation consecutive to a
metabolism modulation, it may be necessary to perform the same analyses over short time
periods, 24 or 48 h, for example. The choice of organism tissue is also of great importance:
extracting VOCs from the head would have been a better way to link fipronil and
counteracting VOCs.

Nonetheless, the characterization of VOCs recovered from a small number of bees
offers an obvious way to monitor xenobiotic exposure in beehives regarding
neuroreceptor associated molecules and pheromones. Clearly, we are unable to select the
relevant biomarkers; more data are needed in both the laboratory and the open field. Our
findings contribute to the proof of concept of volatolomics and help to understand the

metabolic changes associated with pesticide poisoning in honeybees.
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II1. Résultats marquants, discussion et conclusions :

Deux parameétres toxicologiques génériques ont été suivis pendant les 21 jours
d’exposition chronique : la survie et la consommation de solution nutritive. Le suivi a montré
que le fipronil (aux concentrations utilisées) a un effet chronique sur la survie mais n’entraine
aucune modification majeure du comportement alimentaire de 1’organisme.

Au total, 281 pics ont été extraits dans cette étude. L’approche statistique par MANOVA
a montré que les traitements ont un effet sur le volatolome total (effet concentration, effet temps
d’exposition et effet interactionnel). 14 composés discriminants ont été isolés (ANOVA a un
facteur et procédure de Newman et Keuls) et seuls 11 ont pu étre identifiés. Aucune déviation
(ACP) du volatolome n’a pu étre observé apres 14 jours d’exposition chronique au fipronil. Une
déviation (a priori dose dépendante) est cependant présente (ACP) apres 21 jours d’exposition
au fipronil.

Dans ce travail, 10 des 11 COV discriminants identifiés peuvent étre classés parmi les
composés sémiochimiques avec notamment des phéromones d’alarme, des agents répulsifs ou
des composés liés a la glande de Nasonov, qui peuvent permettre la communication intra- et/ou
interspécifique et donc modifier le comportement des organismes voisins (Crewe and Blum,
1970; Blum and Brand, 1972; Hefetz and Batra, 1979; Pickett et al,, 1980, 1981; Williams et
al., 1981; Tengo et al., 1982; Collins and Blum, 1983; Rochat et al., 2000; Schorkopf et al.,
2009; Nakagawa, 2018).

Habituellement, la volatolomique est considérée comme I’étude des composés de bout
de chaine métabolique (résidus du métabolisme primaire ou composes issus du métabolisme
secondaire). Dans cette étude, plusieurs molécules ayant une activité sémiochimique (acide
nérolique, acide géranique et farnésol) ont été identifiées ainsi que des intermédiaires de leurs
anabolisme ou catabolisme (géranyle acétone et 6-méthyl-5-hepténe-2-one), ce qui nous a
permis de reconstruire une partie de la voie métabolique qui a lieu dans la glande de Nasonov
lors de I’exposition chronique a de faibles doses de fipronil (Pickett ef al., 1980, 1981; Williams
et al., 1981; Wolken et al., 2000).

Parmi les COV identifiés, le 2,6- diméthylcyclohexanol est décrit dans la littérature
comme un modulateur des GABA-R (Chowdhury et al., 2016). Ce composé se lie aux GABA-
R sur un site de liaison différent de celui du GABA et, par un effet allostérique, provoque une
ouverture prolongée des canaux chlorure. Nous pouvons supposer que ce COV agit comme un
modulateur produit par I'organisme pour compenser ou contrebalancer les effets induits par le

fipronil. Dans cette étude, nous avons travaillé sur les COV provenant de la cuticule et du corps
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gras. Or, le 2,6-diméthylcyclohexanol étant un composé ayant une activité neurotropique, il ne
peut provenir de ces tissus. Il a donc probablement été produit et/ou stocké dans les ganglions
nerveux abdominaux restés attachés a la face interne de la cuticule apres que le tractus digestif
ait été retiré pour limiter la présence de COV issus du microbiote intestinal.

L’exposition chronique des abeilles a de faibles doses (de laboratoire) de fipronil génére
une signature volatile comprenant 14 COV, dont la majorit¢ posséde une activité
sémiochimique. Ainsi, ces COV accumulés dans les abdomens d'abeilles ne sont peut-étre pas
la conséquence d'une réorganisation du métabolisme en réponse a un xénobiotique, mais plutot
une accumulation de signaux de communication consécutive a la perturbation causée par le
fipronil. La mise en évidence de cette déviation chez 1’abeille a permis de compléter la preuve

de concept initiée sur modele bactérien.
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Chapitre n°3 Effet bénéfique
potentiel de deux COV,
modulateurs des GABA-R,
chez Apis mellifera
chroniquement exposée au

fipronil
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1. Introduction :

Titre :
Potentiel effet bénéfique de deux modulateurs des récepteurs GABA, le 2,6-
diméthylcyclohexanol et le 1-octen-3-ol, chez ’abeille Apis mellifera chroniquement exposée

a de faibles doses de fipronil.

Résumé francais :

Le fipronil, un insecticide antagoniste non-compétitif des récepteurs a 1’acide y-
aminobutyrique (GABA-R), inhibe le flux d’ions chlorures dans les cellules nerveuses ce qui
conduit a la mort des abeilles. Dans une étude précédente, le volatolome de 1’abeille exposée a
cet insecticide (0.5 et 1 pg/L) a été analysé pour caractériser la réponse métabolique d’Apis
mellifera. Deux Composés Organiques Volatils ou COV (l-octen-3-ol et 2,6-
diméthylcyclohexanol) produits par I’abeille sont supposés agir comme des modulateurs des
GABA-R permettant de contrebalancer les effets du fipronil. La toxicité de ces deux composés
a été évaluée sur des abeilles émergentes pour des concentrations comprises entre 0 et 3.4 pg/L.
La survie et la consommation de solution nutritive ont été suivies pendant 21 jours d’exposition
chronique. Le 1-octen-3-ol et le 2,6-diméthylcyclohexanol n’ont pas montré d’effets toxiques
majeurs chez A. mellifera. Le 1-octen-3-ol (a 0,5; 1; 1,7 et 3,4 pug/L) a été choisi pour évaluer
son potentiel effet bénéfique dans le cas d’une co-exposition avec le fipronil (0,5 et 1 pg/L).
Un effet bénéfique sur la survie a été observé a 21 jours, avec une amélioration du taux de survie
comprise entre 21,3+9,4% et 25,7+2,9% pour les groupes co-exposés, quelle que soit la
concentration en COV. L’effet pourrait étre di a un effet direct (interaction avec les GABA-R)
ou a un effet hormétique (amélioration globale de la fitness de 1’abeille). Le suivi de
I’expression de génes clés (dans les tétes d’abeilles) impliqués dans la gestion du stress oxydant,
le métabolisme des xénobiotiques ou le métabolisme du GABA n’a révélé aucune variation
notable. Les genes ciblés ne peuvent donc pas étre considérés comme des descripteurs associés

aux effets du fipronil ou de la co-exposition avec le 1-octen-3-ol.
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Contexte de I’étude :

Les pratiques agricoles actuelles visent a garantir la qualité et la sécurité alimentaire
pour une population humaine toujours grandissante. Ces pratiques sont intrinséquement liées a
I’utilisation des intrants chimiques pour garantir des rendements de production importants tout
en préservant les cultures d’organismes jugés nuisibles (Aktar et al., 2009; Sanchez-Bayo,
2011b). Les pesticides utilisés actuellement sont dits généralistes et sont caractérisés par un
spectre toxique large agissant aussi sur des organismes non-cibles (Aktar et al., 2009; Casida,
2009). Les écosystemes en périphérie des terres agricoles sont les premiers touchés par la
dérive de ces produits phytosanitaires (Sanchez-Bayo, 2011b; Schafer e al., 2011). Les effets
observés sur les organismes non-cibles sont variés et dépendent notamment du pesticide, de
I’organisme, de la dose, de la durée et de la voie d’exposition. Malgré I’utilisation d’un véritable
arsenal chimique, les pertes agricoles annuelles sont estimées a 37% (plus d’un tiers de ces
pertes sont dues aux insectes ravageurs de cultures) (Pimentel, 2009; Sanchez-Bayo, 2011b;
Pimentel and Burgess, 2014a; Casida and Bryant, 2017). Les effets délétéres sur
I’environnement et I’apparition de résistance ont conduit les chercheurs et les industriels sur la
piste de solutions a court et long terme comme le développement de nouveaux pesticides et de
biopesticides, le développement des procédures de biocontrdle ou encore la recherche de
molécules limitant I’impact des pesticides sur les organismes non-cibles.

L’abeille mellifére, Apis mellifera, est un auxiliaire des €cosystémes participant, via la
pollinisation, a la production de plus de 30% des aliments consommés par 1’Homme
(VanEngelsdorp and Meixner, 2010). C’est donc un organisme fréquemment exposé aux
pesticides (par contact direct lors de 1’épandage, par 1’alimentation, lors de D’activité¢ de
butinage, ...) (Johnson, 2015). Un déclin des populations d’abeilles domestiques a été observé
en Amérique du Nord et en Europe il y a plus d’une trentaine d’année. Ce déclin peut étre
expliqué par des facteurs biotiques et abiotiques (et leurs interactions) dont les pesticides font
partie intégrante (Potts ef al., 2010; VanEngelsdorp and Meixner, 2010; Goulson et al., 2015;
Douglas et al., 2020).

Le fipronil ou 5-amino-1-[2,6-dichloro-4-(trifluorométhyl)-phényl]-4-trifluorométhyl
sulfinyl-/H-pyrazole-3-carbonitrile est un insecticide neurotoxique de la famille des
phénylpyrazoles (Saeed et al., 2016). Il présente un spectre toxique large contre les insectes
nuisibles (fourmis, puces, tiques, sauterelles, ...) mais également contre des vertébrés (petits
mammiferes, oiseaux, poissons, amphibiens) et des invertébrés d’importance agronomique
(abeilles, bourdons, papillons, ...) (Gibbons et al., 2015; Pisa et al., 2015). Les récepteurs

GABA (GABA-R) sont des récepteurs membranaires formant un canal permettant le passage
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d’un flux d’ions chlorures de la fente synaptique vers I’espace intracellulaire des cellules
nerveuses. Ce flux d’ions chlorures a un rdle inhibiteur sur la propagation de 1’influx nerveux.
La fixation du fipronil (antagoniste non-compétitif) sur les GABA-R bloque le passage du flux
d’ions chlorure et entraine une hyperexcitabilité¢ du systéme nerveux se traduisant a terme par
la mort de I’organisme (Casida and Durkin, 2013; Johnson, 2015). Le fipronil est donc un
insecticide systémique tres toxique pour 1’abeille avec une LDso de 4,2 ng/abeille (par voie orale
sur 48h) (Pisa et al., 2015).

Une ¢étude volatolomique réalisée par Fernandes et collaborateurs (Fernandes et al.,
2023) a montré la présence d’une déviation du volatolome (fraction volatile du métabolome)
chez A. mellifera chroniquement exposée a de faibles doses de fipronil. Un COV identifié dans
cette étude, le 2,6-diméthylcyclohexanol, est décrit comme un modulateur des GABA-R (Hall
etal., 2011; Chowdhury et al., 2016). Un second COV, le 1-octen-3-ol, également décrit comme
agissant sur les GABA-R (Hossain ef al., 2003; Johnston, 2006; Koksal, 2015) a été identifi¢

dans la volatolome de I’abeille (non conservé dans 1’étude pour un défaut de normalité).

Hypothéses de travail :

Dans ce travail, il a été supposé que le 2,6-diméthylcyclohexanol et le 1-octen-3-ol
peuvent étre qualifiés d’agonistes des GABA-R (Hossain et al., 2003; Johnston, 2006; Hall et
al., 2011; Koksal, 2015; Chowdhury et al., 2016). Une premiere hypothese nous a donc conduit
a envisager que ces deux COV pourraient se lier aux GABA-R chez 4. mellifera et
entraineraient une ouverture prolongée des canaux chlorure dans les cellules nerveuses. La
liaison de ces COV sur les GABA-R permettrait de contrebalancer les effets induits par le
fipronil et de rétablir I’activité inhibitrice de I’influx nerveux médiée par les ions chlorure. Une
seconde hypothése serait qu’une compétition pourrait exister entre les COV et le fipronil pour

la liaison sur les GABA-R.

Objectifs de I’étude :
Quatre principaux objectifs ont été développés dans cette étude :
— 1- Evaluer la toxicit¢ du 2,6-diméthylcyclohexanol et du 1-octen-3-ol chez A.
mellifera dans le cas d’une exposition chronique par voie trophique (21 jours) en se
basant sur deux descripteurs toxicologiques génériques: la survie et la

consommation de solution nutritive;
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— 2- Evaluer le potentiel effet bénéfique de faibles doses de 1-octen-3-ol dans le cas
d’une co-exposition (chronique par voie trophique sur 21 jours) avec de faibles
doses de fipronil en utilisant les mémes descripteurs génériques;

— 3- Evaluer les effets a I’échelle moléculaire en se basant sur 1’étude de 1’expression
de geénes clés (gestion du stress oxydant, métabolisme des xénobiotiques et
métabolisme du GABA) dans la téte des abeilles au cours du temps (au début de
I’expérience, apres 2, 7 et 14 jours de co-exposition);

— 4- Valoriser des composés mis en évidence dans le cas d’une approche de

toxicogénomique non-ciblée.

II. Article :

Fernandes, V. and Sbaghdi, T.; Suchet, M.; Blot, N.; Delbac, F. and Bouchard, P.
Potential beneficial effect of two GABA-receptor modulators, 1-octen-3-ol and 2,6-

dimethylcylohexanol, in A. mellifera chronically exposed to low doses of fipronil. In prep.
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Potential beneficial effect of two GABA-receptor modulators, 1-octen-3-ol
and 2,6-dimethylcylohexanol, in A. mellifera chronically exposed to low

doses of fipronil

Vincent Fernandes! and Thania Sbaghdi!, Marine Suchet, Nicolas Blot', Frédéric Delbac' and
Philippe Bouchard'”.

! Université Clermont Auvergne, CNRS, Laboratoire Microorganismes Génome et Environnement,

F-63000 Clermont-Ferrand, France

Abstract

Fipronil, a non-competitive antagonist of y-aminobutyric acid receptors (GABA-Rs),
inhibits the flow of chloride ions in the nerve cells, leading to the insect death. In a previous
work, the volatolome of bees chronically exposed to this insecticide (0.5 and 1 pug/L) was
analyzed and characterize the Apis mellifera metabolic responses. Two Volatile Organic
Compounds or VOCs (1-octen-3-ol and 2,6-dimethylcyclohexanol) produced by bee were
highlighted. We assumed that these VOCs could act as modulators of the GABA-R to counteract
the effect of fipronil. The toxicity of these VOCs was tested on emerging bees for concentrations
ranging from O to 3.4 pg/L. Survival and the sucrose consumption were recorded during 21
days of chronic exposure. 1-octen-3-ol and 2,6-dimethylcyclohexanol show no toxic effect in
A. mellifera. 1-octen-3-o0l (0.5, 1, 1.7 and 3.4 ug/L) was chosen to assess its effect in the case
of co-exposure with fipronil (0.5 and 1 pg/L). A beneficial effect on survival at 21 days was
observed with an average improvement in survival rate about 21.3+9.4% to 25.7+2.9% for the
co-exposed groups. This positive effect was not related to the VOC concentration and could be
a direct effect (interaction with GABA-R) or a hormetic effect (global improvement of bee
fitness). Gene expression analysis, in the bees head, was also performed on key genes involved
in oxidative stress management, xenobiotic metabolism and GABA metabolism. No treatment
effect was observed. Selected genes can’t be considered as descriptors of the effects associated
with fipronil exposure or co-exposure with the VOC.

Key words: pesticide poisoning, ecosystem auxiliaries, honeybees, GABA receptors,
volatile organic compounds
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Introduction

Conventional agricultural practices are closely related to pesticides use (protecting crops
from organisms designated as pests) to guarantee food safety and quality for a growing human
population [1,2]. Despite the use of such a “chemical arsenal”, annual agricultural losses are
estimated at 37%, more than a third due to insect pests [2,3]. A good pesticide is a substance
that targets only the pests it is intended to control. Actually, this is not the case with the most
used insecticides, which are generalist compounds with a broad toxic spectrum, affecting
numerous non-target organisms [ 1,4]. Ecosystems surrounding agricultural lands are the first to
be affected by the drift of these phytosanitary products [2,5].

The Western honeybee, Apis mellifera, is an ecosystem auxiliary that contributes to the
production of more than 30% of the food consumed by human, through pollination [6]. Through
its behavior, it exposed to pesticides by direct contact during spraying, by foraging and
consuming contaminated resources [7]. A decline in honeybee populations has been observed
in North America and Europe over the three past decades, affecting their ecological importance
and agronomic value. This decline is thought to be multicausal, involving biotic stressors, such
as pathogens and parasites, and abiotic factors of which pesticides seems important
determinants [6,8—10].

