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« La théorie, c'est quand on sait tout et que rien ne fonctionne.
La pratique, c'est quand tout fonctionne et que

personne ne sait pourquoi.

Ici, nous avons réuni théorie et pratique : Rien ne

fonctionne... et personne ne sait pourquoi ! »

Albert Einstein
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La riviere Moselle prés du
Temple Neuf situé au coeur
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Chapitre | Cadre Théorique et Objectifs

Les écosystemes aquatiques, d’eau douce comme d’eau salée, sont constamment
exposés a de multiples sources et types de stress. Cette dégradation des écosystémes
aquatiques constitue un probleme environnemental mondial en raison des effets qu’elle
produit sur la faune et la flore associees a ces milieux. En Europe, suite a une prise de
conscience des conséquences de la dégradation de ces écosystemes, les autorités ont mis en
place différentes mesures afin d’évaluer la qualité des milieux et réglementer la gestion des
substances qui menacent ces systemes. Parmi ces mesures, I’application de la Directive Cadre
sur I’Eau (DCE - 2000/60/CE) vise a atteindre un « bon état » écologique et chimique des
eaux de surface d’ici 2027, avec des étapes clefs en 2015 et 2021. L’Europe fait partie des
régions du monde qui ont des écosystemes aquatiques dont la biodiversité est la plus menacée
par les activités anthropiques (Vorosmarty et al., 2010). Des indicateurs globaux montrent par
ailleurs a une échelle globale que durant ces dernieres décades les écosystémes d’eau douce se
sont dégradés beaucoup plus rapidement que les écosystéemes terrestres ou marins
(Millennium Ecosystem Assessment, 2005).

1. Contamination des milieux aquatiques

Déja contraintes par les variations de facteurs physico-chimiques, tels que la
température, la salinité ou les régimes hydrauliques, et par la disponibilité des ressources
nutritives, la faune et la flore sont désormais également faconnées par des expositions
variables dans I’espace et dans le temps a des mélanges de composés chimiques (Phillips &
Rainbow, 1994).

1.1. Les différentes sources de contaminations

Les composés chimiques de base que I’on retrouve dans I’eau naturelle des cours
d’eau sont régis par deux principaux facteurs que sont la géologie et le climat. Si I’on prend
I’exemple du sodium et des chlorures, ces deux composés proviennent de la météorisation
naturelle de la roche et du transport atmosphérique de substances d’origine océanique.
Aujourd’hui, nous observons en outre une salinisation secondaire des eaux d’origine

anthropique qui peut engendrer des modifications considérables de la concentration de ces
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composés a une échelle locale. Il est généralement admis que la dose (concentration et temps

d’exposition) conditionne le caractére toxique de ces composés pour les étres vivants.

Si de nombreuses substances chimiques se retrouvent de facon naturelle dans les
écosystémes, le nombre de molécules d’origine anthropique ne cesse d’augmenter. Les
multiples activités humaines occasionnent des rejets de substances chimiques qui se
retrouvent inévitablement dans le milieu aquatique continental ou marin. Cette pollution est la
résultante des grandes activités industrielles telles que le raffinage des produits pétroliers, les
charbonnages, la synthése organique et la manufacture des produits synthétiques, la
sidérurgie, I’industrie textile et I’industrie de la pate a papier. Cependant, malgré leur poids
prépondérant, les industries ne constituent pas les seules sources de pollution de
I’environnement aquatique : I’agriculture, I’urbanisation et [’utilisation de produits

domestiques constituent les autres sources de contaminations.

Les sources de pollution des écosystemes aquatiques peuvent étre (1) localisées,
incluant les effluents urbains, les effluents industriels et les infiltrations a partir des lieux de
décharge, ou (2) diffuses, incluant les ruissellements en zones agricoles, en zones urbaines et
les retombées atmosphériques. 1l convient également de considérer les substances chimiques
ajoutées ou formées durant les processus de traitement des eaux résiduaires ou des eaux

potables.

1.2. Les différents types de contaminants chimiques

Parmi les composés chimiques impliqués dans la contamination des milieux
aquatiques, on distingue les polluants organiques, en particulier les polluants organiques
persistants (POPs) tels que les hydrocarbures aliphatiques halogénés, les hydrocarbures mono-
aromatiques, les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAPS), les dérivés aromatiques
chlorés et nitrés, les phtalates, les nitrosamines, les éthers halogénés, les phénols et dérivés ou
encore les organochlorés comme les polychlorobiphényles (PCBs), mais également les
polluants inorganiques composés majoritairement par les métaux essentiels (naturellement
présents dans I’organisme) et non-essentiels. La différence entre ces deux catégories réside
dans le fait qu’il n’existerait pas de dose bénéfique pour un organisme vivant pour les métaux

non essentiels. Ainsi, certains métaux tels que le cuivre (Cu) ou le zinc (Zn) s’avérent, a de
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faibles quantités, nécessaires pour les organismes vivants et interviennent au cours de divers
processus biologiques. Un déficit comme un exceés de ces métaux essentiels peut néanmoins
avoir des effets delétéres chez un individu. A I’opposé, les métaux non-essentiels tels que le
cadmium (Cd), le mercure (Hg) ou le plomb (Pb) n’ont a ce jour aucune fonction biologique
significative connue et possédent des propriétés toxiques, méme a de faibles concentrations.
Ces contaminants, pour la plupart, sont en effet caractérisés non seulement par une forte
écotoxicité, mais également par une capacité de bioaccumulation dans les tissus des
organismes, de biomagnification tout au long de la chaine alimentaire, et une persistance a
long terme dans I’environnement. Ces substances peuvent donc constituer une menace
significative pour I’équilibre ou I’état de santé des écosystémes aquatiques et, in fine, pour la

santé humaine.

1.3. Les sédiments : sites privilégiés d’accumulation des contaminants

Les sédiments désignent tout matériel particulaire tel que le sable, le limon, les
argiles, ou la matiére organique qui a été déposé sur le fond des masses d’eau et qui est
susceptible d’étre transporté par I’eau (Stronkhorst et al., 2004). Les sédiments constituent le
lit des riviéres et représentent ainsi un habitat favorable a I’installation d’une large diversité
d’organismes (Palmer et al., 2000). Ils contribuent aux processus de décomposition de la
matiére organique et de production primaire et abritent différentes sources d’alimentation
(Minshall, 1984). Leur r6le de refuge contre la prédation (Brusven & Rose, 1981) ou les
perturbations physiques (Dole-Olivier et al., 1997; Gayraud et al., 2000) est également
important tant pour les macroinvertébrés que pour les poissons. Les sédiments représentent de
ce fait un compartiment dynamique de I’écosysteme (Wetzel, 1975), mais fonctionnent a la

fois comme un réservoir et un vecteur des polluants chimiques organiques et inorganigues.

En effet, en fonction de caractéristiques intrinseques telles que la taille des particules,
la quantité de matiere organique ou le type de contenu en carbone organique, les sédiments
peuvent constituer des zones préférentielles d’accumulation des contaminants organiques et
inorganiques. L’étude de la toxicité des sédiments, initiée dans les années 1970, s’est
considérablement développée durant ces dernieres décennies en raison de la menace
constituée par la capacité de «piégeage » des contaminants et leur toxicité pour les

organismes directement ou indirectement liés aux sédiments. En effet, les sédiments
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possedent une forte capacité d’adsorption des polluants (Cairns et al., 1984) qui se lient
préférentiellement aux particules fines (Estebe et al., 1997), induisant souvent une
contamination plus forte dans ce compartiment que celle observée au niveau de I’ensemble de
la colonne d’eau (Chapman, 1989; Piol et al., 2006).

1.4. Diffusion des contaminants des sédiments vers la colonne d’eau

Les contaminants stockés dans les sédiments peuvent étre remobilisés dans la
colonne d’eau et ainsi se disperser le long du profil amont-aval d’un cours d’eau. Il est ainsi
possible d’observer un impact sur des écosystemes situés a I’aval de sédiments contaminés
suite a divers processus de relargage de polluants liés a des variations des propriétés
chimiques de I’eau et a la remise en suspension des sédiments (Lafont et al., 2007). La
bioturbation des sédiments est un phénomeéne de perturbations des couches de sédiments
meubles induites par I’activité biologique qui joue ainsi un réle particulier dans le transfert
d’éléments chimiques au sein du sédiment mais également entre le sédiment et la colonne
d’eau (Peterson et al., 1996).

La fraction la plus fine des sédiments est susceptible de stocker la plus grande
quantité de contaminants en raison d’un plus grand rapport surface/volume et d’une plus
grande disponibilité en sites d’adsorption. Cependant, cette partie fine est également la
fraction la plus facilement remise en suspension, ce qui en fait un vecteur majeur du transport
des contaminants, pouvant induire une toxicité par voie aqueuse (contaminants relargués par
les particules sédimentaires) ou par ingestion des particules sédimentaires (Bonnet et al.,
2000; Hill et al., 2009).

La toxicité des contaminants piégés dans les sédiments ne dépend pas uniquement de
leur charge totale mais également de leur biodisponibilité. La disponibilité pour les
organismes du milieu est fonction de la présence de ligands tels que la matiere organique ou
I’argile, de processus physico-chimiques (liés au pH, au potentiel d’oxydoréduction) et de
processus microbiens (dégradation de la matiére organique, etc.). Au sein de retenues (plans
d’eau creeés artificiellement par la construction d’un ouvrage au fil de I’eau), le passage de
conditions anoxiques (sédiment en place) a des conditions oxiques (sédiment en suspension),

modifie la partition des polluants, et la spéciation des contaminants de type métallique. Ce
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processus peut entrainer une solubilisation des métaux associés aux particules et une

dégradation de la qualité de I’eau de surface sur un temps court (Petersen et al., 1996).

Dans les retenues destinées a la production d’électricité, des modes de gestion par
mise en place de batardeaux sont parfois appliqués afin d’empécher le transport sédimentaire
lors de vidanges, sans toutefois empécher la diffusion de polluants dans la colonne d’eau a
partir des particules sédimentaires du fait de changements de conditions physico-chimiques.
La pollution est alors aigué, c’est a dire qu’elle atteint des concentrations fortes sur de courtes

durées.

1.5. Le cadmium dans les écosystemes aquatiques

1.5.1. Généralités et origines

Parmi les métaux observés dans les sediments de retenues, notre attention s’est
portée plus particulierement sur le cadmium (Cd). Le cadmium est un sous-produit de la
métallurgie du zinc et dans une moindre mesure de celle du plomb et du cuivre. Le cadmium
est utilisé dans divers domaines industriels tels que I’électrotechnique (accumulateurs),
I’électronique (photopiles), la metallurgie (alliages divers), le traitement des surfaces
(galvanoplastie) et les peintures (pigments). La pollution par le cadmium provient également
des incinérateurs de déchets urbains et se retrouve aussi au niveau des terres cultivees via
I’usage d’engrais phosphatés et les épandages de boues de stations d’épuration. De nos jours,
les usages de cadmium restent importants et méme si la production mondiale présente une
tendance a la baisse, elle a été estimée a 17 200 t en 2004 (contre plus de 20 000 t/an dans les
années 1980) (Klimasauskas, 2006). Contrairement a la plupart des éléments toxiques, moins
de 10% de la quantité annuellement produite est recyclée, le reste étant rejeté, directement ou
non, dans Iair, les sols et les eaux. Les retombées de poussiéres de cadmium transportées par
voie atmosphérique et I’incorporation directe aux sols par usage des engrais chimiques sont
les deux vecteurs majeurs de contamination des écosystemes continentaux. Le transfert du
cadmium vers les écosystemes aquatiques est ensuite assuré par les processus d’infiltration,

d’épandage, de ruissellement ou de déversement direct.

Somom 2012 — Université de Lorraine 29



Chapitre | Cadre Théorique et Objectifs

1.5.2. Toxicité du cadmium

En tant que métal non essentiel pour les organismes vivants, le cadmium a regu une
attention particuliére durant ces dernieres années (Canadian Environmental Protection Act,
1994). Cette forte préoccupation s’explique globalement par une écotoxicité élevee de ce
métal, méme a des concentrations trés faibles, et d’une capacité de bioaccumulation dans de
nombreuses espéces aquatiques (Taylor, 1983; Wright & Welbourn, 1994). Parmi les especes
aquatiques, les crustacés d’eau douce comptent parmi les plus sensibles au cadmium
(Williams et al., 1985). Felten et al. (2008) ont par exemple mis en évidence une forte toxicité
du cadmium chez I’amphipode Gammarus pulex a des concentrations trés faibles et donc
pertinentes d’un point de vue environnemental, et également une accumulation significative et
rapide du métal dans le corps des organismes. L’accumulation du cadmium au sein des
organismes est un phénomene bien connu (McGeer et al., 2000; Nunez-Nogueira et al.,
2005), en particulier chez les gammares (Stuhlbacher &Maltby, 1992; Wright, 1980; Zauke et
al., 2003). Chez les crustacés, il a été montré que le cadmium s’accumulait préférentiellement
au niveau des branchies et de I’hépatopancréas (Soegianto et al., 1999), induisant alors des
dommages cellulaires (Silvestre et al., 2005; Xu, 1995). Le cadmium est ainsi a I’origine de
certaines anomalies de développement et destructions tissulaires, comme il a été montré par
exemple chez le décapode Penaeus japonicus (Soegianto et al., 1999) ou I’amphipode
Gammarus fossarum (Issartel et al., 2010). Le cadmium peut également induire un stress
oxydant chez les organismes exposés, avec des effets déléteres sur les défenses antioxydantes
des individus (Gismondi, 2012; Overnell & Trewhella, 1979; Romeéo et al., 2006). Les
modifications des réponses des systémes antitoxiques par le cadmium chez diverses espéces
d’amphipodes ont par exemple permis de mettre en évidence une augmentation des protéines
de choc thermique (Hsp) ou encore une diminution des activités péroxydases (Schill et al.,
2003; Timofeyev et al., 2008). Le cadmium a également été décrit comme toxique pour la
reproduction ou la fécondité de diverses especes, comme par exemple le cladocére Daphnia
magna (Biesinger & Christensen, 1972) ou le copépode Acartia tonsa (Toudal & Riisgard,
1987). Enfin, chez les invertébrés aquatiques, en plus d’une capacité de bioaccumulation
(Geffard et al., 2010; Sundelin, 1983) et des effets néfastes sur la survie des organismes
(Alonso et al., 2009; McCahon & Pascoe, 1988a), plusieurs études ont montre que le

cadmium pouvait affecter de maniere significative diverses réponses telles que I’alimentation,
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la ventilation ou la locomotion (Felten et al., 2008; Roast et al., 2001; Vellinger et al.,
2012a,b,c; Wallace et al., 2000; Wallace & Estephan, 2004).

2. Les biomarqueurs comportementaux

Le terme de biomarqueur designe tout changement au niveau biochimique, cellulaire,
physiologique ou comportemental pouvant étre observé et/ou mesuré dans les tissus ou les
fluides d’un organisme ou sur I’organisme entier, et révelant une exposition présente ou
passée de I’individu a un ou plusieurs contaminants ou stress (Depledge, 1994; Lagadic et al.,
1997). De facon globale, les biomarqueurs en écotoxicologie regroupent les outils mis en

ceuvre pour établir un diagnostic de risque environnemental.

Deux principales catégories de biomarqueurs ont été établies selon la réponse
apportée (Schlenk, 1999). Ainsi, on distingue (1) les biomarqueurs d’exposition mettant en
¢vidence 1’exposition d’un organisme a au moins une substance a caractére polluant, sans
pour autant démontrer les effets induits par celle-ci (e.g. enzymes des systéemes antioxydants,
protéines de choc thermique, etc.), et (2) les biomarqueurs d’effet mettant en évidence un ou
plusieurs effets toxiques subits par un organisme suite & une exposition a au moins une

substance polluante (e.g. malondialdéhyde, activité acétylcholinestérase, etc.).

Dans un contexte réeglementaire d’évaluation du risque environnemental, les premiers
tests écotoxicologiques se sont initialement tournés vers des mesures simples et directes de la
toxicité des contaminants a I’échelle de I’organisme avec des parametres tels que la mortalité
ou la survie. Ainsi par exemple I’établissement de Concentrations Létales (e.g. CL50 ou
concentration de toxique induisant la mort de 50% des individus exposés) constitue une base
importante dans I’évaluation de la toxicité d’une substance (Ankley et al., 2010). Au fil du
temps, les tests bases sur la croissance, la reproduction, I’alimentation ou I’assimilation de
nourriture, les échanges ioniques ou encore les activités enzymatiques se sont imposés au sein

des tests de toxicité.

Face a I’augmentation croissante des sources et types de pollution, le développement
d’outils d’évaluation fiables et pertinents est devenu une nécessité. Dans cette optique, un

intérét croissant est porté a I’étude des comportements a I’échelle de I’organisme dans les
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tests d’écotoxicités. Le comportement, a I’échelle individuelle, se définit comme toute action,
réaction ou fonctionnement d’un systeme sous I’effet de circonstances spécifiques. Le
comportement est donc le fruit de I’intégration des conditions auxquelles I’organisme est
exposé et représente souvent une réponse quasi-immediate. Les outils comportementaux
englobent ainsi une multitude d’activites plus ou moins complexes (Clotfelter et al., 2004) et

aux multiples avantages en terme d’outil de bioindication.

2.1. Des outils d’alerte précoce

Le comportement est a la pointe de I’interaction organisme-milieu, car il détermine
ou et comment les organismes vivent et se reproduisent, comment ils obtiennent leur
nourriture, maintiennent leur homéostasie, évitent les prédateurs, choisissent des partenaires,
réagissent aux parasites, et répondent a leurs concurrents conspécifiques et hétérospécifiques
(Duckworth, 2009; Huey et al., 2003; Wcislo, 1989). Un animal est en constante évolution au
sein de son répertoire comportemental en réponse a des stimuli internes et externes. Dans ce
contexte, les biomarqueurs comportementaux sont considérés comme des « réponses d’alerte
précoces » face aux contaminants et stress environnementaux (Beketov et al., non publié;
Gerhardt, 1995; Hellou, 2011). Le mouvement de truitelles ou de vairons mesurés par une
différence d’ultrasons entre une source d’émissions et de réception (effet Doppler) est utilisé
dans des systemes commercialisé (systeme Truitel de TruitoSEM, mis au point par la Société
des Eaux de Marseille) pour surveiller la qualité d’eaux de surface ou d’eaux de nappes
destinées a la potabilisation, des eaux brutes et des eaux usées avant rejets (Bourgeois &
Leger, 1998). Cette approche fait suite aux travaux pionniers de Waller & Cairns (1972) qui
utilisaient une série d’aquariums traversés par des rayons lumineux. Les interruptions du
rayonnement consécutives au passage des poissons étaient comptabilisées a intervalles
réguliers et interprétées en terme de mobilité des organismes. Un changement de I’activité des
individus traduisait un stress chimique. Le méme principe de détection par infra-rouge a été
utilisé dans le dispositif appelé « Fischwamtest » mis en place sur le Rhin avec I’1de mélanote
Leuciscus idus (Osbild et al., 1995).

Afin de mettre en évidence les effets de contaminants sur les organismes, de
nombreuses activités peuvent étre évaluées a 1’échelle de 1’individu telles que la locomotion,

la respiration, la ventilation, I’alimentation ou encore I’appariement sexuel. Les changements
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de comportement d’un organisme peuvent modifier considérablement les pressions de
sélection, ce qui place le changement de comportement sur un pied d’égalité avec les
changements environnementaux comme cause potentielle de changements évolutifs
(Duckworth, 2009). Les traits comportementaux peuvent rapidement étre fagonnés par la
sélection naturelle, car ils sont susceptibles d’évoluer a un rythme plus rapide que des traits
morphologiques ou des traits d’histoire de vie par exemple (Blomberg et al., 2003;
Borcherding & Magnhagen, 2007; Wimberger & Queiroz, 1996).

Les réponses comportementales peuvent étre classées selon la rapidité des
ajustements qu’opére I’organisme, ce qui détermine le caractére d’alerte précoce de la réponse
face a un stress. Ces mesures sont par conséquent sublétales, non-invasives et pourraient étre
appliquées a des espéeces rares ou qui possédent un statut de protection. Il est possible de
différencier les réponses de protection immédiate ou quasi/immédiate des réponses latentes.
Les profils de réponses et leur intensité peuvent varier d’une espéce a I’autre ou encore étre
specifiques a certaines espéces. Des compromis de traits comportementaux (Figure 1-1) sont
susceptibles de se mettre en place lors d’une réponse a un stress, par exemple entre
I’évitement d’un stress chimique et la diminution de ses impacts sur I’individu, mais ces

aspects ont encore peu été étudiés dans un contexte d’anthropisation.

Evitement du stress

- +
Vitesse de nage Prostration
Endurance Dérive
Vitesse de réaction Utilisation de refuges

Figure I-1. Identification de compromis inter-traits dans les stratégies d’évitement d’un
stress. Existence d’un équilibre potentiel entre les traits comportementaux.
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2.2. Intéréts en écotoxicologie

Outre la précocité de leur réponse, les biomarqueurs comportementaux présentent de
nombreux autres intéréts pertinents pour I’écotoxicologie. En effet, ils représentent des outils
sensibles, avec parfois des niveaux de sensibilit¢é 100 a 1000 fois supérieurs aux CL50
conventionnelles (Hellou et al., 2008; Robinson, 2009). En 1987, Atchison et al. ont proposé
une synthese de nombreux travaux ayant évalué la toxicité de plusieurs métaux (Cd, Zn, Hg,
Cu, Pb, etc.) chez diverses especes de poissons, dans laquelle ils comparaient les doses
induisant des changements comportementaux a celles associés aux tests de toxicité classiques.
Bien que cette étude ait plus de deux décennies, elle permettait déja de souligner la plus
grande sensibilité du comportement d’évitement par rapport a la survie, la croissance ou la
reproduction par exemple. Little & Finger (1990) synthétisérent que les modifications de
comportement de nage de poissons ont pu étre détectées lors de I’exposition a divers
contaminants a des concentrations aussi faibles que 0,7 a 5% de leurs valeurs de CL50. Peu
d’études ont été dévolues a des especes autres que piscicoles. Hellou et al. (2008) ont
cependant constaté une plus grande sensibilité du comportement d’évitement/préférence au
substrat par rapport a la bioaccumulation (concentration interne) chez I’amphipode
Corophium volutator exposé a des sédiments naturellement et artificiellement contaminés aux
HAPs.

Cette sensibilité des tests comportementaux permet de mesurer les effets d’une
contamination a des niveaux sublétaux et dans des contextes ou les analyses chimiques sont
peu pertinentes (multiplicité des polluants, variabilité temporelle des concentrations, par

exemple).

La détection et surtout la compréhension des effets de mélanges complexes de
substances xénobiotiques sont difficiles en raison de la grande diversité des contaminants
chimiques présents dans I’environnement. Les marqueurs comportementaux présentent la
qualité d’étre ubiquistes, c’est a dire gu’ils répondent d’une maniere homologue a des
stresseurs qui peuvent étre tres différents sur un plan chimique et avoir des modes d’action

tres différents a une échelle physiologique.
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De plus, les traits comportementaux peuvent étre plus stables que d’autres mesures
sur de grandes échelles spatiales et temporelles et a travers différents types d’habitats. Peu
d’études concernent des échelles de comparaisons macroscopiques et aucune a notre
connaissance n’a traité d’aspects comportementaux. Kefford et al. (2012) ont montré une trés
faible variabilité de la sensibilité (CL50) a la salinité de I’eau entre les mémes groupes
taxonomiques prélevés en France, en Australie, en Afrique du Sud et en Israél (méme
composition ionique, méme méthode). Par contre, ces groupes (ordres et classes) présentaient
entre eux une tres grande variabilité de leur sensibilité. Pour des tests comportementaux, il est
également probable qu’une grande stabilité de réponse serait obtenue entre les especes d’un
méme taxon prélevées sur des zones biogéographiques différentes. Cependant, a I’inverse des
résultats sur la tolérance a la salinité a large eéchelle de Kefford et al. (2012), il est également
probable qu’il existe une forte unicité de réponses du comportement entre organismes

appartenant a des groupes zoologiques différents.

L’ application de tests comportementaux présentent également plusieurs avantages
pratiques : (1) rapidité d’analyse, (2) simplicité de mise en ceuvre, aussi bien dans le cadre
d’expérimentations menées en laboratoire que dans le cadre d’études de terrain, (3) faible
codt, et (4) caractéere non invasif pour I’individu testé. Leur mise en ceuvre technique est par

conséquent a la portée du plus grand nombre.

Une autre de leur qualité, et non des moindres, est de permettre de faire le lien entre
les effets toxiques observés a I’échelle cellulaire/biochimique et les impacts observés a
I’échelle des populations ou des communautés (Mills et al., 2006; Rinderhagen et al., 2000;
Wallace & Estephan, 2004).

L’ensemble des caractéristiques énumérées précédemment explique I’intégration
croissante des biomarqueurs comportementaux, qui assurent une certaine complémentarité
aux outils classiques, dans les tests d’écotoxicité et dans le suivi de la qualité de I’eau (Figure
1-2).

Somom 2012 — Université de Lorraine 35



Chapitre | Cadre Théorique et Objectifs

Population
Community

LONG

competence

Condition indices
Bioenergetics

Response time

Physiclogical Histopathology
Immunological
Detox enzymes
Genotoxicty
Blochemical
&
Q Behavioural
x
i
Low Ecological relevance HIGH
HIGH Sensitivity Low

Figure 1-2. Position des biomarqueurs biologiques lors d’une réponse a un stress
environnemental en fonction de leur sensibilité, leur pertinence écologique et le temps de
réponse (d’aprés Sanchez & Porcher, 2009; Shinn, 2010).