Neurotoxic insecticides, such as phenylpyrazoles and neonicotinoids, are the most
applied insecticide. Phenypyrazoles are characterized by a pyrazole ring associated with a
phenyl  group. Fipronil, or 5-amino-1-[2,6-dichloro-4-(trifluoromethyl)-phenyl]-4-
trifluoromethyl-sulfinyl-/H-pyrazole-3-carbonitrile, is the most common insecticides of this
family [11]. It is an insecticide with a broad toxic spectrum against pests (ants, fleas, ticks,
grasshoppers, ...). It also has a broad toxic spectrum against vertebrates (small mammals, birds,
fishes, amphibians) and invertebrates of agronomic importance such as bees, bumblebees or
butterflies [12,13]. It was developed by the French company Rhone-Poulenc in the late 1980s.
Following its launch in 1993, fipronil was incorporated in various commercial formulations
until his banishment for agricultural use in European Union in 2017, due to the deleterious
effects observed on mammals (disruption of neural, endocrine, renal and hepatic functions).
Also, fipronil is still used in veterinary medicine and domestic use [11,14-16].

Fipronil acts as a non-competitive antagonist of y-aminobutyric acid receptors (GABA-
Rs). GABA-Rs are membrane receptors forming a channel allowing the flow of chloride ions

from the synaptic cleft to the intracellular space of nerve cells. This flow of ions inhibits the
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propagation of nerve impulses. Binding of fipronil to GABA-Rs blocks the chloride ions flow
resulting to the nervous system hyperexcitability, leading to the death of the exposed organism
[7,17]. Fipronil is highly toxic for bees with an acute oral LDso of 4,2 ng/bee over 48h [13].
Chronic exposure to low doses induces many sublethal effects on energetic metabolism [18—
20], reproduction [21,22], development [23], behavior [24-26] or even on the structure of the
gut microbiota [27].

Volatile Organic Compounds (VOCs) analyses allow the study of the volatile fraction
of the metabolome, known as volatolome, of an organism [28,29]. A volatolome deviation has
been observed in 4. mellifera workers chronically exposed to low doses of fipronil [30]. Among
VOCs identified in this work one, 2,6-dimethylcyclohexanol, is described as a modulator of
GABA-Rs in mammals [31,32]. Another VOC, 1-octen-3-ol, also described as acting on
GABA-Rs in mammals [33—35] has been identified in the bee volatolome (but not included in
the study [30] because of a normality defect). In mammals, binding of 2,6-
dimethylcyclohexanol and 1-octen-3-ol to GABA-R leads to prolonged opening of these
chloride channels. It has been supposed that both VOC may interfere with fipronil for GABA-
R binding. VOC action could counterbalance the effects of fipronil by extending the opening
time of chloride channels [32,33,35,36]. The aims of the present study was to (i) evaluate the
toxicity of a chronic exposure to 2,6-dimethylcyclohexanol and 1-octen-3-ol on 4. mellifera
workers, (i1) evaluate a beneficial potential effect of 1-octen-3-ol in the case of co-exposure
with low doses of fipronil and (iii) depict descriptors at the molecular level by studying the
differential expression of selected genes (oxidative management, xenobiotics metabolism,

GABA metabolism) in honeybees heads, where the cerebral ganglia are concentrated.

Materials and Methods

2.1. Toxicity assessment of 2,6-dimethylcyclohexanol and 1-octen-3-ol.
2.1.1. Sampling of honeybees.

Six brood frames were collected from six hives in the laboratory apiary (UMR 6023,
Université Clermont Auvergne, Clermont-Ferrand, France). Frames were placed in the dark, at
35°C with a relative humidity of 60%, until adult workers emergence. Emergent honeybees
were distributed in 60 pain-type cages with 50 bees/cage. Honeybees were fed with a 50%

sucrose solution supplemented with 1% Provitabee® (Biové Laboratory). A small piece of
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PseudoQueen® (Contech Enterprises, Inc.) was placed in each cage to mimic the hive

environment. Honeybees were kept in the dark, at 33°C with 60% relative humidity.

2.1.2. VOCs exposure and toxicity assessment.

Two days after caging, fifteen experimental conditions were defined, with four cages
per condition: one unexposed control group, seven groups chronically exposed to different
concentrations (0.25; 0.5; 0.75; 1; 1.25; 1.7 and 3.4 pg/L of sucrose solution) of 2,6-
dimethylcyclohexanol (Thermo Scientific Chemicals), and seven groups chronically exposed
to the same concentrations of I-octen-3-ol (Sigma-Aldrich). VOCs exposure range was
designed to frame (0.25 to 1.25 pg/L) the mass concentrations of fipronil used by Fernandes et
al. (2023) [30] and also to correspond to the molar equivalent (1.7 and 3.4 pg/L) of these same
fipronil concentrations.

VOC:s stock solutions were prepared in dimethyl sulfoxide (DMSO) (Sigma-Aldrich).
The sucrose solutions in exposed conditions were supplemented with the VOCs stock solutions
to reach the desired concentrations and a final DMSO concentration of 0.1%. Unexposed
control group was fed with a sucrose solution containing 0.1% DMSO. Exposures were
performed chronically by trophic route. Honeybees were fed ad libitum for 21 days and the
sucrose solutions were changed daily. The honeybees were placed in separated incubators to
avoid contamination with VOCs.

Mortality and sucrose consumption were monitored daily, by counting dead bees and

weighing feeders respectively.

2.1.3. Data treatment.

Data were analysed using R software (version 4.3.0., htt://www.R-project.org). First, a
Shapiro-Wilk test and a Bartlett test were carried out to test normality and homoscedasticity of
the data. Survival data were transformed into Kaplan-Meier distributions in which Cox-Mantel
test was performed. For survival rates obtained at 21 days and consumption data, a Kruskal-

Wallis test and a Dunn test (with Bonferroni adjustment for consumption data) were carried out.

2.2. Effect of 1-octen-3-ol/fipronil co-exposure on A. mellifera.
2.2.1. Sampling of honeybees.

Seven frames were collected from seven colonies of the same apiary. Emergent bees
were distributed in 60 pain-type cages with 70 bees/cage. Rearing conditions were similar to

those described earlier.
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2.2.2. Exposure to I-octen-3-ol and/or fipronil.

Four 1-octen-3-ol concentrations (0.5; 1; 1.7 and 3.4 pg/L of feeding solution) were
selected following the first experiment. Two concentrations of fipronil (0.5 and 1 pg/L of
feeding solution) were used. These two fipronil concentration were used in the study conducted
by Fernandes et al., (2023) [30] and are traditionally used in the laboratory to induce chronic
effects. Two days after caging, fifteen experimental conditions were defined: one unexposed
control group, four groups exposed to the different 1-octen-3-ol concentrations (abbreviated O1
to O4), two groups exposed to both fipronil concentrations (abbreviated Fip0.5 and Fipl) and
eight groups co-exposed with fipronil and 1-octen-3-ol (abbreviated Fip0.5-O1 to Fip0.5-O4
and Fip1-Ol1 to Fip1-O4).

A fipronil stock solution (100 g/L) (PESTANALP®, Sigma-Aldrich) was made in DMSO.
1-octen-3-ol stock solutions were prepared as described in section 2.1.2. VOCs exposure and
toxicity assessment. Sucrose solutions were supplemented with 1-octen-3-ol and/or fipronil
stock solutions to achieve the desired concentrations. The feeding solution of the unexposed
control group was supplemented with 0.1% DMSO. The exposures and co-exposures were
performed chronically (by trophic route) for 21 days.

Mortality and consumption descriptors were monitored as described earlier.
Consumption data were not recorded if the number of alive bees in a given cage was lower than

ten.

2.2.3. Data treatment.

Mortality and sucrose consumption data were analysed as described in the section 2.1.3.
Data treatment. In addition, 1-octen-3-ol and fipronil consumption analysis were performed
using a Mann-Whitney test (with Bonferroni adjustment). For the cumulative xenobiotic
consumption, when the number of alive bees in a given cage was lower than 10, the xenobiotic
consumption values were replaced by the mean of the daily xenobiotic consumption of the same
cage. The analysis of these data was carried out using a Mann-Whitney test (with Bonferroni

adjustment).

2.3. Expression quantification of selected molecular descriptors.
2.3.1. Sampling of honeybees head.

Three honeybees were collected from each cage (12 bees/conditions) at the beginning
of the experiment (DO0) and after two, seven and fourteen days (D2, D7 and D14) to evaluate

changes in gene expression. The heads were dissected post-mortem and placed in bead tubes
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(Bead Tubes Type C, Macherey-Nagel) with 1 mL TRIzol™ (Invitrogen), then immersed in

liquid nitrogen to prevent RNA degradation. Samples were stored at -80°C until the extraction

step. The head was chosen for this experiment because it contains the cerebral ganglia and it’s

assumed in this work that the density of GABA-R is highest.

2.3.2. RNA extraction and cDNA synthesis.

Heads were ground using FastPrep®-24 (6.0 m/S, 2x45 sec) (MP Biomedicals).

Following phenol/chloroform extraction, total RNAs were purified using the RNeasy® Mini Kit

(QIAGEN), following the supplier’s instructions. A 30 min DNase treatment (RNase-Free

DNase Set, QIAGEN) at room temperature was performed to reduce genomic DNA

contamination. RNA quantification and quality were evaluated using TapeStation-4150

(Agilent Technologies) and the RNA Screen Tape Kit (Agilent Technologies). RNAs extracts

were stored at -80°C until the reverse transcription step.

Reverse transcription was carried out on 800 ng RNA using the SuperScript™ 1II Kit

(Invitrogen) according to supplier’s instructions and the ProFlex PCR System (Applied

Biosystems). The cDNAs were stored at -20°C until qPCR step.

Table 1. Characteristics of primers pairs used for the quantitative PCR. Linearity, efficiency, DNA

dilution range and Cq range were determined using total DNA extract from three A. mellifera head.

Target . . 5 R Tm Amplicon  Linearity (r?) Yall(?ated DNA
Primers pairs (5’ — 3°) . . . dilution (d) and Reference
gene (in °C) size (bp) Efficiency (E)
Cqo ranges
Rosjg F-GATTCCCGATTGGTTTTTGAATAG o, 152 12 =0.989 d: 4 t0 256 [37]
P R-AACCCCAATAATGACGCAAACC ' E=0.89 Co: 20 to 25
F-TAAACCAGACGCTGCACTTC 2 =0.999 d: 4 to 1024 .
Sod2 R CCCAACCAGAACCTTGAATCG 08 110 E =0.90 Co: 231033 Lhiswork
Cat2 F-AAGCCAGTTTGACGGTAGGG 60.0 3 12 =0.997 d: 4 to 1024 [38]
R-AGCATGGACTACACGTTCCG ' E=0.88 Co: 20 to 26
Gos] F-ATTCCTGGTCTTGCCGAACC 0.8 o1 2 =0.999 d: 4 to 64 [38]
R-TGGGCCATTCTTCGATATCAATTC ' E =0.80 Co: 25 to 28
Gaba- F-ATCAACTACCTGGCACACCG £0.0 134 2 =0.997 d: 4 to 64 This work
At R-AGGCCAATCAAAAGCTGGGA ‘ E=0.81 Co: 20 to 25 s Wo
F-CGAGCCAAGGGTACAGAAGG 2 =0.998 d: 4 to 256 .
Glu-D R-AGTGTGCGGCATGTTCCTAA 60.0 177 E=0.84 Co: 261033 1hiswork
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2.3.3. Gene expression analysis by quantitative PCR.

The expression of Catalase 2 (Cat2), Superoxide dismutase 2 (Sod?2), Glutathione-S-
transferase S1 (Gsts/), GABA aminotransferase (Gaba-At) and Glutamate decarboxylase (G/u-
D), was measured by quantitative PCR (qPCR) using the primers listed in Table 1. The
expression of Rpsi8, encoding the ribosomal protein s18, was used to normalize the data. The
gPCR reactions were performed in triplicates using the CFX96™ Real Time System (BIO-
RAD), in a final volume of 25 pL that comprised 12.5 pL of 2X Absolute Blue SYBR Green
buffer (Thermo Fischer Scientific), 1.75 puL of a primer solution containing reverse and forward
primers (1 uM), 2.5 uL of template cDNA and 8.25 pL of molecular grade water (Mediatech,
Inc.). Following an initial denaturation for 5 min at 94°C, 40 cycles were performed with 15
sec at 94°C for denaturation, 25 sec at 55°C for primer annealing and 30 sec at 72°C for

polymerase elongation.

2.3.4. Data treatment.
First, the qPCR data were analysed according to the scheme propose by the Genomics
Platform (Institute of research in immunology and cancer, University of Montreal,

https://genomique.iric.ca/Infos_qPCR).

A Shapiro-Wilk test and a Bartlett test were carried out to test normality and
homoscedasticity of the data. In the control condition, the evolution of key genes expression
(over the time) was analysed using a one-way ANOVA and Tukey post-hoc procedure (with
Bonferroni adjustment). To study the joint effect of time and treatment for a given gene, a
Scheirer-Ray-Hare test was performed, a Dunn post-hoc procedure (with Bonferroni
adjustment) was carried out on significant factors and a Mann-Whitney test (with Bonferroni

adjustment) on non-significant factors.

Results

3.1. Toxicity assessment of 1-octen-3-ol and 2,6-dimethylcyclohexanol in A. mellifera.
3.1.1. Effect of VOCs exposure on survival.

Kaplan-Meier distributions analyses showed a significantly decrease of survival in
groups exposed to 1.25 and 3.4 ug/L of 1-octen-3-ol (Cox-Mantel test, p-value = 0.0225 and
0.005 respectively) or to 0.25, 0.75 and 3.4 pg/L of 2,6-dimethylcyclohexanol (p-value = 0.024,
0.003 and < 0.001 respectively) compared to the untreated honeybees (Figure S1). However,

the honeybee survival at the end of the experiment was not significantly different (P-value >
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0.05, Dunn test) whatever the tested condition (Figure 1), with an average survival rate of
74.71£16.84% to 86.37+4.48% for honeybees exposed to 1-octen-3-ol, 66.55+7.35% to
89.89+1.95% for honeybees exposed to 2,6-dimethylcyclohexanol, compared to 85.77+3.4%
for untreated honeybees. 1-octen-3-ol and 2,6-dimethylcyclohexanol had no toxic effect (at the
tested concentrations) inducing an excess mortality in A. mellifera. These results are in
accordance with the toxicological analysis performed prior this experiment (unpublished data).
In addition, no dose-response effect was found on the survival of bees chronically exposed to

both VOC:s.
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1-octen-3-ol concentrations 2 B-dimethylcyclohexanol concentrations

Figure 1. Average survival rate of honeybees after 21 days of chronic exposure to 1-octen-3-ol (A) or
2,6-dimethylcyclohexanol (B). Honeybees were exposed to the indicated concentrations of VOCs
through sucrose feeding ad libitum. The average survival rate was calculated at 21 days on 4 replicates
of 50 bees for each experimental condition (or 3 replicates for groups exposed to 3.4 pg/L). Black
diamonds and black horizontal bars represent the average and median survival rate after 21 days
respectively. Red asterisks represent outlier values. No significant differences in average survival rate
after 21 days of chronic exposure compared to the control group according to a Dunn test.

3.1.2. Effect of VOCs exposure on daily food consumption.

Over the experimental period, bees in control condition consumed an average of 35+5
mg of nutritive solution per bee per day (Figures 2). For groups exposed to 1-octen-3-ol (Figure
2A), the average daily food intake was 32.7£5.5 mg/bee/day, that of groups exposed to 2,6-
dimethylcyclohexanol (Figure 2B) was 31.5+£5.6 mg/bee/day. Only the group exposed to 0.75
png/L of 1-octen-3-ol showed a significant decrease in average daily consumption (p-value <

0.05, Dunn test with Bonferroni adjustment) compared to control condition. At the tested
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concentrations, 1-octen3-ol had no effect on 4. mellifera daily food intake. In the case of 2,6-
dimethylcyclohexanol, a contrario, only the group exposed to 0.75 png/L showed no difference
(p-value > 0.05, Dunn test with Bonferroni adjustment) in average daily consumption with the
control condition. For all other concentrations, we notice a decrease with a relative drop of
10.2+4% (on average) compared to the control group. 2,6-dimethylcyclohexanol had a larger
effect than 1-octen-3-ol on daily food intake. It is difficult to consider whether 2,6-
dimethylcyclohexanol had a potential slight antifeeding activity or a repellent effect.
Interestingly, the change in feeding behavior induced by this VOC does not lead to have any

impact on the bees.
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Figure 2. Sucrose consumption of honeybee chronically exposed to 1-octen-3-ol (A) or 2,6-
dimethylcyclohexanol (B). Honeybees were exposed to the indicated concentrations of VOCs through
sucrose feeding ad libitum. The sucrose consumption was estimated over 21 days on 4 replicates of 50
bees for each experimental condition (or 3 replicates for groups exposed to 3.4 pg/L). Black diamonds
and black horizontal bars represent the average and median daily consumption respectively. Red
asterisks represent outlier values. Significant differences in daily food intake compared to the control
group are represented by black asterisks (p-value < 0.05, Dunn test with Bonferroni adjustment).

3.2. Effect assessment of a 1-octen-3-ol/fipronil co-exposure in A. mellifera.
3.2.1. Effect of the co-exposure on survival.

Since 1-octen-3-ol not affect the food intake and induced a lower observed mortality
than 2,6-dimethylcyclohexanol, it was chosen to assess its combination with fipronil. As no

dose-response effect was found, four 1-octen-3-ol concentrations (0.5, 1, 1.7 and 3.4 pg/L)
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representing the mass and molar equivalents of fipronil concentrations used by Fernandes ef al.

(2023)[ 30] (0.5 and 1 pg/L) were selected for the following experiments.
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Expérimental conditions Expérimental conditions

Figure 3. Average survival rate of honeybees after 21 days of chronic co-exposure to 1-octen-3-ol and
fipronil at 0.5 pg/L (A) or 1 pg/L (B). Honeybees were exposed through sucrose feeding ad libitum. The
average survival rate was calculated at 21 days on 4 replicates of 70 bees for each experimental
condition. Black diamonds and black horizontal bars represent the average and median survival rate
after 21 days respectively. Red asterisks represent outlier values. Significant differences in average
survival rate after 21 days of chronic co-exposure, compared to the corresponding fipronil group, are
represented by black asterisks (p-value < 0.05, Dunn test).

Kaplan-Meier distributions showed (Figures S2 and S3A) a sharp decrease (77.8+£7%)
in the survival of the control condition at 21 days indicating an inherent sensitivity (health
status) of the bees used. No survival difference was found between the Fip0.5 group and the
control group (Cox-Mantel test, p-value = 0.057), while a difference was observed for Fipl
condition (Cox-Mantel test, p-value < 0.0001). For honeybees co-exposed to 1-octen-3-ol and
fipronil at 0.5 pg/L (Fip0.5-O1 to Fip0.5-O4) (Figure S2A), a difference (Cox-Mantel test) was
observed for the four tested VOC concentrations compared to the fipronil exposed group. This
increase in survival was also observed for honeybees co-exposed to 1-octen-3-ol and fipronil at
1 ng/L (Fip1-O1 to Fip1-O4) (Figure S2B), a difference (Cox-Mantel test) was observed for
the four co-exposed groups compared to the fipronil exposed group. Differences (p-value <
0.05, Cox-Mantel test) indicating a better survival of co-exposed bees was observed by
comparison of Kaplan-Meier distributions of co-exposed groups and fipronil-exposed groups.
These differences were also highlighted by comparison of the survival rate at 21 days (p-value

< 0.05, Dunn test) (Figures 3).
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An average increase in survival rate of 25.7+2.9% was observed for the groups co-
exposed with 0.5 pg/L of fipronil, and of 21.3+9.4% for the groups co-exposed with 1 pg/L of
fipronil. In conclusion, 1-octen-3-ol seems had a beneficial effect on the survival of 4. mellifera
chronically exposed to low doses of fipronil. However, no dose-response effect was observed,

suggesting that the improvement in survival was not related to the 1-octen-3-ol concentration.
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Figure 4. Sucrose consumption of honeybee chronically co-exposed to 1-octen-3-ol and fipronil at 0.5
ug/L (A) or 1 ug/L (B). Honeybees were exposed to the indicated concentrations of VOCs through
sucrose feeding ad libitum. The sucrose consumption was estimated over 21 days on 4 replicates of 70
bees for each experimental condition. Black diamonds and black horizontal bars represent the average
and median daily consumption respectively. Red asterisks represent outlier values. Significant
differences in daily food intake compared to the control group are represented by black asterisks (p-
value < 0.05, Dunn test with Bonferroni adjustment).

3.2.2. Effect of the co-exposure on daily food, fipronil and I-octen-3-ol intakes.

Over the experimental period, bees in control condition consumed an average of 37.4+7
mg/bee/day (Figures 4 and S3B). For groups exposed to 1-octen-3-ol (Figure S3B), the average
daily food intake was 33.5+£5.7 mg/bee/day. Daily average food consumption in Fip0.5 group
was 34+6.7 mg/bee/day (Figure 4A), while it was 32.5+6.1 mg/bee/day in the Fipl group
(Figure 4B). No difference (p-value > 0.05, Dunn test with Bonferroni adjustment) was found

between the control group and the fipronil-exposed groups. As mentioned in previous studies
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[30,39], fipronil shows no antifeeding activity or a repellent effect (at the concentrations used)
in honeybees. For groups Fip0.5-O1 to Fip0.5-O4 (Figure 4A) the average daily consumption
was 30.6+5.1 mg/bee/day, while that for the groups Fipl-Ol to Fipl-O4 (Figure 4B) was
27.1£4.8 mg/bee/day. The co-exposed groups consumed significantly less (p-value < 0.05,
Dunn test with Bonferroni adjustment) than groups exposed to fipronil alone (except for
conditions Fip0.5-O1 and Fip0.5-O4). This decrease in daily food intake represents a relative
average drop of 10.5+£3.9% for the groups co-exposed with 0.5 pg/L of fipronil and of
16.7+6.2% for the groups co-exposed with 1 pg/L of fipronil. No dose-response effect was

found, the decrease in daily consumption was not related to the 1-octen-3-ol concentration.

Table 2. Cumulative and average daily consumption of fipronil and 1-octen-3-ol by bees in the different
experimental conditions. For daily and cumulative fipronil consumption the differences are represented
by lowercase letters for the groups (co-)exposed to 0.5 ug/L or capital letters for groups (co-)exposed to
1 pg/L. When two conditions are characterized by the same letter, there is no significant difference
between them (p-value > 0.05 according to a Mann-Whitney test with Bonferroni adjustment). For the
daily VOC intake, if two conditions are characterized by the same symbol, there is no difference between
them (p-value > 0.05 according to a Mann-Whitney test with Bonferroni adjustment). No differences
have been observed for the cumulative VOC consumption by comparison of groups exposed at the same
concentration (p-value > 0.05 according to a Mann-Whitney test with Bonferroni adjustment).

Experimental Daily fipronil Cumulative fipronil Daily VOC intake Cumulative VOC
conditions intake (ng/bee/day) intake (ng/bee/21 days) (ng/bee/day) intake (ng/bee/21 days)
[0)} / / 0.014+0.002" 0.2678+0.026
02 / / 0.030+0.004 0.554+0.036
03 / / 0.052+0.007 0.994+0.056
04 / / 0.103+0.020 1.957=0.116
Fip0.5 0.0154+0.003* 0.272+0.025% / /
Fip0.5-01 0.014+0.002° ¢ 0.263+0.011* 0.014+0.002" 0.263+0.010
Fip0.5-02 0.013+0.002° 0.242+0.022° 0.024+0.005" 0.460+0.046
Fip0.5-03 0.013+0.002"> ¢ 0.252+0.018* 0.045+0.008 0.858+0.060
Fip0.5-04 0.014+0.002% ¢ 0.266+0.011* 0.095+0.012 1.812+0.075
Fipl 0.02940.005* 0.504+0.098% / /
Fip1-O1 0.022=0.003® 0.422+0.0224 0.011+0.002 0.211+0.011
Fip1-02 0.025+0.004° 0.468+0.0204 0.025+0.004" 0.468+0.020
Fip1-03 0.022+0.003" 0.426+0.0174 0.038+0.006 0.724+0.026
Fip1-0O4 0.026=0.005¢ 0.494+0.0354 0.090+0.020 1.562+0.189

This slight disruption in feeding behavior led to changes in daily consumption of fipronil
and 1-octen-3-ol, notably in the conditions with the highest exposure concentrations (Table 2).
However, co-exposed bees show a better survival rate than Fipl bees. In that case, exposure
period is longer since bees exposed to fipronil alone should theoretically die earlier. In terms of
cumulative fipronil consumption (Table 2), there is no difference between fipronil-exposed
groups and co-exposed groups (p-value > 0.05, Mann-Whitney test with Bonferroni
adjustment). The same results were observed for the 1-octen-3-ol (Table 2).
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Separately, both compounds had no effect on consumption in 4. mellifera, but a co-
exposure altered the feeding behavior. This decrease was also observed in preliminary work
(unpublished data) where bees were co-exposed to fipronil (0.5 pg/L) and 1-octen-3-ol or 2,6-
dimethylcyclohexanol (0.5 pg/L). This reduction does not appear to be specific of 1-octen-3-
ol/fipronil co-exposure. In short, the decrease in daily food intake is not a determining factor in

improvement of survival rate of bees after 21 days of chronic exposure.

| 1 i m FI

Sod2 Cat2 Gsts1 Gaba-At Glu-D

Relative gene expression (Log2(Fold Change))

Figure 5. Evolution of the five key genes relative expression over the time in the control condition.
Sod?2: superoxide dismutase 2; Cat2: catalase 2; Gstsi: glutathione-S-transferase S1; Gaba-At: GABA
aminotransferase; Glu-D: glutamate decarboxylase. For a given gene, no significant difference is
observed between the different time point (p-value > 0.05 according to a pairwise Tukey test with
Bonferroni adjustment).

3.2.3. Effect of the co-exposure on selected molecular descriptors.

The relative expression of the five selected key genes (Sod2, Cat2, Gstsl, Gaba-At and
Glu-D) was measured at four time points (D0, D2, D7 and D14) for eight of the fifteen defined
experimental conditions: Control, O3, 04, Fip0.5-03, Fip0.5-04, Fip1-O3 and Fip1-O4. These
conditions were selected because 1-octen-3-ol concentrations represents the molar equivalents
of the fipronil concentrations used arguing a potential mechanism of competition (between the
VOC and the insecticide) for GABA-R.

Expression of the targeted genes was stable over the time in the control condition (p-
value > 0.05, Tukey test with Bonferroni adjustment) (Figure 5). From an overall point of view,
whatever the gene considered no treatment effect was demonstrated by Scheirer-Ray-Hare test

(p-value > 0.05) (Table S1), between the different exposed and co-exposed conditions. This
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result was confirmed by Mann-Whitney tests with Bonferroni adjustment (p-value > 0.05)
(Table S2). Conversely, whatever the gene considered an exposure time effect was always
observed (p-value < 0.05, Scheirer-Ray-Hare tests) (Table S1). The exposure time effect was
confirmed by Dunn tests with Bonferroni adjustment (p-value < 0.05) (Table 3). In the case of
exposed and co-exposed conditions, exposure time had a greater influence on targeted genes

expression than the treatment itself.

Table 3. Pairwise Dunn tests (with Bonferroni adjustment) results. Following the Scheirer-Ray-Hare
tests, pairwise Dunn tests were performed to assess the source of the time of exposure effect. For a given
gene, when p-value is marked in red there is a difference in relative gene expression between the two
compared time points.

Condition Comparison Sod2 Cat2 Gsisl Gaba-At Glu-D

D2/D7 1 0.1184 0.0723 1 0.0427

03 D2/D14 0.4240 0.2327 0.1873 1 0.8422

D7/D14 0.7179 1 1 1 0.5094

D2/D7 1 0.7179 0.3499 1 0.2327
04 D2/D14 1 0.7179 0.0723 1 1
D7/D14 1 1 1 1 1

D2/D7 1 0.5094 0.0427 0.9804 0.9804

Fip0.5 D2/D14 1 0.3499 0.8422 1 0.8422
D7/D14 1 1 0.5094 1 1
D2/D7 1 0.3499 0.1184 1 1

Fipl D2/D14 1 0.0723 1 0.8422 0.3209
D7/D14 1 1 0.7179 0.1873 1

D2/D7 0.3499 1 1 0.0181 0.7179

Fip0.5-03 D2/D14 0.8422 0.1873 1 1 0.2327
D7/D14 1 0.8422 1 0.1496 1

D2/D7 0.4240 0.0929 0.0558 0.9234 0.4240
Fip0.5-O4 D2/D14 1 0.0323 1 1 1
D7/D14 0.7179 1 0.2327 1 1

D2/D7 0.3499 0.0427 0.1184 0.5094 0.0723

Fipl-03 D2/D14 0.0723 0.0723 1 0.1873 0.0427
D7/D14 1 1 0.0243 1 1

D2/D7 1 0.4240 0.0324 0.5094 0.3499

Fipl-O4 D2/D14 0.0243 0.0558 0.3499 0.0071 0.0051

D7/D14 0.2327 1 0.9804 0.2866 0.3499

In this work, expression of a target gene was considered to be modulated if Log>(Fold
Change) > 1 (overexpression relative to the control group) or if Logx(Fold Change) < -1
(underexpression relative to the control condition). No change in the expression of the gene
encoding superoxide dismutase 2 (Sod2) was observed (Figure S4A). Overexpression of the

gene encoding catalase 2 (Cat2) was demonstrated in Fip0.5-O4 condition at times D7 and D14,
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Fip1-O3 at time D7 and Fip1-O4 at time D14, while underexpression was observed for the O3
group at time D2 (Figure S4B). Overexpression of glutathione-S-transferase S1 (Gsts/) gene
was observed in the Fip0.5, Fipl, Fipl-O3 and Fipl-O4 groups at the time D7, while
underexpression was observed in the O4 group at time D14 (Figure S4C). Overexpression of
the genes encoding GABA aminotransferase (Gaba-At) and glutamate decarboxylase (Glu-D)
was demonstrated for the Fipl1-O4 group at time D14, while underexpression was observed at

time D2 for the same group (Figures S4D and E).

Discussion

No reduction in survival was observed in 4. mellifera exposed for 21 days to different
concentrations of 1-octen-3-ol or 2,6-dimethylcyclohexanol. These two VOCs show no toxic
effect at the tested concentrations (based on survival descriptor). Survival rates of bees exposed
to 1-octen-3-ol are more uniform than those obtained for 2,6-dimethylcyclohexanol. The latter
also showed higher observed mortality than 1-octen-3-ol. Bee sensitivity to the two VOCs
seems to differ. This difference could be explained by toxicokinetic parameters, different target
sites or even the same target site having a different affinity for the two compounds. As 1-octen-
3-ol has less observed effects on bees than 2,6-dimethylcyclohexanol, it was chosen for further
experiments.

Survival data obtained in the context of co-exposures suggest a beneficial effect of 1-
octen-3-ol on the survival of A. mellifera chronically exposed to low doses of fipronil.
Improvement in survival was about 25.7+2.9% for bees co-exposed with 0.5 pg/L of fipronil
and 21.349.4% for those co-exposed with 1 pug/L of fipronil. As proposed by Fernandes and
collaborators (2023) [30], 1-octen-3-ol may exert a GABA-R activating activity, as
demonstrated in mammal [34]. A mechanism of competition for GABA-R, between the VOC
and the insecticide, could thus be established. Fipronil induces a prolonged closure of chloride
channels resulting in hyperexcitability of the nervous system [7,17], which could be
compensated by the binding of 1-octen-3-ol. The binding of this VOC would induce a prolonged
opening period of the GABA-R channels. 1-octen-3-ol could have a threshold effect on GABA-
R, since no dose-response effect has been demonstrated (the observed beneficial effect is not
influenced by the VOC concentration).

Nevertheless, it cannot be excluded that the improvement in bee survival was an indirect

effect of 1-octen-3-ol exposure. The VOC could exert a hormetic effect and induce an overall
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improvement in bee fitness, enabling them to respond better to insecticide stress. Fipronil
causes a variety of sublethal effects, 1-octen-3-ol could protect bee from these effects. Da Silva
Cruz et al. (2010) [40] demonstrated damage to intestinal epithelial cells in bees exposed to
fipronil, Zaluski and colleagues (2020) [19] showed a decrease in enzyme involved in energy
metabolism, while Nicodemo and collaborators (2014) [18] observed an impact on
mitochondrial activity. These impacts can affect the bee physiology by reducing nutrient
absorption and metabolization. It has been shown in Penicillium chrysogenum that an artificial
exposure to 1-octen-3-ol alters the expression pattern of genes involved in primary metabolism
and in secondary metabolites biosynthesis. In a normal physiological context, endogenous
production of this VOC by the fungus regulates sporulation and germination processes [41].
The alga Macrocystis pyrefera is also a natural producer of 1-octen-3-ol, and an artificial
exposure to this VOC alters the expression profile of genes involved in lipid metabolism and
oxidative stress management (the role of this VOC in normal physiological context remain
unknown) [42]. These effects of 1-octen-3-ol, observed on various organism, can be transposed
to a protective effect in A. mellifera. The VOC hormetic effect could be mediate by modulation
of gene expression involved in primary metabolism or by limiting the effect of oxidative stress,
leading to a better overall insect fitness and hence a better survival in bees under insecticidal
stress.

Five genes were selected for their implication in response to toxic stress (oxidative stress
management and xenobiotic metabolism) and in regulation of GABAergic signalling (GABA
metabolism). Expression of the five genes studied was not associated with a treatment effect.
However, a time of exposure effect was observed, although this was generally associated with
the highest VOC and/or insecticide concentrations. Genes encoding oxidative stress
management enzymes (Sod2, Cat2) showed an expression profile indicating the generation of
oxidative stress over the time, as highlighted in previous studies [43—45]. However, this
modulation in gene expression remains weak and suggests either a very limited stress in the
bees head or a stress efficiently managed by the pool of enzymes already present in the tissue.
The detoxication pathway mediated by glutathione-S-transferase S1 appears to be involved only
after 7 days of exposure to fipronil, suggesting a potential detoxification process that takes a
delayed time to set up in 4. mellifera head. Moreover, the enzyme does not appear to be
produced continuously, as gene expression returns to control level after 14 days of chronic
exposure. In honeybees, detoxification processes are mainly studied in the abdomen where the
majority of fat bodies are found, so it is possible that these cellular processes are weak in the

head. Regarding 4. mellifera as one of the insects with the fewest genes involved in xenobiotics
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metabolism [46,47], it would be interesting to study the expression of genes other than Gsts/
(carboxylesterases, cytochrome P4s50 monooxygenases) in the head to assess whether there is a
preferential detoxification pathway in this tissue. It was assumed in this work that exposure to
fipronil could influence the GABA anabolism (via glutamate decarboxylase, a lyase catalysing
the conversion of L-glutamate to GABA) and that the exposure to 1-octen-3-ol could influence
the GABA catabolism (via GABA aminotransferase, a transferase catalysing the reaction
GABA + oxoglutarate = L-glutamate + succinate semialdehyde). No effect was observed on
the expression of these two key GABA metabolism genes. This metabolic pathway has been
less studied in animals (outside pathological context), but is extensively studied in plants
notably in stress response [48—50]. In plants, the expression of these genes is finely regulated
and is low under normal physiological conditions, with a functional pool of intracellular
enzymes that persists over the time. In A. mellifera, it is possible that these genes are regulated
in the same way. Genes encoding these enzymes are not ready to be expressed in a large amount
to respond to a stress, since an intracellular pool of enzymes is present. This would explain the
absence of variation in genes expression in bees head.