2.3. Un trait d’union entre écotoxicologie et écologie

Le caractere de forte pertinence écologique de certains biomarqueurs
comportementaux permet un changement d’échelle de I’organisme vers la population ou les
communautés. Le comportement d’un individu intervient dans de nombreux processus clefs
tels que la recherche de nourriture ou d’un partenaire sexuel, ou encore I’évitement d’un
substrat ou d’un évenement de prédation. Un stress ou un contaminant interférant avec de
telles activités a forte pertinence écologique est susceptible de réduire le succés reproducteur
ou I’aptitude phénotypique (fitness) des organismes et peut conduire a leur «mort
écologique » (Scott & Sloman, 2004) : les impacts au niveau individuel se transposent alors

en conséquences au niveau populationnel.

Des traits comportementaux liés a la nutrition ou a des relations prédateurs-proies

interviennent également de maniere forte dans I’efficacité de processus écosystémiques
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fonctionnels. L’utilisation de proies pour des especes carnassiéres ou I’efficacité de la
décomposition de matiére organique pour des détritivores peuvent se répercuter en cascade
sur I’ensemble du réseau trophique. Ces traits comportementaux présentent par conséquent a
la fois une dimension écologique, de par leur importance dans les transferts d’énergie, et une
dimension écotoxicologique, en tant que révélateur précoce d’un stress toxique. Les
marqueurs comportementaux contribuent finalement a I’objectif ultime en écotoxicologie :
déterminer et prédire les effets de contaminants sur des écosystémes écologiques réels a des

larges échelles spatiales (Beketov & Liess, 2012).

Pour donner une dimension écologique a une expertise écotoxicologique, I’approche
la plus utilisée est dite « bottom-up » et elle est basée sur des tests réalisés a I’échelle de
I’individu ou en deca. L’utilisation de marqueurs comportementaux fait partie de ce type
d’expertise. Lors de cette approche, I’objet d’étude est un composant de I’écosystéeme. Les
patrons de réponses, les processus ou les mécanismes sous-jacents a de faibles échelles
d’observation sont alors utilisés pour décrire et prédire des systemes et processus a large
échelle (Beketov & Liess, 2012; Gaston & Blackburn, 2000).

Le caractére détritivore de certaines espéces de gammares est essentiel pour des
processus écologiques tels que la décomposition de la litiére, au point que I’on désigne
souvent les gammares comme des espéces ingénieurs. Si il a déja été prouvé que les
invertébrés influencent significativement la libération de métaux par un taux plus élevé de
bioturbation, I’effet de la bioturbation peut également favoriser la fixation des métaux dans
les sédiments (Petersen et al., 1998). En effet, la production de particules fines par des
détritivores procure a I’écosysteme des substrats favorables a I’accumulation de métaux par
adsorption par exemple. Il en résulte que les rivieres polluées avec un compartiment
benthique efficace en terme de décomposition présentent des taux plus élevé d’accumulation
de métaux au sein du substrat que des rivieres ou la décomposition est moins efficace
(Schaller et al., 2011).

3. Les changements comportementaux de crustacés dans un

contexte de pollution métallique
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Aprés une rapide synthése sur I’intérét de travailler avec des crustacés en milieu
d’eau douce, nous proposons un résumé des travaux en écotoxicologie incluant des mesures
comportementales d’individus exposés a un stress métallique. A la suite de ces synthéses,

nous exposons le contexte des trois objectifs fixes lors de ce travail doctoral.

3.1. Avantages et inconvénients des crustacés comme organismes modéles

Au sein de ce sous-embranchement, de nombreuses especes constituent des modeéles
biologiques couramment utilisés en écotoxicologie en raison de certaines de leurs
caractéristiques (Gentile et al., 1984; LeBlanc, 2007; Rinderhagen et al., 2000). En effet, il
s’agit souvent d’espéces (1) holobiotiques (toutes les phases de leur cycle se déroulent en
milieu aquatique), (2) présentant une large répartition géographique, (3) présentes a de fortes
densités in situ et relativement faciles a collecter, (4) faciles a identifier jusqu’au niveau de
I’espéce, (5) sensibles a un large spectre de stress, (6) considérées comme une réserve
importante de nourriture pour de nombreuses autres espéces de macroinvertébrés, de poissons,
d’oiseaux et d’amphibiens (MacNeil et al., 2000) et (7) jouant un r6le majeur dans I’ensemble
de la chaine alimentaire aquatique en raison du réle de décomposition de la matiére organique
assuré par de nombreux déchiqueteurs omnivores (Forrow & Maltby, 2000). Les crustacés
fournissent une grande variété de services écologiques et représentent ainsi des éléments
majeurs des écosystemes aquatiques. Certaines especes sont désignées comme des especes

clefs et comme des organismes ingénieurs.

Une qualité recherchée chez les organismes modeéles utilisés est la possibilité de les
élever en laboratoire. En écotoxicologie, deux espéces ont plus particulierement été utilisées
du fait de la possibilité d’en faire des élevages : I’amphipode Hyallela azteca et le cladocére
D. magna. Les Daphnies sont couramment utilisées depuis de nombreuses années pour
évaluer les effets de substances toxiques selon une norme homologuée (Association Francaise
de Normalisation AFNOR NF ISO 6341, 1996). Ce test a pour objectif d’évaluer la toxicité
aigué de la substance testée en déterminant la concentration de produit qui, en 24 h,
immobilise 50% des daphnies mises en expérimentation. Ce test est donc proche d’une
mesure comportementale mais il s’en éloigne par le fait que la plupart des animaux considérés
comme immobiles (i.e. dont les antennes ne bougent pas) sont morts. Les daphnies sont des

organismes planctoniques qui vivent dans la colonne d’eau et sont par conséquent peu aptes a
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réveler un stress chimique au niveau de sédiments. Au contraire, une norme AFNOR en cours
de validation (PR NF 1SO 16303) vise a déterminer la toxicité des sédiments d’eau douce vis
a vis de I’amphipode H. azteca. L’utilisation en France de cet organisme manque cependant
de réalisme écologique dans la mesure ou cette espece de petite taille est strictement nord-

américaine et n’a jamais été observée en Europe dans le milieu naturel.

Il existe peu de publications sur la fagon d’élever des gammares en laboratoire. La
plupart des études qui utilisent ces modeles recueillent des individus dans le milieu naturel en
essayant de cibler des sites exempts de perturbations chimiques. Seul un nombre limité
d’études ont utilise des animaux cultivés en laboratoire (Bloor et al., 2005; McCahon &
Pascoe, 1988b), ce qui illustre la relative difficulté de mise en place d’élevages en laboratoire
et plus particulierement la maitrise de la reproduction des gammares (Kunz et al., 2010). Le
choix de travailler avec des especes du milieu naturel est par consequent un compromis entre
(1) volonté de réalisme écologique, (2) souhait d’aborder les questions de changements
d’échelle et (3) contraintes de laboratoire.

3.2. Les mesures comportementales chez les crustacés

En écotoxicologie aquatique, de nombreux paramétres comportementaux sont utilisés
chez les poissons, les écrevisses, les copépodes et les gammares depuis environ 20 ans
(Atchison et al., 1987; Beitinger, 1990; Kunz et al., 2010). De nos jours, les batteries de tests
réalisées sur une espece donnée sont devenues un standard des études écotoxicologiques
(Schmitt-Jansen et al., 2008). lls couvrent un large éventail de modes d’action des toxiques, et
sont par conséquent des outils prédictifs pertinents des conséquences individuelles d’un stress

chimique.

L approche multi-marqueurs s’impose aujourd’hui pour mieux appréhender I’impact
d’un polluant sur les organismes et pour faciliter les changements d’échelle entre mesures
écotoxicologiques et impacts écosystémiques. Gerhardt et al., dés 1994, ont proposé une
approche pour mesurer simultanément locomotion et ventilation chez plusieurs especes dont
I’amphipode G. pulex et le cladocére D. magna (e.g., the Multispecies Freshwater
Biomonitor, MFB). Ce systeme de biosurveillance en continu est capable d’évaluer

quantitativement plusieurs aspects du comportement in situ et ex situ, et ce, en temps réel. Le
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systéeme est basé sur une technique de conversion d’impédance qui enregistre simultanément
plusieurs parametres. Pendant I’exposition, les organismes se déplacent librement entre les
deux paires d’électrodes sur chaque paroi latérale de la chambre d’essai qui regoit de I’eau
selon différents modes d’exposition (i.e. en continu ou avec ajouts de composés). Le
mouvement des organismes dans la chambre d’essai conduit a des changements de champ
électrique, mesurés comme des changements de I’impédance du systeme. L’examen des
mesures d’impédance s’avere étre une approche sensible et quantitative d’aspects
comportementaux, ce qui fait du MFB un outil potentiel de biosurveillance en continu (De
Lange et al., 2006a, 2009; Gerhardt, 1999).

Felten et al. (2008) ont utilisé une combinaison de paramétres comportementaux et
de I’activité d’alimentation pour étudier les effets du cadmium (7,5 et 15 pg Cd/L apres 120 et
168 h d’exposition) sur les réponses physiologiques et comportementales de G. pulex. La
mortalité et la concentration de cadmium dans I’ensemble du corps des gammares exposés
étaient significativement plus élevées que chez les témoins. L’exposition au cadmium a induit
une importante diminution de I’osmolarité et une augmentation de I’activité Na'/K*-ATPase
(adénosine triphosphatase) pour maintenir I’homéostasie. L’exposition au cadmium a
également entrainé une réduction significative des réponses comportementales (taux
d’alimentation, nombre d’animaux en mouvement, fréquence de battements de pléopodes),
probablement pour limiter les pertes d’énergie, et réallouer I’énergie vers les mécanismes
d’osmo-régulation et de detoxication (Felten et al., 2008). Les résultats de cette étude ont
montré I’importance des marqueurs comportementaux dans la compréhension de mécanismes

physiologiques et leur intérét pour évaluer la santé d’organismes soumis a un stress.

Certains traits comportementaux ont un caractére intégrateur de multiples activités
réalisées par un individu au cours de sa vie. La locomotion est par exemple nécessaire dans la
stratégie de recherche de nourriture, intervient pour obtenir des partenaires sexuels, pour
échapper a la prédation ou pour migrer. La locomotion peut rapidement étre affectée par une
déplétion énergétique suite a une perturbation chimique. Finalement, I’activité locomotrice
représente une mesure de la performance globale d’un organisme, compte tenu de sa
dépendance a de nombreux traits co-adaptés sur un plan morphologique, physiologique et
comportemental. Ce trait est par consequent a la fois d’intérét écologique, potentiellement

sensible et intégrateur de multiples atteintes de I’individu.
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D’autres traits, au contraire, sont assignes a une mesure singuliére de la physiologie
de P’individu. La consommation d’oxygene est corrélée avec I’activité ventilatoire des
pléopodes chez le gammare. L’individu crée un flux d’eau sur ses branchies par un
mouvement rythmique de ses trois paires de pléopodes, qui renouvellent ainsi I’eau au niveau
des branchies (Hervant et al., 1995, 1999; Harris & Musko, 1999). A mesure que les
conditions du milieu changent, la fréquence des battements de pléopodes (BP) varie pour
assurer 1I’oxygénation et/ou pour économiser I’énergie dépensée par ces mouvements. Par
conséquent, les BP ne dépendent pas uniquement de la disponibilité de I’oxygéne ou des
besoins de I’individu liés a son activité, mais également de son état physiologique (Figure I-
3).

> >
- . + - i +
Concentration en O, Température

A A Seuil ou les systéemes sont dépassés
par la toxicité

Impact direct
sur la ventilation

' oU

Besoin d’énergie
(allocation aux mécanismes
de détoxication)

Economie d’énergie
(limitation des dépenses
liées a la ventilation)

Battements de pléopodes (ventilation)

- Contamination +
(e.g. concentration, temps d’exposition)

Figure 1-3. Courbes théoriques. Patrons de réponse de I’activité ventilatoire chez un
amphipode soumis a différents types de stress.
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D’une maniére générale, parmi les mesures comportementales couramment utilisées
chez les crustacés d’eau douce, on distingue ceux relatifs aux déplacements, ceux relatifs a la
nutrition et ceux relatifs a la reproduction (Tableau I-1). Sur le plan de la reproduction, les
traits mesurables sont par exemple la capacité des males et des femelles a se détecter les uns
les autres, leur aptitude a former des pré-copulats pendant la période précédant
I’accouplement, et leur capacité a conserver un pré-copulat formé pendant I’exposition a un
stress (Watts et al., 2001). Les premiéres utilisations de I’observation de séparation de pré-
copulats exposés a un stress I’ont été des les années 1970 sur des especes marines (Davis,
1978; Linden, 1976; Wildish, 1972). Poulton & Pascoe (1990) ont été les premiers a utiliser
ce principe chez une espece d’eau douce (G. pulex) et face a un polluant métallique (Cd).
Malbouisson et al. (1995) utilisérent a la fois le taux d’alimentation et I’aptitude a reformer
des pré-copulats artificiellement séparés lors d’expositions de G. pulex a du lindane. Une
exposition de 48 h a 5 pug/L de lindane réduisait significativement 1’activité d’alimentation
mais ne perturbait pas la reformation des pré-copulats. Au contraire, a des concentrations
beaucoup plus fortes (1 ou 2 mg/L pendant 10 ou 20 min d’exposition), les pré-copulats

étaient significativement affectés.

Tableau I-1. Exemples non-exhaustifs de traits comportementaux déja utilisés en tant que
biomarqueurs chez divers crustacés exposés a un stress chimique.

Traits mesurés Stresseur Espece Référence
Ventilation/mouvements  Cd G. pulex Felten et al. (2008)
respiratoires cd G. pulex Vellinger et al. (2012a,c)

Cu G. pulex Gerhardt et al. (1998)

Cu, PCP, B[a]P G. duebeni Lawrence & Poulter (1998)
Alimentation Cuivre (Cu) G. pulex Taylor et al. (1993)

Cu, Lindane (LD), 3,4- G. pulex, A. aquaticus Blockwell et al. (1998b)

Dichloroaniline (DCA)

Mélange d’antibiotiques G. fossarum Bundschuh et al. (2009)

LD G. pulex Malbouisson et al. (1995)

Ammoniac non ionisé E. toletanus Alonso & Camargo (2004)

Fer G. pulex Maltby & Crane (1994)

Zinc (Zn), LD, alkylbenzéne  G. pulex McLoughlin et al. (2000)

linéaire, pirimiphosméthyl,

perméthrine

4-Nonylphénol G. pulex Gross-Sorokin et al. (2003)

Cadmium (Cd) G. pulex Brown & Pascoe (1989)

Cd G. pulex Felten et al. (2008)

Cd, Zn A. desmarestii, E. Pestana et al. (2007)
meridionalis
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Tableau I-1 (suite). Exemples non-exhaustifs de traits comportementaux déja utilisés en tant

que biomarqueurs chez divers crustacés exposés a un stress chimique.

Traits mesurés Stresseur Espece Référence
Locomotion Cd G. pulex Felten et al. (2008)
Cd G. pulex Vellinger et al. (2012a)
Cu G. pulex Gerhardt et al. (1998)
Substances pharmaceutiques, G. pulex De Lange et al. (2006a)
surfactants
Cu, pentachlorophénol (PCP), G. duebeni Lawrence & Poulter (1998)
benzo[a]pyréne (B[a]P)
Cu, PCP, B[a]P C. marinus Lawrence & Poulter (2001)
Phtalates G. pulex Thurén & Woin (1991)
Cu, Cd E. affinis Sullivan et al. (1983)
Huile G. oceanicus Linden (1970)
Appariement LD G. pulex Malbouisson et al. (1995)
sexuel/déformation Cd G. pulex Poulton & Pascoe (1990)
de pré-copulats . . .
3,4-dichoroaniline, atrazine,  G. pulex Pascoe et al. (1994)
Cu, LD
Huile de chauffage N°2 G. oceanicus Butler et al. (1982)
Huile G. oceanicus Linden (1970)
Aluminium (Al) G. pulex McCahon & Poulton (1991)
Eptam, propiconazole, LD G. kischineffensis Meliyan (1991)
LC G. pulex Heckmann et al. (2005)
Esfenvalérate G. pulex Cold & Forbes (2004)
LD H. azteca Blockwell et al. (1998a)
Atrazine H. azteca Pandey et al. (2011)
Polychlorobiphényles (PCB)  G. oceanicus Wildish (1972)
Choix d’habitat/évitement Hydrocarbures aromatiques  G. pulex, A. aquaticus De Lange et al. (2006b)
au substrat polycycliques (HAPS)
HAPs E. estuarius Kravitz et al. (1999)
HAPs C. volutator Hellou et al. (2008)
Utilisation de refuges Insecticide Pyrethroide G. pulex, B. rhodani, L. Lauridsen & Friberg (2005)
[Prostration/Dérive/Fuite  lambda-cyhalothrine (LC) fusca
d’un predateur Cu, Cd E. affinis Sullivan et al. (1983)

3.3. Définition des objectifs

Ce travail doctoral s’inscrit en grande partie dans le projet DIESE (Outils de

Diagnostic de I’Ecotoxicité des Sédiments - ANR PRECODD). D’une maniere générale, ce

projet avait pour but de proposer une méthodologie robuste d’évaluation des risques

environnementaux associes a I’accumulation de sédiments contaminés dans les écosystemes
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aquatiques d’eaux douces. L’objectif principal était de développer une approche graduee
d’évaluation des risques en associant des approches écotoxicologiques et écologiques en
intégrant des réponses a différentes échelles d’organisation et pour différents compartiments

biologiques.

L’objectif principal de cette thése était d’évaluer la qualité des sédiments par des
marqueurs biologiques autorisant un changement d’échelle potentiel. Notre choix s’est porté
sur les marqueurs comportementaux d’especes de crustaces qui jouent un rdle fonctionnel
important dans les écosystemes aquatiques considérés. Dans le contexte du projet DIESE,
notre intérét s’est porté sur une pollution métallique des sédiments, d’abord en mélange, puis

par mono-contamination du sédiment ou de la colonne d’eau par du cadmium.

Les principales questions abordées au cours de ce travail doctoral étaient au nombre

de trois:

Q1. (a) Un intérét théorique des tests comportementaux est I’ubiquité des réponses entre
taxons différents exposés a un stress donné. Aussi nous souhaitions évaluer la
variabilitt de réponses comportementales entre différentes espéces de
crustacés dont I’écologie ou le lien au sédiment peut étre trés différent.

(b) Dans le méme esprit et compte tenu de notre expérience passée dans I’utilisation de
tests comportementaux, nous nous sommes interrogés sur les effets du genre dans la
réponse comportementale face a un stress. Une étude de la tolérance a la salinité globale
du milieu avait en effet permis de mettre en évidence des différences de CL50s, de
ventilation et d’osmo-régulation entre males et femelles chez I’amphipode Gammarus
roeseli (Sornom, 2008; Sornom et al., 2010 - Annexe I). Dans ce contexte, nous avons
examiné si le genre est ou non un facteur confondant susceptible d’influencer
significativement les réponses comportementales des organismes exposés a un

stress biotique ou toxique.

Q2. La dimension écologique des traits comportementaux compte parmi les principaux
intéréts de ces biomarqueurs et permet parfois le changement d’échelle. Nous nous

sommes focalisés sur I’incidence du cadmium (i) dans les réactions d’anti-prédation
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de crustaces et avons testé I’hypothese que la perception du danger est effacée face
au stress induit par le toxique, ce qui surexpose potentiellement ces proies, et (ii)
dans les réactions pré-copulatoires de crustacés et avons testé I’hypothése que
I’appariement sexuel est diminué face au stress induit par le toxique, ce qui réduit

potentiellement le succeés reproducteur des individus.

Q3. Enfin, les marqueurs comportementaux sont censes étre sensibles et répondre d’une
maniere precoce. Nous avons testé la précocité de cette réponse (i) en mesurant de
concert des réactions comportementales d’anti-prédation, les réserves énergétiques
et des marqueurs d’effet cellulaires (i.e. malondialdéhyde - MDA). Des destructions
membranaires, appelées peroxydation des lipides ou lipoperoxydation, aménent dans la
plupart des cas a une diminution de fluidité membranaire ainsi qu’a une inactivation des
récepteurs membranaires. Le MDA est le composé le plus étudié pour définir I’effet
toxique d’un xénobiotique sur I’organisme, ce qui lui vaut le qualificatif de biomarqueur
d’effets toxiques ; (ii) en évaluant les réactions d’appariement pendant la phase
pre-copulatoire des amphipodes. L’objectif était a la fois de vérifier la cohérence de
la réponse comportementale par rapport a d’autres indicateurs et de mettre en

évidence une mise en place rapide.

La présentation des résultats obtenus suit une démarche chronologique. Les
expérimentations n’ont pas été réalisées selon un protocole qui isolait une question unique. Le
travail doctoral s’inscrivant dans le projet DIESE, nous avons d’abord utilisé des sédiments
prélevés en milieu naturel et avec lesquels nous avons testé les réactions comportementales de
cing espéces de crustacés différentes, en prenant soin de prendre en compte le genre des
individus lors de nos expériences (Chapitre Il1). A I’issue de ces premiers tests, nous avons
orienté le choix du stresseur vers I’utilisation du cadmium et avons procédé a des dopages de
sédiments naturels non perturbés (Chapitre I11). L’ensemble de ces résultats nous a conduit a
retenir pour la suite les amphipodes comme organismes modéles. Le comportement de base
de ces espéces peut étre tres différent, tant en situation de stress qu’en I’absence de stress
aigue. Pour caractériser ces comportements de base, nous avons réalisé une étude sans toxique
afin de préciser les stratégies de réponses des trois espéces testées lorsqu’elles sont ou non
face a un risque de prédation par des poissons (Chapitre V). Les amphipodes constituent en

effet des proies abondantes et recherchées par nombre de prédateurs et les stratégies
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d’évitement des espéces considérées se sont avérees tres différentes. Comme il est peu
contrélable que du cadmium piégé dans des sediments diffuse dans la colonne d’eau selon un
processus repétable, nous avons par la suite uniquement travaillé avec une contamination

directe de I’eau par du cadmium (Chapitre V).

Le Chapitre Il est dévolu a une présentation du matériel et méthodes qui ne reprend
pas les informations déja fournies dans les articles des Chapitres Ill, 1V et V, mais présente

des aspects qui n’ont pas pu y trouver leur place et qui sont d’intérét pour le lecteur.

Enfin, les Chapitres VI et VII constituent les derniers volets de cette these et
correspondent respectivement a une discussion générale articulée autour des trois questions
posées initialement, ainsi qu’a une conclusion globale suivie des perspectives offertes par

notre étude.

Afin de proposer au lecteur une vue synthétique des chapitres de résultats et des
questions posées lors de I’¢tablissement des objectifs de ce travail doctoral, nous avons

regroupé 1’ensemble des données dans le Tableau I-2.

Tableau 1-2. Synthese du contenu des chapitres abordés en fonction des questions posées en
objectifs.

Chapitre 111 : Chapitre IV : Chapitre V :

Impact comportemental
d’une altération de la
qualité des sédiments.

Stratégie de réponse de
trois amphipodes face &
un risque de prédation

Modification des réponses
d’amphipodes en présence
de cadmium

QL
(a) Variabilité des
réponses entre
especes ?

Ecrevisse : A. astacus
Aselle : A. aquaticus
Trois amphipodes :

= G. pulex

= G. roeseli

= D. villosus

Trois amphipodes :
= G. pulex

= G. roeseli

= D. villosus

Deux amphipodes :
= G. roeseli
= D. villosus

(b) Variabilité des
réponses entre
males et femelles
- Effet genre ?

Genre pris en compte

Genre pris en compte

Genre pris en compte

Q2. Modification
comportementale
sous I’effet d’un
stress

Evitement du substrat
contaminé

Anti-prédation
(caractérisation hors
toxique)

Anti-prédation
(en présence de cadmium)

Appariement sexuel
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Tableau 1-2 (suite). Synthése du contenu des chapitres abordés en fonction des questions

posées en objectifs.

Q3. Précocité et Test pendant 1 h Test court (exposition
cohérence de la de 4min)
réponse

comportementale

Comportement d’anti-

prédation + MDA +

réserves énergétiques de G.

roeseli et D. villosus :

= Pré-exposition de 24 h
ou non

= Test court (exposition de
4 min)

Comportement pré-

copulatoire de D. villosus :

= Test pendant 10 h

= Test court (exposition
30 min)
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Départements frangais
concernés par le
préléevement d’organismes
ou de sédiments au cours
de notre travail doctoral.

La Nied frangaise en amont
de Rémilly (Moselle,

France) (Photo : P.
Sornom)

L’isopode Asellus
aquaticus (Photo : J.
Neuswanger).

Poche incubatrice

(marsupium) contenant les
ceufs chez un gammare
femelle  appartenant a
l'espéce Dikerogammarus
villosus (Photo : P.
Steinmann).

Marsupium contenant les
ceufs chez une écrevisse
femelle  appartenant a
l'espéce Astacus astacus
(Photo : R. Franckhauser).
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Chapitre 11 Modéles Biologiques, Sites d’Etudes et Méthodes

Les protocoles expérimentaux et démarches statistiques utilisés afin de répondre aux
objectifs précédemment définis sont détaillés dans les articles présentés au sein des Chapitres
I11 et IV. Dans ce Chapitre 1, nous précisons les spécificités des modeles biologiques choisis
ainsi que les principaux traits qui ont motivés nos choix. Nous décrivons egalement plus
specifiquement les sites de prélevement des organismes et des substrats, ainsi que les
protocoles d’échantillonnage. Enfin, les outils développés au sein de notre laboratoire et ayant

servi a I’évaluation des réponses comportementales sont décrits.

1.Choix des modeles biologiques et spécificités

1.1.Le décapode Astacus astacus

L’écrevisse a pattes rouges A. astacus est une espéce native originaire d’Europe du

Nord et commune dans les cours d’eau du nord-est de la France (Cukerzis, 1988).