The expression of the selected genes in the head does not allow them to be considered
as descriptors of the effects associated with fipronil exposure or co-exposure with the VOC.
The failure to show variations in the expression of these genes does not means that bees haven’t
developed molecular mechanisms to respond to the stress induced by the different exposure
conditions. Transcriptional study was carried out with RNAs extracted from the whole head,
which may have masked the specific transcriptional response of cerebral ganglia. It would
therefore be interesting to repeat this experiment targeting more precisely the cerebral ganglia
or the abdominal nerve ganglia to focus on the nerve tissues response.

The aim of this work was to study the potential beneficial effect of two VOCs isolated
from the bee volatolome. A beneficial effect of 1-octen-3-ol on survival was observed in bees
presenting high inherent sensitivity. It would be interesting to repeat this experiment using 1-
octen-3-ol with less sensitive bees, to show whether this effect on survival remains significant.
And then to show whether the results obtained are reproductible, although 4. mellifera is an
(eco)toxicological model for which data reproducibility is always a challenge [13]. These
experiments could also be repeated using 2,6-dimethylcyclohexanol (to assess whether it also
has a beneficial effect) or replacing fipronil by another compound acting on GABA-Rs like
compounds from avermectin family (ivermectin and abamectin for example, which acts on
GABA-Rs in the peripheral nervous system) to assess if 1-octen-3-ol retains its beneficial effect

on survival. It also seems essential to understand the molecular, cellular and physiological
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mechanisms involved. As first step, it would be relevant to study the kinetics (absorption,
distribution, metabolization, excretion) of the VOC and/or fipronil in bees using '*C labelled
compounds. It would be also interesting to determine whether 1-octen-3-ol actually interacts
with GABA-Rs in 4. mellifera and whether it competes with fipronil for these receptors. This
information, derived from cell culture and/or electrophysiology approaches, would enable to
understand whether 1-octen-3-ol exert a direct effect (interaction with GABA-Rs) or a hormetic
effect (overall improvement in fitness) in honeybees. While this study was focused on the
presence of a potential “therapeutic” effect of the VOC, it would be relevant to assess whether
this VOC also exert a “prophylactic” effect in bees, by carrying out successive exposures
separated in time rather than co-exposures. Approaches under semi-field conditions
(incorporating new descriptors such as behavioural) could be developed to test the potential
beneficial effect of 1-octen-3-ol at the hive level and determine potential application for this

compound in beekeeping.
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Figure S1. Survival of honeybees chronically exposed to 1-octen-3-ol (A) or 2,6-dimethylcyclohexanol
(B). Honeybees were exposed to the indicated concentrations of VOCs through sucrose feeding ad
libitum and their proportion of survival was monitored by Kaplan-Meier estimator (n = 150 to 200 bees
per condition). The Cox-Mantel test performed on the Kaplan-Meier distributions shows a significant
decrease in survival of bees exposed to 1-octen-3-ol at 1.25 and 3.4 pug/L compared to the unexposed
control group (with p-value = 0.0225 and 0.005 respectively). The statistical analysis also shows a
significant decrease in survival of bees exposed to 2,6-dimethylcuyclohexanol at 0.25, 0.75 and 3.4 pug/L
compared to the unexposed control group (with p-value = 0.0024, 0.003 and < 0.001 respectively).
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Figure S2. Survival of honeybees chronically co-exposed to 1-octen-3-ol and fipronil at 0.5 pug/L (A)
or 1 pg/L (B). Honeybees were exposed through sucrose feeding ad /libitum and their proportion of
survival was monitored by Kaplan-Meier estimator (n =210 to 280 bees per condition). The Cox-Mantel
test performed on the Kaplan-Meier distributions shows a significant increase in survival of bees co-
exposed to fipronil at 0.5 pg/L and 1-octen-3-ol compared to fipronil exposed group (with a p-value <
0.0001 for each comparison). The statistical analysis shows the same pattern for honeybees co-exposed
to fipronil at 1 ug/L and 1-octen-3-ol compared to fipronil exposed group (with a p-value < 0.0001 for
each comparison).
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Figure S3. (A) Effect of chronic exposure to different 1-octen-3-ol concentrations on the survival rate
of A. mellifera. The Cox-Mantel test performed on the Kaplan-Meier distributions shows a significant
increase in survival of bees exposed to 0.5, 1 and 1.7 ug/L of 1-octen-3-ol compared to the control group
(with p-value = 0.003, < 0.0001 and 0.003 respectively). (B) Box-plots representing the average daily
consumption by bees of a 50% sucrose solution under different exposure conditions to 1-octen-3-ol.
Black diamonds represent the average daily consumption of each group, the black horizontal bar
represents the median and red asterisks represent outlier values. Differences in daily food intake, by
comparison with the control group, are represented by black asterisks (p-value < 0.05 according to a
pairwise Dunn test with Bonferroni adjustment).
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Table S1. Scheirer-Ray-Hare tests results.

Factor Df Sod?2 Cat2 Gstsl Gaba-At Glu-D

Treatment 7 0.2669 0.5023 0.6175 0.6955 0.5786
Time of exposure 2 0.0368 <0.0001 <0.0001 0.0051 <0.0001

Interaction 14 0.2019 0.9538 0.3042 0.0039 0.3058

Table S2. Mann-Whitney tests (with Bonferroni adjustment) results. Following the Scheirer-Ray-Hare
tests, pairwise Mann-Whitney tests were performed to confirm the absence of treatment effect. No
significant difference is observed by comparison of two experimental condition for a given gene and a
given time point (P-value > 0.05).

Comparison :(‘)‘1‘:1‘: Sod2 Cat2 Gstsl  Gaba-At  Glu-D

D2
03/Fip0.5-03 D7
D14

0.801

D2
03/Fip1-03 D7
D14

D2
04/Fip0.5-04 D7
D14

D2
O4/Fip1-04 D7
D14

D2
Fip0.5/Fip0.5-03 D7
D14

0.801

D2
Fip0.5/Fip0.5-04 D7
D14

D2
Fip1/Fip1-03 D7
D14

e
S
[y

1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
8

D2
Fip1/Fip1-O4 D7
D14

0.801
1

1
8
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
1
8
1
1
1
1
1
1
1
1
1
.801 0.801

OO0 i i e [ e = e e e [ = e e e -
— e e (OO e e e [ e e [ e e [ e e | e e |

et ek ek |k et ek [ ek e [k et ek |k et e [ e ek | ek e [ e
p—

o

0

196



0%

45

Retative gene sxpression (Log2(Fold Change))

Relative gene expression (Log2{Fold Change])
o

007

.

o3 o Fipd 5  Fip0 503 Fipd 5-04 Fip1

L

Fipl-03  Fy

p1-04

Relative gene expression (Log2{Feld Change))

o3 04 Fipds Fipd503 Fipd504  Fipl  Fipl0d

*

Fipl-04

*

o3 ™ Fipd 5 Fip0 503 Fipd 5-04 Fipl Fip1-03

Fipl-04

o2
or
o

o3 o Fipd & Fip0 503 Fip0 5-04 Fipl

o2
o7
1]

£

Fip1-03

Fipl-04

o3 04 Fipds  Fip503 Fipd504  Fipt

o2
or
(18]

Fip1-03

Fipl-04

o2
or
o

o2
o7
1]

Figure S4. Relative expression of Sod2 (A), Cat2 (B), Gstsl (C), Gaba-At (D) and Glu-D (E) genes in
bees heads as a function of the different experimental conditions and time. A significant overexpression
is characterized by a Logx(Fold Change) >1 and a significant underexpression by a Log(Fold Change)
<-1. Differences in relative gene expression, by comparison with the control condition, are represented
by black asterisks.
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II1. Résultats marquants, discussion et conclusions :

L’exposition chronique aux deux COV, sur la gamme de concentrations utilisées (0;
0,25;0,5; 0,75; 1; 1,25; 1,7 et 3,4 ng/L), n’a pas d’effet sur la survie de 4. mellifera. Les deux
composés n’ont donc pas d’effets toxiques induisant une surmortalit¢ des abeilles (aux
concentrations testées). Contrairement au 1-octen-3-ol, une exposition chronique des abeilles
au 2,6-diméthylcyclohexanol entraine une diminution de leur consommation journaliére
moyenne en solution nutritive. La modification du comportement alimentaire induite par ce
COV ne semble pas avoir d’impact sur ’abeille. Il est toutefois difficile d’affirmer avec
certitude que ce COV a un effet répulsif ou de coupe faim. La mortalité observée dans le cas
d’une exposition au 2,6-diméthylcyclohexanol est globalement supérieure a celle observée pour
le 1-octen-3-ol. La sensibilité des abeilles pour ces deux COV semble donc différente. Cette
différence pourrait étre expliquée par trois éléments : des paramétres toxicocinétiques différents
entre les deux COV, des sites cibles différents (soit vis-a-vis des GABA-R soit vis-a-vis de sites
cibles secondaires inconnus) ou par une différence d’affinité du site cible pour les deux
composés. Au vu des résultats sur la toxicologie de ces deux COV, le 1-octen-3-ol a été
sélectionné pour poursuivre les expérimentations visant & mettre en évidence un potentiel effet
bénéfique chez I’abeille exposée au fipronil.

Dans le cadre de I’expérience de co-exposition, une importante fragilité¢ a été observée
chez les abeilles utilisées (baisse du taux de survie de 77,8+7% pour la condition controle). Les
abeilles utilisées dans cette expérimentation présentent donc une fragilité inhérente qui est
probablement en lien avec leur statut sanitaire (présence de parasites ou de virus par exemple).
11 faut donc retenir que ce paramétre de fragilité est le méme pour toutes les abeilles considérées
et représente un statut expérimental initial. Malgré cela, le 1-octen-3-ol présente un effet
bénéfique sur la survie des abeilles lorsqu’elles sont exposées a de faibles doses de fipronil,
méme si aucun effet dose-réponse n’a pu €tre mis en évidence (I’amélioration de la survie n’est
donc pas liée a la concentration de 1-octen-3-ol utilisée). Une augmentation du taux de survie
a 21 jours de 25,7+2,9% a été observé pour les abeilles co-exposées avec 0,5 pg/L de fipronil
et de 21,3+9,4% pour les abeilles co-exposées avec 1 pg/L de fipronil. Séparément, le fipronil
et le I-octen-3-ol n’induisent pas de modification de la prise alimentaire journaliere. En
revanche, dans le cas d’une co-exposition, une diminution de la consommation moyenne
journaliere de solution nutritive a été observée. Cette baisse ne suffit, cependant, pas a elle seule
a expliquer I’amélioration de la survie observée (a la fin de I’expérience les abeilles exposées

et co-exposées ont a posteriori ingérées la méme quantité¢ de xénobiotiques). Cette diminution
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de la consommation a également été observée dans des travaux préliminaires (données non-
publiées) dans le cas de co-exposition entre le fipronil (0,5 pg/L) et le 2,6-
diméthylcyclohexanol (0,5 pg/L) indiquant que cette baisse ne semble pas €tre spécifique a la
co-exposition fipronil/1-octen-3-ol. Comme ¢évoqué dans une premiere analyse de
volatolomique (Fernandes et al., 2023) et démontré chez les mammiféres (Johnston, 2006), le
I-octen-3-o0l pourrait activer les GABA-R. Un mécanisme de compétition entre le COV et
I’insecticide pour le récepteur est donc envisageable. La fermeture des canaux chlorure due au
fipronil (Casida and Durkin, 2013; Johnson, 2015) pourrait alors étre limitée par la liaison du
1-octen-3-ol (ouverture prolongée des canaux). Le 1-octen-3-ol pourrait avoir un effet seuil sur
les GABA-R puisqu’aucun effet dose-réponse n’a pu étre mis en évidence dans cette étude,
I’effet bénéfique observé n’est pas associé a la concentration en COV administrée. Cependant,
un effet indirect du COV sur I’amélioration de la survie des abeilles n’est pas a exclure. En
effet, le 1-octen-3-ol pourrait exercer un effet hormétique et conduire a une amélioration globale
de la fitness des abeilles. Chez d’autres organismes il a ét¢ montré qu’une exposition au 1-
octen-3-ol pouvait moduler I’expression de génes impliqués dans le métabolisme primaire et
dans la biosynthése de métabolites secondaires mais également de génes impliqués dans la
gestion du stress oxydatif (Yin et al., 2019; Zhang et al., 2021).

Aucun effet, quel que soit le traitement, n’a été observé sur I’expression des genes clés
sélectionnés dans les tétes d’abeille. Ces génes ne peuvent donc pas servir de descripteurs
moléculaires témoignant du potentiel effet bénéfique du 1-octen-3-ol. L’analyse de I’expression
des geénes a été réalisée en utilisant I’ensemble des ARN présents dans la téte des abeilles, il
serait intéressant de réaliser une étude d’expression sur ces geénes au niveau des ganglions
cérébroides pour avoir une réponse plus spécifique de ce tissu que 1’on suppose riche en GABA-

R.
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Chapitre n°4 Le gene tspo :
un biomarqueur potentiel du
stress pesticide chez
Pseudomonas fluorescens ?

201



202



1. Introduction :

Titre :
Le géne tspo, un biomarqueur du stress pesticide chez la bactérie €daphique

Pseudomonas fluorescens (souche SG-1).

Résumé francais :

La réponse transcriptomique du protiste cilié Paramecium tetraurelia a été étudiée
(ADN microarray) apres une exposition de 72h a une faible dose de deltaméthrine (insecticide
pyréthrinoide, données non-publiées). Les analyses ont révélées la modulation de l'expression
des genes associés a une réponse toxique généraliste (génes impliqués dans réponse aux stimuli
et processus métaboliques). Un géne, codant pour la protéine membranaire TranSlocator
PrOtein (TSPO), a été le plus surexprimé (plus de 10 fois) en présence de deltaméthrine et
pourrait &tre considéré comme un marqueur potentiel de I'exposition aux pyréthrinoides chez
cet organisme. Ce géne a été mis en évidence pour la premicre fois chez les protistes, faisant de
la famille #spo une famille génique ubiquitaire (présente dans tous les domaines du vivant). Le
geéne codant la protéine TSPO a été identifié¢ chez Pseudomonas fluorescens et son expression
suivie par RT-qPCR et ddPCR apres exposition a faibles doses (Concentration Efficace 10%
sur le temps de génération) d’une gamme ¢largie d’insecticides pyréthrinoides ou de pesticides
(insecticides, herbicides et fongicides). Nous postulons que TSPO pourrait étre un potentiel
marqueur a suivre dans le domaine de la toxicologie pour la détection et 1’évaluation de
I’exposition aux pyréthrinoides. Les approches de biologie moléculaire quantitatives ciblées
montrent que 1’expression du gene fspo est fortement diminuée en présence de faibles doses
d’insecticides pyréthrinoides. Cette modulation de I’expression n’est pas propre a cette famille
d’insecticides puisque d’autres pesticides sont capables de 1’induire mais dans une moindre

mesure.

Contexte de I’étude :

Etudier I’impact des pesticides sur les écosystemes et leur fonctionnement est
extrémement complexe. Il est cependant possible de tenter d’extrapoler des informations en se
basant sur un groupe d’organismes particuliers : les auxiliaires des écosystémes. Le sol est un
habitat hétérogene a la structure complexe. Il est caractéris€ par une faible quantité de
nutriments et des propriétés physico-chimiques variables donnant naissance a une importante

diversit¢ de micro-habitats. Ces micro-habitats sont colonisés par une grande diversité
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d’organismes aux fonctions variées (Nannipieri et al., 2003; Barrios, 2007; Pefiuelas et al.,
2014; Wilpiszeski et al., 2019). La bactérie Pseudomonas fluorescens (y-protéobactéries) est un
bon exemple microbien d’auxiliaire des écosystemes dans les sols puisqu’elle participe aux
cycles biogéochimiques et est classée parmi les Plant Growing Promoting Rhizobacteria
(Walsh et al., 2001; Raaijmakers et al., 2002; Couillerot et al., 2009; Gera Hol et al., 2013).
Une étude toxicogénomique (ADN microarray) réalisée au laboratoire (données non-
publiées) a montré que le profil transcriptomique d’un microorganisme eucaryote modé¢le
(Paramecium tetraurelia) pouvait permettre la mise en €vidence de marqueurs témoignant
d’une exposition a de faible doses (Concentration Efficace 10% sur le temps de génération,
CE10) de pesticides. Dans cette étude un géne montrait une forte sur-expression par rapport a
la condition contréle dans le cas d’une exposition (72h) a la deltaméthrine (insecticide de la
famille des pyréthrinoides) : le gene tspo. Les protéines de la famille TSPO (7ranSlocator
PrOtein) représentent une trés ancienne famille de protéines et sont actuellement présentes dans
les trois domaines du vivant (Fan et al., 2012; Fan and Papadopoulos, 2013). Cette famille est
caractérisée par une trés grande conservation structurale (cinq domaines transmembranaires liés
les uns aux autres par des boucles) (Fan et al., 2012; Batoko et al., 2015; Li et al.,, 2016). La
localisation et la fonction de la protéine ne sont, en revanche, pas conservées et sont variables
en fonction de 1’organisme considéré. Chez les bactéries, ce sont des protéines membranaires
(Davey and De Bruijn, 2000; Chapalain et al., 2009; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015) ayant
différentes fonctions dont la gestion de la transition hétérotrophie-autotrophie chez
Rhodobacter sphaeroides (Yeliseev and Kaplan, 1995, 1999, 2000; Zeng and Kaplan, 2001), le
métabolisme des porphyrines chez différentes bactéries (Ginter et al., 2013; Batoko ef al., 2015;
Guo et al.,, 2015) ou encore la gestion de stress nutritionnels chez Sinorhizobium melilotti
(Davey and De Bruijn, 2000). Des études ont été réalisées pour déterminer le rle de cette
protéine chez P. fluorescens mais actuellement il n’y a aucun consensus sur sa fonction

(Chapalain et al., 2009; Leneveu-Jenvrin et al., 2014, 2015).

Hypothése de travail :

L’étude transcriptomique antérieure, réalisée sur Paramecium tetraurelia, a permis la
mise en évidence du geéne #spo comme marqueur génique du stress pyréthrinoides
(deltaméthrine). Dans ce travail, nous avons suppos¢ que ce gene pourrait €¢galement témoigner
de I’exposition aux insecticides pyréthrinoides chez un autre auxiliaire des écosystémes

microbiens : la bactérie du sol P. fluorescens.
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Objectifs de I’étude :

Deux principaux objectifs ont été développés dans cette étude :

— 1 - Analyser I’expression du geéne tspo en présence de faibles doses (CE10 sur le
temps de génération) d’insecticides pyréthrinoides chez la bactérie du sol
Pseudomonas fluorescens SG-1 par une approche de qPCR.

— 2 - Evaluer le potentiel du geéne tspo comme potentiel biomarqueur génique
témoignant spécifiquement d’une exposition aux insecticides pyréthrinoides en
mesurant son expression en présence de faibles doses de pesticides (hors

pyréthrinoides) par une approche de ddPCR.

II. Article :

Fernandes, V.; Garcia, M.; Aubry, M.; Batisson, I. and Bouchard, P. The #spo gene, a

biomarker of pesticides stress in the soil bacterium Pseudomonas fluorescens (strain SG-1). In

prep.
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The tspo gene, a biomarker of pesticides stress in the edaphic bacterium

Pseudomonas fluorescens (strain SG-1)

Vincent Fernandes!, Maxence Garcia, Mathilde Aubry, Jérome Lesobre!, Isabelle Batisson' et

Philippe Bouchard'".

! Université Clermont Auvergne, CNRS, Laboratoire Microorganismes Génome et Environnement,

F-63000 Clermont-Ferrand, France

Abstract

The transcriptomic response of the ciliated protist Paramecium tetraurelia was studied
(DNA microarray) after a 72h exposure to a low dose of deltamethrin (pyrethroid insecticide,
unpublished data). It revealed a modulation of genes expression, associated with a general toxic
response (stimuli response and metabolic processes). One gene, encoding the membrane
TranSlocator PrOtein (TSPO), was specially overexpressed (more than 10 times) in the
presence of deltamethrin and could be consider as a potential marker of pyrethroids exposure
in this organism. This gene was evidenced for the first time in protists, making the tspo gene
familly an ubiquitous gene familly. The zspo gene was identified in Pseudomonas fluorescens
and its expression was monitored by real-time PCR and digital droplet PCR following exposure
to low doses (Effective Concentration 10% over the generation time) of a wide range of
pyrethroids insecticides and other pesticides (insecticides, herbicides, fungicides). We postulate
that TSPO could be a potential marker in toxicology for the detection and evaluation of
pyrethroids exposure. The tspo gene expression is strongly down modulated in the presence of
low doses of pyrethroids insecticides. This alteration in expression is not specific to this familly
of insecticides, since other pesticides are also associated with underexpression of zspo gene in
a lesser extent. Given our current state of knowledge, it is clear that the behavior of the #spo
gene is modified when bacterial cells are subjected to different types of pesticides. At first sight,
this indicates that tspo cannot be considered as a biomarker of pyrethroid-specific exposure, but
rather a marker of general pesticide stress in the bacterium Pseudomonas fluorescens.

Keywords : Pesticides ; qPCR ; ddPCR ; tspo, Biomarker ; Pseudomonas fluorescens
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Introduction

Soil organisms and ecosystems close to farmland are the first to be affected by pesticide
dispersal ([1,2]). The question of the impact of pesticides on non-target organisms is part of the
core research of environmental toxicology and ecotoxicology. Routine approaches, based on
the detection and quantification of pesticide residues and their metabolites in soil or water
samples, provide an overview of the state of chemical contamination of the environment but do
not supply information on the impact of these products on organisms. The development of
omics sciences in the late 1990s led to the emergence of toxicogenomics (the use of omics
approaches in toxicology). These methodologies make it possible to develop a biomarker
approach of the contamination by providing an overview of the organism's response at different
biological levels (genes, proteins, metabolites) exposed to stress ([3-5]).

Studying the impact of pesticides on ecosystems and their functioning is complex. It is
why studies are led to extrapolate information by focusing on a particular group of organisms:
ecosystem auxiliaries ("any organism participating in one or more key processes involved in
the functioning of agrosystems and/or 'natural' ecosystems and in maintaining their
biodiversity"). Soil bacteria and fungi are involved in biogeochemical cycles, organic matter
recycling and/or beneficial interactions with plants ([6—12]). Pseudomonas fluorescens (y-
proteobacteria) is an example of a microbial ecosystem auxiliary in soils, as it participates in
biogeochemical cycles and is classified as a Plant Growth Promoting Rhizobacteria ([13—16]).

A previous toxicogenomic study carried out in the laboratory showed that the
transcriptomic profile of a model eukaryotic microorganism (Paramecium tetraurelia) could
reveal markers indicating exposure to low doses (Effective Concentration 10% over the
generation time, EC10) of pesticides (unpublished data). In this study, one gene showed strong
over-expression compared with the control condition in the case of exposure to deltamethrin
(an insecticide of the pyrethroid family): the tspo gene. Exposure to other pesticides (sulcotrione
and tebuconazole) did not modify the expression of this gene. The TSPO (TranSlocator PrOtein)
proteins family represent an ancient family of proteins (predicted to be present in LUCA core
proteins (Last Universal Common Ancestor)) and are currently present in all three domains of
life ([17,18]). This family is characterized by a very high structural conservation (five
transmembrane domains linked to each other by loops) ([17,19,20]). However, the location and
function of the protein are not conserved throughout evolution and vary according to the studied

organism. In mammals, this protein is mitochondrial and participate in various cellular
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processes, including steroidogenesis ([17,21-23]), whereas in plants it is associated with the
Golgi apparatus and the endoplasmic reticulum, and participate essentially to the abiotic stress
response ([24-28]). In bacteria, the membrane protein TSPO ([29-32]) harbors different
functions including management of the heterotrophy-autotrophy transition in Rhodobacter
sphaeroides ([33-36]), porphyrin metabolism in various bacteria ([19,37,38]) and management
of nutritional stress in Sinorhizobium melilotti ([29]). Studies have been carried out to determine
the role of this protein in P. fluorescens but there is currently no consensus on its function ([30—
32]).

It has been assumed in this study that the zspo gene could be a genic biomarker of
exposure to pyrethroid insecticides. This work set out (i) to show how the expression of the #spo
gene was modified in the presence of low doses (EC10 over the generation time) of a wide
range of pyrethroid insecticides using a quantitative PCR (qPCR) approach and (ii) to determine
whether this modification of gene expression was specific to pyrethroids by measuring the level
of tspo gene expression in presence of low doses (EC10) of various pesticides (other

insecticides, herbicides, fungicides) using a droplet digital PCR (ddPCR) approach.

Materials and Methods

2.1. Bacterial strain, medium and chemicals.

The Pseudomonas fluorescens SG-1 strain used in this study was isolated from an
agricultural soil and able to degrade sulfonylureas pesticides ([39]) was chosen as a bacterial
edaphic auxiliary in this study. The bacterium was grown in low carbon GM medium (Growth
Medium: 5 g/L proteose peptone, 1 g/l D-glucose, 2.5 g/L yeast extract, pH 7) at 28°C, in the
dark with orbital shaking at 100 rpm.

The pesticides were : pyrethroid insecticides (pyrethrum, allethrin, bifenthrin,
permethrin, A-cyhalothrin, B-cyfluthrin, cypermethrin, deltamethrin, fenvalerate, PESTANAL,
Sigma-Aldrich), neonicotinoid (imidacloprid, Honeywell, Fischer Scientific), organophosphate
(chlorpyrifos, Honeywell, Fischer Scientific), glyphosate (PESTANAL, Sigma-Aldrich),
sulfonylurea (nicosulfuron, PESTANAL, Sigma-Aldrich), triketone (sulcotrione, Honeywell,
Fischer Scientific), Succinate Dehydrogenase Inhibitor (boscalid, Honeywell, Fischer
Scientific) and triazole (tebuconazole, PESTANAL, Sigma-Aldrich). In most cases, these
products were dissolved in dimethyl sulfoxide (DMSO, Sigma-Aldrich). Only glyphosate and

nicosulfuron were dissolved in distilled water (due to low solubility in organic solvents).
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2.2. Determination of the Effective Concentration 10% on the generation time for the
various pesticides tested.
The EC10 on generation time corresponds to the concentration required to modulates

by 10% the average generation time of a given bacterial population.

Table 1. EC10 on the generation time determined for Pseudomonas fluorescens SG-1 exposed
to pesticides. *: approximative EC10s determined according to the curve profiles and/or OD
corrections.

Pesticide group Pesticide EC10 (in mg/L) Reference

Pyrethrum 13.5 This work

Allethrin 3.5 This work

Bifenthrin 4.5 This work

Permethrin 0.5 This work

A-Cyhalothrin 15.5 This work

Insecticides B-Cyfluthrin 7.5 This work
Cypermethrin 8 Hidalgo et al., 2019
Deltamethrin 8 Hidalgo et al., 2019

Fenvalerate 15.9 This work

Imidacloprid 0.2 This work

Chlorpyrifos 50* This work

Glyphosate 50 This work

Herbicides Nicosulfuron 50* This work
Sulcotrione 382.5 Hidalgo et al., 2019

Boscalid 5* This work

Fungicides
Tebuconazole 50* This work

The EC10 was determined over a 90-minute exposure period, in GM medium under
standard culture conditions (described in the section 2.1) for this bacterium. A starting inoculum
(from an overnight preculture) was added in 30 mL of GM medium to achieve an Optical
Density (OD, Ultrospec 10 Cell Density Meter, Amersham Biosciences) between 0.04 and 0.05
AU. Bacteria were exposed to increasing concentrations of pesticides (ranges used are
presented in Table S1). The bacterial cultures were exposed to 150 pL of pesticide solution to

achieve the desired final concentrations in the medium (limited DMSO concentration at 0.5%).
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The control condition was exposed to 0.5% DMSO. OD was monitored spectrophotometrically
at 600 nm every 30 minutes during the experimental period. In cases where the pesticide caused
a strong staining of the medium (chlorpyrifos and boscalid especially), the OD were corrected
by placing tubes without bacteria under the same experimental conditions. The experiments
were carried out in technical duplicates with six biological replicates.

The EC10 over the generation time was determined using the regression line of the curve
representing the mean relative generation time as a function of the pesticide concentration. The

EC10 values obtained here or selected in the literature are presented in Table 1.

2.3. Monitoring of tspo gene expression in P. fluorescens exposed to pesticides.
2.3.1. Exposure of P. fluorescens to EC10.

Starting inoculas were prepared as described in section 2.2. Bacteria were exposed to
150 uL of pesticide solution to reach the determined EC10 value (0.5% DMSO maximum), the
control condition was exposed to 0.5% DMSO. Two exposure times were defined: 90 min,
considered as a short exposure time (characterizing the beginning of the exponential growth
phase under the culture conditions used) and 300 minutes, considered as a long exposure time
(middle of the exponential growth phase) because expression of the #spo gene is not continuous
during the exponential growth phase ([32]). For each of the pesticide tested, eight biological

replicates were carried out at each time point.

2.3.2. RNA extraction and reverse transcription.

After 90 min or 300 min of exposure, the bacteria were harvested by centrifugation
(10,000 rpm for 10 minutes). Bacterial pellets were resuspended in 1 mL TRIzol™ (Invitrogen)
and transferred to bead tubes (Bead Tubes Type B, Macherey-Nagel). Samples were immersed
in liquid nitrogen and stored at -80°C to limit RNA degradation. Samples were ground using
FastPrep®-24 (6.0 m/S, 2 x 45 sec) (MP Biomedicals). Total RNAs were extracted using the
NucleoSpin® RNA Set for NucleoZOL kit (Macherey-Nagel) according to the supplier's
recommendations and stored at -80°C.

Reverse transcription was performed from 500 ng of total RNA using the iScript™

cDNA Synthesis kit (BIO-RAD) according to the supplier's instructions using the ProFlex PCR
System thermal cycler (applied biosystems). The synthesized cDNAs were stored at -20°C.

2.3.3. Quantitative PCR.
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The characteristics of the primer pairs used are presented in Table S2. The qPCR
reactions were performed in duplicate using the CFX96™ Real Time System thermal cycler
(BIO-RAD). The reaction volume was set at 20 uL: 10 pL of Supermix (SsoAdvanced™
Universal SYBR® Green Supermix, BIO-RAD), 0.2 pL of each primer (at 25 pM), 2 pL of
template cDNA and 7.6 pL of molecular grade water (Mediatech Inc). Following an initial
denaturation for 5 min at 94°C, 40 cycles were performed with 1 min at 94°C for denaturation,
45 sec at 60°C for primer annealing, 1 min at 72°C for polymerase elongation and 5 min at

72°C for final polymerase elongation.

2.3.4. Droplet digital PCR.

Droplets were generated using Automated Droplet Generation Qil for EvaGreen® (BIO-
RAD) via the QX200™ Automated Droplet Generator (BIO-RAD) with an average density of
20,000 droplets per sample. Amplification of the £spo gene was carried out with the same primer
pair used for the qPCR approach. Amplification was performed from 100 ng of cDNA using
the QX200™ ddPCR™ EvaGreen® Supermix kit (BIO-RAD) following the supplier's
recommendations with the T100 Thermal Cycler (BIO-RAD). Results were obtain using the
QX600™ Droplet Reader (BIO-RAD) and QX Manager Software Standard Edition (BIO-
RAD).

2.3.5. Data analysis

Expression data for the fspo gene were normalized with expression data of a reference
gene (/16S rDNA) and analysed according to the scheme propose by the Genomics Platform
(Institute of research in immunology and cancer, University of Montreal,

https://genomique.iric.ca/Infos_gPCR). The results of the #spo gene expression obtained by

qPCR are presented in the form of Log2(Fold change). Fold change is defined as the ratio of
the expression of the targeted gene in a treated condition under the expression of the same gene
in the control condition. The difference in expression between the control condition and the
exposed condition is considered to be significantly different if Log2(Fold Change) > 1 (twice
overexpression compared to the control condition) or if Log2(Fold Change) < -1
(underexpression by half compared to the control group).

The results of the zspo gene expression obtained by ddPCR are presented as the ratio of
the number of the #spo transcript copies per 100 ng of cDNA in the exposed condition to the
number of the tspo transcript copies per 100 ng of cDNA in the control condition. Based on the

principles of qPCR data analysis, a ratio was considered to be significant when > 2
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(overexpression compared with the control group, number of copies multiplied by two) or <0.5

(underexpression compared with the control group, number of copies is divided by two).

Results

3.1. tspo gene expression in P. fluorescens exposed to a wide range of pyrethroid
insecticides by qPCR.
3.1.1. Study after a short pesticide exposure period.
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Figure 1. Log2(Fold Change) of the tspo gene expression after 90 min exposure of P,
fluorescens to EC10 for different pyrethroid insecticides. In each box, the horizontal line
symbolizes the median and the black diamond the mean. Each box is made up of 6 to 8
Log2(Fold Change) values. Significant difference in Log2(Fold Change) compared to the
control condition are represented by black asterisks (according to section 2.3.5.).