Astacus astacus présente en moyenne une durée de vie comprise entre 8 et 10 ans,
méme si certaines observations font état d’une longévité supériecure (Curkezis, 1984). D’un
point de vue morphologique, son corps se divise en quatre parties distinctes, dont les deux
premiéres sont recouvertes par une carapace (Figure 11-1A) :

= le protocéphalon est composé du rostre long et effilé, de deux paires d’antennes, des yeux
et de deux paires de piéces buccales (mandibules).

= le thorax se compose de cing segments, portant chacun une paire de péréiopodes
(membres locomoteurs), dont la premiére paire est constituée par les pinces.

= |’abdomen se compose de six segments articulés et mobiles, portant chacun une paire de
pléopodes, organes impliqués dans la ventilation.

= e telson termine le corps de I’écrevisse et constitue, avec la derniere paire de pattes

abdominales (uropodes), la nageoire caudale également impliquée dans la locomotion.

La reproduction chez I’écrevisse est de type sexué et ovovivipare. Les ceufs arrivant
des oviductes péenétrent un liquide muqueux et sont regroupés dans la cavité abdominale de la

femelle ou ils sont maintenus par les pléopodes abdominaux. Outre la taille des pinces (i.e.
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plus larges chez les males) et la forme du corps (i.e. abdomen plus large chez les femelles et
présentant une cavité servant a accueillir les ceufs), le méle se distingue de la femelle par la
présence de gonopodes (i.e. stylets copulateurs). Ces appendices, localisés au niveau de

I’abdomen, proviennent d’une modification de la premiere paire de pléopodes (Figure 11-1B).

Pinces

A

Rostre
Antennes 2

Antennes 1

Thorax Protocéphalon

Abdomen

Telson

Figure 11-1. Morphologie générale d’Astacus astacus et dimorphisme sexuel. A) Vue
dorsale d’un individu adulte ; B) Vue ventrale d’une femelle (& gauche) et d’un male (a
droite). Le male présente des appendices copulateurs au niveau de I’abdomen, mais également
des pinces plus grosses et un abdomen plus fin que la femelle (Photo : R. Franckhauser).

La respiration de I’écrevisse est assurée par la présence de branchies insérées en
position ventrale au niveau des segments du thorax. En fonction de leur lieu d’insertion, on
distingue trois types de branchies : les podobranchies (fixées directement aux péréiopodes),
les arthrobranchies (fixées a I’articulation des membres et du tronc) et les pleurobranchies
(fixées directement au tronc). La croissance de I’écrevisse est discontinue et caractérisée par
une succession de mues (de 5/an lors de la premiére année de vie a 2/an vers la cinquieme

année de vie).
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Le régime alimentaire de I’écrevisse se compose a 70-90% de végétation aquatique
micro- et macro-phytique et de détritus organiques. Un complément de son alimentation est
basé sur la consommation de vers, de mollusques et de crustacés, et I’écrevisse peut
occasionnellement consommer des poissons et les ceufs de poissons, surtout en période de
mue, de reproduction ou de pré-hivernage. Les ecrevisses constituent une composante
importante des écosystemes aquatiques, notamment au niveau de la chaine trophique en tant
que consommateurs de matiere organique morte (Hessen et al., 1993). Ils assurent ainsi la
décomposition et la minéralisation de cette matiére organique, alors que le zooplancton et les
poissons agissent uniquement comme des consommateurs et des re-minéraliseurs. C’est une
différence fondamentale entre les rbles trophiques des écrevisses et ceux des organismes

pélagiques des écosystemes d’eau douce.

Méme si I’écrevisse a pattes rouges A. astacus a déja fait I’objet de nombreuses
études (Appelberg, 1984; Jussila et al., 1995; Styrishave et al., 1995; Styrishave & Depledge,
1996), trés peu de travaux ont utilisé ce modéle en écotoxicologie dans un contexte de
contamination métalliqgue (Meyer, 1991; Simon et al., 2000). Nous avons choisi d’inclure
cette espéce dans les tests d’évitement du substrat (Chapitre Ill) en raison de I’intimité de
cette espéce benthique avec les sédiments et de son activité bioturbatrice bien connue (Usio &
Townsend, 2004).

1.2.L’isopode Asellus aquaticus

Asellus aquaticus est une espece abondante et commune dans la plupart des
écosystemes d’eau douce Européens (Helawell, 1986). L’aselle est généralement décrite
comme relativement résistante a divers types de stress environnementaux (Mulliss et al.,
1994), capable de survivre dans des conditions de faible oxygénation et présentant un large
spectre de tolérance au pH allant de 4,5 a 11 (Berezina, 2001).

L’aselle présente une durée de vie comprise entre 1 et 2 ans, selon I’espéce. Son

corps se divise en trois parties distinctes (Figure 11-2) :

= |e céphalothorax est composé de deux paires d’antennes, des yeux et des pieces buccales.
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= le thorax comprend sept segments libres, portant chacun une paire de péréiopodes,
appendices impliqués dans la locomotion.
= e pléotelson termine le corps de I’aselle et porte les uropodes, organes jouant également

un réle dans la locomotion.

Pléotelson Céphalothorax

Antennes 1

Uropodes

2 e
mm Péréiopodes Antennes 2

Figure 11-2. Morphologie générale d’Asellus aquaticus. A) Vue dorsale d’un individu
adulte ; B) Vue latérale droite d’individus en pré-copulat, avec le méle au-dessus et la femelle
en dessous (Photo : M. Renou).

La reproduction chez I’aselle est de type sexué et ovovivipare. Elle se caractérise par
une phase de gardiennage constituée par I’appariement (pré-copulat) entre male et femelle
(Ridley & Thompson, 1979). La formation du pré-copulat permet un sexage rapide des
individus, le male étant placé au-dessus de la femelle, le deuxieme critere de sexage, plus
fiable, étant la présence de crochets spécifiques au male, localisées sur les péréiopodes du
premier segment du thorax et permettant au male de maintenir la femelle. Cet appariement
entre le male et la femelle fait de cette espéce un modele souvent utilisé en écotoxicologie,
comme par exemple dans des tests de formation/déformation de pré-copulats (Bertin &
Cézilly, 2005). Aprés fécondation, la femelle garde les ceufs dans une poche incubatrice située
en position ventrale sous les segments du thorax ou les embryons se développent jusqu’a la

libération des juvéniles.

Somom 2012 — Université de Lorraine 54



Chapitre 11 Modéles Biologiques, Sites d’Etudes et Méthodes

La respiration de I’aselle est assurée par des branchies localisées au niveau du thorax
et insérées a la base des péréiopodes (Babula, 1979; Vandel, 1943). Les aselles, au corps
aplati et de petite taille (8 a 16 mm environ pour un adulte), présentent une croissance
discontinue caractérisée par une succession de mues. Asellus aquaticus est une espece
épibenthique présentant une intimité étroite a la fois avec les sédiments et la colonne d’eau
(Van Hattum et al., 1993).

Les aselles constituent un élément essentiel des ecosystemes aquatiques en raison de
leur contribution dans la chaine alimentaire, non seulement en tant que décomposeurs de la
matiere organique (Andersson, 1985) et consommateurs de plantes vertes et d’algues (Marcus
et al., 1978; Moore, 1975), mais également en tant que proies de nombreuses especes de
prédateurs invertébrés (Cockrell, 1984; MacNeil et al., 2002) et de poissons (Jamet, 1995;
Rask & Hiisivuori, 1985).

1.3.Les amphipodes Gammarus pulex, Gammarus roeseli et Dikerogammarus

villosus

Les trois amphipodes choisis dans notre travail doctoral se distinguent
principalement par leur chronologie d’introduction dans les cours d’eau du nord-est de la
France. L amphipode G. pulex est originaire d’Europe de I’ouest et est considéré comme une
espece native en raison de son introduction relativement ancienne. L’amphipode G. roeseli,
originaire des Balkans, a été observé pour la premiére fois en France (pres de Paris) il y a
environ 180 ans (Jazdzewski, 1980) et est maintenant considéré comme une espece
naturalisée. L’amphipode D. villosus, originaire de la région ponto-caspienne, est une espece
invasive maintenant bien établie dans la Moselle (France) depuis sa premiére observation en
1999 (Devin et al., 2001), aprés une expansion trés rapide dans le quart nord-ouest de
I’Europe (Bollache et al., 2004).

Le gammare présente une durée de vie comprise entre 1 et 2 ans, selon I’espéce et les
conditions du milieu (e.g. température). Son corps se divise en quatre parties distinctes
(Figure 11-3A) :
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= |e prosome (ou région céphalique) se compose de deux paires d’antennes, des yeux et des
piéces buccales.

= le mésosome comprend sept segments. Les deux premiers segments portent chacun une
paire de gnathopodes, organes dédiés a la préhension et jouant un rdle essentiel dans la
reproduction (maintien de la femelle en pré-copulat). Les cing autres segments portent les
péréiopodes, organes impliqués dans la locomotion.

= le métasome porte les pléopodes, organes dont le battement continu assure un flux d’eau
et d’oxygene vers les branchies situées sous le thorax et jouant donc un réle essentiel
dans la ventilation.

= ’urosome se termine par le telson et porte les uropodes, organes impliqués comme les

péréiopodes dans la locomotion.

La distinction entre G. pulex et G. roeseli est fiable et rapide en raison de la présence,
uniquement chez G. roeseli, d’une carene dorsale constituée par trois épines placées a
I’extrémité postérieure des segments du meétasome (Figure 11-3C). Gammarus roeseli
présente également un corps de taille généralement supérieure a celui de G. pulex.
L amphipode invasif D. villosus est I’espéce de plus grande taille parmi les trois et présente
également des pointes dorsales au milieu des derniers segments de 1’urosome, ce qui le

singularise des deux autres espéces (Figure 11-3D).

La reproduction chez le gammare est sexuée et ovovivipare. Les gammares ont la
capacité de se reproduire tout au long de I’année, avec un pic de reproduction au printemps et
en été, puis une diminution en automne (Pdckl, 1992). La reproduction des gammares se
caractérise par une phase de gardiennage du partenaire sexuel constituée par I’appariement
entre male et femelle, le male étant placé au-dessus de la femelle et la maintenant a I’aide de
ses gnathopodes : le terme de pré-copulat désigne alors I’appariement ainsi formé (Figure 11-
3B). Le pré-copulat explique une part du dimorphisme sexuel des gammares. En effet, le méle
présente, en régle générale, des gnathopodes plus développés que ceux des femelles, ce qui en
fait un critére permettant de sexer rapidement les individus. Le deuxiéme critere de sexage,
plus fiable, est (1) la présence de papilles génitales (i.e. papilles péniennes) uniquement
attribuées au male et localisées sur la face ventrale au niveau du septieme segment du
mésosome, ou (2) la présence d’oostégites entre les péréiopodes 2 et 5 chez la femelle

(Schmitz, 1992). L’appariement perdure jusqu’a la mue de la femelle, condition indispensable
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a la fécondation. Aprés la fécondation, les ceufs sont libérés dans le marsupium (poche
incubatrice située en position ventrale au niveau du mésosome) de la femelle ou ils se

développent jusqu’a la libération des juvéniles lors de la mue suivante.

A Prosome Métasome
\ Mésosome /
ol ! ! Epines
CEil composé dorsales chez
G. roeseli
Antennes 1
Urosome

Antennes 2

Telson

1mm Gnathopodes
—— (Péréiopodes 1 & 2) Péréiopodes Pléopodes Uropodes

Figure 11-3. Morphologie générale d’un gammare et différences inter-spécifiques. A)
Vue latérale gauche d’un individu adulte (Croquis : V. Médoc) ; B) Vue latérale gauche de
Gammarus pulex en pré-copulat, avec le male au-dessus et la femelle en dessous (Photo : D.
Hollingworth) ; C) Vue latérale gauche de Gammarus roeseli adulte. Les épines dorsales sont
indiquées par des fleches (Photo : M. Mafias) ; D) Vue latérale gauche de Dikerogammarus
villosus adulte. Les pointes dorsales sont indiquees par des fleches (Photo : J.F. Cart).

La respiration du gammare est assurée par les branchies. La croissance du gammare

est discontinue et se caractérise donc par de nombreuses mues successives. Le cycle de mue
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se décompose en six etapes différentes et dure en moyenne une trentaine de jours (Sutcliffe,
1992) : deux stades de pré-mue durant lesquels la cuticule s’épaissie (1 et 3 jours
respectivement), deux stades d’inter-mue durant lesquels I’ancienne cuticule se décolle (10
jours environ chacun) et deux stades de post-mue durant lesquels I’ancienne mue est rejetée

(i.e. exuviation) tandis que la nouvelle apparait (3 et 5 jours respectivement) (Xuereb, 2009).

Les gammares sont principalement décrits comme des organismes « déchiqueteurs »
détritivores participant a la production de la matiere organique issue de la décomposition des
feuilles (Forrow & Maltby, 2000). Cependant, ils sont également considérés comme des
omnivores opportunistes et des prédateurs (Bollache et al., 2008; Dick et al., 2002, 2012;
Kelly et al., 2002; MacNeil et al., 1997), et peuvent méme présenter un cannibalisme

prononcé selon les espéces (Dick, 1995; Kinzler et al., 2009).

1.4.Le poisson Cottus gobio utilisé en tant que prédateur potentiel

Le Chabot commun C. gobio est une espéce native largement répandue dans les
cours d’eau du nord-est de la France. Le chabot présente une durée de vie moyenne comprise
entre 3 et 5 ans, parfois jusqu’a 8 ans selon les conditions du milieu. Dépourvu de vessie
natatoire et donc caractérisé par une capacité de nage limitée, il s’agit d’un poisson

typiquement benthique (Figure 11-4A).

D’un point de vue morphologique, le chabot présente une large bouche lui permettant
d’avaler des proies relativement grandes (e.g. D. villosus de plus de 2 cm de long), malgré un
corps de petite taille (8 a 15 cm environ pour un adulte). Cette espece présente un corps
cylindrique allongé et tacheté, ayant la capacité d’homochromie (i.e. capacité d’adapter sa
couleur & son environnement en I’éclaircissant ou en la fongant). Ses yeux rapprochés sont

localisés au sommet de la téte (Figure 11-4B).

Le chabot est un chasseur a vue et son régime alimentaire est basé majoritairement
sur la consommation de crustacés d’eau douce. Cottus gobio est ainsi un modeéle fréqguemment
utilisé dans tests en laboratoire visant a évaluer les réponses comportementales d’anti-
prédation chez de nombreuses espéces, incluant les amphipodes et les aselles (Andersson et
al., 1986; Abjérnsson et al., 2000; Kaldonski et al., 2007; Perrot-Minnot et al., 2007).
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Dans notre travail doctoral, le chabot C. gobio a été utilisé uniquement pour obtenir

une eau marquée par un risque de prédation et n’a pas é€té mis en contact direct avec une

contamination du substrat ou de I’eau.

Corps allongé et Nageoires Nageoire caudale
tacheté dorsales arrondie
Bouche
large

anale

=  Nageoires pelviennes Nageoires pectorales

Figure 11-4. Morphologie générale du chabot commun Cottus gobio. A) Vue de face d’un
individu adulte au contact du substrat (Photo : T. Dietsche) ; B) Vue latérale gauche d’un
individu adulte.

2. Les sites d’études

2.1 Milieux de provenance des organismes

La difficulté de la mise en place d’élevages en laboratoire pour les especes retenues
nous a conduits a réaliser nos expérimentations avec des organismes prélevés in situ et

acclimatés par la suite en laboratoire.

Le choix des sites de prélevement des organismes s’est principalement opéré selon
les critéres suivants : (1) la proximité géographique des cours d’eau par rapport au laboratoire
(= 30 km), permettant ainsi un transfert rapide des organismes vers le laboratoire et autorisant
des prélevements réguliers, (2) le bon état écologique des cours d’eau, permettant ainsi le
prélevement d’individus peu acclimatés a des milieux perturbés, et (3) la présence et
I’abondance des organismes sur les sites choisis. En raison de I’absence de sites réunissant
I’ensemble des especes testées, nous avons été contraints de prélever les différentes espéces

testées au niveau de plusieurs cours d’eau distincts (Figure 11-5A).
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Figure 11-5. Cartes localisant les différents sites de prélévements des organismes. A)
Région lorraine en France ; B) Carte du département de la Meurthe-et-Moselle (54) situant la
riviere Esch et la commune de Jezainville ; C) Carte du département de la Moselle (57) situant
la riviere Moselle et les communes de Metz, Rémilly et Meisenthal ; D) Carte des trois parties
de la riviere Nied situant les stations RNB de suivi de la qualité de I’eau.
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L’amphipode G. pulex utilisé dans les tests présentés dans les Chapitres Il et 1V a
été échantillonné dans la riviere Esch, sur un site situé a proximité de la commune de
Jezainville (48° 52 16.85°” N, 6° 02’ 33.65”” E) (Meurthe-et-Moselle, France) (Figure 11-
5B).

L’amphipode G. roeseli utilisé dans les tests présentés dans les Chapitres I11, IV et V
a été échantillonné dans la Nied francaise, sur un site situé a proximité de la commune de
Rémilly (49° 00° 56.21”> N, 6° 23’ 38.34”> E) (Moselle, France) (Figure 11-5C). La Nied
francaise est une petite riviere longue de 59 km. Le suivi de la qualité du milieu aquatique est
assuré par trois stations du Réseau National de Bassin (RNB) implantées le long de la Nied
frangaise a Braudecourt, Lemud et Pontigny (de ’amont vers 1’aval) (Figure 11-5D). Les
Indices Biologiques Globaux Normalisés (IBGN) mesurés de 2002 a 2009 par la DIREN
Lorraine et I’Agence de I’Eau Rhin-Meuse indiquent un niveau de qualité biologique bon sur
I’ensemble des trois stations. Cet indice tient compte des peuplements de macroinvertébrés et
reflete ainsi la qualité globale de la riviere (eau et habitat physique). Pour leur part, les Indices
Biologiques Diatomiques (IBD) mesurés par la DIREN de 2004 a 2005, indiquent une qualité
bonne a moyenne sur I’ensemble des stations. Cet indice est sensible a la qualité physico-
chimique de I’eau. D’une manicre globale, selon ces indices et les analyses physico-
chimiques mesurées sur cette riviere, la Nied francaise présente une qualit¢ d’eau et/ou

d’habitat qui peut étre qualifiée de moyenne a bonne (Annexe II).

L’isopode A. aquaticus utilisé dans les tests présentés dans le Chapitre Il et
I’amphipode D. villosus utilisé dans les tests présentes dans les Chapitres 11, IV et V ont été
tous les deux échantillonnés dans la riviere Moselle, sur un site situé a proximité de 1’ile-du-
Saulcy (49° 07° 16.68° N, 6° 10° 58.03*” E) et localisé¢ dans la commune de Metz (Moselle,
France) (Figure 11-5C). Bien que situé a proximité d’infrastructures urbaines, 1’analyse
physico-chimique des sédiments du site révele des caractéristiques comparables a celles
rencontrées sur la Nied francaise au niveau de la commune de Rémilly, a 1’exception des

valeurs de HAPs et de quelques PCBs (Annexe II).

Le décapode A. astacus utilisé dans les tests présentés dans le Chapitre 111 provient
d’un élevage d’écrevisses localisé dans la commune de Meisenthal (48° 57° 59°° N, 7° 21°

11> E) (Moselle, France) (Figure 11-5C). Tous les spécimens ont été extraits d’un étang,
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appartenaient a la méme population et étaient issus de pontes de la méme année. La difficulté

de prélévement de cet organisme in situ nous a contraints a nous tourner vers 1’astaciculture.

Le poisson C. gobio utilisé dans les tests d’anti-prédation présentés dans les
Chapitres 11, IV et V a été péché dans la riviére Moselle par 1I’Office National de I’Eau et des
Milieux Aquatiques (ONEMA). Les individus ont été transférés au laboratoire ou ils ont été
maintenus dans des conditions contrélées. Aprés leur utilisation pour le marquage de 1’cau,

tous les individus ont été relachés dans leur milieu de prélevement.

2.2.Sédiments

2.2.1. Provenance des sédiments

Nous avons utilisé deux sédiments naturels témoin (SIR) et contaminé (CHA) et un
sédiment de référence non contaminé (GAL) qui a servi de base pour le dopage (Figure 11-6).

Les deux sédiments naturels ont été prélevés au niveau de deux retenues dites au fil
de I’eau localisées dans le département du Jura (Franche-Comté, France). Le sédiment témoin
SIR provient d’une retenue d’eau de référence relative située au niveau de la commune de
Sirod (46° 44’ 19.1”° N, 05° 54’ 42.8”" E), et le sédiment contaminé CHA provient d’une
retenue d’eau perturbée située au niveau de la commune de Champagnole (46° 20 16.9”” N,
05°41° 16.1”’ E), les deux retenues étant alimentées par la riviere Ain. Ces sédiments ont fait
I’objet d’une étude en commun au cours des travaux de thése de Colas (2012) et de Burga

Pérez (2012).

Le sédiment de référence (GAL) utilisé pour les expérimentations de dopage au
cadmium a été prélevé par I'IRSTEA de Lyon qui nous en a fourni pour les expériences. Il

provient d’une station non perturbée alimentée par la riviere Ain et située au lieu-dit Port

Galland (45° 49’ 00°° N, 5° 12° 46>’ E), dans le département de 1’ Ain (Rhone-Alpes, France).
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Figure 11-6. Carte localisant les différents sites de prélevement des sédiments. Les sites 1
et 2 se situent dans le département du Jura. Le site 3 se situe dans le département de I’ Ain.

2.2.2. Méthode de prélévement et de stockage

Les sédiments ont été prélevés a environ 1 m 50 de la berge et chaque prélevement a
été passe sur un tamis de maille 1 cm afin de séparer les éléments grossiers (pierres, feuilles)
du sédiment proprement dit. Les sédiments ont été homogénéisés dans un bac, puis placés
dans des flacons en polyéthyléne de 2,5 litres, avec une alternance de repos et d’élimination
de I’eau excédentaire. Une fois ramenés au laboratoire, les flacons ont été congelés a —20°C
afin de fixer les organismes vivants. Les sédiments congelés ont été analysés dans un délai

pouvant aller jusqu’a 6 mois.
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3. Méthodes

3.1. Mesure des comportements

L’ensemble des analyses comportementales réalisées dans le cadre de ce travail
doctoral a reposé sur le suivi en continu des parameétres relatifs aux traits considérés. Afin
d’éviter ou de limiter d’éventuels biais induits par la présence de I’opérateur au niveau de
I’expression des comportements mesurés, nous avons fait le choix de réaliser les
expérimentations dans une enceinte hermétique. A I’intérieur du caisson, nous avons fixé une
Webcam (Philips ToUcam Pro Il Pcvc840) et une source lumineuse constituée par trois
luminaires LED (Philips LAC52AWZB) équipées chacun de trois LEDs a lumiére rouge afin
d’enregistrer les différentes réponses comportementales a I’abri de toute perturbation
extérieure (Figure 11-7). Le caisson recevait ensuite les différents dispositifs expérimentaux.
Pour les protocoles détaillés des tests comportementaux, voir les Chapitres 111, IV et V.

Caisson hermétique Webcam connectée Source lumineuse
a un ordinateur éclairant en
l / / lumiére rouge

| 7 >
£ T B

Dispositif expérimental

Figure 11-7. Hlustrations du dispositif expérimental. A) Vue latérale de I’enceinte
hermétique pouvant accueillir les dispositifs expérimentaux ; B) Exemple d’un dispositif
experimental utilisé dans ’acquisition des réponses comportementales d’anti-prédation des
amphipodes (voir détails et Iégendes dans le Chapitre V.1).
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Méme si la conception, I’optimisation et la mise en pratique de tels procédés passent
par une succession d’essais-erreurs qui s’averent relativement chronophages, ce processus
d’analyse présente des avantages par rapport aux protocoles classiquement utilisés dans la
littérature : il offre (1) une analyse comportementale fiable et robuste qui réduit les éventuels
biais liés a I’opérateur, (2) la possibilité de vérifier les données et de remonter a tout moment
aux données sources, et (3) la possibilité d’acquérir différents paramétres a 1’aide d’une seule

et méme vidéo.

3.2. Analyse des comportements

Les sequences vidéos (1 h pour les tests d’évitement au sédiment - Chapitre 1l ; 3
min pour les tests d’anti-prédation - Chapitres IV et V) ont été analysées avec le logiciel
« Gammarus tracking » développé par Philippe Rousselle du laboratoire LIEBE (logiciel non
publié). Ce logiciel détecte le sujet en mouvement dans une aire donnée (i.e. le dispositif
expérimental vu de dessus) avec un taux de 20 images/sec et enregistre les coordonnées du
sujet a chague image. Les coordonnées sont par la suite traduites en différentes métriques de
locomotion (e.g. vitesse de déplacement, temps de mobilité, etc.). Parallelement a I’analyse
informatique, un dépouillement manuel de chaque séquence nous a permis d’obtenir des
informations en cas de limites de détection du logiciel ou complémentaires a celles apportées

par le logiciel (e.g. nombre de zones refuges visitées, choix des refuges, etc.).

L’acquisition des réponses comportementales, en dehors du temps associé a
I’acclimatation et la manipulation des organismes, repose sur un volume total de 1 494 h de

d’enregistrement et d’analyse des vidéos, qui se répartissent de la fagon suivante :

= Chapitre 11l : ’expérience #1 a nécessité 30 h d’enregistrement (5 unités expérimentales
pouvaient étre placées simultanément dans I’enceinte hermétique) et 60 h d’analyse (30 h
d’analyse pour I’évitement au substrat et 30 h d’analyse pour le nombre de
déplacements). De la méme maniére, 1’expérience #2 a nécessité 180 h d’enregistrement
et 540 h d’analyse (180 h pour I’évitement au substrat, 180 h pour I’utilisation de refuges
et 180 h pour le niveau d’activité).

= Chapitre IV : I’expérience #1 a nécessité 18 h d’enregistrement (individus placés seul

dans I’unité expérimentale) et 72 h d’analyse (36 h pour I’utilisation des refuges et 36 h
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pour 1’agrégation). L’expérience #2 a nécessité¢ 18 h d’enregistrement et 72 h d’analyse
(36 h pour la vitesse de nage et 36 h pour I’exploration).

= Chapitre V.1 : I’expérience réalisée avec le dispositif expérimental #1 a nécessité 18 h
d’enregistrement et 108 h d’analyse (36 h pour I’utilisation des refuges, 36 h pour
I’exploration et 36 h pour la mobilité). L’expérience réalisée avec le dispositif
expérimental #2 a necessité 18 h d’enregistrement et 108 h d’analyse (36 h pour
I’utilisation de refuges, 36 h pour I’agrégation et 36 h pour la mobilité).

= Chapitre V.2 : I’expérience réalisée avec le dispositif expérimental #1 a nécessité 18 h
d’enregistrement et 108 h d’analyse (36 h pour I’utilisation des refuges, 36 h pour
I’exploration et 36 h pour la mobilit¢). L’expérience réalisée avec le dispositif
expérimental #2 a nécessité 18 h d’enregistrement et 108 h d’analyse (36 h pour

I’utilisation de refuges, 36 h pour I’agrégation et 36 h pour la mobilité).

3.3. Analyses statistiques

Les tests statistiques réalisés a partir des données se rapportant aux mesures
comportementales et biologiques sont détaillés au sein des articles (cf. Chapitres 111, IV et V).
L ensemble des résultats a été systématiquement analysé avec une différenciation entre males
et femelles, pour chacune des especes testées ceci afin de pouvoir répondre a la question
Q1(b). Toutefois, en I’absence de différences inter-sexes significatives au niveau de certaines
réponses, nous avons choisi de regrouper les données afin de rendre les résultats plus robustes

et plus facilement interprétables.

De méme, les individus testés ont été mesurés sous loupe binoculaire a la suite de
chaque expérimentation afin d’évaluer I’effet potentiel de leur taille (et donc de leur age) sur
les réponses analysées. Nous avons pour cela réalisé des tests de corrélation de Pearson. En
I’absence d’effets significatifs de la taille des individus sur leurs réponses comportementales,

ces résultats ne sont pas présentés.

Plus généralement, les tests statistiqgues ont été réalisés a I’aide des logiciels
Statistica 7.0 (Statsoft, Inc., Tulsa, USA) et R 2.9.0 (The R Foundation for Statistical
Computing c/o Institute for Statistics and Mathematics, Vienna, AUSTRIA). Le seuil de

significativité alpha retenu fut fixé a 5%.
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Arrivée de leau de la
riviere Ain dans la centrale
hydroélectrique de Bourg
de Sirod (Jura, France)
(Photo : champa.over-
blog.com).

Retenue au fil de l'eau
localisée sur la riviere Ain
(Jura, France) (Photo :
champa.over-blog.com).

Prélevement de sédiments
(Photo : P. Sornom).

Gammares appartenant a
l'espéce Dikerogammarus
villosus prostrés dans une
cavité rocheuse (Photo : P.
Steinmann).

Grande densité de
gammares appartenant a
'espéce Gammarus pulex
dans une petite riviere
allemande, a proximité de
matiére organique
allochtone constituée par
des feuilles mortes et des
débris (Photo :
de.wikipedia.org).
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Dans un contexte de contamination croissante des sédiments par des métaux lourds
tels que le cadmium (Cd) dans les zones industrialisées, le but de cette étude a été d’evaluer
les effets d’une contamination meétallique des seédiments sur diverses réponses
comportementales chez cing espéces distinctes de crustacés présentant un lien différent avec
le substrat. L’originalité de la méthode utilisée réside dans I’utilisation d’un systeme
d’acquisition video, ce qui differe des tests classiquement réalisés dans d’autres études. Ces
vidéos nous ont permis d’effectuer un suivi continu des réponses comportementales sur 1 h,
contrairement aux relevés ponctuels des tests d’évitement au substrat classiques. Cette étude
s’est déroulée en deux parties.

Dans un premier temps, nous avons analysé les réponses d’évitement au substrat
chez A. aquaticus, A. astacus, G. pulex, G. roeseli et D. villous en leur donnant le choix, lors
d’expositions séparées, entre un sediment naturel témoin et un sédiment naturel multi-
contaminé. Les résultats de cette expérience nous ont permis d’observer une préférence
significative pour le sédiment contaminé chez A. aquaticus et un évitement chez A. astacus.
Aucune préférence n’a été observé chez les trois amphipodes G. pulex, G. roeseli et D.

villosus.

Dans un second temps, nous avons analysé a la fois I’évitement au substrat et les
réponses d’anti-prédation chez D. villosus, en offrant aux individus un choix entre un
sédiment naturel témoin et un sédiment naturel dopé au cadmium (CdCl,), avec la
présence/absence de refuges a I’intérieur du sédiment et également la présence/absence d’un
signal de prédation par le poisson Cottus gobio ajouté a I’eau. Les résultats de cette
expérience nous ont permis de mettre en évidence un évitement significatif du sédiment dopé
au cadmium chez D. villosus dans toutes les conditions testées. Cependant, D. villosus n’a pas
augmenté I’utilisation de refuges lorsqu’un risque de prédation était présent dans I’eau,

comme cela a été montré dans la littérature en absence de perturbation du milieu.

Nos resultats demontrent la sensibilité des changements de comportement qui ont
répondu a des concentrations relativement faibles de substances toxiques, et la conséquence

d’une pollution métalliqgue sur I’exposition d’une proie a un prédateur potentielle.
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Abstract

In industrialised area, sediments are often contaminated with heavy metals which
have adverse effects on a wide range of physiological and behavioural processes in aquatic
organisms. In laboratory experiments we investigated (1) the substrate avoidance behaviour in
five crustacean species have been given a choice between control and multi-contaminated
field sediment and (2) both substrate avoidance and antipredator response in the amphipod
Dikerogammarus villosus has been given a choice between control and cadmium (Cd)-spiked
sediment. In the first experiment the isopod Asellus aquaticus significantly preferred the
contaminated sediment while the decapod Astacus astacus avoided it, and no preference was
observed in the three amphipods Gammarus pulex, G. roeseli and D. villosus. In the second
experiment D. villosus avoided the Cd-spiked sediment in all the tested conditions but did not
increase refuge use. Our findings highlight the sensitivity of behavioural changes which
responded to relatively low concentrations of toxicants.

Keywords:
Antipredation; Substrate avoidance; Behaviour; Heavy metal; Spiked-sediment; Crustaceans

Abbreviations:
SIR: control sediment sampled in the vicinity of Bourg de Sirod (Ain River, France)
CHA: polluted sediment sampled in the vicinity of Champagnole (Ain River, France)

GAL: control sediment sampled in the vicinity of Port Galland (Ain River, France)
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1. Introduction

Sediment contamination is a rising environmental problem for aquatic ecosystems
and associated fauna. Sediment toxicity research activity began in the 1970s and dramatically
increased during the last decades (Bird et al., 2003; Li and Thornton, 2001; Reli¢ et al., 2005;
Roos and Astrém, 2005; Smolders et al., 2002; Veeresh et al., 2003). According to some
intrinsic factors (e.g. particle size, organic matter and type of organic carbon content),
sediments can be preferential areas of accumulation for trace metals and organic/inorganic
contaminants which cause adverse effects on organisms directly or indirectly linked to
sediment through their habitat choice and feeding habits. For example, cadmium (Cd) is a
non-essential heavy metal which naturally occurs in insignificant amounts in the environment.
However, its impact is steadily increasing due to anthropogenic human activities. Some heavy
metals are well known for their high ecotoxicity, their ability to incorporate into food chains
and their environmental persistence (Spehar et al., 1978; Taylor, 1983; van Hattum et al.,
1989; Wright and Welbourn, 1994).

Besides sediment chemical analysis, many tools have been developed using
organisms to assess the acute or chronic toxicity and bioaccumulation of contaminants
associated with sediments: biological or physiological endpoints (e.g. survival, growth, life-
cycle, reproduction, nutrition, etc.), community structure and more recently behavioural
endpoints. Behavioural changes, which are considered as ‘early warning responses’ to
contaminants and environmental stresses (Gerhardt, 1995), have already proved their utility in
ecotoxicity testing and quality monitoring (De Lange et al., 2009; Hellou, 2011; Maltby et al.,
2002; Peeters et al., 2009a,b; Poulton and Pascoe, 1990; Sornom et al., 2010, 2012).
Avoidance behaviour has been widely used for terrestrial tests in ecotoxicology and is now
considered as a relevant screening tool to assess soil contamination (Garcia et al., 2008;
Loureiro et al., 2005, 2009; Natal da Luz et al., 2004; Stephenson et al., 1997), leading to the
development of standardised tests (ISO/CD, 2003). Despite its great potential, few studies
have used avoidance behaviour in aquatic tests whereas the problem of contaminated
sediments increased (Hare and Shooner, 1995; De Lange et al., 2006).

In this study we investigated the effects of sublethal exposure to contaminated
sediment on substrate avoidance of five crustacean species (experiment #1) and on both
substrate avoidance and antipredator response of an invasive freshwater amphipod

(experiment #2). Benthic invertebrates are useful bioindicators and biomonitors in various
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aquatic systems (Rinderhagen et al., 2000). For example, amphipods are easy to sample
thanks to their holobiotic cycle, widespread distribution and high densities. Individuals
collected are easy to identify down to the species level and can be sorted by gender according
to a sexual dimorphism. Several species sensitive to a large range of stressors are currently
used in ecotoxicological tests. By using these organisms, we can both detect pollution but also
evaluate its ecological impact. Indeed, gammarids are considered as an important reserve of
food for macroinvertebrates, fish, bird and amphibian species. They play a major role in the
leaf litter breakdown process as an omnivorous shredder and consequently in the entire

aquatic food web.

2. Materials and methods

2.1. Biological material

For experiment #1, the isopod A. aquaticus and the amphipod D. villosus were
collected from the river Moselle (Saulcy, 49°07°N and 6°10’E). The amphipods G. pulex and
G. roeseli were collected from the river Esch (Jezainville, 48°52’N and 6°02’E) and from the
river Nied (Remilly, 49°00°N and 6°23’E), respectively. The decapod A. astacus was obtained
from a farm crayfish (in the vicinity of Meisenthal, 48°57’N and 7°21’E) and all specimens
belong to the same population. All tested species were collected between May and June 2009
from unpolluted streams. For experiment #2, the amphipod D. villosus was selected according
to its higher probability of contact with sediments in comparison with G. pulex or G. roeseli.
Indeed, in field conditions, D. villosus is more frequently found in contact with stream bottom
substratum (i.e. a substrate which favours prostration and little swimming time) whereas the
two other species are found more frequently in the water layer (Kley et al., 2009; Van Riel et
al., 2007). Specimens were collected in November 2009 in the same sampling site and housed
in the same conditions as for experiment #1.

Organisms were rapidly transferred (< 1 h) in plastic vessels filled with site water to
the laboratory, where they were acclimatised for 72 h. During acclimatisation, test organisms
were housed in aquaria equipped with benthic refuges to minimise cannibalism and filled with
dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water. Each species was maintained separately
at a maximum density of 20 individuals per litre. Amphipods and isopods were fed ad libitum

with alder leaf disks during acclimatisation, while decapods were fed ad libitum with
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chironomids, gammarids, fish, macrophytes, carrots and potatoes. The room temperature was
kept constant at 18 + 1°C and the light:dark cycle was 12:12 h.

2.2. Experimental devices

For experiment #1, field sediments were collected in May 2009 from impoundments
in an unpolluted station (Bourg de Sirod, abridged SIR) and a polluted one (Champagnole,
abridged CHA) along the river Ain (Jura, France). Both sediment and water physical-
chemical characterisations were performed in May 2009 (Table 1).

Substrate avoidance behaviours were assessed based on a protocol adapted from De
Lange et al. (2006). Experimental units were composed of 30 separate cylindrical plastic
dishes (@ 8.5 cm, height 4.6 cm) open to the air. A plastic permanent barrier (1.5 cm height)
was placed in the middle of each dish, dividing it in two similar parts. At each side of the
barrier, one type of sediment was placed to a level as high as the barrier, which corresponded
to 100 g of each sediment type. 80 mL of dechlorinated tap water was carefully added using a
syringe to avoid sediment disturbance. Using 80 mL of surface water provided a water level
of 2 cm which prevented the tested organisms from vertically displacing and thus favoured
horizontal movements with a continuous contact with the sediment. The dishes were then
placed in a climate-controlled room (18°C and a 12:12 h light:dark cycle), and the sediments
were allowed to settle for 24 h before being used for the tests. After 24 h organisms were
gently placed alone in the dish centre. Each individual was given a choice between unpolluted
(SIR) and polluted (CHA) sediment. The dishes were then placed in a hermetic box linked to
a digital video camera. Individual behaviour was filmed under red light for 1 h. The videos
allowed us to analyse the organism displacement in order to assess (1) the substrate avoidance
by measuring the time spent in each area and (2) the activity level by counting the number of
area changes.

Habitat choice experiment was assessed in a total of 30 individuals per condition (15
individuals of each gender). Gender was assessed according to sexual dimorphisms such as
abdominal appendages only present in males for both decapods (i.e. gonopods) and isopods,
and such as both gnathopod size (typically larger in males) and genital papillae (only present

in the 7™ ventral segment in males) for amphipods.
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Table 1. Chemical characterisation of both sediments

sampling sites.

and water from SIR, CHA and GAL

SIR CHA GAL

Sediments
Total Dry Weight (%) TDW 69.65 75.2 33
Total Organic Carbon (g C/kg DW) TOC 12.9 20.2 8.2
Calcium Carbonate (%) CaCO; 62 75 67.1
Metals (mg/kg DW) Aluminium (Al) 3720 2500 -
Arsenic (As) 10.6 4.6 6.3
Cadmium (Cd) <0.2 <0.2 0.25
Chromium (Cr) 21.3 12.8 335
Cobalt (Co) 34 25 4.2
Copper (Cu) 4.1 45.3 14
Iron (Fe) 9860 4850 14619
Lead (Pb) 9.1 115 16.5
Manganese (Mn) 284.1 150.2 188
Mercury (Hg) <0.02 <0.02 0.071
Nickel (Ni) 9.4 6.5 17.1
Zinc (Zn) 26.9 85.7 65
Polycyclic Aromatic Hydrocarbons Anthracene (Anth) <20 <20 35
(PAHS) (ug/kg DW) Benzo(a)anthracene (BaA) 20 46 178
Benzo(a)pyrene (BaP) 23 62 163
Benzo(k)fluoranthene (BKF) 12 28 112
Benzo(ghi)perylene (BgP) <10 47 63
Chrysene (Chry) <50 <50 119
Fluoranthene (Fluo) 46 127 46
Indenol(1,2,3-cd)pyrene (Ind) 21 29 180
Phenanthrene (Phen) <50 <50 206
Naphtalene (Naph) <25 <25 <25
Polychloro Byphenyls (PCBs) (ug/kg PCB28 <5 <5 <5
DW) PCB52 <5 <5 <5
PCB101 Presence (P) 5 <5
PCB118 P P <5
PCB138 P P <5
PCB153 P 8 <5
PCB180 <5 5 <5

Water

Potential of Hydrogen pH 8.1 8.15 7.23
Conductivity (us/cm) Cond 416 364 -
Complete Alcalimetric Title (°Fr) CAT 21.6 18.6 -
Carbonate (mg/L) CO; <6 <6 -
Bicarbonate (mg/L) HCO, 263.5 226.9 -
Dissolved Organic Carbon (mg C/L) DOC 1.4 1.7 -
Chemical Oxygen Demand (mg O,/L)  COD <10 <10 -
Biochemical Oxygen Demand (mg O,/L) BOD <05 0.6 -
Calcium (mg/L) Ca 82 74 -
Magnesium (mg/L) Mg 7.2 4.2 -
Potassium (mg/L) K <1 <1 -
Ammonium (mg/L) NH, <0.05 <0.05 -
Chlorine (mg/L) Cl 34 34 -
Nitrate (mg NOs/L) NO; 4.1 3 -
Nitrogen Dioxide (mg NO,/L) NO, <0.02 0.03 -
Sulphate (mg/L) SO, 4.4 3.6 -
Phosphate (mg P/L) PO, <0.005 <0.005 -
Total Phosphorus (mg P/L) P tot 0.006 <0.005 -
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Table 1-bis. Chemical characterisation of both sediments and water from SIR, CHA and GAL
sampling sites.

Metals (ug/L) As 0.2 <0.2
Cd <2 <?
Cr <2 <2
Co <b <5
Cu <2 <2
Ni <5 <5
Pb <5 <5
Zn <2 <2

For experiment #2, field sediment was collected in October 2009 from an unpolluted
station (Port Galland, abridged GAL hereafter) along the river Ain (Jura, France) (Table 1).
Cd-spiked GAL sediments were prepared according to the protocol described in Dabrin et al.
(2012). A toxic stock solution was prepared by dissolving cadmium chloride (CdCl,) in Milli-
Q water. The stock solution was stabilised with 0.1% of HNO3 (65%, Suprapure, Merck). The
Cd-spiked solution was mixed with wet GAL sediment using a liquid-solid ratio of 3.6 so as
to obtain a final sediment Cd concentration of 12 pg/g (dry weight). The content was mixed
on a rotating wheel for 6 h. After particles settling (48 h), the supernatant water was removed
using a vacuum pump and the sediment was homogenised with a plastic spoon prior to its
introduction in the experimental units. The same procedure was used for the control GAL
sediment, but with Cd-free water. The measured Cd concentrations of both sediments are
presented in Table 2.

Table 2. Chemical characterisation of GAL control and Cd-spiked sediments. Cd, cadmium;
P, phosphorus; N, nitrogen; C, carbon; DW, dry weight. Data are means+SD.

Sediment Cd (ng/g DW) P (mg/g) N (%) C (%)
GAL 0.46+0.08 0.69+0.02 0.33+0.01 9.44+0.06
Cd-spiked GAL 11.7740.41 0.69+0.01 0.34+0.02 9.49+0.11

The experimental units and protocol used in experiment #2 were similar to those of
experiment #1. The 1-h videos allowed us to analyse the organism displacement in order to
assess (1) the substrate avoidance by measuring the time spent in each area, (2) the refuge use
by measuring the time spent hidden inside holes of each area and (3) the activity level by
counting the number of area changes. Habitat choice and antipredator response experiment
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was assessed in a total of 60 individuals per condition (30 individuals of each gender per
condition), and three different experimental conditions were tested. In the first condition, D.
villosus substrate avoidance was measured using GAL sediment as the unpolluted area and
GAL Cd-spiked sediment as the polluted one. In the second condition, D. villosus substrate
avoidance was measured as previously described but hiding was also measured by adding
some refuges in both areas. Three plastic cylindrical tubes (& 0.6 mm, 1.5 cm height) were
equidistantly inserted inside each sediment at 1 cm from the periphery of the dish so as to
create three holes (six holes in total) inside which D. villosus can take refuge by hiding its
entire body. In the third condition, D. villosus both substrate avoidance and refuge use were
assessed as previously described but antipredator responses were also assessed by replacing
the 80 mL of dechlorinated tap water with 80 mL of scented water in each experimental unit.
The scented water was prepared based on the protocol described in Sornom et al. (2012). Six
starved bullheads Cottus gobio were placed for 24 h in a plastic aquarium (31x28x14 cm)
filled with 6 L of dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water. Thirty amphipods
were offered to the bullheads to obtain a mean of five predation events per fish and per litre
after 24 h. The procedure was expected to provide a predation signal close to that observed
under natural conditions as it includes both the fish odour and the chemical cues released by
injured amphipods (Abjérnsson et al., 2000; Wisenden et al., 2001; Wudkevich et al., 1997).
Antipredator responses were assessed within the next 24 h following the preparation of

scented water.

2.3. Statistical analysis

All data are reported as means=SD. We used Student t-tests to assess the differences
in the time spent in contact with each tested sediment. As normality and homogeneity of
variances were observed in original data, statistically significant differences in the time spent
in each refuge area and the number of area changes were assessed using analyses of variance
(ANOVA) followed by Tukey HSD post-hoc tests. All statistical tests were performed using
STATISTICA software (Stat Soft Inc., Tulsa, Oklahoma, USA).

To verify if significant relationships existed between behavioural responses and
individual lengths, correlations were performed and tested using Pearson correlation tests. As
no significant effect of individual length was observed in the tested behaviours, the

correlations are not illustrated. As no significant differences were observed between males
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and females during behavioural tests, we decided to pool the genders for each condition in

order to make the results more robust.

3. Results

3.1. Experiment #1

The isopod A. aquaticus significantly preferred the contaminated CHA sediment by
spending about 60% of its time in contact with it during 1 h (Fig. 1). In contrast, the decapod
A. astacus significantly avoided the contaminated sediment by spending about 60% of its time
in contact with the control SIR sediment. The three amphipod species G. roeseli, G. pulex and
D. villosus did not show any significant preference for either of the two tested sediments. The
activity level of the tested species was ranged according to the following order: G. pulex > G.

roeseli > D. villosus = A. aquaticus = A. astacus (Fig. 2).

A. aquaticus #

G. pulex

G. roeseli

D. villosus

A. astacus | wex +—]

-60 -30 0 30 60

CONTROL min  CONTAMINATED

Fig. 1. Time (in min) spent in contact with control SIR or contaminated CHA sediment
measured during 1h in Asellus aquaticus, Gammarus pulex, Gammarus roeseli,
Dikerogammarus villosus and Astacus astacus. Significant differences are indicated by
asterisks (Student t tests, *** P<0.001). Data are means+SD (N=30).
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Fig. 2. Number of area changes between control SIR and contaminated CHA sediments
measured during 1 h in Asellus aquaticus, Gammarus pulex, Gammarus roeseli,
Dikerogammarus villosus and Astacus astacus. Significant differences are indicated by
different letters (Tukey HSD post-hoc test after ANOVA, P<0.05). Data are meanst+SD
(N=30).

3.2. Experiment #2

Dikerogammarus villosus significantly avoided the Cd-spiked GAL sediment by
spending about 61%, 56% and 59% of its time within 1 h in contact with the control GAL
sediment in the first, second and third experimental condition, respectively (Fig. 3). Whatever
the tested condition, D. villosus spent less than 15% of its time inside refuges within 1 h and
the presence of a high perceived risk of predation in the third condition did not induce a
significant use of refuges. The number of area changes in all tested conditions was fairly
similar and the presence of predation risk in the third condition did not induce a decrease in

activity level (Fig. 4).
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Fig. 3. Time (in min) spent in contact with control GAL (white full bars) or Cd-spiked (white
hatched bars) GAL sediment and hiding inside refuges of control (black full bars) and Cd-
spiked (black hatched bars) areas measured during 1 h in Dikerogammarus villosus exposed
to three experimental conditions. Significant differences are indicated by different letters
(Tukey HSD post-hoc test after ANOVA, P<0.05). Data are means+SD (N=60).
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Fig. 4. Number of area changes between control GAL and Cd-spiked GAL sediments
measured during 1 h in Dikerogammarus villosus exposed to three experimental conditions.
Significant differences are indicated by different letters (Tukey HSD post-hoc test after
ANOVA, P<0.05). Data are means+SD (N=60).

4. Discussion

According to our results in experiment #1, the decapod A. astacus seemed to be the
most sensitive species when considering its avoidance behaviour of the contaminated

sediment. This escape behaviour could make this crayfish a good candidate to develop a
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behavioural test of contaminated sediment, but crayfishes have a long development time, can
be difficult to keep in laboratory conditions and to use all year long. At the opposite, the
isopod A. aquaticus are easy to keep alive and to make reproduce in laboratory but, in contrast
to crayfish, A. aquaticus was the most insensitive species to the tested conditions. This result
Is in accordance with the high tolerance toward a wide range of pollutants reported for this
species in the literature (Cao et al., 1996; Gledhill et al., 1993; Hynes, 1960) and its presence
at high densities in polluted areas, including those exhibiting discharges of organic pollution
(Hawkes, 1979; Moldovan et al., 2001; Verdonschot, 1990). Asellids are also relatively
tolerant to episodes of oxygen deficiency and low pH, having an intermediate sensitivity
towards various substances, including metals (Maltby et al., 1987; @kland, 1980). One of the
most plausible hypotheses to explain the significant occurence of A. aquaticus on the
contaminated sediment is the use of field sediment which contained allochthonous organic
matter (e.g. leaves), a palatable food source for isopods (Graga et al., 1993; Marcus et al.,
1978). Asellus aquaticus is commonly found in areas with high levels of naturally occurring
organic matter (Murphy and Leaner, 1982). This hypothesis is supported by a higher value of
Total Organic Carbon observed in CHA sediment in comparison to SIR sediment.

Moreover, the toxicity differences between SIR and CHA sediments were not as high
as expected. This could explain the absence of avoidance behaviour in the three tested
amphipod species, while some studies have shown that amphipods can avoid contaminated
sediments. For example, Kravitz et al. (1999) shown that the estuarine amphipod
Eohaustorius estuarius significantly avoided sediments with both moderate and high PAH
concentrations. A significant avoidance of contaminated sediments was also observed in the
phoxocephalid amphipod Rhepoxynius spp. exposed to sediments mixed with domestic
sewage or with Zn and Cd (Oakden et al., 1984), in the amphipod Monoporeia affinis exposed
to zinc pyrithione-spiked sediments (Eriksson Wiklund et al., 2006) or in the amphipod G.
pulex exposed to PAH-spiked sediments (De Lange et al., 2006). In De Lange et al. (2006),
the authors observed avoidance behaviours in both G. pulex and A. aquaticus exposed to clean
field sediment spiked with four PAHs (i.e. fluoranthene, pyrene, chrysene, and
benzo[k]fluoranthene) to a total concentration of 30 mg PAH/kg dry weight, a hundred-fold
higher level than those observed in CHA sediment used in our study. If we wish to further
investigate the potential use of the avoidance behaviour of crustaceans in ecotoxicological

tests, there is a need to test the choice between clean artificial sediment and a laboratory
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spiked one, which makes practical the control of conditions such as sediment toxicity or
organic carbon content.