The Log2(Fold Change) values of the zspo gene expression obtained in the case of the
short exposure time of P. fluorescens_to pyrethroids are presented in Figure 1. For the different
pyrethroids, the following mean Log2(Fold Change) values (+ standard error) were obtained:
1.29+0.18 for pyrethrum, 6.43+1.91 for allethrin, 0.38+1.23 for bifenthrin, 0.76+1.86 for
permethrin, 3.73+0.94 for A-cyhalothrin, 4.96+0.87 for B-cyfluthrin, -0.14+0.93 for
cypermethrin, -3.40+1 for deltamethrin and -4.88+1.14 for fenvalerate. According to the criteria

set, three cases can be highlighted: no difference in #spo gene expression following the

insecticide exposure (bifenthrin, permethrin and cypermethrin), an over-expression of the gene
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compared to the control group (pyrethrum, allethrin, A-cyhalothrin and B-cyfluthrin) or an
under-expression of the gene compared to the control condition (deltamethrin and fenvalerate).
There was no common expression profile emerging after 90 min exposure to low doses of these
different insecticides. The tspo gene was, on average, 11 and 29-fold less expressed in the
presence of deltamethrin or fenvalerate than in the control condition whereas it was, on average,
13, 31 and 86-fold more highly expressed in the presence of A-cyhalothrin, B-cyfluthrin or

allethrin.

3.1.2. Study after a long pesticide exposure period
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Figure 2. Log2(Fold Change) of the #spo gene expression after 300 min exposure of P.
fluorescens to EC10 for different pyrethroid insecticides. In each box, the horizontal line
symbolizes the median and the black diamond the mean. Each box consists of 7 to 8 Log2(Fold
Change) values. Red asterisks represent outliers values. Significant difference in Log2(Fold
Change) compared to the control condition are represented by black asterisks (according to
section 2.3.5.).

The Log2(Fold Change) values of the zspo gene expression obtained in the case of the
long exposure time of P. fluorescens to pyrethroids are presented in Figure 2. For the various
pyrethroids, the following mean Log2(Fold Change) values (+ standard error) were obtained: -
12.59+0.92 for pyrethrum, -6.74+ 0.82 for allethrin, -10.73<1. 0 for bifenthrin, -8.07£1.36 for

permethrin, -9.42+0.78 for A-cyhalothrin, -11.63+0.82 for B-cyfluthrin, -11.94+0.89 for
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cypermethrin, -0.80%0.79 for deltamethrin and -10.20+0.56 for fenvalerate. Except exposure to
deltamethrin, a 300 min exposure to EC10 of each pyrethroid induced a strong underexpression

of the tspo gene in P. fluorescens ranging from 107 (allethrin) to 6165-fold less (pyrethrum).

3.2. tspo gene expression in P. fluorescens exposed to various pesticides by ddPCR.
3.2.1. tspo gene expression in P. fluorescens during growth.
Figure 3 shows the copy number of the zspo transcript per 100 ng of cDNA after 90 or

300 min of growth in the control condition. An average of 46.7+3.49 copies of the tspo
transcript were observed by ddPCR after 90 min of growth and reached an average of
855.7+142.70 copies at 300 min of culture. We can therefore suppose that gene expression is

not continuous during the exponential growth phase but increases as proposed by Leneveu-

Jenvrin and colleagues (2015) ([32]).
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Figure 3. Copy number of transcripts of the zspo gene per 100 ng of cDNA during growth of P
fluorescens. In each box, the horizontal line symbolizes the median and the black diamond the
mean. Each box is made up of triplicates. ET: short exposure period (90 min), LT: long exposure
period (300 min).

3.2.2. Study after a short pesticide exposure period.

The ratios of the number of copies of the tspo transcript per 100 ng of cDNA obtained
in the case of short exposure of P. fluorescens to pesticides are shown in Figure 4. For the
different pesticides tested, the following mean ratios (+ standard error) were obtained:
2.32+0.26 for glyphosate, 1.41+0. 33 for nicosulfuron, 1.96+0.26 for sulcotrione, 2.27+0.12 for
imidacloprid, 1.77+0.05 for chlorpyrifos, 1.75+0.23 for tebuconazole and 1.47+0.59 for

boscalid. According to the criteria set, only exposure to glyphosate and imidacloprid resulted
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in a significant change in the expression of the #spo gene over a short period of time, even if, in
a general way, the exposure of P. fluorescens to pesticides tends to an increase of the tspo

transcript copy number compared to the control condition.
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Figure 4. Effect of 90-minute exposure of P. fluorescens to EC10 for different pesticides on the
copy number of the tspo transcript. In each box, the horizontal line symbolizes the median and
the black diamond the mean. Each box is made up of triplicate. Significant difference in tspo
transcript number compared to the control condition are represented by black asterisks
(according to section 2.3.5.).

2.2.3. Study after a long pesticide exposure period.
The ratios of the number of copies of the tspo transcript per 100 ng of cDNA obtained

in the case of long exposure of P. fluorescens to pesticides are shown in Figure 5. For the
different pesticides tested, the following mean ratios (+ standard error) were obtained:
0.1240.03 for glyphosate, 0.20+0.06 for nicosulfuron, 0.06+0.02 for sulcotrione, 0.10+0.03 for
imidacloprid, 0.08+0.03 for chlorpyrifos, 0.23+0.08 for tebuconazole and 0.08+0.01 for
boscalid. In the case of a 300 min exposure to the pesticide EC10, a sharp drop in the number
of copies of the tspo transcript in P. fluorescens was observed compared to the control condition.
The number of copies of the tspo gene was divided by 4 in the case of exposure to tebuconazole,
by 5 in the case of exposure to nicosulfuron, by 8 in the case of exposure to glyphosate, by 10
in the case of exposure to imidacloprid, by 13 in the case of exposure to chlorpyrifos or boscalid

and by 17 in the case of exposure to sulcotrione.
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Figure 5. Effect of 300-minute exposure of P. fluorescens to EC10 for different pesticides on
the copy number of the #spo transcript. In each box, the horizontal line symbolizes the median
and the black diamond the mean. Each box is made up of triplicate. Significant difference in
tspo transcript number compared to the control condition are represented by black asterisks
(according to section 2.3.5.).

Discussion

4.1. Determination of the pesticides EC10 on the generation time of P. fluorescens.

In this study, the EC10 on the generation was chosen because it represented a laboratory
low doses exposure. Determination of this concentration involves OD measurement at 600 nm.
This method has many advantages, including easy implementation and well-described
calculation approaches. However, this approach becomes very limited when a colored
compound is introduced into the cultures (as in the case of chlorpyrifos and boscalid). This
requires parallel measurements (on culture volumes without bacteria) to correct the OD values
obtained in the case of exposure. These corrections are sometimes very strong due to the
absorbance of the pesticide at 600 nm. The ECI10 values determined are then mainly
hypothetical and do not necessarily reflected a real EC10 on the generation time (illustrated by
an asterisk in Table 1). In addition, a high degree of heterogeneity was observed in the

determination of different EC10 values, depending on the biological replicates studied.
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The pyrethroids can be classified in type I and type II based on their molecular structure
(presence of an a-cyano group in type II pyrethroids) and the associated toxic syndrome on
mammals (tremor syndrome for type I and choreoathetosis and salivation syndrome for type II)
([40]). The type I pyrethroids (allethrin, bifenthrin permethrin) had a stronger effect on
generation time of P fluorescens than type II pyrethroids (A-cyhalothrin, B-cyfluthrin,
cypermethrin, deltamethrin, fenvalerate). This is in contradiction to the literature which
generally accepted that type II pyrethroids are more toxic to organisms than type I pyrethroids

([41,42)).

4.2. tspo gene expression in P. fluorescens exposed to pesticides.

According to studies based on structural and functional evolution, it is suggested the
TSPO can be considered as a bio-regulatory protein functionally adapted to the organism, tissue
or cell in which it is produced, whereas its original role was that of an environmental sensor.
Despite functional studies from organisms representing various taxa of life, the precise
function(s) of this protein remain unclear due to its involvement in many complex cellular
processes. By the way, in every organisms studied, TSPO appears to be involved (at least
partially) in sensing and responding to stress ([17,20]). Thus, it is suggested to act as a receptor,
sensor, transporter or translocator, sensitive to a wide variety of ligands.

The tspo gene expression was not continuous during the exponential phase of growth of
P fluorescens [32], so it seems more interesting to focus on the middle or the end of the
exponential growth phase when gene expression reaches a maximum in the bacterium.

The aim of this work was to evaluate the expression levels of the zspo gene when the
bacterium was exposed to different pesticides stress, in order to decipher its function as possible
biomarker of exposure to pyrethroid insecticides. No generalized expression profile was
observed in the case of 90 min exposure to pyrethroids EC10. This means that the effect of the
xenobiotic on tspo gene expression at this time scale seems to be essentially dependent on the
pyrethroid molecule considered but not selective toward type I and/or type II pyrethroids.
However, the qPCR approach revealed a general decrease in gene expression in the presence of
EC10 of each pyrethroid insecticide when the exposure time is longer (300 min). Initial
evidence suggests that the zspo gene could be a potential biomarker of exposure to pyrethroid
insecticides in P. fluorescens (only deltamethrin does not seem to follow the same response
pattern). The ddPCR approach revealed a generalized profile in the case of 90 min exposure to
EC10 for the different pesticide tested. An increase of the tspo transcript copy number was

observed compared to the control condition even if, only glyphosate and imidacloprid induced
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a significant increase in tspo gene expression at this time scale. However, the ddPCR approach
revealed a general decrease in gene expression in presence of EC10 of the various pesticides
tested when the exposure time is longer (300 min). These observations of zspo gene expression
are contrary to those observed in P. tetraurelia (unpublished data). Indeed, when the protist was
exposed to deltamethrin EC10 during a long period of time (72h) the tspo gene was
overexpressed. In addition, an exposure to sulcotrione or tebuconazole EC10 did not induce a
modulation of #spo gene expression in Paramecium contrary to what was observed in P
fluorescens. Given our current state of knowledge, it is clear that the behavior of the tspo gene
is modified when bacterial cells are subjected to different types of pesticides. In each case of
pesticide exposure, there is a down expression (sometimes with a huge amplitude). At first sight,
this indicates that tspo cannot be considered as a biomarker of pyrethroid-specific exposure, but
rather as a marker of a general pesticide stress in the bacterium Pseudomonas fluorescens. This
could reveal an adaptation strategy of the cell to chemical stress caused by a wide range of
xenobiotics or, could testify to an alteration in the detoxication mechanisms needed to
counteract the impact of these pesticides.

Although the data generated by the two approaches are not easily comparable (semi-
quantitative data for gPCR and quantitative data for ddPCR), it can be assumed that the type of
xenobiotic used is a driven characteristic on the decrease in #spo gene expression. Indeed, the
decrease observed at 5-hours of exposure to pyrethroids EC10 is at least 107-fold, whereas it is
at most 17-fold in the case of the other pesticides tested (sulcotrione). At this stage of our
experimentation, it is hard to draw this kind of link between regulation of zspo expression and
type of pesticide molecule. It is not known how pesticides interact with the bacterium. For
pyrethroids insecticides, it has been reported in the literature that these insecticides are able to
directly interact with the TSPO protein, although this has only been shown on rare occasions in
mammals ([43-45]). Currently, it is not known whether this interaction is possible with
microbial TSPOs, and whether there is a difference in affinity between prokaryotic and

eukaryotic TSPO proteins for these compounds.

4.3. Outlooks.

Data generated in this study do not allow us to link pesticide concentration and the
decrease in tspo gene expression. As a first step, it would be interesting to determine whether
there is a dose-dependent relationship between pesticides concentrations and the expression of

tspo gene. ddPCR investigations will facilitate acquisition of these data with weak technical
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constraints, as it provides absolute gene expression quantification and discards technical
replicates.

It would also be interesting to repeat this kind of experiment on other microorganisms
in which the role of TSPO protein has been characterized (such as Rhodobacter sphaeroides or
Sinorhizobium melilotti) ([29,33-36]). This would enable us to understand the effect of
pesticides on cellular processes mediated by this family of proteins (autotrophy-heterotrophy
transition, porphyrin metabolism, ndi locus functioning, ...). Studies carried out on TSPO in P,
fluorescens have been limited to gene expression or in sillico interactomics ([30-32]), making
it possible to consider studies at the protein level. These could, for example, assess potential
direct interactions between pesticides and TSPO proteins, or question the impact of abiotic
stresses on the abundance and/or distribution of these proteins in the bacteria. Functional
genomics studies can also be carried out to understand the function(s) of TSPO proteins in the

Pseudomonas genus.
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Supplementary material

Table S1. Concentrations ranges used for EC10 determination on generation time in

Pseudomonas fluorescens.

Pesticide group Pesticide Ranges used
Pyrethroids 0;5;10;15;20;25 mg/LL
Insecticides Imidacloprid 0;50;100;150;200 ;300 png/L
Chlorpyrifos 0;25;50;75;100; 150 mg/L
Glyphosate 0;40; 100 ;200 ;350 ;500 mg/L
Herbicides Nicosulfuron 0;25;50;75;100; 150 mg/L
Sulcotrione 0; 100 ; 300 ; 500 ; 800 mg/L
Fungicides Boscalid 0;25;50;75;100; 150 mg/L
Tebuconazole 0;25;50;75;100; 150 mg/L

Table S2. Characteristics of the primers used to study the zspo gene expression by qPCR and
ddPCR. Note that both primer pairs are used in qPCR, whereas only the zspo-specific pair is

used in ddPCR.
Linearity
. . Tm | Amplicon (r?») Validate Cq
Name Sequence (5’ — 3°) ©C) | size (pb) Efficiency range Reference
(E)
F-GTACGAATCCCTGGTCAAGC 2 =0.98 .
P9 | R-ACAGGGTGTTCAACGCAATC | *° 170 E = 100% 24-33 This work
168 F-GGAGCATGTGGTTTAATTCGA 60 161 r’=0.99 1229 [46]
rDNA R-TGCGGGACTTAACCCAACA E =80.9%
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II1. Résultats marquants, discussion et conclusions :

La bactérie P, fluorescens a été¢ soumise a des stress pesticides que I’on peut qualifier de
faibles doses de laboratoire : Concentration Efficace 10% sur le temps de génération de la
bactérie. Deux temps d’exposition aux pesticides ont été définis : un temps court correspondant
a une exposition de 90 min (début de la phase exponentielle de croissance) et un temps long
correspondant a une exposition de 300 min (milieu de la phase exponentielle de croissance).

Les résultats de I’approche par RT-qPCR montrent qu’il n’y a pas de profil d’expression
commun se dégageant apreés une exposition de 90 min a de faibles doses de différents
insecticides pyréthrinoides (la réponse est variable en fonction du pyréthrinoide considéré).
Ainsi, le géne tspo est, en moyenne, 11 fois et 29 fois moins exprimés en présence de
deltaméthrine ou de fenvalérate, respectivement, que dans la condition contrdle. Il est, en
moyenne, 13 fois, 31 fois et 86 fois plus exprimé en présence de A-cyhalothrine, de B-cyfluthrine
ou d’alléthrine, respectivement. En revanche (exception faite du cas de la deltaméthrine), une
exposition de 300 min, a la CE1o des différents pyréthrinoides, induit une forte sous-expression
du géne tspo chez P. fluorescens. Cette diminution de 1’expression du gene tspo par rapport a la
condition contrdle est comprise entre 107 fois moins (alléthrine) et 6165 fois moins (pyrethre).
Ces premiers ¢léments laissent a penser que le géne tspo serait un potentiel biomarqueur de
I’exposition aux insecticides pyréthrinoides (seule la deltaméthrine ne semble pas suivre le
méme schéma de réponse).

L'approche de RT-ddPCR a révélé un profil généralisé (tendance a la surexpression)
dans le cas d'une exposition de 90 min a la CEo pour les différents pesticides testés méme si,
seuls le glyphosate et I'imidaclopride ont induit une augmentation significative, mais plutot
faible (2 fois), du nombre de copies du transcrit a cette échelle de temps. Une baisse généralisée
de I’expression du geéne a clairement ét¢ mise en évidence dans le cas d’une exposition
prolongée (300 min) a de faibles doses pour tous les pesticides testés.

L’objectif de ce travail était d’évaluer les niveaux d’expression du geéne #spo soumis a
différents pesticides afin de le caractériser comme éventuel biomarqueur d’exposition aux
insecticides pyréthrinoides. En I’état actuel de nos connaissances, il est évident que le
comportement du géne #spo est modifié lorsque les cellules bactériennes sont soumises a
différents types de pesticides. La modulation de 1’expression du geéne par les pesticides étudiés
indique que fspo ne peut €tre considéré comme un biomarqueur d’exposition spécifique aux
pyréthrinoides et que, au contraire, il est marqueur d’un stress pesticide généraliste chez la

bactérie P. fluorescens. Cette modulation pourrait révéler une stratégie d’adaptation de la cellule
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soumise a un stress provoqué par ces types de molécules ou, au contraire, témoigner d’une
altération des mécanismes de défenses nécessaires pour contrer 1I’impact de ces pesticides.
Bien que les données générées par les deux approches ne soient pas directement
comparables (données semi-quantitatives pour la qPCR et quantitatives pour la ddPCR) il
semble que le type de pesticide utilis¢ ait une grande incidence sur la diminution de I’expression
du géne tspo. En effet, la diminution observée dans le cas d’une exposition de 300 min a de
faibles doses de pyréthrinoides est de 107 fois minimum alors qu’elle est au maximum de 17

fois dans le cas des autres pesticides testés.
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Chapitre n° 5 Discussion
genérale, conclusions et
perspectives
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Si les méthodes de chimie analytique deviennent de plus en plus sensibles pour détecter
les micropolluants a 1’état de traces dans les milieux ou les organismes, mesurer un état de
contamination des milieux ne permet pas de prédire les effets des xénobiotiques sur les
organismes peuplant ces milieux. Un changement majeur s’est opéré suite aux évolutions
technologiques qui ont accompagné le développement des approches de biologie haut-débit.
Leurs mises en ceuvre dans un contexte (éco)toxicologique a permis le développement d’une
nouvelle discipline appelée (éco)toxicogénomique. Elles permettent d’étudier la réponse
compléte d’un organisme lorsqu’il est soumis a un stress (chimique notamment) et d’accéder a
de (trés) nombreux biomarqueurs (potentiels) de la toxicité. Mes travaux de recherche sont
associés a ce vaste contexte et ont eu pour objectif de :

— Confirmer la pertinence de 1’approche volatolomique dans un contexte de

toxicologie environnementale

— Mettre en évidence de potentiels biomarqueurs volatiles témoignant d’une

exposition au fipronil chez ’abeille Apis mellifera

— Valoriser les composés issus de la signature volatile obtenue chez I’abeille

— Déterminer le potentiel d’un biomarqueur génique, le géne #spo, comme marqueur

spécifique d’une exposition aux insecticides pyréthrinoides chez la bactérie du sol

Pseudomonas fluorescens.