In the rest of our study, we chose to make this kind of approach (control vs spiked
sediments) with the species that seems a good compromise between its sensitivity to
contaminated sediment and it facility to sample in field, to keep alive in laboratory and to use
in test. Hence, D. villosus was chosen because within amphipods, it showed the behaviour
with the more important contact with the sediment. We can assume that D. villosus perceived
the Cd-spiked sediment and avoided it significantly by spending more time upon the control
sediment. This behaviour was not obtained in the first experiment with multi-contaminated
sediment sampled in field. We can only speculate on the hypotheses sustaining this opposite
results and several studies are needed to test if, for example, there are thresholds below which
such gammarids are not disturbed by pollutants.

In amphipods, hiding and minimising displacements are supposed to reduce the risk
to be spotted by a potential predator, which favours survival (Abjérnsson et al., 2004; Starry
et al., 1998; Wisenden et al., 1999). Here, in experiment #2, both the use of refuge (in both
control and spiked sediments) and the activity level were not modified by the addition of
scented water. The absence of refuge use in D. villosus may be explained by a Cd stress-
induce response which aims at reducing the probability of contact with the toxicant. This
result suggests a possible deregulation of internal signalling pathways of information transfer
by heavy metals such as Cd. Such pattern of Cd action on individuals (e.g. impairment of
environment exploration performance) has already been shown in other studies (Honda et al.,
2008; Kusch et al., 2008; Scott et al., 2003; Sornom et al., 2012; Sullivan et al., 1983). The
ecological dimension of such results is of interest because amphipods may represent a key
link in a trophic web. All modifications of predator-prey behaviours have severe potential

consequences on the ecosystem functioning.

To conclude, the results observed in this study show that substrate avoidance
behaviour tests can be proposed as an easy, quick and sensitive tool to assess the effects of
sublethal exposure to contaminants. However, this approach should be wused in
complementarity of other ecotoxicological tests. Additionally, different species should be
used in this kind of tests since species react and respond differently to chemicals.
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Le chabot commun Cottus
gobio en acclimatation au
laboratoire  (Photo: P.
Sornom).

L’'amphipode = Gammarus
pulex au contact du
substrat rocheux (Photo :
H. Baktoft).

Les soies sensorielles des
péréiopodes jouent un réle
majeur dans la détection de
signaux chimiques dans
l'eau, notamment ceux liés
a un risque de prédation
(Photo :photomacrography.
net).

Séparation des gammares
males et femelles avant
leur acclimatation en
laboratoire  (Photo: P.
Sornom).

Position du corps d'un
gammare lors d’une
réaction de fuite suite a la
détection d’un risque de
prédation, par exemple
(Photo : N. Phillips).
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Chapitre IV Stratégies de Réponse de Trois Amphipodes Face a un Risque de Predation

Le but de cette étude a ¢été¢ d’évaluer les stratégies de réponse de trois especes
d’amphipodes face a des signaux chimiques de danger. Les invertébrés aquatiques constituent
un compartiment essentiel du reseau trophique et les amphipodes fournissent des modéles
biologiques pertinents pour étudier les stratégies d’anti-prédation. Généralement trés
abondants dans le milieu, les amphipodes constituent une part importante du régime
alimentaire d’invertébrés, de poissons, d’oiseaux et d’amphibiens. Parmi les amphipodes
exotiques introduits en France, certaines especes, comme Dikerogammarus villosus, sont
clairement invasives. Leur stratégie pour faire face a la prédation peut aider a expliquer leur

succes par rapport a d’autres especes.

Nous avons comparé comment 1’espéce autochtone Gammarus pulex, 1’espéce
naturalisée Gammarus roeseli, et I’espéce invasive Dikerogammarus villosus se comportent
face a un risque de prédation. Pour cela, nous les avons observés par un systeme de capture
vidéo en conditions contrdlées aprés les avoir soumis a de I’eau exempte de tout signal de
danger ou a de I’eau marquée a la fois par des poissons prédateurs et les congéneres
consommes par ces prédateurs. Lorsqu’ils sont exposés au risque de prédation, les trois
especes augmentent le temps passé dans les refuges. Un phénoméne d’agrégation avec des
congéneéres n’a été observé que chez G. pulex. Une augmentation de la vitesse de nage a été
observée dans 1I’eau marquée a la fois chez G. pulex et G. roeseli, tandis que D. villosus, qui
est en condition témoin le nageur le plus rapide, cesse de bouger lorsqu’il y a un risque élevé
de prédation. G. roeseli et D. villosus réduisent également leurs activités d’exploration du
milieu dans I’eau marquée, D. villosus étant de loin le moins actif. Dans ’ensemble,
I’amphipode invasif D. villosus montre un comportement nettement différent de celui des
deux autres espéces : ses réponses d’anti-prédation tendraient a le sous-exposer a la prédation,

ce qui semble conforme a son succes invasif.

Les trois amphipodes testés montrent finalement des stratégies de comportements
anti-prédateurs relativement différentes. Ces observations constituent une base que nous
pouvons comparer a des comportements anti-prédateurs en présence de cadmium (Chapitres

V.1 et V.2) pour explorer une dimension écologique de I’impact de ce polluant.

Somom 2012 — Université de Lorraine 91






Chapitre IV Sornom et al. (2012). Soumis.

Species differences in how a native, a naturalised and an invasive

freshwater amphipod behave under predation risk

Research article

Pascal Sornom **, Vincent Médoc 2, Jean-Nicolas Beisel *

! Laboratoire des Interactions, Ecotoxicologie, Biodiversité, Ecosysttmes (LIEBE), CNRS
UMR 7146, Université de Lorraine, Metz, France
2 Laboratoire Ecologie et Evolution, CNRS UMR 7625, Université Pierre et Marie Curie —

Paris 6, France

* Author for correspondence: P. Sornom, Laboratoire des Interactions, Ecotoxicologie,
Biodiversité, Ecosystemes (LIEBE), CNRS UMR 7146, Université de Lorraine, Campus
Bridoux, Rue du Général Delestraint, 57070 Metz, France (e-mail:

pascal.sornom@umail.univ-metz.fr)

Somom 2012 — Université de Lorraine 93



Chapitre IV Sornom et al. (2012). Soumis.

Abstract

Aquatic invertebrates and especially amphipods provide relevant biological models
to study antipredator strategies as they dominate the diet of various upper trophic level
consumers including larger invertebrates, fish, birds and amphibians. Among amphipods,
some species are strong invaders and inter-specific differences in their ability to face
predation may help explain their success compared to native ones. Here, we investigated how
the native Gammarus pulex, the naturalised Gammarus roeseli, and the invasive
Dikerogammarus villosus behave under predation risk by subjecting them to water scented by
both fish and injured conspecifics in laboratory experiments. When exposed to predation risk,
the three species increased the time spent in refuges. Aggregation with conspecifics was
observed only in G. pulex. An increase of swimming speed was observed in both G. pulex and
G. roeseli whereas D. villosus, which was the fastest amphipod in control water, stopped
moving under predation risk. Both G. roeseli and D. villosus also decreased their exploration
activity, with D. villosus being the less active. Overall, D. villosus behaviour clearly differed
from that of the two other amphipods and we expect it to be less exposed to predation as a

consequence of our behavioural observations, which is consistent with its invasive success.

Keywords
Activity level; Aggregation; Freshwater amphipod; Antipredator behaviour; Refuge use;

Swimming speed
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1. Introduction

Predation is considered as a major selective force in the evolution of numerous traits
developed by the interacting organisms (Sih, 1987; Abrams, 2001; Kinzler & Maier, 2006). In
aquatic ecosystems, predator recognition can be mediated by visual, hydrodynamical and
auditory cues (Peckarsky, 1980; Kalmijn, 1988; De Meester, 1993; Abjérnsson et al., 1997),
but mostly relies on the perception of chemical cues (Kats & Dill, 1998; Bronmark &
Hansson, 2000; Krang & Baden, 2004). It can be the scent of the predator itself (Dahl et al.,
1998), that of its diet (Chivers et al., 1996), or the cues emitted by injured conspecifics (Sih,
1987; Chivers & Smith, 1998). These signals are used by prey to assess not only the presence
but also the activity and the hunger of predators (Alexander & Covich, 1991; Appelberg et al.,
1993; Mathis & Hoback, 1997). In response to predator presence, prey can display chemical,
structural or behavioural defences that reduce their profitability, or compromise other
activities such as foraging or mating to avoid encounters with predators (Endler, 1991).

Amphipods are the prey of various upper trophic-level predators including other
invertebrates, vertebrates and especially fish (MacNeil et al.,, 1999a, b; Grabowska &
Grabowski, 2005; Kakareko, 2005). Amphipods are known to be sensitive to the scent of fish
(Williams & Moore, 1986; Dezfuli et al., 2003; Baldauf et al., 2007; Perrot-Minnot et al.,
2007; Pennuto & Keppler, 2008), crayfish (Williams & Moore, 1985; Hesselschwerdt et al.,
2009), and also to the cues emitted from damaged conspecifics (Wudkevich et al., 1997;
Wisenden et al., 1999, 2001). Under predation risk, they increase the time spent in refuges
(Baumgdrtner et al., 2002; Abjérnsson et al., 2004) and decrease their activity level (Williams
& Moore, 1985; Holomuzki & Hoyle, 1990; Wudkevich et al., 1997). These behavioural
adjustments reduce the probability of encounters with predators and thus increase the survival
of amphipods (Williams & Moore, 1982; Holomuzki & Hoyle, 1990; Starry et al., 1998;
Wooster, 1998; Wisenden et al., 1999). Gregarious behaviour is considered as a form of
cover-seeking which also tends to decrease the individual risk of predation (Williams, 1964;
Hamilton, 1971; Campbell & Meadows, 1974). Grouping with conspecifics can be an
effective antipredator behaviour displayed by amphipods as it has been shown in Gammarus
pulex placed in stickleback-conditioned water (Kullmann et al., 2008).

Although amphipods are increasingly used as model organisms, little is known about
inter-species variability in antipredator strategies (but see Bollache et al., 2006).

Understanding how closely related amphipods differ in their antipredator responses may
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nevertheless be of importance when it comes to predict the response of aquatic communities
to changing biotic conditions, for instance, in the context of biological invasions. Of the 43
alien freshwater invertebrates reported in France, nine are amphipods (Devin et al., 2005) and
some of them are strong invaders that greatly affect the indigenous fauna (e.g.
Dikerogammarus villosus, Van der Velde et al., 2000; Dick et al., 2002; Krisp & Maier,
2005). Discovering interspecific differences in the ability to face predation may thus help us
to explain the establishment and persistence of such invaders, and why they sometimes
contribute to the exclusion of native species.

Here, we addressed the question of interspecific differences in predation-induced
behavioural changes using three freshwater amphipods: Gammarus pulex, Gammarus roeseli
and Dikerogammarus villosus. They are well distributed in Western Europe and can
occasionally be found living in sympatry (Bauer et al., 2000; Moret et al., 2007). Gammarus
pulex and G. roeseli are of equivalent sizes whereas D. villosus is much larger (Dick &
Platvoet, 2000; Dick et al., 2002). Of the three amphipods, G. roeseli is the only species
having dorsal spines, which are effective against predatory fish (Bollache et al., 2006). In the
study area (northeastern France), G. pulex is considered native whereas G. roeseli, which is of
Balkan-European origin, was first observed in France (vicinity of Paris) about 177 years ago
(Jazdzewski, 1980) and is now considered as naturalised. Dikerogammarus villosus, which is
well established in the River Moselle (France) since 1999 (Devin et al., 2001), is a more
recent invader native to the Ponto-Caspian region. According to Pdckl (2009), this exotic
species is characterised by a (1) long reproductive period, (2) early sexual maturity, (2) short
generation time, (3) a short life, (4) high growth rates resulting in large body size, (5) short
duration of embryonic development, (6) large numbers of small eggs in the brood pouch, (7)
large reproductive capacity, and (8) optimal timing to release the maximum number of
neonates per female. Such life history traits have been shown to be among the most important
traits which determine the success of invasive gammarids (Van der Velde et al., 2000; Devin
& Beisel, 2007; Grabowski et al., 2007). It has also been shown that other factors such as D.
villosus aggressiveness and voracity sometimes explain the replacement of local invertebrates
including already established amphipods (MacNeil & Platvoet, 2005; Kinzler et al., 2009).

In the present study, we measured refuge use, activity and aggregation for each
amphipod species, in control and scented water. Contrary to refuge use and aggregation,
adjustments in swimming speed have, to our knowledge, rarely been regarded as a response to

predation risk in amphipods (see Médoc & Beisel, 2008). They may nevertheless decrease
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their swimming speed to reduce their conspicuousness or conversely increase it to better
escape the predator. Furthermore, trade-offs may occur between refuge use, aggregation and
swimming speed. We expected the three amphipods to react to predation risk by increasing

refuge use, aggregation, and swimming speed.

2. Materials and methods

2.1. Sampling and housing

Specimens of G. roeseli, G. pulex and D. villosus were collected using a hand net (5
mm mesh) during summer 2009, from three unpolluted stations in northeastern France; the
river Nied (Remilly, 49°00’N and 6°23’E), the river Esch (Jezainville, 48°52°’N and 6°02’E)
and the river Moselle (Saulcy, 49°07’N and 6°10°E), respectively. To avoid bias induced by
gammarid length/age, we selected intermediate-sized adults (=11 mm for G. pulex and G.
roeseli, and 14 mm for D. villosus). Similarly, to standardise the physiological condition,
juveniles or females carrying eggs were not sampled. Since acanthocephalan parasites are
known to modify amphipod behaviours (Bauer et al., 2000; Kaldonski et al., 2007; Perrot-
Minot et al., 2007; Baldauf et al., 2008; Médoc & Beisel, 2008), infected individuals (only
observed in G. pulex and G. roeseli) were excluded from the study. The infective stages could
easily be detected, as they are visible through amphipod translucent cuticle. Specimens were
brought to the laboratory within one hour in 3 L opaque plastic tanks filled with site water.
We placed some leafs collected from the sites in each tank to reduce the stress induced by
handling and transport. In the laboratory, the three amphipod species were maintained
separately at a maximum density of 20 individuals per litre in plastic aquaria (31x28x14 cm,
lengthxwidthxheight) filled with dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water and
equipped with glass pebbles (@=15 mm, convex side down) and artificial plants which
provide benthic refuges to avoid cannibalism. They were fed ad libitum with Alder-leaf disks.
The room temperature was kept constant at 18+1°C and the light:dark cycle was 12:12 h.
Amphipods were housed under these conditions for 72 h before experiments. Unused G. pulex
and G. roeseli specimens that remained after testing were brought back to their respective
sampling site within a maximum time of one week, while D. villosus specimens, as an

invasive species, were used to feed fish and were not released to the field.
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As predator, we selected the bullhead Cottus gobio, a native and widespread fish
species in northeastern France. The bullhead is known to include amphipods in its diet and is
frequently used to assess invertebrate antipredator behaviours (Perrot-Minnot et al., 2007;
Kaldonski et al., 2008). Cottus gobio was found at all three gammarid sampling sites. A total
of 20 fish of equivalent sizes (=9 cm) were collected in summer 2009 using a pond net (5 mm
mesh) from the river Moselle. Fishing was made and supervised by the Office National de
I’Eau et des Milieux Aquatiques (ONEMA). Bullheads were transported within one hour in a
30 L aerated opaque plastic tank filled with site water. In the laboratory, they were maintained
at a density that did not exceed one fish per litre in aquaria (60x29x31 cm) filled with
dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water. In each housing unit, we added coarse
gravel and stones (>1 cm) and some artificial plants to minimise aggression between
individuals. Housing took place in the same room as for amphipods to benefit from the same
conditions regarding temperature and light:dark cycle. Fish were maintained under these
laboratory conditions for one week before experiments began. During this time, fish were fed
ad libitum with living gammarids randomly sampled from the amphipod collection sites and
were deprived of food for 72 h before being used for the preparation of the scented water. All

bullheads were later released at the fishing site within a maximum time of one week.

2.2. Preparation of the scented water

Based on a protocol described in Sornom et al. (2012), three groups of six starved
bullheads (one group per amphipod species) were placed for 24 h in three plastic aquaria
(31x28x14 cm), each filled with 6 L of dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water.
Different amounts of amphipods depending on the species were offered to the bullheads (36
for G. roeseli and G. pulex, 30 for D. villosus that is larger than the previous) to obtain a mean
of five predation events per fish and per litre after the 24 h exposure. This process was
expected to provide a predation signal close to that observed under natural conditions as it
includes both the fish odour and the chemical cues released by injured amphipods
(Wudkevich et al., 1997; Abjérnsson et al., 2000; Wisenden et al., 2001). Behavioural tests

were performed within the next 24 h following the preparation of the scented water.

2.3. Experiment #1: refuge use and aggregation

Somom 2012 — Université de Lorraine 98



Chapitre IV Sornom et al. (2012). Soumis.

Description of the experimental units. The experimental unit was made of a plastic
cylindrical tank (@=25 cm, 31 cm height) open to the air and filled with 6 L of water, which
represented a water level of 11 cm. Four equidistant plastic cylindrical cages (d=4 cm, 13 cm
height, 1 mm mesh) were placed vertically on the bottom of the unit at 2 cm from the edge.
Two diametrically opposed cages received 10 conspecifics (five individuals of each gender)

and the two others were kept empty (for details see Sornom et al., 2012).

Experimental design. Experimental units were placed alone in a hermetic box
(50x46x62 cm) with three red-light emitting lamps and a digital video camera inside to film
the horizontal plan (see Médoc et al., 2009; Sornom et al., 2010, 2012). Red light was
preferred to white light as amphipods display negative phototaxis. Before the start of the test,
a translucent plastic tube (@=3 cm, 14 cm height) open to the air was placed at the middle of
the experimental unit. A single amphipod was introduced inside the tube using a brush. After
a 1 min acclimatisation period, the tube was removed and filming began for 3 min at a rate of
20 frames per second. Each amphipod was used only once and experiments were conducted
first with control and then with scented water, and repeated 30 times per gender, which
represented 360 individuals on the whole for each experiment. Every five amphipods the
water was renewed and a 90° rotation of the experimental unit was performed to avoid a
position effect. The 10 conspecifics enclosed in the cages were not changed throughout the
experiment to keep the level of attractiveness constant. At the end of each experiment, all
amphipods were sacrificed, measured to the nearest mm (from the tip of the rostrum to the
base of the telson) under a binocular magnifying glass (Leica MZ 125) fitted with an eyepiece
micrometer (Zeiss, 10x) and were dissected to control for the absence of manipulative
parasite. To test the potential effect of gender in the measured responses, amphipod gender
was determined a priori based on gnathopods, which are typically larger in males and was
confirmed a posteriori by examining the 7th ventral segment (genital papillas only present in

males).

Data analysis. We analysed the videos by first measuring the proportion of the time
spent in refuges (TIR), i.e. the time spent close to both empty cages and cages filled with
conspecifics. We secondly estimated aggregation (AGG) by focusing on the periods during
which amphipods clung to cages and measuring the proportion of the time spent close to
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cages containing conspecifics. Individuals were considered in a refuge area only when being

immobile and clinging to cages during more than one second.

2.4. Experiment #2: swimming speed and activity level

Description of the experimental units. The second experimental unit was made of a
similar plastic cylindrical tank as described in experiment #1 section, filled with 6 L of water.
A round plexiglass plate (=25 cm, 13 mm height) was placed at the bottom of the unit. The
plate was drilled so as to create, at 2 cm from the periphery, four equidistant groups of holes
called refuge areas hereafter. Each refuge area was composed of seven equidistant holes (&=8
mm, 10 mm depth) inside which amphipods can take refuge by hiding its entire body (for

details see Sornom et al., 2012).

Experimental design. The experimental design used in experiment #2 was similar to

experiment #1.

Data Analysis. The highest swimming speed (HSS) of amphipods between two
refuge areas was calculated using unpublished software developed at the LIEBE laboratory.
The software locates the moving subject in a given area and computes its XY coordinates into
displacement metrics. We also recorded the number of refuge areas used (NRU) by a single
amphipod as an estimate of its activity level. A refuge was considered as used by amphipods

only when its body (excluding antennae) was inside a hole during more than one second.

2.5. Statistics

As no significant differences were observed between males and females during
behavioural tests, we decided to pool the genders for each species and each condition in order
to make the results more robust. All data are reported as means+SD. As normality and
homogeneity of variances were observed in original data, two way analyses of variance
(ANOVA) were performed to detect statistically significant effects of (1) species and (2)
water scent in antipredator behaviours and to highlight the potential interactions between
those factors. Moreover we determined significant differences in TIR, AGG, HSS and NRU
among species and water conditions by Tukey HSD post-hoc tests after ANOVA.
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Correlations were performed to verify if significant relationships existed between behavioural
indices and individual lengths (for each species) and were tested using Pearson correlation
tests (not illustrated).

3. Results
3.1. Experiment #1: refuge use and aggregation

In control water, TIR values for G. pulex and G. roeseli were fairly similar while D.
villosus spent significantly more time in refuge than the two other species (Fig. 1). In the
presence of scented water, both G. roeseli and G. pulex significantly increased refuge use
while D. villosus showed the same level of refuge use regardless of fish cues, with the
following TIR gradient: D. villosus>G. roeseli=G. pulex. The ANOVA confirmed the
significant effect of species, water scent and a species x water scent interaction in TIR (Table
1). Concerning AGG, the time spent close to conspecifics was fairly similar in control water
between the three species (Fig. 2). In the presence of scented water, G. pulex was the only
species to increase its refuge use by aggregation. The ANOVA also confirmed the significant

species x water scent interaction in AGG (Table 1).
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Fig. 1. Proportion of the time spent in refuges (mean+SD) by G. pulex, G. roeseli and D.
villosus in the presence of control (open bars) or scented water (filled bars). Significant
differences are indicated by different letters (N=60; Tukey HSD post-hoc test after ANOVA,;
P<0.05)
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Table 1. Analyses of variance investigating variations in the time spent in refuges (TIR) and
aggregation (AGG) measured in experiment #1 and the highest swimming speed (HSS) and
the number of refuge areas used (NRU) measured in experiment #2 in G. pulex, G. roeseli and
D. villosus, according to species and water scent.

Parameter Source of variation DF F P

TIR Species 2 87.413 <0.0001
Water scent 1 34.005 <0.0001
Species x Water scent 2 3.684 0.0261

AGG Species 2 1.190 0.3056
Water scent 1 1.397 0.2381
Species x Water scent 2 4.747 0.0092

HSS Species 2 67.230 <0.0001
Water scent 1 20.396 <0.0001
Species x Water scent 2 45.891 <0.0001

NRU Species 2 18.9090 <0.0001
Water scent 1 14.1390 0.0002
Species x Water scent 2 3.1858 0.0425

Significant P values are shown in bold
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Fig. 2. Proportion of the time spent close to conspecifics (meantSD) by G. pulex, G. roeseli
and D. villosus in the presence of control (open bars) or scented water (filled bars). Significant
differences are indicated by different letters (N=60; Tukey HSD post-hoc test after ANOVA,
P<0.05)

Gammarus pulex length ranges were 7.91-12.56 and 8.14-11.63 mm for females and
10.35-16.05 and 11.28-15.93 mm for males, with control and scented water, respectively.
Gammarus roeseli length ranges were 8.49-11.05 and 8.72-11.40 mm for females and 9.88-
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13.72 and 9.53-13.37 mm for males, with control and scented water, respectively.
Dikerogammarus villosus length ranges were 11.97-16.32 and 10.53-14.61 mm for females
and 14.87-19.21 and 13.16-19.08 mm for males, with control and scented water, respectively.
No significant effect of gammarid length was observed for TIR or AGG (Pearson correlation
tests, P>0.05; not illustrated).

3.2. Experiment #2: swimming speed and activity level

In control water, G. pulex and G. roeseli swam at a comparable speed when moving
from one refuge area to another while D. villosus swam significantly faster than the two other
species (Fig. 3). In scented water, both G. pulex and G. roeseli significantly increased its
swimming speed, with G. roeseli being the fastest. On the contrary, D. villosus did not show
any displacements between two groups of refuge areas in scented water, all the individuals
being prostrated during the 3 min video. The ANOVA emphasised a significant effect of
species, water scent and a species x water scent interaction in HSS (Table 1). Concerning
NRU, in control condition G. roeseli was the more active amphipod and D. villosus the less
active, with G. pulex NRU values being intermediate (Fig. 4). In the presence of scented
water, NRU values significantly decreased in G. roeseli and D. villosus, with D. villosus
remaining the least active species when faced with predation risk, whereas no significant
effect of scented water was observed in G. pulex. The ANOVA confirmed a significant effect
of species, water scent and a species x water scent interaction in NRU.

Gammarus pulex length ranges were 7.79-11.63 and 8.14-11.16 mm for females and
10.70-15.81 and 10.93-14.88 mm for males, with control and scented water, respectively.
Gammarus roeseli length ranges were 8.84-11.86 and 8.49-11.40 mm for females and 10.47—
13.26 and 9.88-13.72 mm for males, with control and scented water, respectively.
Dikerogammarus villosus length ranges were 10.66-16.18 and 11.32-14.34 mm for females
and 14.74-20.00 and 13.68-19.08 mm for males, with control and scented water, respectively.
No significant effect of gammarid length was found for HSS or NRU (Pearson correlation
tests, P>0.05; not illustrated).
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Fig. 3. Highest swimming speed recorded between two refuge areas (mean+SD) in G. pulex,
G. roeseli and D. villosus in the presence of control (open bars) or scented water (filled bars).
A filled triangle indicates the absence of movement between refuge areas in scented water for
D. villosus. Significant differences are indicated by different letters (N=60; Tukey HSD post-
hoc test after ANOVA,; P<0.05)
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Fig. 4. Number of refuge areas used (mean=SD) by G. pulex, G. roeseli and D. villosus in the
presence of control (open bars) or scented water (filled bars). Significant differences are
indicated by different letters (N=60; Tukey HSD post-hoc test after ANOVA; P<0.05)

4. Discussion

In control conditions, we observed behavioural differences among the three tested
species. Gammarus pulex and G. roeseli spent less time in refuges and visited more refuge

areas than D. villosus, which coincides with their habitat use in natural conditions: D. villosus
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prefers hard and stony substrates, which favour prostration and induce little swimming time
(Devin et al., 2003; Van Riel et al., 2006; MacNeil et al., 2010; Boets et al., 2012), whereas
G. pulex or G. roeseli are found more frequently in the water layer (Van Riel et al., 2007;
Kley et al., 2009). Although amphipods in general are opportunistic feeders displaying a wide
range of feeding habits, D. villosus differs from the others by its strong predatory behaviour,
to such an extent that it has been nicknamed “killer shrimp” (Dick & Platvoet, 2000; Dick et
al., 2002; MacNeil & Platvoet, 2005). Some morphological adaptations to predation have
been reported in this species, like well-developed second antennae with hooked setae and
adapted gnathopods to facilitate prey capture, adapted mouthparts allowing invertebrate
predation during intermoult, and a very large body size (Platvoet et al., 2009). From a
behavioural perspective, adaptations to this lifestyle are also perceptible and D. villosus is
described as an ambush predator that attacks from a “den”, a place that both offers protection
and allows a quick attack (Platvoet et al., 2009). Even if invasive species have been proved to
be less active than native ones (Kinzler & Maier, 2006; Van Riel et al., 2007), little is known
about swimming speed comparisons. Our results showed that D. villosus was less active than
G. pulex and G. roeseli by visiting a smaller number of refuge areas, but swam significantly
faster. In other words, D. villosus did not move often, but when it did it moved fast. In
general, fast individuals should be favoured by natural selection in predator-prey systems
(Watkins, 1996; Plaut, 2001; Walker et al., 2005): (1) from the predator’s perspective, the
faster the attack, the higher the probability to successfully capture the prey and (2) from the
prey’s perspective and if the prey does not display morphological defences such as shells,
then the faster the escape, the higher the probability of surviving a predator attack. Contrary to
G. pulex and G. roeseli, D. villosus spent most of its time in refuges even in control water.
Even if such behaviour is probably a result of its predatory life style and not a direct anti-
predator response, it may give an advantage when facing predators. This is also consistent
with the fact that during experiment #2, D. villosus visited a smaller number of refuge areas
than both G. pulex and G. roeseli, therefore minimising its displacements and the associated
risk of being spotted by a potential predator.

In the presence of scented water, we not only observed behavioural adjustments in
response to a high perceived predation risk but also significant interspecific differences. When
exposed to chemical signals of predation, G. pulex and G. roeseli decreased their activity level
by spending more time in refuges and G. roeseli also decreased the number of refuge areas

visited, which has already been observed by Baumgartner et al. (2002) and Kaldonski et al.
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(2007). These responses are in accordance with the general decrease in locomotor activity and
drift rate reported in several gammarid species when exposed to predation risk (Williams &
Moore, 1982, 1985; Andersson et al., 1986; Andersen et al., 1993; Wudkevich et al., 1997;
Abjérnsson et al., 2000; Bollache et al., 2006). Increasing the time spent in refuges is a key
antipredator behaviour and invertebrate prey that display it under predation risk are assumed
to reduce their conspicuousness and hence their vulnerability to visual feeding fish (Van Son
& Thiel, 2006). Gammarus pulex was the only amphipod to show a tendency to gather with
conspecifics under predation risk. This is consistent with recent literature on G. pulex
(Kullmann et al., 2008; Thinken et al., 2010) whereas aggregation had not yet been
investigated in G. roeseli and D. villosus. Aggregation may confuse predators because of the
large amount of prey items and decreases individual predation risk since the larger the group,
the smaller the probability for a single individual to be caught by the predator (Codella &
Raffa, 1995; Krakauer, 1995). In turn, it may also facilitate detection by predators and induce
competition for food, refuge, mating, in addition to promoting cannibalism, and facilitating
parasite transmission (Krause & Ruxton, 2002). The extent to which an individual gathers
with conspecifics is thus a trade-off between reduced predation risk and aggregation-induced
costs. Contrary to G. pulex, G. roeseli has dorsal spines that increase handling time by
predators and thereby reduce individual predation risk (Bollache et al., 2006). This
morphological advantage together with aggregation-induced costs may explain why G. roeseli
did not invest in aggregation. Dikerogammarus villosus has no dorsal spines but is larger and
more robust than G. pulex and G. roeseli. Since prey-handling time generally increases with
prey size (Hoyle & Keast, 1987; Nilsson et al., 1995; Nilsson & Bronmark, 2000), the size of
D. villosus represents a morphological advantage against predation compared to smaller
amphipods. Furthermore, D. villosus has a sit-and-wait strategy and shows aggressiveness
towards any potential prey including conspecifics. Aggregation might thus induce important
costs regarding competition for food and cannibalism. This, together with the advantage of a
large body size may explain why D. villosus did not show interest in grouping with
conspecifics.

Next to the questions of refuge use and aggregation, we investigated whether the
tested amphipods adapt their swimming speed when leaving a refuge under predation risk.
Gammarus pulex and G. roeseli both reacted to chemical stimulation by increasing their
swimming speed. At the opposite, D. villosus did not use the water column to swim from one

refuge area to another but remained almost motionless in confined spaces (i.e. within refuge
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areas or at the periphery of the experimental unit), to such an extent that we could not
measure its swimming speed when leaving a refuge area as for G. pulex and G. roeseli. As
hypothesised by Abjérnsson et al. (2004), amphipods may display different antipredator
strategies according to the type of predators they are exposed to: (1) large invertebrate
predators may be avoided by swimming away from dense structures (e.g. vegetation) where
they can be found (i.e. decreasing refuge use/increasing activity level); (2) fish predators may
be avoided by hiding in dense structures (i.e. increasing refuge use/decreasing activity level).
Thus a difference in the range of predators amphipods are exposed to may help to explain
behavioural interspecific differences in the presence of scented water: in natural conditions G.
pulex and G. roeseli are consumed by both fish and other invertebrates whereas D. villosus
experiences few invertebrate predators and is assumed to occupy the same trophic level as
some predatory fish species (Marguillier, 1998). Further investigations including predation
tests are needed to compare the efficiency of each strategy in terms of attractiveness and
survival to various predators.

Furthermore, our findings can be placed in the context of biological invasions.
Predation is a key factor which can structure prey population dynamics in a given area.
Dikerogammarus villosus as an invasive species has been shown to have a lower predation
risk by fish than native amphipods, including G. pulex and G. roeseli (Kinzler & Maier, 2006;
Kley et al., 2009), which can be partly explained by the behaviours observed in our study.
Pennuto & Keppler (2008) suggested that superiority in predator avoidance behaviour in
invasive gammarids when faced with fish may lead to increased predation on native ones. We
also assume that effective antipredator responses to a wide array of predators could be
characteristic for invasive gammarids and could contribute to their success in their novel
habitats. More efficient responses to predation than native amphipods could be cumulative to
life history traits and reproductive capacity (Pdckl, 2009) to explain the invasive success of
this Ponto-Caspian amphipod. Lagrue & Bollache (2006) have shown that G. roeseli degraded
slower than G. pulex in the stomachs of bullhead C. gobio, probably due to the presence of
dorsal spines and perhaps a more resistant exoskeleton in G. roeseli. In parallel, Bollache et
al. (2006) found that G. roeseli was more often rejected by fish predators than G. pulex. If the
differences of antipredator behavioural responses in the three tested gammarid species
significantly influences their survival when facing a predator can be the next step to be

investigated.
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To conclude, the behaviour of the three tested amphipods not only differed in control
condition but was also significantly impacted by the presence of chemical cues from a fish
predator and from damaged conspecifics, underlining (1) the relevance and the sensitivity of
behavioural endpoints as early warning signals of physical or chemical stressors, (2) the
concordance with interspecific differences in the habitat use in natural condition and (3) the
presence of elaborated antipredator mechanisms in invertebrates. Most of all, the results
clearly demonstrated a difference in term of antipredation strategy between native and
invasive gammarids, and also a plausible link between responses and the installation success
of each species in Western Europe. In addition to the study of life history traits, the
comparison of amphipod antipredator responses seems to be an interesting approach which
could help to predict the consequences of a species invasion.
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Le chabot commun Cottus
gobio (Photo : B. Perry).

Le Chlorure de cadmium
CdCl, est un composé du
cadmium élémentaire, sous
forme solide cristallisée
(Photo : M. Walker).

Différents stades de
développement de
'amphipode invasif
Dikerogammarus  villosus
(Photo :secure.fera.defra.g
ov.uk).

L’amphipode naturalisé
Gammarus roeseli (Photo :
G. Nowack).

Image en  Microscopie
Electronigue & Balayage
(MEB) de la partie
postérieure d’'une antenne
de  gammare, organe
impligué, entre autres,
dans la détection de
signaux  chimiques de
prédation (Photo : Central
Facility for Electron
Microscopy, Ulm
University).
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1.Réponses antitoxiques, comportements d’anti-prédation et

réserves énergétiques de Dikerogammarus villosus

L’étude présentée dans cette partie a fait I’objet d’une publication dans le journal
PLOS ONE en 2012. L article est présenté ci-apres dans une version Word modifiée afin non
seulement d’optimiser la lisibilité pour le lecteur mais également d’homogeénéiser la

présentation des résultats tout au long de ce manuscrit.

L’objectif principal de ce travail était d’examiner 1’influence du cadmium sur
certaines réponses biologiques de I’amphipode invasif Dikerogammarus villosus. Pour cela,
nous avons ainsi étudi¢ en conditions de laboratoire 1’utilisation de refuges, 1’agrégation avec
des congénéres, ’exploration de I’environnement et la mobilité, en faisant varier deux
facteurs : une exposition a du cadmium et la présence ou non d’un risque €élevé de prédation
(eau marquee a la fois par les poissons prédateurs, les congénéres blessés et les composes
issus de la digestion des congéneres consommeés). Concernant 1’exposition au cadmium, trois
conditions ont été examinées : (1) sans Cd (témoins dans de 1’eau déchlorée), (2) aprés une
exposition test de 4 min a 500 pg Cd/L, et (3) aprés une exposition test de 4 min a 500 pg
Cd/L qui faisait suite a une pré-exposition de 24 h a la méme concentration. Paralléelement aux
traits comportementaux, nous avons dosé le malondialdéhyde (MDA), un biomarqueur d’effet

toxique, et les réserves énergétiques (lipides et glycogene) des gammares testés.

L’exposition au cadmium a induit des dommages cellulaires révelés par des niveaux
élevés de MDA, alors que les comportements de déplacement se sont avéré étre modifiés dans
le sens d’une diminution de [utilisation de refuges, une diminution du comportement
d’exploration de I’environnement et une mobilité accrue. Dans le méme temps, nous avons pu
mesurer une diminution des réserves énergétiques. Aucune différence significative n’a été
observée entre le test réalis€ immédiatement apres seulement 4 min d’exposition et celui
incluant une pré-exposition de 24 h. Il s’avére que les individus exposés au cadmium
semblent avoir une perception perturbée des stimuli d’alerte de prédation, ce qui se traduit par
I’augmentation du temps passé a 1’extérieur des refuges et une plus grande mobilité par
rapport aux gammares exposés a une eau sans cadmium. Le faisceau de réactions des
gammares laisse penser qu’ils cherchent a se soustraire au stress chimique, qu’il y ait ou pas

présence d’un risque de prédation, mais sans que 1’on sache, in fine, si ce risque est percu ou
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ignoré. 1l est probable que le signal chimique soit moins bien percu en présence d’un stress

généreé par le cadmium, ce qui fait 1’objet d’une partie de notre discussion.

Dans tous les cas, ces résultats suggerent que I’exposition au cadmium perturbe
rapidement les réactions normales de comportement des gammares a des signaux d’alarme et
modifie les stratégies d’évitement des prédateurs, ce qui pourrait avoir des effets potentiels en

cascade sur les communautés aquatiques.
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Abstract

Amphipods are recognised as an important component of freshwater ecosystems and
are frequently used as an ecotoxicological test species. Despite this double interest, there is
still a lack of information concerning toxic impacts on ecologically relevant behaviours. The
present study investigated the influence of cadmium (Cd), a non-essential heavy metal, on
both antipredator behaviours and antitoxic responses in the invasive amphipod
Dikerogammarus villosus under laboratory conditions. Amphipod behaviour (i.e. refuge use,
aggregation with conspecifics, exploration and mobility) was recorded following a 4-min test-
exposure to 500 pg Cd/L with or without a 24-h Cd pre-exposure and in the presence or
absence of a high perceived risk of predation (i.e. water scented by fish predators and injured
conspecifics). Following behavioural tests, malondialdehyde (MDA) levels, a biomarker for
toxic effect, and energy reserves (i.e. lipid and glycogen contents) were assessed. Cd
exposures induced (1) cell damage reflected by high MDA levels, (2) erratic behaviour
quantified by decreasing refuge use and exploration, and increasing mobility, and (3) a
depletion in energy reserves. No significant differences were observed between 4-min test-
exposed and 24-h pre-exposed individuals. Gammarids exposed to Cd had a disturbed
perception of the alarm stimuli, reflected by increased time spent outside of refuges and
higher mobility compared to gammarids exposed to unpolluted water. Our results suggest that
Cd exposure rapidly disrupts the normal behavioural responses of gammarids to alarm
substances and alters predator-avoidance strategies, which could have potential impacts on

aquatic communities.
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Amphipod; Antipredation; Behaviour; Cadmium ecotoxicity; Cell damage; Dikerogammarus
villosus; Energy reserves; Heavy metal; Malondialdehyde levels
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Introduction

Aquatic ecosystems are constantly being exposed to chemical contaminants from
industrial, agricultural and domestic sources. In recent decades, metals with no significant
biological function, such as cadmium (Cd), have received particular attention due to their high
ecotoxicity, even at very low concentrations, and their ability to bioaccumulate in many
aquatic species [1]. Cd is a heavy metal toxicant that occurs naturally in the environment, in
insignificant amounts; however, its impact is steadily increasing due to anthropogenic
activities. Freshwater crustaceans are amongst the most sensitive of macroinvertebrate species
to Cd [2]. This is especially so for gammarids, which are increasingly used as biological
models in ecotoxicological studies. In addition to its ability to bioaccumulate and its adverse
effects on survival, Cd has been shown to significantly affect an organism’s behavioural
patterns, including feeding, ventilation and locomotion [3-5]. Cd is also known to affect the
transfer of chemical information between organisms [6]. Indeed, the phenomenon of Cd-
induced info-disruption has been shown to impact on anti-predator behaviour in many aquatic
species, including fish and crustaceans [7,8]. Although several studies have been devoted to
the effects of heavy metals such as Cd on gammarids, the species most often used are either
native or naturalised. Very little information is available on the responses of invasive
European amphipods to chemical stress, despite a number of species now reaching dominant
levels in some European waters.

In recent decades, a number of exotic amphipod species have increased their ranges
in Europe, spreading west from their native Ponto-Caspian region. One of these,
Dikerogammarus villosus, has become well established in the River Moselle (north-eastern
France) since its first appearance in 1999 [9]. Its invasive success has been helped by life-
history traits, predatory behaviour and reproductive characteristics [10,11] that have resulted
in D. villosus becoming one of the dominant freshwater amphipod species in many large
European hydrosystems. Due to its recent wide distribution and high densities in European
inland waters [12], D. villosus is rapidly becoming a classical model species used in
ecotoxicological tests to develop biomarkers [13] or assess effects of pollutants [14,15].

Many tools have been developed in amphipod testing to estimate and predict the
effects of contaminants on organisms, the most widely used ecotoxicological endpoints being
survival, growth, food consumption and assimilation, moult frequency, reproduction,

enzymatic biomarkers and osmoregulation. The assessment of sublethal ecotoxicity is of
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ecological relevance as mortality does not always occur in organisms exposed to pollutants. In
such cases, behavioural changes are relevant tools for ecotoxicity testing and water quality
monitoring [16]. Indeed, behavioural endpoints, previously described as “early warning
responses” to toxicants and environmental stresses [17], are sensitive, fast and relatively easy
to assess, and are cheap, non-invasive and useful indicators of sublethal exposure in both
laboratory and field conditions. They are highly ecologically relevant and they have the
potential to link physiological functions to ecological processes, e.g. locomotion is required
not only to find food, to obtain mates and to migrate, but also to escape predation.

Amphipods constitute the prey of various upper trophic-level predators including
other invertebrates, vertebrates and especially fish [18]. Hence, in the lower River Rhine, D.
villosus rapidly became a regular food item for eel [19], while in Upper Lake Constance, five
years after its first observation, D. villosus had readily been included into the diet of
zoobenthivorous fish [20]. In aquatic environments, prey are able to assess the presence,
activity and hunger of predators [21] through chemical signals [22], in addition to via visual,
hydrodynamic or auditory cues [23,24]. Chemical cues can include the scent of the predator
itself [25], that of its prey [26], or the scent emitted by injured conspecifics [27,28]. Earlier
studies devoted to antipredator mechanisms in amphipods have highlighted their sensitivity to
both fish scent [29] and injured conspecifics [30,31]. In order to avoid encounters with
predators, amphipod prey can display chemical, structural or behavioural defences [32] such
as increased refuge use and decreased locomotion activity, which have been shown to
increase survival [30]. Further, gregarious behaviour, a form of cover-seeking, tends to
decrease individual risk of predation in various organisms, including amphipods [33].

The aims of the present study were (1) to investigate antipredator responses of D.
villosus to a predation alarm cue and (2) to test the hypothesis that Cd may interfere with the
perception of predation risk chemical signals. In laboratory experiments, the perception of
predation risk will be determined by measuring behavioural biomarkers such as refuge use,
aggregation with conspecifics, environmental exploration and mobility. In parallel, we will
measure malondialdehyde (MDA), a lipoperoxidation product used as a biomarker of toxic
effect, and lipid and glycogen levels, to monitor energy expenditure in the organism. As
gender has previously been shown to be a confounding factor in physiological biomarker
responses assessment [34,35], all measurements were carried out separately on males and

females.

Somom 2012 — Université de Lorraine 124



Chapitre V Sornom et al. (2012). PLOS ONE 7, e42435.

Materials and methods

Ethics statement

All experiments therein have been conducted in accordance with current laws in
France, including the European Convention for the Protection of Vertebrate Animals used for
Experimental and Other Scientific Purposes, Strasbourg, 18.111.1986 (Annex B). All
organisms unexposed to toxicants (i.e. unused and untested amphipods and all fish) were later
released at their respective sampling sites within one week. The sampling site locations are
not privately-owned or protected in any way and macroinvertebrate sampling at these
locations did not require any specific permit. The field studies did not involve endangered or
protected species. The bullhead Cottus gobio is listed in Annex 2 of Council Directive
92/43/EEC of 21 May 1992 on the Conservation of Natural Habitats and of Wild Fauna and
Flora. In France, however, C. gobio is not a protected species and its use in scientific research
does not require any specific permit. Fish sampling was performed by the Office National de
I’Eau et des Milieux Aquatiques (ONEMA), the French national agency for water and aquatic
environments, a state-owned company licensed to conduct scientific fishing, allowing
sampling and the transport of the animals to the laboratory. All experiments were supervised
by the holder of a Level 1 authorisation to conduct experiments on animals, as approved by
the French Ministry of Agriculture and Fisheries (Dr. Michael Danger).

Sampling and housing

Specimens of D. villosus were collected using pond nets (5 mm mesh) during spring
2011, from an unpolluted station on the River Moselle in north-eastern France (Saulcy;
49°07’N and 6°10°E). We selected intermediate-sized adults of around15 mm in order to
avoid potential bias induced by gammarid length/age. Similarly, ovigerous females were not
sampled in order to standardise physiological condition. Specimens were brought to the
laboratory in 3 L opaque plastic tanks filled with water taken on site within one hour of
sampling. Leaves collected from the site were placed into each tank in order to reduce the
stress induced by handling and transport. In the laboratory, specimens were maintained at a
maximum density of 20 individuals/L in plastic aquaria (31 cm long, 28 cm wide, 14 cm high)
filled with dechlorinated, UV-treated, and oxygenated tap water. Glass pebbles (15 mm
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diameter, convex side down) and artificial plants were added to provide refuges and minimise
cannibalism. Gammarids were fed ad libitum with alder leaf disks and chironomids. The
room’s temperature was kept constant at 18+1°C and the photoperiod kept at 12 h light:12 h
dark. Amphipods were housed under these conditions for 72 h before pre-exposures.

The bullhead C. gobio was chosen as the test predator as it is a native and widespread
fish species in north-eastern France. This typical benthic-feeding fish is known to include
amphipods in its diet and is frequently used to assess invertebrate antipredator behavioural
responses [36,37]. Twenty fish of similar size (approx. 9 cm) were collected from the River
Moselle in spring 2011 using a pond net (5 mm mesh). Bullheads were transported to the
laboratory in a 30 L aerated opaque plastic tank filled with water collected on site within one
hour of sampling. In the laboratory, specimens were maintained at a density that did not
exceed one fish/L in aquaria (60x29x%31 cm) filled with 6 L of dechlorinated, UV-treated and
oxygenated tap water. To each housing unit, we added coarse gravel and stones (>1 cm
diameter) and some artificial plants to minimise aggression between individuals. The aquaria
were maintained under the same temperature and photoperiod conditions as those for
amphipods and the fish were maintained under these conditions for one week prior to the start
of experimentation. During this time, the fish were fed ad libitum with living D. villosus taken
randomly from the sample site. Bullheads were deprived of food for 72 h prior to use for
preparation of scented water.

Scented water

Scented water was prepared using a protocol similar to that described in [38]. Six
previously starved bullheads were placed in a plastic aquarium (31x28x14 cm) filled with 6 L
of dechlorinated, UV-treated and oxygenated tap water for 24 h. Thirty amphipods were
offered to the bullheads in order to obtain a mean of five predation events/fish/L over 24 h.
The procedure was repeated for each test condition and was expected to provide a predation
signal close to that observed under natural conditions, which includes both predator odour and
chemical cues released by injured amphipods [31,39]. Behavioural tests were performed

within 24 h following the preparation of scented water.
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Cadmium solutions

A toxic stock solution was prepared by dissolving cadmium chloride (CdCl,) in
dechlorinated and UV-treated tap water. The stock solution was stabilised with 0.1% of HNO3
(65%, Suprapure, Merck). Cd-spiked test solutions were prepared through dilution of the
stock solution in either unscented or previously prepared scented water in order to obtain a
nominal concentration of 500 pg Cd/L.

Pre-exposure and test exposure conditions

For all experiments, temperature and photoperiod were identical to those for
amphipod housing. During pre-exposures, 120 specimens of D. villosus were placed in plastic
aquaria (31x28x14 cm) filled with 6 L of oxygenated test solution, where they were kept
unfed for 24-h prior to the behavioural tests. Amphipods were exposed to three conditions
according to pre-exposure and test exposure: (1) Control - 24-h pre-exposure to Cd-free water
(i.e. dechlorinated and UV-treated tap water) and 4-min test exposure to Cd-free water; (2)
Cd-free pre-exposure - 24-h pre-exposure to Cd-free water and 4-min test exposure to 500 pg
Cd/L; and (3) Cd pre-exposure - 24-h pre-exposure to 500 pg Cd/L and 4-min test exposure to
500 pg Cd/L. These conditions were replicated twice, both with and without the addition of

chemical signals from the predator and injured conspecifics in test solution (scented water).

Description of the experimental units

Device #1. The first experimental unit comprised a plastic cylindrical tank (25 cm
diameter, 31 cm high) that was open to the air and filled with 6 L of test solution (providing a
water level of 11 cm; Figure 1A). A round Plexiglas plate (25 cm diameter, 13 mm high),
drilled so as to create four equidistant groups of holes 2 cm from the periphery (hereafter
called refuge areas), was placed at the bottom of the unit. Each refuge area comprised seven
equidistant holes (8 mm diameter, 10 mm deep) inside which amphipods could take refuge by
hiding its entire body.

Device #2. The second experimental unit used a similar plastic cylindrical tank as for
device #1, also filled with 6 L of test solution (Figure 1B). In order to test for aggregative

behaviour of amphipods with conspecifics, four equidistant plastic cylindrical cages (4 cm
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diameter, 13 cm high, 1 mm mesh) were placed vertically on the bottom of the unit, 2 cm
from the edge. Two diametrically opposed cages received 10 conspecifics (five individuals of
each gender) and the two others were kept empty.