1. La volatolomique, une approche pertinente en toxicogénomique ?

A. La volatolomique et l1a mise en évidence de biomarqueurs potentiels :

L’approche volatolomique développée chez 1’abeille domestique a permis de montrer
qu’il existait une déviation du volatolome consécutive a une exposition chronique de 21 jours
a de faibles doses de fipronil. Cette déviation étant essentiellement constituée de composés
ayant une activité sémiochimique, il est possible de conclure, qu’a ces doses (et en condition
chronique par voie trophique), le fipronil induit une modification de la communication
intraspécifique médiée par les composés volatils. Cette approche méthodologique a donc mis
en évidence une signature volatile comprenant 14 composés (seuls 11 ont pu étre identifiés). 11
est cependant impossible d’affirmer si la signature volatile mise en évidence ici peut étre définie
comme un biomarqueur pertinent de I’exposition au fipronil chez A. mellifera. La
caractérisation d’un biomarqueur doit prendre en compte plusieurs parameétres : il faut dans

I’idéal étre capable de faire le lien entre les effets de 1’exposition et la présence d’un
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xénobiotique (a I’échelle de I’individu voire de la population ou de 1’écosystéme) et entre le
biomarqueur et la fitness global de I’organisme. Il faut prendre en compte la notion de
temporalité (un marqueur précoce et/ou transitoire n’a que peu d’utilité en pratique) et la notion
de dose/concentration d’exposition (un biomarqueur d’exposition aigué est en pratique moins
pertinent qu’un biomarqueur d’exposition chronique car dans I’environnement les organismes
sont soumis de maniére chronique a de faibles doses de xénobiotiques). Il faut également tenir
compte de la variabilit¢ du biomarqueur, elle peut venir de facteurs biotiques (plasticité
phénotypique, age, génotype, ...) ou de facteur abiotique (température, pH, salinité,
concentration en oxygene, ...). Il existe donc un variabilité¢ spatio-temporelle intrinséque a
chaque biomarqueur qui doit étre la plus faible possible pour pouvoir imaginer une utilisation
en évaluation du risque environnemental. Il faut également prendre en compte la notion
financiere pour juger le potentiel d’un biomarqueur : un bon biomarqueur est un biomarqueur
peu colteux que ce soit en termes de consommables, d’appareillages ou de personnel (Eason
and O’Halloran, 2002; Handy ef al., 2003; Forbes et al., 2006). La validation d’un biomarqueur
est donc un processus long et cotliteux. C’est pourquoi, dans le cadre de ma thése, je me suis
attach¢ a considérer le développement de nouvelles preuves de concepts pour mettre en
évidence des biomarqueurs potentiels, qui devront étre validés dans un second temps. Au cours
de mon étude, la signature volatile détectée chez 1’abeille exposée au fipronil a ét¢ analysée
apres 14 et 21 jours d’exposition chronique afin, d’une part, de pouvoir suivre 1’accumulation
des composés volatils dans les tissus de 1’abeille, et d’autre part, de rechercher une signature
témoignant de [’exposition chronique au fipronil. Cependant, des points de mesure
supplémentaires, notamment sur des temps d’exposition plus court (aprés 24 ou 48h
d’exposition par exemple), devront étre réalisés afin de confirmer ces premicres données
encourageantes dans 1’optique de suivre plus en détail I’accumulation des composés
sémiochimiques et de rechercher une signature témoignant de la réorganisation du métabolisme.
L’approche développée ici a été réalisée en laboratoire dans des conditions controlées, il est
donc impossible de déterminer si ces composés marqueurs de 1’exposition seront toujours
détectables dans une ruche. Il serait également nécessaire de développer des approches en
conditions semi-contrélées (dans des tunnels) sur des ruches entieres pour confirmer la
signature volatile détectée in vitro mais également pour introduire une notion d’étude
comportementale permettant de valider I’hypothése de perturbations de la communication

intraspécifique chez I’abeille (agressivité, temps de vol, orientation, « activité de butinage »).
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Il a ét¢ démontré a de nombreuses reprises et dans divers domaines scientifiques
(médecine, agroalimentaire et écotoxicologie dans une moindre mesure) que l’approche
volatolomique était une approche pertinente pour la recherche et la mise en évidence de
biomarqueurs potentiels (Peng et al., 2010; Broza and Haick, 2013; Ratel et al., 2017, 2022;
Hidalgo et al., 2019).

Mes travaux de recherche s’inscrivent dans cette dynamique de démonstration pour
confirmer que la volatolomique trouve bien sa place au coté des autres sciences « omiques »
pour la recherche de biomarqueurs en toxicologie environnementale et en écotoxicologie. De
facon complémentaire avec la transcriptomique, la protéomique et la métabolomique, la
volatolomique permet de mesurer la réponse induite par un stresseur chimique a différents
niveaux d’organisation biologique. Il faut garder a I’esprit que I’approche développée ici a été
réalisée sous la forme d’une méthode « omique » isolée. Aussi, il serait intéressant de la
combiner a d’autres approches « omiques » pour avoir une vision intégrée des différents
niveaux de réponse, de la perception du stimulus jusqu’a la réponse de 1’organisme. Et donc, in
fine, de pouvoir mieux apprécier son état physiologique dans le cas d’une exposition a un

xénobiotique.

La volatolomique est souvent, et a tort, considérée comme 1’étude des composés de bout
de chaine métabolique. Dans le cas du volatolome de I’abeille, nous avons pu montrer que la
technique est suffisamment sensible pour reconstruire une partie de la voie métabolique qui a
lieu dans la glande de Nasonov en se basant sur des composés discriminants isolés. Ainsi, nous
avons mis en évidence des molécules ayant une activité sémiochimique (acide nérolique, acide
géranique et farnésol) mais également des intermédiaires de leurs anabolisme ou catabolisme
(géranyle acétone et 6-méthyl-5-hepténe-2-one). Les isomeres du citral, composés essentiels
dans cette voie métabolique, ont également ét¢ détectés par cette approche mais ont été rejetés
pour un défaut de normalité. La volatolomique semble étre une alternative intéressante en
termes d’échantillonnage environnemental puisque cinq abeilles sont suffisantes pour former
un échantillon. 11 est donc possible de développer des études de suivis sur des ruches entiéres
en utilisant un nombre réduit d’organismes. Bien que les tissus analysés dans cette étude soient
trés pauvres en cellules nerveuses (chaine ganglionnaire abdominale), cette étude a pourtant
permis de mettre en évidence un composé ayant une activité neurotropique pouvant interférer

avec les effets induits par le fipronil lors de la transmission de I’influx nerveux. Il serait donc
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nécessaire de réitérer le suivi volatolomique, non plus dans I’abdomen mais, dans la téte des
abeilles pour caractériser les effets de 1’insecticide dans ce tissu riche en sites cibles. La piste
d’une modulation de ’effet des insecticides neurotoxiques sur différents récepteurs neuronaux
est particulierement ouverte dans ce travail. Il serait intéressant de réitérer cette expérience avec
d’autres insecticides neurotoxiques pour challenger la volatolomique dans sa capacité a suivre
de nouvelles molécules naturellement produites par 1’abeille permettant de contrebalancer les

effets de ces xénobiotiques.

I1 faut cependant prendre en compte le manque de données générées par cette approche
dans I’étude de I’impact (éco)toxicologique des pesticides puisque seuls quatre modeles ont été
jusqu’alors utilisés (Pseudomonas fluorescens SG-1, Bacillus megaterium Mes-11, bactéries du
microbiote intestinal humain et Apis mellifera) pour un nombre réduit de pesticides
(deltaméthrine, cyperméthrine, sulcotrione, fipronil, tébuconazole) (Defois et al., 2017; Defois
et al., 2018; Hidalgo et al., 2019; Fernandes et al., 2023; Hidalgo et al., in prep). Il serait donc
nécessaire de développer de nouvelles études volatolomiques pour générer une banque de
données suffisante permettant de juger de la réelle pertinence de cette approche que ce soit en
diversifiant les mode¢les utilisés ou les pesticides testés. L’approche volatolomique n’est pas une
approche discriminante dans tous les cas de figure comme montré par Hidalgo et collaborateurs
(Hidalgo et al., 2019) dans le cas d’une exposition a la sulcotrione chez B. megaterium. Chez
cette bactérie, I’herbicide ne semble avoir aucun effet toxique visible (la CE10 sur le temps de
génération était de 327 mg/L) n’induisant pas de déviation du volatolome. B. megaterium est
connue pour étre une bactérie capable de s’encapsuler en cas de stress, limitant ainsi I’impact
du xénobiotique sur 1’organisme. La mise en place d’une structure de résistance pourrait étre
associée a I’absence d’effet observé. Une étude réalisée au cours de ma thése (données non-
présentées dans le manuscrit) s’est intéressée au développement de cette approche « omique »
sur un modele microbien eucaryote, Paramecium tetraurelia, exposé a de faibles doses de
deltaméthrine et de cyperméthrine mais elle n’a pas €té fructueuse, probablement en raison de
la complexité du milieu de culture et de la structure cellulaire de I’organisme. La paramécie se
présente sous la forme d’une cellule recouverte de cils (modele présentant une grande surface
d’échange avec le milieu) et se cultive dans un milieu contenant de nombreux composés
(volatils) d’origine végétale (infusion d’herbe). Malgré les différents lavages réalisés lors de la
récolte des cellules, il semble que des composés provenant du milieu de culture restent adhérés
aux cils ou bloqués entre les cils. La fibre SPME utilisée pour extraire les COV étant

caractérisée par une surface d’absorption limitée, elle a rapidement été saturée par les composés
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provenant du milieu (probablement majoritaires et de plus grande taille créant un
encombrement stérique plus important), empéchant ainsi de discriminer les différentes
conditions expérimentales testées sur la base de leur profil volatil. Lors du développement de
I’approche volatolomique sur un nouvel organisme mode¢le, il est nécessaire de connaitre la
biologie fondamentale de 1’organisme (structure cellulaire, physiologie, méthode culturale, ...)

pour entrevoir les pistes d’optimisation nécessaires a la réalisation de 1’expérience.

I1. Valorisation de potentiels biomarqueurs volatils issus d une étude
toxicogénomique :

A. Bilan sur l’effet bénéfique potentiel du 1-octen-3-o0l sur la survie de
I’abeille :

L’étude précédente a permis la mise en évidence d’un composé ayant une activité
neurotropique, le 2,6-diméthylcyclohexanol. Ce composé est décrit dans la littérature comme
un modulateur des GABA-R pouvant étre utilis¢é en médecine humaine et animale dans le
domaine de I’anesthésiologie (Hall et al., 2011; Chowdhury ef al., 2016). Un autre COV (le 1-
octen-3-ol) retrouvé dans le volatolome de D’abeille (classé parmi les composés non-
discriminants de la premiére étude pour un défaut de normalité) est également décrit comme
une molécule modulant ’activité des GABA-R (Hossain et al., 2003; Johnston, 2006; Kdksal,
2015). Ces deux COV sont des agonistes des GABA-R, a la différence du fipronil qui en est un
antagoniste. L’effet bénéfique potentiel de ces deux composé€s neurotropes (produits par
I’abeille) a été testé en condition de laboratoire apres exposition chronique des abeilles a de
faibles doses de fipronil. L’étude toxicologique a montré une faible toxicité de ces deux
molécules en se basant sur le critére de survie de 1’organisme apres une exposition chronique
par voie trophique. Une altération du comportement alimentaire (a priori sans conséquences
majeures sur la biologie de I’organisme) a pu étre mise en évidence dans le cas d’une exposition
chronique au 2,6-diméthylcyclohexanol. Le 1-octen-3-ol a donc été sélectionné pour poursuivre
les expérimentations. Les travaux menés dans le cas de la co-exposition fipronil/1-octen-3-ol
ont montré qu’il existe un effet bénéfique du COV sur la survie des abeilles, qui a été améliorée
sur la période expérimentale, méme si les abeilles utilisées présentaient une grande sensibilité
(possiblement en lien avec le statut sanitaire des abeilles). Ces résultats doivent donc étre

confirmés avec un nouveau groupe d’abeille moins sensibles ce qui permettra de vérifier la
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reproductibilité (robustesse de 1’étude) de 1’approche sur ce modele (éco)toxicologique dont la

reproductibilité des résultats est toujours un challenge (Pisa et al., 2015).

Dans ce travail, une étude de 1’expression de génes marqueurs de processus cellulaires
(en lien avec I’exposition au fipronil) a également été réalisée dans les tétes d’abeilles pour
tenter de trouver une signature d’expression témoignant de 1’effet du 1-octen-3-ol. Ces geénes
ont été sélectionnés selon leurs implications dans les processus de gestion du stress oxydatif, le
métabolisme des xénobiotiques et du GABA. De trés faibles modifications dans 1’expression
de ces genes ont pu étre observées dans le cadre de ces travaux, indiquant qu’ils ne semblent
pas étre directement impliqués dans les processus mis en ceuvre dans les différentes conditions
expérimentales. L’expression des génes impliqués dans la gestion du stress oxydant (catalase 2
et superoxyde dismutase 2) indique des conditions de stress oxydant au cours du temps, comme
il a été a de nombreuses fois démontrés (Carvalho ef al., 2013; Roat et al., 2013, 2017). Malgré
tout, ces différences sont minimes et suggerent un stress oxydatif limité dans ce tissu ou un
stress géré efficacement par un pool d’enzymes déja présentes. On note aussi une légere
modulation du gene codant la glutathion-S-transférase S1 apres 7 jours d’exposition chronique,
suggérant la mise en place d’une voie de détoxication tardive et transitoire dans les tétes
d’abeilles. Chez I’abeille, les processus de détoxication ont surtout été étudiés dans I’abdomen
dans lequel se trouve la majorité du corps gras qui abrite les processus liés au métabolisme des
xénobiotiques. Il est donc supposé que ce processus soit peu intense dans la téte. Bien que A.
mellifera soit considérée comme un des insectes comptant le moins de genes en lien avec le
métabolisme des xénobiotiques (Berenbaum and Johnson, 2015; Gong and Diao, 2017), il serait
intéressant de déterminer s’il existe une voie moléculaire préférentielle de métabolisation du
fipronil, qui ne serait pas médiée par la GST-S1, dans les tétes d’abeille (carboxylestérase,
cytochrome P4s0 monooxygénase pour la phase | et transaminase et sulfato-transférase pour la
phase II par exemple). Le métabolisme du GABA est trés peu détaillé chez ’abeille. En se
basant sur les voies métaboliques connues (humaine notamment), nous avons identifi¢ deux
enzymes clé respectivement impliquées dans ’anabolisme et le catabolisme du GABA : la
glutamate décarboxylase et la GABA aminotransférase. Les génes codant ces enzymes ont été
identifiés dans le génome de A. mellifera permettant la création de couples d’amorces
spécifiques pour ces geénes. Nous supposions que le fipronil pouvait modifier ’anabolisme alors

que le 1-octen-3-ol influencerait le catabolisme du GABA. Aucune différence n’a été observé
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dans I’expression de ces deux geénes quelques soit les conditions expérimentales. Chez les
plantes, le métabolisme du GABA est bien décrit et est présenté comme un processus tres
finement régulé avec un niveau d’expression faible mais un pool d’enzymes intracellulaires
persistant dans le temps (Bouché and Fromm, 2004; Li ef al., 2021; Guo et al., 2023). Il est
possible d’envisager un systéme régulé¢ de la méme fagon chez 1’abeille, ce qui pourrait
expliquer I’absence de modulation d’expression de ces genes. Les différents génes utilisés ici
n’ont pas été choisis au hasard mais sont issus (a I’exception de ceux liés au GABA) d’études
sur le stress (biotique ou abiotique) dans I’abdomen des abeilles. Il existe donc des listes de
genes (mis en évidence par des approches de transcriptomique) pouvant étre utilisés pour
développer des études dans 1’abdomen mais il n’existe pas de sets de génes équivalents pour la
téte (a titre d’exemple, Aufauvre et al, 2014). 1l serait intéressant de développer 1’analyse
transcriptomique en conditions de stress (pesticide notamment) dans la téte pour détecter des
genes d’intérét. Ceux-ci pourraient par la suite étre réutilisés pour des expériences de suivi en
condition de stress par des approches de biologie moléculaires plus classiques. Il est donc
nécessaire de développer des marqueurs moléculaires (descripteurs) pertinents dans ce tissu
pour pouvoir évaluer et suivre le stress induit par le fipronil mais également suivre 1’effet induit

par I’addition du COV dans les cas de co-exposition.