A Experimental device #1 B Experimental device #2

Side view Top view Side view Top view
—--— Water surface :E: Refuge area composed of seven equidistant holes (:: Tube removed after a 1-min acclimatisation period
{} Empty cage {) Cage filled with conspecifics (5 males and 5 females)

Figure 1. Schematic views of the experimental devices. A) device #1, used to assess hiding,
exploration and mobility behaviour; B) device #2, used to assess hiding, aggregation and
mobility behaviour. doi:10.1371/journal.pone.0042435.g001

Behavioural tests

Each experimental device was placed separately into an hermetic box (50x46x62
cm) fitted with three red-light emitting lamps and a digital video camera set to film the
horizontal plan (see [34,38]). Red light was preferred to white light as amphipods display
negative phototaxis. Before starting the test, a translucent plastic tube (3 cm diameter, 14 cm
high), open to the air, was placed in the middle of the experimental unit and a single
amphipod was introduced into the tube using a fine brush. After a 1-min acclimatisation
period, the tube was removed and filming proceeded for 3-min at a rate of 20 frames per
second. Each amphipod was used only once and experiments were conducted first with
unscented and then with scented water. Each test was repeated 30 times per gender,
representing 360 individuals for all experiments. The water was renewed after 5 amphipods
had been tested and a 90° rotation of the experimental unit was performed in order to avoid a
position effect. During aggregation tests with experimental device #2, the 10 conspecifics
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enclosed in the cages were not changed throughout the experiment to keep the level of
attractiveness constant. At the end of each experiment, all tested amphipods were measured to
the nearest mm (from the tip of the rostrum to the base of the telson) under a binocular
magnifying glass (Leica MZ 125) fitted with an eyepiece micrometer (Zeiss, 10x). To test the
potential effect of gender on the measured responses, amphipod gender was determined a
priori based on the size of gnathopods (typically larger in males) and was confirmed a
posteriori by examining the 7th ventral segment (genital papillae only present in males).

In the first experiment, device #1 allowed us to assess (1) hiding, by measuring the
proportion of time spent prostrate inside holes; (2) environmental exploration, by counting the
number of refuge areas used by a single amphipod; and (3) mobility, by measuring the
proportion of time spent moving when outside of refuges. A refuge was considered as used by
amphipods only when 80% of its body (excluding antennae) was inside a hole for a period
greater than one second.

For the second experiment, we analysed the videos made using device #2 to assess
(1) hiding, by first measuring the proportion of time spent close to all cages (i.e. both empty
cages and cages filled with conspecifics); (2) aggregation, by focusing on periods during
which amphipods were attached to cages and by measuring the proportion of time spent
attached to cages containing conspecifics; and (3) mobility, by measuring the proportion of
time spent moving when outside of refuges. Individuals were considered as hidden in a refuge

area only when immobile and clinging to a cage for a period greater than one second.

Biomarker measurement

After each behavioural test, ten pooled samples of 3 males and ten pooled samples of
3 females were prepared in order to analyse energy reserves and MDA levels [40]. Each
pooled sample was frozen in liquid nitrogen and stored at —80°C awaiting biomarker
measurement. Measurements were performed for females and males separately.

Sample preparation. Each pooled sample was homogenised with a manual Potter
Elvejhem tissue grinder in 50 mM phosphate buffer KH,PO4/K,HPO, (pH 7.6) supplemented
with 1 mM phenylmethyl sulphonylfluoride (PMSF) and 1 mM L-serine-borate mixture as
protease inhibitors and 5 mM phenylglyoxal as a y-glutamyl transpeptidase inhibitor. The
homogenisation buffer was adjusted to a volume of two times the wet weight of the pooled

sample (i.e. 200 pL of homogenisation buffer for 100 mg of wet weight tissue). The total
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homogenate was divided into two parts in order to measure each of the different parameters.
For each replicate, two independent measures were conducted for each biomarker.

Energy reserve assessment. Measurement of total lipids and glycogen content was
adapted from [41]. Twenty pL of 2% sodium sulphate (w/v) and 540 pL of
chloroform/methanol at 1:2 (v/v) were added to 40 pL of total homogenate. After 1 h on ice,
samples were centrifuged at 3000xg for 5 min at 4°C. The resulting supernatant and pellet
were used to determinate total lipid and glycogen content, respectively. One hundred pL of
supernatant was transferred into a culture tube and placed into a dry bath at 95°C to evaporate
the solvent, following which 200 pL of 95% sulphuric acid was added to each tube and left
for 10 min. The culture tubes were then cooled on ice before addition of 4.8 mL of a vanillin-
phosphoric acid reagent. After 10 min of reaction, absorbance was measured at 535 nm.
Commercial cholesterol was used as a standard and lipid content was expressed in mg/mL.
Total dissolution of the pellet was performed in 400 pL of deionized water for 10 min in an
ultrasonic bath. One hundred pL of sample was placed into culture tubes and 4.9 mL of
anthrone reagent added. The mixture was placed into a dry bath at 95°C for 17 min and then
cooled on ice. Absorbance was measured at 625 nm, with glucose used as a standard and
concentrations expressed in pg/mg wet weight.

Toxic effect biomarker. MDA levels were measured using a high-pressure liquid
chromatography (HPLC) method adapted from [42], with UV detection set at 267 nm.
Seventy uL of the total homogenate was deproteinised by diluting four-fold with 95% ethanol
(HPLC grade) and cooling on ice for 1.5 h. The mixture was then centrifuged at 18,000xg for
30 min at 4°C. One hundred pL of the resultant supernatant was injected directly into a
reversed-phase LiChrospher 100RP18-encapped HPLC column. Separation was conducted at
25°C and elution was carried out with sodium phosphate buffer (pH 6.5) containing 25%
ethanol and 0.5 mM tetradecylmethylammoniun bromide as an ion-paring reagent. MDA

levels were expressed in ng MDA/mg lipid.

Data Analysis and Statistics

As all data met assumptions of normality and homogeneity of variance, each
response was analysed using ANOVA, followed by the post-hoc Tukey HSD test. All tests
were performed with a 5% type | error risk, using R 2.9.0 Software. To verify if significant

relationships existed between behavioural indices and individual lengths, correlations were
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performed and tested using Pearson correlation tests (not illustrated). As no significant
differences were observed between males and females during behavioural tests, we decided to
pool the genders for each condition in order to make the results more robust.

Results

Toxic effect biomarker

The results of three-factor ANOVA analysis are presented in Table 1. In device #1,
Tukey HSD post-hoc tests indicated that, without predation risk, males and females from the
Cd-free pre-exposure and Cd pre-exposure groups had more than twofold higher MDA levels
than control gammarids (Figure 2A). No significant differences were observed between Cd-
free pre-exposure and Cd pre-exposure groups. In the presence of predation risk, MDA levels
in both genders of the Cd pre-exposure group showed a significant increase of more than
threefold compared to the control. No significant differences were observed between the
control group and the Cd-free pre-exposure group. In addition, no significant inter-sex
differences were observed, whatever the pre-exposure/exposure conditions.

In device #2, Tukey HSD post-hoc tests indicated that, without predation risk, MDA
levels were significantly increased by twofold in males of the Cd-free pre-exposure group and
more than fivefold in both genders from the Cd pre-exposure group, when compared to the
control (Figure 2B). Gammarids pre-exposed to Cd showed significantly higher MDA levels
than those not pre-exposed. In scented water, MDA levels of both genders in the Cd-free pre-
exposure and Cd pre-exposure groups increased significantly by more than twofold compared
to the control. A significant difference between the Cd-free pre-exposure and Cd pre-exposure
groups was only observed in males, however, with MDA levels being higher in the Cd pre-
exposure group. In scented water, a significant inter-sex difference was only observed in the
Cd pre-exposure group, with MDA levels being significantly higher in males.
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Table 1. Analysis of variance (three-factor ANOVA) in biomarkers for toxicity (MDA) and
energetic reserves (lipid and glycogen) in D. villosus, according to gender, predation risk and

cadmium (Cd) contamination.

Experimental unit Parameter Source of variation DF F P
Device #1 MDA Gender 1 457 0.0349
Predation risk 1 13.88 <0.001
Cd 2 223.16 <0.001
Gender x Predation risk 1 0.002 0.9604
Gender x Cd 2 0.40 0.6701
Predation risk x Cd 2 161.15 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 0.06 0.9377
Lipid Gender 1 101.20 <0.001
Predation risk 1 471.87 <0.001
Cd 2 66.95 <0.001
Gender x Predation risk 1 3.52 0.0635
Gender x Cd 2 1.96 0.1462
Predation risk x Cd 2 104.88 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 4.33 0.0155
Glycogen Gender 1 193.78 <0.001
Predation risk 1 168.29 <0.001
Cd 2 40.06 <0.001
Gender x Predation risk 1 1.92 0.1688
Gender x Cd 2 1.09 0.3402
Predation risk x Cd 2 82.68 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 9.13 <0.001
Device #2 MDA Gender 1 52.05 <0.001
Predation risk 1 2.25 0.1364
Cd 2 276.66 <0.001
Gender x Predation risk 1 0.32 0.5715
Gender x Cd 2 7.65 <0.001
Predation risk x Cd 2 69.47 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 0.64 0.5273
Lipid Gender 1 106.75 <0.001
Predation risk 1 338.02 <0.001
Cd 2 82.21 <0.001
Gender x Predation risk 1 8.11 0.0052
Gender x Cd 2 1.76 0.1774
Predation risk x Cd 2 64.05 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 8.03 0.0006
Glycogen Gender 1 205.04 <0.001
Predation risk 1 93.58 <0.001
Cd 2 95.04 <0.001
Gender x Predation risk 1 7.59 0.0069
Gender x Cd 2 14.37 <0.001
Predation risk x Cd 2 72.01 <0.001
Gender x Predation risk x Cd 2 3.54 0.0323

Significant values are shown in bold.

doi:10.1371/journal.pone.0042435.t001
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Figure 2. Malondialdehyde (MDA) levels measured in the presence/absence of predation
risk. A) device #1; B) device #2. D. villosus females and males are represented by filled and
hatched bars, respectively. MDA levels were measured following behavioural tests in which
amphipods were exposed to the following conditions: Control = 24-h pre-exposure to Cd-free
water + 4-min test exposure to Cd-free water (white bars); Cd-free pre-exposure = 24-h pre-
exposure to Cd-free water + 4-min test exposure to 500 pug Cd/L (grey bars); Cd pre-exposure
= 24-h pre-exposure to 500 pg Cd/L + 4-min test exposure to 500 mg Cd/L (black bars). All
data are means of N=10+SD. Significant differences are indicated by different letters (Tukey
HSD post-hoc test after ANOVA, P<0.05). doi:10.1371/journal.pone.0042435.g002

Behavioural responses

The results of two-factor ANOVA analysis are presented in Table 2. In device #1,
Tukey HSD post-hoc tests indicated that, whether in unscented or scented water, hiding and
exploration decreased significantly by more than threefold, while mobility increased
significantly by more than 50%, in Cd-free pre-exposure groups compared to the control
(Figures 3A, B, C). For the Cd pre-exposure groups, hiding and exploration decreased
significantly by more than twofold and mobility increased significantly by more than 50%
compared with the control. No significant difference was observed in hiding, exploration and
mobility values between the Cd-free pre-exposure and Cd pre-exposure groups. In the control
groups, values for exploration and mobility decreased significantly by more than twofold,
while hiding increased significantly by twofold, in scented water. No significant effect of
predation risk was observed on antipredator behaviour in both the Cd-free pre-exposure and
Cd pre-exposure groups, except that exploration decreased significantly by threefold in the Cd
pre-exposure groups in scented water.

In device #2, Tukey HSD post-hoc tests indicated that, whether or not water was

scented, hiding in the Cd-free pre-exposure groups decreased significantly by around 40%,
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while mobility values increased significantly by more than twofold, compared with the
controls (Figures 3D, F). In the Cd pre-exposure groups, hiding values decreased significantly
by more than two fold and mobility values increased significantly by more than 40%
compared to the control. Significant differences between the Cd-free pre-exposure and Cd
pre-exposure groups were only observed for hiding in scented water and for mobility in
unscented water. In both cases, values in the Cd pre-exposure groups were lower than in the
Cd-free pre-exposure groups. No significant differences were observed in aggregation,
whatever the test conditions (Figure 3E). No significant effect of predation risk was observed
on antipredator behaviour in the three groups, except that, in the Cd-free pre-exposure groups,

mobility was significantly lower in scented water.

Table 2. Analysis of variance (two-factor ANOVA) in hiding, exploration and mobility
behaviour in D. villosus measured with device #1, and hiding, aggregation and mobility
behaviour measured with device #2, in response to predation risk and cadmium (Cd)
contamination. Significant values are shown in bold.

Experimental unit Parameter Source of variation DF F P
Device #1 Hiding Predation risk 1 8.22 0.0095
Cd 2 63.57 <0.001
Predation risk x Cd 2 1.74 0.1770
Exploration Predation risk 1 57.92 <0.001
Cd 2 62.29 <0.001
Predation risk x Cd 2 15.05 <0.001
Mobility Predation risk 1 65.48 <0.001
Cd 2 70.74 <0.001
Predation risk x Cd 2 8.13 0.0156
Device #2 Hiding Predation risk 1 0.92 0.3382
Cd 2 79.90 <0.001
Predation risk x Cd 2 1.45 0.2367
Aggregation Predation risk 1 2.71 0.1007
Cd 2 0.80 0.4519
Predation risk x Cd 2 0.04 0.9603
Mobility Predation risk 1 6.48 0.0113
Cd 2 22.98 <0.001
Predation risk x Cd 2 2.31 0.1006

doi: 10.1371/journal.pone.0042435.t002
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Figure 3. Behavioural responses measured in the presence/absence of predation risk. A)
hiding in device #1 (i.e. proportion of time spent in holes); B) environmental exploration in
device #1 (i.e. number of refuge areas used); C) mobility in device #1 (i.e. proportion of time
spent moving when outside of refuges); D) hiding in device #2 (i.e. proportion of the time
spent clinging to cages); E) aggregation in device #2 (i.e. proportion of the time spent clinging
to cages filled with conspecifics); F) mobility in device #2 (i.e. proportion of the time spent
moving when outside of refuges). D. villosus were exposed to the following conditions:
Control = 24-h pre-exposure to Cd-free water + 4-min test exposure to Cd-free water (white
dots); Cd-free pre-exposure = 24-h pre-exposure to control water + 4-min test exposure to 500
pHg Cd/L (grey dots); Cd pre-exposure = 24-h pre-exposure to 500 pg Cd/L + 4-min test
exposure to 500 pg Cd/L (black dots). All data are means of N=60£95% confidence intervals.
Significant differences are indicated by different letters (Tukey HSD post-hoc test after
ANOVA, P<0.05). doi:10.1371/journal.pone.0042435.g003

In device #1, length ranges for D. villosus, respectively with and without predation
risk, were 15.32-19.08 and 14.66-20.00 mm in the control group; 15.00-19.50 and 16.88-
20.39 mm in the Cd-free pre-exposure group; and 16.38-19.63 and 14.75-19.00 mm in the Cd
pre-exposure group. In device #2, length ranges of D. villosus, respectively with and without
predation risk, were 15.32-19.08 and 15.97-19.21 mm in the control group; 15.96-20.76 and
14.63-20.63 mm in the Cd-free pre-exposure group; and 16.64-19.50 and 16.47-21.06 mm in
the Cd pre-exposure group. No significant effect of gammarid length was observed for hiding,
exploration or mobility in device #1, and for hiding, aggregation or mobility in device #2
(Pearson correlation tests, P>0.05; not illustrated).
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Energy reserves

Results for three-factor ANOVA analysis are presented in Table 1. In device #1,
Tukey HSD post-hoc tests revealed that, without predation risk, lipid content in both the Cd-
free pre-exposure and Cd pre-exposure groups decreased significantly by about 30%
compared to the control (both genders). No significant differences were observed between the
Cd-free pre-exposure and Cd pre-exposure groups (Figure 4A).

Values for both genders in the Cd pre-exposure group showed a significant threefold
decrease in glycogen content compared to both the control and the Cd-free pre-exposure
group. No significant differences were observed between the control and the Cd-free pre-
exposure group (Figure 4C). In the presence of predation risk, lipid content was significantly
higher only in females of the Cd-free pre-exposure group and decreased significantly by
threefold for both genders in the Cd pre-exposure group, compared to the control. For both
genders, glycogen content did not differ significantly from the control in both the Cd-free pre-
exposure and Cd pre-exposure groups. Values for females in the Cd pre-exposure group,
however, were significantly lower than those in the Cd-free pre-exposure group. In both
scented and unscented water, significant inter-sex differences were observed for all responses
(female energy reserves being higher than those of males), except for lipid content in the Cd
pre-exposure group in scented water and for glycogen content in the Cd pre-exposure group
for unscented water.

In device #2, Tukey HSD post-hoc tests revealed that, without predation risk, lipid
content values for both genders decreased significantly by more than 25% in the Cd-free pre-
exposure group, while in the Cd pre-exposure group, lipid content decreased by around 10%
in males only compared to the control. A significant difference was observed in both genders
between the Cd-free pre-exposure and Cd pre-exposure groups, with lipid content in the Cd

pre-exposure group being higher (Figure 4B).
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Figure 4. Energy reserves measured in the presence/absence of predation risk. A) lipid
content in amphipods from device #1; B) lipid content in amphipods from device #2; C)
glycogen content in amphipods from device #1; D) glycogen content in amphipods from
device #2. D. villosus females and males are represented by filled and hatched bars,
respectively. Energy reserves were measured following behavioural tests in which amphipods
were exposed to the following conditions: Control = 24-h pre-exposure to Cd-free water + 4-
min test exposure to Cd-free water (white bars); Cd-free pre-exposure = 24-h pre-exposure to
Cd-free water + 4-min test exposure to 500 pg Cd/L (grey bars); Cd pre-exposure = 24-h
preexposure to 500 pug Cd/L + 4-min test exposure to 500 pg Cd/L (black bars). All data are
means of N=10£SD. Significant differences are indicated by different letters (Tukey HSD
post-hoc test after ANOVA, P<0.05). doi:10.1371/journal.pone.0042435.g004

Glycogen content values decreased significantly by around 30% in males in the Cd-
free pre-exposure group and decreased significantly by more than twofold for both genders in
the Cd pre-exposure group, compared to the control. Individuals in the Cd pre-exposure group
contained significantly less glycogen than those in the Cd-free pre-exposure group (Figure
4D). In scented water, lipid content decreased significantly by more than 20% in both genders
in the Cd pre-exposure group, compared with both the control and the Cd-free pre-exposure
group. No significant differences were observed, however, between the control group and the
Cd-free pre-exposure group. Glycogen content in both the Cd-free pre-exposure and Cd pre-
exposure groups did not differ significantly from the control in both genders, though values

for females from the Cd pre-exposure group were significantly lower than those of the Cd-
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free pre-exposure group. Whether scented or unscented water, significant inter-sex differences
were found for all responses (female energy reserves being higher than those of males),
except for glycogen content in the Cd pre-exposure group for both scented and unscented

waters.

Discussion

Cadmium responses

Toxic effect biomarker. Cd clearly had a significant effect on MDA values, with
levels in D. villosus increasing upon exposure to the heavy metal in both experimental
devices. A significant rise in MDA level has previously been reported for the amphipod
Gammarus pulex after exposure to 300 pg Cd/L for 13 days [43]; and also in bivalves such as
Ruditapes decussatus following exposure to 4, 40 and 100 g Cd/L for 28 days [44] and both
Crassostrea gigas and Mytilus edulis exposed to 200 pug Cd/L for 21 days [45]. MDA content
is a reliable indicator of cell damage as it is a final product of membrane lipid degradation
(i.e. lipoperoxidation). Indeed, the higher the MDA level the higher the level of cell damage
[46]. Cd is known to generate reactive oxygen species that may act as signalling molecules in
the induction of gene expression and apoptosis [47] and deplete endogenous radical
scavengers. Cd is also known to cause damage to a variety of transport proteins including
Na'/K*-ATPase, as has been demonstrated for G. pulex [48]. Our results indicated no
significant difference between males and females, suggesting that responses to stress may not
be gender-dependant in D. villosus, contrary to what has been shown in other amphipod
species exposed to various stressors [34,35]. In addition, our study highlighted the rapidity of
adverse effects to Cd, with significant increases in MDA levels being measured directly after
a 4-min test exposure to 500 pg Cd/L without Cd pre-exposure.

Behavioural responses. Our results revealed a significant increase in D. villosus
locomotion in both experimental devices when exposed to Cd, with both refuge use and
exploratory activity decreasing, and mobility increasing when outside of refuges. Such stress-
induced responses can be interpreted as a rapid evasion tactic and, in the field, may represent
the first line of defence that reduces the probability of contact with the toxicant (e.g. upstream
movement). In contrast, a significant decrease in locomotor activity has been reported in G.

pulex following 120-h exposure to 7.5 pg Cd/L [48], and in G. lawrencianus following 72-h
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exposure to 62 g Cd/L [49], Cd concentrations that are ten- to fiftyfold lower than those used
in this study. Differences to previous studies may be attributed to the assessment of a quasi-
immediate/short-term locomotor response to Cd ecotoxicity in our experiments, which may
reflect behaviour expressed under sudden discharges of highly concentrated toxic elements
under natural conditions. Moreover, a 24-h pre-exposure to Cd did not result in any
significant enhancement in behavioural response relative to that induced following a 4-min
test exposure. Acclimation to Cd may explain why 24-h pre-exposed individuals were as
mobile as instantaneously-exposed individuals. Indeed, a resistance to acute Cd ecotoxicity
has been demonstrated in G. pulex pre-exposed for 24 h to different concentrations [50]. The
induction of metallothionein-like proteins, which can sequester Cd in a less toxic form, is one
of the most plausible hypotheses to explain the physiological acclimation of gammarids to Cd
[51].

Energy reserves. In our study, total lipid and glycogen contents were assessed to
estimate energy reserves of individuals. Lipids are stored in fat bodies and used during
starvation and/or reproduction periods [52] while glycogen generally provides energy
resources for short-term activities [53]. Both can be easily catabolised to supply the energy
necessary for antitoxic defences involved in defence mechanisms [54]. Our results revealed
that Cd affected energy reserves, especially when D. villosus individuals were pre-exposed. A
similar decrease in both lipid and glycogen content has also been highlighted in G. roeseli
exposed to Cd [40], and a decrease in lipid content has been observed in Daphnia magna
following a 48-h exposure to Cd [55]. The decrease in energy content in organisms exposed to
Cd could be explained by the energetic cost of tolerance offsetting the stress produced by the
toxicant [54,56] as lipids and glycogen are both known to be first mobilised and rapidly used
by organisms exposed to stressors [57]. A cumulative hypothesis might be the use of lipid and
glycogen as an energy source for the increased locomotor activity observed in gammarids
exposed to Cd. Our results also revealed higher energy reserves in females compared to
males. These gender-based energy reserves differences can be explained by the reproductive

process, oogenesis in females being more costly than spermatogenesis in males.

Responses to predation risk

Our results indicate that, in the absence of Cd, D. villosus were able to sense the

alarm stimuli as, when exposed to chemical cues from a fish predator and/or injured
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conspecifics, individuals expressed a more cautious behavioural strategy by (1) increasing the
time spent hiding in holes, (2) decreasing exploratory activity (i.e. visiting refuge areas less),
and (3) decreasing mobility when outside of refuges. These responses are in accordance with
a general decrease in locomotor activity and drift rate reported for several gammarid species
exposed to predation risk [39,58,59]. Minimising displacement is believed to reduce the risk
of being spotted by a potential predator, and especially by a fish predator. As hypothesised in
[60], fish predators may be avoided by hiding in dense structures and/or by decreasing activity
levels, as fish swim faster than amphipods. The absence of aggregative behaviour in D.
villosus, an efficient means reducing individual risk of predation, is coherent with the species’
aggressiveness and voracity towards potential prey, including conspecifics, reported by other
authors [61,62].

In Cd spiked water, gammarids exposed to predation risk spent most time outside of
refuges and were more mobile when outside of refuges. The absence of antipredator
behavioural adjustments following Cd exposure could be explained by a disruption in the
transfer of chemical information. The deregulation of internal information transfer signalling
pathways by chemical pollutants is well known in various organisms across the taxonomic
spectrum [63] and concerns not only chemical information within animals (i.e. endocrine
disruption) but also chemical information transfer between organisms. Several studies have
demonstrated disruption of chemically induced antipredator responses by pollutants such as
pesticides [64], surfactants [63] and heavy metals, which have all been shown to impair
predator avoidance behaviour in fish [65], aquatic snails [66], amphibians [67] and water fleas
[68]. In fish, for example, Cd has been demonstrated to significantly affect (1) environmental
exploration performance and behavioural reactions to conspecific chemical communication in
Brycon amazonicus exposed for 96 h to 9.04+0.07 pg Cd/L [6], and (2) the ability of
Oncorhynchus mykiss to respond to natural pheromones after being exposed for 7 days to 2
pg Cd/L [65]. Even if the disruption mechanisms remain unresolved, three hypotheses can be
proposed here: (1) a direct alteration to kairomone chemistry by Cd, (2) out-competing of
kairomone molecules by Cd at the receptor sites, or (3) interference by Cd with some process
along the signal transduction pathway from kairomone reception to behavioural response.
Such impairments to chemosensory functioning may have a strong effect on highly ecological
functions. Organisms use chemical messengers not only to detect enemies but also to sense
prey and to locate food, obtain mates, recognise close kin or mark a territory and impairment

could lead to important ecological perturbations in populations inhabiting contaminated
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systems. We would suggest that assessing whether the absence of antipredator behavioural
responses in Cd-exposed gammarids significantly compromises their survival when facing a
predator should be the next step investigated. Additionally, more research is needed to
determine the large-scale ecological implications of chemosensory dysfunction in metal-

contaminated systems.