I1 existe d’autres pesticides agissant sur les GABA-R, notamment ceux de la famille des
avermectines (ivermectine, abamectine). Il serait intéressant de déterminer si 1’effet positif
observé dans le cas d’une co-exposition 1-octen-3-ol/fipronil pourrait étre maintenu indiquant
ainsi un mécanisme adaptatif généraliste mis en place par les abeilles pour lutter contre ce type
de molécules. Il faudrait également reconduire cette expérience en utilisant le 2,6-
diméthylcyclohexanol pour tester son potentiel effet bénéfique en tenant compte de la
modification de la prise alimentaire suite a 1’exposition a cette molécule. Dans cette étude, le
I-octen-3-0l a été considéré comme un compos€¢ au potentiel « thérapeutique » puisque
I’exposition a cette molécule a été réalisée en méme temps que celle du stresseur. Il semble
opportun désormais de tester le potentiel « prophylactique » de cette molécule en réalisant des
expositions différées dans le temps (exposition au COV dans un premier temps, puis exposition

a I’insecticide).
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La finalité de ces travaux de recherche conduit a deux grands types de perspectives, le
premier est entierement lié¢ a des questions de recherche fondamentale et descriptive sur le long
terme alors que le second est axé sur des questions d’utilisation en apiculture sur le court terme.
I1 est essentiel de comprendre les mécanismes moléculaires, cellulaires et physiologiques mis
en ceuvre dans le cas de 1’exposition au 1-octen-3-ol, au fipronil ou d’une co-exposition. Pour
cela, il est possible de développer une approche permettant de déterminer les parameétres
toxicocinétiques (absorption, distribution, métabolisation, excrétion) dans ces différentes
situations en utilisant des composés marqués au carbone 13. Une étude sur le lien entre GABA-
R d’abeille et 1-octen-3-ol doit étre menée pour confirmer la liaison du COV (& mettre en lien
avec un potentiel effet direct ou hormétique) sur le récepteur et confirmer son rdle de
modulateur en passant par des approches de culture cellulaire et d’¢lectrophysiologie. Ces
approches permettraient également de déterminer s’il existe une réelle compétition pour les
GABA-R entre I’insecticide et le COV. Outre ces questions fondamentales, une approche en
conditions semi-contrdlées devra étre développée pour, d’une part, vérifier si cet effet bénéfique
du 1-octen-3-ol est toujours perceptible a 1’échelle de la ruche (et vérifier si I’exposition au
COV ou la co-exposition n’entraine pas d’altération comportementale chez 1’abeille) et, d’autre
part, valider I’utilisation potentielle de ce composé en apiculture (notamment sous la forme

d’un complément alimentaire).

II1. Le géne tspo : un marqueur génique du stress pyréthrinoide chez
P, fluorescens ?

A. Les prémices de la sélection du marqueur #spo ... vers un changement
d’organisme modéele :

L’approche toxicogénomique par transcriptomique (ADN microarray) développée chez
la paramécie dans le cadre d’une exposition a de faibles doses de pesticides a montrée qu’il était
possible de dégager une signature d’expression propre au stress engendré aux différents
pesticides testés (données non-publié¢es). L’exposition a la sulcotrione (378 mg/L) a engendré
une modification de I’expression de génes en lien avec la reproduction et le développement de
I’organisme suggérant un effet reprotoxique de cet herbicide chez Paramecium. L’ exposition a
la deltaméthrine (2 pg/L), quant a elle, conduit a une réponse toxique généraliste avec une
modulation de I’expression de geénes en lien avec la réponse au stress et le métabolisme

énergétique. Un geéne présente une importante sur-expression en présence de deltaméthrine : le
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gene tspo. Ce gene, jusqu’alors non caractérisé chez les Protistes, a été annoté au laboratoire
(données non-publiées) et a ¢été identifiée in sillico chez une dizaine de protistes (dont
Tetrahymena thermophila, Emiliana huxleyi, Giardia intestinalis ou encore Naegleria gruberi)
par des approches bioinformatiques basées sur 1’analyse des clusters hydrophobes (peu de
conservation de séquence mais une grande conservation topologique). Ainsi, la famille des
geénes tspo est universellement répandue dans tous les taxons du vivant puisque désormais
retrouvé chez les bicontes unicellulaires ou sa caractérisation était manquante. Dans la
littérature, la protéine codée par ce gene est associée au récepteur périphérique aux
benzodiazépines chez les mammiféres. Chez ces organismes, un empoisonnement aigu aux
insecticides pyréthrinoides peut étre associé¢ a un traitement aux benzodiazépines (Casida et al.,
1983; Bradbury and Coats, 1989; Ray and Forshaw, 2000; Bradberry et al., 2005; Ramchandra
et al., 2019). L’hypothése du geéne #spo comme marqueur pertinent de 1’exposition a cette
famille d’insecticides neurotoxiques est née de ces travaux. Le mod¢ele Paramecium présente
de nombreux avantages (mod¢le de biologie cellulaire eucaryote, possibilité d’obtenir des
lignées clonales homozygotes, existence d’une base de données spécialisée, grande surface
d’échange avec le milieu, présent dans les premiers maillons des réseaux trophiques aquatiques,
peut étre qualifi¢ d’auxiliaire des écosystémes via son rdle dans la régulation des populations
bactériennes) mais c¢’est un modele dont la culture (bien que maitrisée) est lourde et pour lequel
le développement expérimental est complexe et chronophage (comptage manuel, méthodes de
biologie moléculaire actuelles non-optimisées pour cet organisme, temps de culture
relativement long). Nous avons donc choisi de poursuivre I’étude du géne tspo sur un modéle

plus simple a utiliser, la bactérie du sol Pseudomonas fluorescens.

L’étude réalisée chez P fluorescens a été initialement basée sur la détermination de
faibles doses de laboratoire : la Concentration Efficace 10% (CE10) sur le temps de génération.
Ces concentrations d’exposition ont ¢té¢ déterminées par une approche empirique basée sur la
mesure de la densité optique a 600 nm au cours de la croissance bactérienne. C’est une méthode
simple dont les approches calculatoires sont trés bien décrites. Cependant, elle devient limitée
lorsque le composé ajouté dans les cultures bactériennes absorbe aussi a 600 nm nécessitant
alors le développement d’analyses paralleles sans bactéries permettant la correction (parfois
trés importantes) des valeurs de DO a posteriori. De plus, une grande hétérogénéité a été

observée entre les différents réplicats biologiques. Cela suggere qu’il serait pertinent de changer
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de parametre mesuré pour déterminer des CE10 d’une plus grande précision en se basant par
exemple, sur la mesure du taux respiratoire (évaluation de la concentration en dioxyde de
carbone produit) ou I’activité de certaines enzymes impliquées dans des processus cellulaires

clés (déshydrogénase, catalase, glucosidase, phosphatase, uréase, ...).

L’exposition de P. fluorescens a de faibles doses d’insecticides pyréthrinoides entraine
une diminution généralisée de 1’expression du gene fspo chez la bactérie lorsque le temps
d’exposition est suffisamment long (300 min). L’approche de RT-qPCR conforte les résultats
obtenus chez Paramecium, bien que la variation d’expression chez la bactérie soit totalement
opposée a celle observée chez le protiste. L’approche de RT-ddPCR montre également une
baisse généralisée de I’expression du géne cible lorsque la bactérie est exposée (300 min) a
d’autres pesticides (hors pyréthrinoides) signifiant alors que le géne fspo est un potentiel
biomarqueur généraliste du stress pesticide chez la bactérie et non un marqueur spécifique de
I’exposition aux insecticides pyréthrinoides. Les données issues de ces deux approches de
quantification par biologie moléculaire ne sont pas facilement comparables a cause de leur
nature : données semi-quantitatives (relatives) pour la RT-qPCR et quantitatives (absolues) pour
la RT-ddPCR. Cependant, il est possible d’affirmer (en se basant sur les composés testés) que
le type de xénobiotique utilisé a une grande incidence sur 1’amplitude de la diminution
d’expression observée. En effet, elle est caractérisée par une diminution maximale de 17 fois
(sulcotrione) dans le cas des pesticides testés hors pyréthrinoides alors qu’elle est au minimum

de 107 fois (alléthrine) pour les pyréthrinoides.

Des études sur I’évolution structurelle et fonctionnelle de TSPO permettent de supposer
que TSPO est devenue une protéine de bio-régulation fonctionnellement adaptée a I’organisme,
au tissu ou a la cellule dans lequel elle se trouve alors qu’a I’origine la protéine avait
probablement un rdle de senseur environnemental. Malgré les études réalisées dans tous les
domaines du vivant, on ne peut pas clairement définir la (les) fonction(s) précise(s) de cette
protéine du fait de son implication dans de nombreux processus cellulaires complexes. Mais
elle pourrait agir comme un récepteur, un détecteur, un transporteur ou un translocateur sensible
a une grande diversité de ligands. Chez tous les organismes étudiés, TSPO semble impliquée

(au moins partiellement) dans la détection et la réponse au stress (Fan et al., 2012; Li et al.,
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2016). Cette modulation de I’expression du géne tspo pourrait révéler une stratégie d’adaptation
de la cellule lorsqu’elle est soumise a un stress pesticide ou, au contraire, témoigner d’une
altération des mécanismes de défenses nécessaires pour contrer le (ou les) effet(s) de ces

COmposEs.

La ddPCR ou droplet digital PCR est une approche de biologie moléculaire permettant
de quantifier directement le nombre de copie d’une matrice ADN dans un échantillon donné.
Cette méthode est basée sur le partitionnement du mélange réactionnel en milliers de
gouttelettes (20 000 dans notre cas) de taille et de volume identique formées par une émulsion
eau-huile. Chaque gouttelette peut étre considérée comme un bioréacteur indépendant dans
lequel prend place une réaction de PCR (en théorie, il est donc possible de réaliser 20 000
réactions de PCR en simultané). L’ADN amplifié¢ correspondant au géne cible est marqué soit
a I’aide d’une sonde TagMan soit en utilisant un agent intercalant fluorescent (Eva Green). Une
fois I’étape d’amplification terminée, un lecteur analyse les gouttelettes une par une et permet
de discriminer les réactions positives des réactions négatives en se basant sur I’intensité de
fluorescence. A partir de ces données, il est possible de déterminer de maniere absolue le
nombre de copies d’un gene cible par microlitre d’échantillon de départ (se base sur la Loi de
Poisson ou loi des évenements rares : loi décrivant la probabilité pour qu’un événement dont la
fréquence est faible (voire moyenne) se produise dans un intervalle de temps ou un
espace/volume fixé avec un nombre d’essais important). Cette méthode possede de nombreux
avantages comme : une quantification absolue (contrairement a la qPCR, sous sa forme basique,
qui ne donne que des données semi-quantitatives), une grande sensibilité (permet de repérer des
événements rares ou de travailler avec de faibles quantités d’ADN matrice) et une grande

reproductibilité (ne nécessite pas de réplicat technique) (https://www.bio-rad.com/fr-fr/life-

science/learning-center/introduction-to-digital-pcr/what-is-droplet-digital-pcr). Malgré ces

avantages, il existe une lacune majeure faisant référence a des difficultés sur 1’analyse
consensuelle des données de ddPCR. Dans cette étude, nous avons choisi de présenter les
résultats sous forme de ratios en s’inspirant des procédés d’analyses de données décrits en qPCR
mais il aurait été possible de présenter ses résultats sous forme de nombre de copies/uL
d’échantillon ou encore sous forme de concentration en ADN cible par échantillon. Cet
appareillage étant une acquisition récente du laboratoire, nous avons suivi les recommandations

du fournisseur sans optimisation préalable des protocoles concernant notamment la quantité
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d’ADNc matrice utilisée (préconisée a 100 ng maximum) et les paramétres d’amplification
(temps, température et nombre de cycles). La ddPCR est une méthodologie trés prometteuse
qui permet d’approcher la quantification absolue en limitant les écueils de la quantification
relative (choix et test des geénes de référence, nombreux répliquats techniques, ...). Des étapes
d’optimisation sont encore nécessaires pour s’approprier les réelles performances de cette
méthodologie. Nul doute que ces nouveaux développements techniques et méthodologiques
permettront de mettre en place des procédés normalisés de 1’évaluation du stress dans un

contexte (éco)toxicogénomique.

Les données produites dans cette étude ne permettent pas de faire un lien définitif et
proportionnel entre la concentration en pesticide et la diminution de I’expression du gene tspo.
Il serait intéressant dans un premier temps de déterminer s’il existe une relation de dose
dépendance entre les xénobiotiques testés et 1’expression du géne zspo. 1l serait pertinent de
réitérer ce type d’expérience sur d’autres microorganismes chez lesquels le role des protéines
TSPO est caractérisé (comme Rhodobacter sphaeroides ou Sinorhizobium melilotti). Cela
permettrait de connaitre 1I’impact des pyréthrinoides sur les processus cellulaires médiés par
cette famille de protéines (transition autotrophie-hétérotrophie, métabolisme des porphyrines,
fonctionnement du locus ndi, ...) (Yeliseev and Kaplan, 1995, 1999, 2000; Davey and De
Bruijn, 2000; Zeng and Kaplan, 2001; Ginter ef al., 2013; Batoko et al., 2015; Guo et al., 2015).
I1 a été rapporté dans la littérature que les insecticides pyréthrinoides sont capables d’interagir
directement avec les protéines TSPO mais cela a ét¢ uniquement montré en de rares occasions
chez les mammiferes (Devaud ef al., 1986; Devaud and Murray, 1988; Guven et al., 2018). On
ne sait pas actuellement s’il en est de méme pour les protéines TSPO microbiennes ou bien s’il
existe une différence d’interaction entre les protéines TSPO procaryote et eucaryote pour ces
xénobiotiques. Les études réalisées sur TSPO chez P. fluorescens se sont limitées a des études
sur ’expression du gene ou sur de I’interactomique in sillico (Chapalain ef al., 2009; Leneveu-
Jenvrin et al., 2014, 2015). Des études a 1’échelle des protéines sont donc envisageables. Elles
permettraient par exemple d’évaluer les potentielles interactions directes entre les pesticides et
les protéines TSPO ou de montrer comment ces stress abiotiques agissent sur I’abondance et la
distribution de ces protéines chez la bactérie. Des études de génétique/génomique fonctionnelle
pourraient également €tre conduites dans le but de comprendre la (ou les) fonction(s) des

protéines TSPO dans le genre Pseudomonas.
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Annexe 1. Les principaux groupes d’insecticides (poster réalis¢ par I'IRAC MoA Working
Group en 2021, disponible en version numérique : https://irac-online.org/documents/moa-
structures-poster-french/?ext=pdf). En bleu les insecticides neurotoxiques, en vert les
régulateurs de croissance, en rouge les inhibiteurs de la respiration, en orange les perturbateurs
de la fonction digestive et en gris les composés pour lesquels le mode d’action n’est pas encore
définit.
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Annexe n°2 Les herbicides et
leurs modes d’action
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Annexe 2. Les principaux groupes d’herbicides (poster réalis¢é par 'HRAC MoA Working
Group en 2022, disponible en version numérique :
https://hracglobal.com/filessyHRAC MOA _Poster January 6 2022.pdf). Les ensembles 2, 9 et
10 sont les principaux groupes moléculaires impactant la biosynthése des acides aminés, les
ensembles 1, 15 et 30 sont les principaux groupes moléculaires impactant la biosynthese des
acides gras, les ensembles 5, 6 et 22 sont les principaux groupes moléculaires impactant la
photosynthése, les ensembles 12, 13, 14 et 27 sont les principaux groupes moléculaires
impactant la biosynthése des pigments, les ensembles 3, 23 et 29 sont les principaux groupes
moléculaires impactant la division cellulaire et les ensembles 4, 18, 19 et 28 sont les principaux
groupes moléculaires impactant la croissance. Les ensembles non indiqués ici correspondent a
des ensembles mineurs s’intégrant dans les différents groupes d’herbicides définis.
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Annexe 2 (Suite).
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Annexe n°3 Les fongicides et
leurs modes d’action
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Annexe 3. Les principaux groupes de fongicides (poster réalisé par le FRAC MoA Working
Group en 2022, disponible en version numérique : https://www.frac.info/docs/default-
source/publications/frac-mode-of-action-poster/frac-moa-poster-2022.pdf). L’ensemble A est

associé aux composés impactant le métabolisme des acides nucléique, I’ensemble B est associé
a ceux impactant le cytosquelette, ’ensemble C est associé aux composés impactant la
respiration cellulaire, I’ensemble D est associé a ceux impactant le métabolisme des protéines,
I’ensemble E est associé aux composés impactant la transduction du signal, I’ensemble F est
associé a ceux impactant le métabolisme des lipides, I’ensemble G est associé a ceux impactant
le métabolisme des stérol, ’ensemble H est associé aux composés impactant la biosynthese de
la paroi cellulaire et I’ensemble I est associé a ceux impactant le métabolisme de la mélanine.
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