Conclusions

The results of this study demonstrate that 24-h exposure of D. villosus to Cd at non-
lethal concentrations can (1) generate cell damage as revealed by higher MDA levels in
exposed individuals, (2) induce short-term behavioural changes in locomotion, and (3) affect
energy reserves. Our results also highlight that short-term Cd exposure can alter the olfactory-
mediated behavioural responses of a freshwater gammarid to alarm substances from a
predator or conspecifics. As a result, Cd could have important implications for predator
avoidance strategies and, quite possibly, could affect other aspects of the animal-environment
relationship, e.g. D. villosus prey population success, the leaf litter breakdown process, or
toxicant biomagnification along the food chain. The mechanisms involved in Cd disturbance
of olfactory functioning, depletion of energy reserves, and degradation of membrane lipid
should be the subject of further studies.
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2.Réponses antitoxiques, comportements d’anti-prédation et

réserves énergétiques de Gammarus roeseli

A la suite des résultats obtenus avec I’amphipode Dikerogammarus villosus, nous
avons reproduit les mémes expérimentations avec I’amphipode naturalisé Gammarus roeseli.
Les problématiques a I’origine de I’étude, les questions posées ainsi que les démarches
expérimentales sont rigoureusement les mémes que celles présentées dans I’article publié en

2012 dans le journal PLOS ONE, a I’exception de deux différences au niveau du protocole :

= la concentration de cadmium utilisée pour G. roeseli a été fixée a 250 pg Cd/L (au lieu de
500 pg Cd/L pour D. villosus). En effet, les effets de la toxicité du cadmium sur la survie
de G. roeseli ont été trés peu (voire pas) étudiés. En raison de I’absence de données
disponibles de CL50-24 h dans la littérature, la concentration utilisée dans notre étude a
été établie sur la base des données issues d’expérimentations préliminaires et de données
non publiées acquises par d’autres membres du laboratoire (Eric Gismondi en
particulier). Au cours de nos tests, nous avons relevé un taux moyen de mortalité
légerement inférieur a 50% chez les males comme chez les femelles aprés 1’exposition de
24 h a 250 pg Cd/L qui servait dans notre plan d’expérience de pré-exposition avant la
réalisation des tests comportementaux. Chez 1’espéce G. roeseli, postérieurement a la
réalisation de nos tests, Boets et al. (2012) ont publié une CL50-72 h de 29 ug Cd/L et
une CL50-96 h de 8,6 pug Cd/L, alors que Gismondi et al. (2012b) ont observé des CL50-
96 h de respectivement 146 et 107 ug Cd/L chez les méles et les femelles.

= G. roeseli étant en général de plus petite taille que D. villosus, les contraintes analytiques
concernant les mesures des niveaux de MDA et des réserves énergétiques nous ont
conduits a réaliser systématiquement 5 groupes de 6 individus par genre et par condition
testée (au lieu de 10 groupes de 3 individus pour D. villosus), de facon a obtenir une

quantité de tissus équivalente entre les deux especes.

En evaluant les effets d’une exposition sublétale de cadmium sur les réponses
comportementales d’anti-prédation, les réponses antitoxiques et les réserves énergétiques de
G. roeseli, notre objectif final était d’acquérir les informations pour comparer le patron de

réponses déja observé chez D. villosus avec celui d’une espece présentant une origine, un
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mode de vie et un niveau trophique différents. Dans cette partie, nous présentons donc les
résultats issus des mesures d’effets toxiques, des comportements d’anti-prédation et de
réserves energétiques de G roeseli soumis ou non a une exposition au cadmium. Pour faciliter
la lecture des résultats, leur description et présentation (figures et tableaux) reprennent la
méme chronologie et la méme forme que celle de I’article publié présenté dans le Chapitre
V.1. A l’issue de cette présentation, la discussion est axée a la fois sur les résultats obtenus

pour G. roeseli et sur la comparaison avec D. villosus.

Concernant la méthodologie, une distinction entre males et femelles a également été
effectuée afin d’évaluer I’effet potentiel du genre sur les réponses mesurées. Les individus ont
été systématiquement mesurés a la fin de chaque test afin de vérifier I’influence de la taille sur
les réponses comportementales. Cependant, en I’absence de corrélations significatives entre
les réponses mesurées et la taille des individus, les résultats ne sont pas illustrés (Tests de
corrélation de Pearson, P>0.05). De plus, aucun effet significatif du genre n’a été observé sur
les réponses comportementales testées, les données pour chaque sexe ont donc été couplées

afin de rendre les résultats plus robustes.

2.1.Résultats

2.1.1. Biomargueur d’effets toxigues

Les résultats de I’ANOVA a trois facteurs des mesures de MDA sont présentés dans
le Tableau V-1. Pour le dispositif #1, les tests post-hoc HSD de Tukey ont montré que, en
I’absence de risque de prédation, les males et les femelles pré-exposés au cadmium
présentaient des niveaux de MDA plus de deux fois supérieurs a ceux des groupes témoins
(Figure V-1A). Chez chacun des deux sexes, aucune différence significative n’a été observée
entre les témoins et les individus du groupe sans pré-exposition au cadmium. En présence
d’un risque de prédation, les niveaux de MDA de chaque sexe du groupe pré-exposé au
cadmium ont présenté une augmentation de plus du double par rapport au niveau du groupe
témoin correspondant. Pour chaque sexe, une différence significative des niveaux de MDA a
été observée entre chacun des trois groupes. De plus, aucune différence inter-sexe n’a éte

observée, quelles que soient les conditions de pré-exposition/exposition testees.
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Tableau V-1. Analyse de variance (ANOVA a trois facteurs) des mesures du biomarqueur
d’effets toxiques (MDA) et des réserves énergétiques (lipides et glycogene) chez G. roeseli,
en fonction du genre, du risque de prédation et de la contamination au cadmium (Cd).

Unité expérimentale Paramétre  Sources de variation DF F P
Dispositif #1 MDA Genre 1 0,05 0,8273
Risque de prédation 1 1,35 0,2509
Cd 2 90,05 <0,001
Genre x Risque de prédation 1 1,49 0,2280
Genre x Cd 2 0,57 0,5672
Risque de prédation x Cd 2 2,45 0,0967
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,55 0,5798
Lipides Genre 1 138,00 <0,001
Risque de prédation 1 2,13 0,1511
Cd 2 7,70 0,0012
Genre x Risque de prédation 1 0,02 0,8962
Genre x Cd 2 4,88 0,0118
Risque de prédation x Cd 2 8,31 <0,001
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,92 0,4051
Glycogene  Genre 1 195,28 <0,001
Risque de prédation 1 106,22 <0,001
Cd 2 3452  <0,001
Genre x Risque de prédation 1 2,53 0,1180
Genre x Cd 2 4,15 0,0218
Risque de prédation x Cd 2 37,57 <0,001
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,69 0,5063
Dispositif #2 MDA Genre 1 2,08 0,1557
Risque de prédation 1 0,80 0,3749
Cd 2 105,75 <0,001
Genre x Risque de prédation 1 0,53 0,4688
Genre x Cd 2 1,89 0,1617
Risque de prédation x Cd 2 0,97 0,3876
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,50 0,6083
Lipides Genre 1 112,93 <0,001
Risque de prédation 1 8,14 0,0064
Cd 2 10,82  <0,001
Genre x Risque de prédation 1 0,09 0,7690
Genre x Cd 2 9,54 <0,001
Risque de prédation x Cd 2 2,76 0,0736
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,46 0,6347
Glycogene  Genre 1 267,01 <0,001
Risque de prédation 1 9,37 0,0036
Cd 2 2,48 0,0948
Genre x Risque de prédation 1 0,81 0,3729
Genre x Cd 2 0,68 0,5128
Risque de prédation x Cd 2 8,85 <0,001
Genre x Risque de prédation x Cd 2 0,90 0,4140

Les valeurs significatives sont indiquées en gras.
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Figure V-1. Niveaux de Malondialdehyde (MDA) mesurés en présence/absence d’un
risque de prédation. A) dispositif #1 ; B) dispositif #2. Les femelles et méles G. roeseli sont
respectivement représentés par des barres pleines ou hachurées. Les niveaux de MDA ont été
mesurés a la suite des tests comportementaux durant lesquels les amphipodes ont été exposes
aux conditions suivantes : Témoin = pré-exposition de 24 h a une eau non cadmiée +
exposition test de 4-min a une eau non cadmiée (barres blanches) ; Sans pré-exposition au Cd
= pré-exposition de 24 h a une eau non cadmiée + exposition test de 4 min a 250 pg Cd/L
(barres grises) ; Avec pré-exposition au Cd = pré-exposition de 24 h a 250 ug Cd/L +
exposition test de 4 min a 250 pg Cd/L (barres noires). Chaque barre représente une moyenne
de N = 5 + écart type. Les différences significatives sont indiquées par des lettres différentes
(test post-hoc HSD de Tukey a la suite de ’ANOVA, P<0,05).

Pour le dispositif #2, les tests post-hoc HSD de Tukey ont mis en évidence, en
I’absence de risque de prédation, des niveaux de MDA de plus de deux fois supérieurs chez
les males et femelles pré-exposes au cadmium en comparaison avec les niveaux de MDA du
groupe témoin (Figure V-1B). Sans risque de prédation, aucune différence significative n’a
été mise en evidence entre les niveaux de MDA des gammares non pré-exposes au cadmium
et ceux du groupe témoin. En présence d’un risque de prédation, une augmentation
significative du niveau de MDA entre les individus non pré-exposés au cadmium et les
témoins n’a été observée que chez les femelles. Les niveaux de MDA des groupes pré-
exposés au cadmium étaient de plus de deux fois supérieurs a ceux des groupes témoins, et
étaient également significativement supérieurs a ceux des groupes non pré-exposés au
cadmium. Enfin, aucune différence inter-sexe n’a été observée, quelles que soient les

conditions de pré-exposition/exposition testees.
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2.1.2. Réponses comportementales

Les résultats de ’ANOVA a deux facteurs sont présentés dans le Tableau V-2. Pour
le dispositif #1, les tests post-hoc HSD de Tukey ont indiqué que, en I’absence d’un risque de
prédation, 1’exploration de I’environnement et la mobilité des gammares non pré-exposes au
cadmium ont significativement diminué par rapport au groupe témoin, tandis qu’aucune
différence marquée n’a été observée au niveau de ’utilisation des refuges (Figures V-2A, B,
C). Pour le groupe pré-expose au cadmium, des diminutions significatives de 1’exploration et
de la mobilité ont été observées par rapport au témoin, tout comme 1’absence de différences
au niveau de I’utilisation de refuges. Aucune différence n’a été mise en évidence pour les
valeurs d’utilisation de refuges, d’exploration et de mobilité entre le groupe non pré-exposé

au cadmium et celui avec pré-exposition au cadmium.

Table V-2. Analyse de variance (ANOVA a deux facteurs) des mesures d’utilisation des
refuges, d’exploration et de mobilité chez G. roeseli obtenues avec le dispositif #1, et des
mesures d’utilisation des refuges, d’agrégation et de mobilité obtenues avec le dispositif #2,
en réponse a un risque de prédation et a une contamination au cadmium (Cd).

Unité expérimentale ~ Paramétre Sources de variation DF F P
Dispositif #1 Utilisation de  Risque de prédation 1 17,66 <0,001
refuges Cd 2 9,12 0,0351
Risque de prédation x Cd 2 1,94 0,1547
Exploration Risque de prédation 1 48,21 <0,001
Cd 2 59,92 <0,001
Risque de prédation x Cd 2 17,33 <0,001
Mobilité Risque de prédation 1 55,84 <0,001
Cd 2 52,13 <0,001
Risque de prédation x Cd 2 6,99 0,0223
Dispositif #2 Utilisation de  Risque de prédation 1 8,92 0,0102
refuges Cd 2 29,90 <0,001
Risque de prédation x Cd 2 2,15 0,1367
Agrégation Risque de prédation 1 2,36 0,1512
Cd 2 0,63 0,3980
Risque de prédation x Cd 2 0,06 0,8205
Mobilité Risque de prédation 1 16,43 <0,001
Cd 2 9,91 0,0278
Risque de prédation x Cd 2 2,17 0,1026

Les valeurs significatives sont indiquees en gras.
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Figure V-2. Réponses comportementales mesurées en présence/absence d’un risque de
prédation. A) utilisation des refuges dans le dispositif #1 (i.e. proportion du temps passeé dans
les trous) ; B) exploration de I’environnement dans le dispositif #1 (i.e. nombre de zones
refuges différentes utilisées) ; C) mobilité dans le dispositif #1 (i.e. proportion du temps passé
en mouvement en dehors des refuges) ; D) utilisation des refuges dans le dispositif #2 (i.e.
proportion du temps passé accroché aux cages) ; E) agrégation dans le dispositif #2 (i.e.
proportion du temps passé accroché aux cages contenant des congéneéres) ; F) mobilité dans le
dispositif #2 (i.e. proportion du temps passé en mouvement en dehors des refuges). G. roeseli
a été exposé aux conditions suivantes : Témoin = pré-exposition de 24 h a une eau non
cadmiée + exposition test de 4-min a une eau non cadmiée (points blancs) ; Sans pré-
exposition au Cd = pré-exposition de 24 h a une eau non cadmiée + exposition test de 4 min a
250 pg Cd/L (points gris) ; Avec une pré-exposition au Cd = pré-exposition de 24 h a 250 pg
Cd/L + exposition test de 4 min a 250 pg Cd/L (points noirs). Chaque point représente une
moyenne de N = 60 + 95% d’intervalle de confiance. Les différences significatives sont
indiquées par des lettres différentes (test post-hoc HSD de Tukey a la suite de ’ANOVA,
P<0,05).

Dans de I’eau marquée par un risque de prédation, les valeurs d’exploration et de
mobilité du groupe témoin ont diminué significativement, alors que celles de 'utilisation de
refuges ont significativement augmenté de plus du double par rapport aux réponses
comportementales observées dans de I’eau non marquée. Aucun effet significatif du risque de
prédation n’a été observé sur le comportement anti-prédateur a la fois dans le groupe sans pré-
exposition au cadmium et dans le groupe pré-exposé au cadmium, a I’exception d’une valeur

moyenne d’exploration significativement supérieure dans le groupe non pré-exposé au
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cadmium en présence d’une eau marquée par rapport a la valeur obtenue dans une eau non

marquée.

Pour le dispositif #2, les tests post-hoc HSD de Tukey ont montré que, en 1’absence
de risque de prédation, aucune différence significative n’a été observée au niveau de
I’utilisation de refuges et de la mobilité entre le groupe non pré-exposé au cadmium et le
groupe témoin (Figures V-2D, F). Au sein du groupe pré-exposé au cadmium, nous avons
observé une augmentation de ’utilisation de refuges par rapport au groupe non pré-exposé au
cadmium, mais non significativement différente du témoin, ainsi qu’une diminution marquée

de la mobilité par rapport au groupe témoin et au groupe non pré-exposeé au cadmium.

En présence d’un risque de prédation, les résultats ont mis en évidence une
augmentation significative de 'utilisation de refuges ainsi qu’une diminution marquée de la
mobilité au sein du groupe témoin. Aucun effet significatif du risque de prédation n’a été
observé dans les groupes avec ou sans pré-exposition au cadmium, excepté au niveau de la
mobilité du groupe non pré-exposé au cadmium qui était significativement réduite dans de
I’eau marquée. Aucune différence significative n’a été observée au niveau de 1’agrégation

avec les congénéres, quelles que soient les conditions testées (Figure V-2E).

Pour le dispositif #1, les spectres de taille de G. roeseli, respectivement en présence
et en absence de risque de prédation, étaient de 9,56-13,05 et 10,44-14,40 mm dans le groupe
témoin ; de 9,79-12,11 et 11,88-15,37 mm dans le groupe non pré-exposé au cadmium ; et de
10,02-12,98 et 9,53-13,97 mm dans le groupe pré-exposé au cadmium. Pour le dispositif #2,
les spectres de taille de G. roeseli, respectivement en présence et en absence de risque de
prédation, étaient de 10,72-12,41 et 10,26-13,57 mm dans le groupe témoin ; de 9,58-12,51
et 10,50-14,99 mm dans le groupe non pré-exposé au cadmium ; et de 10,69-15,27 et 9,09—
14,66 mm dans le groupe pré-exposé au cadmium. Aucun effet significatif de la taille des
gammares n’a été observé au niveau de ’utilisation de refuges, 1’exploration ou la mobilité
pour le dispositif #1, et au niveau de I’utilisation de refuges, de 1’agrégation ou de la mobilité

pour le dispositif #2 (tests de corrélations de Pearson, P>0,05 ; non illustré).
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2.1.3. Réserves énergétiques

Les résultats de I’ANOVA a trois facteurs sont présentés dans le Tableau V-1. Pour
le dispositif #1, les tests post-hoc HSD de Tukey ont révélés que, en I’absence de risque de
prédation, I’unique différence significative au niveau de la teneur lipidique a été observee
chez les femelles, entre le groupe non pré-exposé au cadmium et le groupe témoin. Aucune
différence au niveau de la teneur en lipides n’a été mise en évidence entre les différents
groupes chez les males (Figure V-3A). Les résultats chez les males et les femelles du groupe
pré-expose au cadmium ont mis en évidence une diminution d’environ 50% au niveau de la
teneur en glycogéne en comparaison avec le groupe témoin et une diminution significative a
également été observée chez les amphipodes du groupe non pré-exposé au cadmium par

rapport aux témoins (Figure V-3C).

En présence d’un risque de prédation, la teneur en lipides était significativement
inférieure chez les femelles du groupe non pré-exposé au cadmium par rapport au groupe
témoin, alors qu’aucune différence n’a été observée entre les groupes non pré-exposés et
exposés au cadmium. Pour les males, aucune variation significative de la teneur lipidique n’a
¢té¢ mise en évidence entre les différents groupes. La teneur en glycogéne n’a montré aucune
différence significative entre les groupes. Cependant, les méales du groupe pré-exposé au
cadmium ont montré des valeurs inférieures a celles des males du groupe non pré-exposé au

cadmium.

En présence ou absence d’un risque de prédation, des différences inter-sexes
significatives ont été observées au niveau de toutes les réponses (les réserves énergétiques des
femelles étant supérieures a celles des males), a I’exception des valeurs de teneurs lipidiques
du groupe non pré-exposé au cadmium en présence d’une eau marquée ou non par un risque

de prédation.

Pour le dispositif #2, les tests post-hoc HSD de Tukey ont montré que, en 1’absence
de risque de prédation, les valeurs de teneur lipidique étaient différentes du témoin
uniquement chez les femelles du groupe non pré-exposé au cadmium, alors qu’aucune
variation significative entre les groupes n’a été observée chez les males, de méme qu’aucune

différence n’a ét¢ mise en évidence entre les groupes non pré-exXposés et pré-exposés au
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cadmium (Figure V-3B). Les valeurs de teneur en glycogene ont montré une baisse
significative d’environ 50% chez les femelles et les males du groupe pré-exposé au cadmium
par rapport aux témoins, alors que les individus du groupe non pré-exposé au cadmium ne

présentaient pas de teneurs en glycogene significativement différentes des témoins (Figure V-

3D).
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Figure V-3. Reéserves énergétiques mesurées en présence/absence d’un risque de
prédation. A) teneur en lipides des amphipodes du dispositif #1 ; B) teneur en lipides des
amphipodes du dispositif #2 ; C) teneur en glycogene des amphipodes du dispositif #1 ; D)
teneur en glycogéne des amphipodes du dispositif #2. Les femelles et males G. roeseli sont
respectivement représentés par des barres pleines ou hachurées. Les réserves énergétiques ont
été mesurées a la suite des tests comportementaux durant lesquels les amphipodes ont été
exposés aux conditions suivantes : Témoin = pré-exposition de 24 h a une eau non cadmiée +
exposition test de 4-min a une eau non cadmiée (barres blanches) ; Sans pré-exposition au Cd
= pré-exposition de 24 h a une eau non cadmiée + exposition test de 4 min a 250 pg Cd/L
(barres grises) ; Avec pré-exposition au Cd = pré-exposition de 24 h a 250 ug Cd/L +
exposition test de 4 min a 250 pg Cd/L (barres noires). Chaque barre représente une moyenne
de N =5 + écart type. Les différences significatives sont indiquées par des lettres différentes
(test post-hoc HSD de Tukey a la suite de I’ANOVA, P<0,05).
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En présence d’un risque de prédation, les teneurs lipidiques n’ont présenté aucune
variation significative entre les groupes, quel que soit le sexe testé. De la méme maniére,
aucune différence marquée n’a été observée au niveau des teneurs en glycogene entre les

groupes, quel gue soit le sexe des individus.

En présence ou absence d’un risque de prédation, des différences inter-sexes
significatives ont été observées au niveau de toutes les réponses (les réserves énergétiques des
femelles étant supérieures a celles des males), a I’exception des valeurs de teneur lipidique du
groupe non pré-exposé au cadmium en présence d’une eau non marquée.

2.2.Discussion

2.2.1. Effets du cadmium

Biomarqueur d’effets toxiques. Nos résultats ont clairement mis en évidence un
effet significatif du cadmium sur les valeurs de MDA, avec parfois une augmentation
significative des niveaux relevés chez G. roeseli en fonction de la pré-exposition au cadmium,
et ce quel que soit le dispositif expérimental utilisé. Une augmentation des niveaux de MDA
avait également été observée chez D. villosus. Des différences significatives apparaissent lors
d’une exposition directe de 4 minutes (sans pré-exposition) que ce soit & des concentrations de
250 ou 500 pg Cd/L pour G. roeseli et D. villosus, respectivement. Cette sensibilité des
niveaux de MDA relevée dans nos résultats coincide avec le fait que la peroxydation des
lipides (traduite par une augmentation de MDA, qui est le produit final de la lipoperoxydation
des membranes) est une conséquence précoce et sensible d’une exposition au cadmium chez
divers organismes vivants, comme cela a par exemple été montré chez la souris aprés une
exposition de 24 h a des concentrations allant de 25 a 1250 ug Cd/kg (CdCl,) (Manca et al.,
1991) ou aprés seulement 6 h d’exposition & 20 mg Cd/kg (CdCl,) (Djukié-Cosié et al., 2008).
Cette rapidité de réponse n’a toutefois pas vraiment été étudiée jusqu’a présent chez des
organismes aquatiques, en particulier les crustacés d’eau douce, la plupart des tests étant basés
sur des mesures de niveaux de MDA aprés des expositions de plusieurs jours. Gismondi et al.
(2012d) ont par exemple mis en évidence une augmentation significative des niveaux de
MDA chez G. roeseli a des concentrations en cadmium de 2 et 8 pg/L, apres une exposition
de 96 h.
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Si dans notre étude les niveaux de MDA se sont avéres comparables entre G. roeseli
et D. villosus, nous avons toutefois noté une augmentation supérieure chez D. villosus en
présence de cadmium par rapport aux niveaux observés chez G. roeseli. L’hypothese la plus
probable pour expliquer la différence observée entre les deux amphipodes au niveau de leur
niveau de MDA serait la différence de concentration en cadmium utilisée pour chaque
expérimentation. Il serait intéressant de comparer les réponses obtenues chez les deux espéces
a la suite d’expositions a des concentrations en métal identiques, voir & des gammes de

concentrations.

Réponses comportementales. Nos résultats ont montré un impact significatif d’une
exposition au cadmium sur la locomotion de G. roeseli pour les deux dispositifs testés, avec
notamment une augmentation de 1’utilisation de refuges (dispositif #2) et une diminution (1)
de la mobilité lorsque les individus étaient en dehors de ces refuges (dispositifs #1 et #2) et
(2) de I’exploration de I’environnement. Contrairement aux précédents résultats avec D.
villosus, les réponses obtenues avec G. roeseli concordent avec la diminution de 1’activité
locomotrice rapportée par d’autres travaux. Ainsi, Felten et al. (2008) ont observé une
diminution de I’activité locomotrice chez G. pulex a la suite d’une exposition de 120 h a une
concentration de 7,5 pug Cd/L, de méme que pour Vellinger et al. (2012a) (Annexe I11) a la
suite d’une exposition de 96 h a 27 pg Cd/L, ou encore avec I’espéce G. lawrencianus a la
suite d’une exposition de 72 h a une concentration de 62 ng Cd/L (Wallace & Estephan,
2004). Cependant, la concentration utilisée dans notre cas était de 4 a 40 fois supérieure a
celles utilisées dans ces études, en raison d’une durée d’exposition plus courte. De plus,
comme pour D. villosus, une pré-exposition au cadmium n’a pas entrainé de différence
significative au niveau des réponses comportementales par rapport a celles induites par une
exposition test de 4 minutes au cadmium, a I’exception de I’utilisation de refuges et de la
mobilité dans le dispositif #2 qui se sont avérées respectivement supérieure et inférieure a

celles du groupe non pré-exposé au cadmium,

Réserves énergétiques. Nos résultats ont montré un impact significatif du cadmium
sur les réserves énergétiques de G. roeseli, dans certaines des conditions testées. D’une
maniére globale, les valeurs obtenues ont mis en évidence une diminution des contenus en
lipides et en glycogéne chez les individus exposés. Toutefois, les résultats n’ont pas été aussi

marqués que pour D. villosus, et 1’absence de diminution significative des réponses dans
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certaines conditions pourrait s’expliquer par une concentration en toxique trop faible pour
induire une demande énergétique suffisamment consequente de la part des mécanismes de
défenses des individus. Une hypothése non exclusive pour expliquer I’absence de diminution
significative des reserves énergétiques dans certaines des conditions testées est le lien
potentiel de ces parametres avec les réeponses comportementales mesurées. En effet, nous
avons observé pour D. villosus une diminution marquée des contenus en lipides et en
glycogéne chez les individus exposés au cadmium probablement en lien avec une diminution
de I'utilisation de refuges et une augmentation significative de la mobilité quel que soit le
dispositif testé. Au contraire, chez G. roeseli, nous avons observé une diminution moins
marquée des réserves énergétiques en méme temps qu’une diminution de la mobilité chez les
individus exposés au cadmium. D’une maniére générale, le glycogéne constitue la source
d’énergie sollicitée dans les activités a court terme telles que la locomotion ou la ventilation
(Sparkes et al., 1996) et les lipides sont plutét impliqués dans les activités a long terme telles
que la reproduction (Cargill et al., 1985). Toutefois, ces deux sources peuvent étre rapidement
catabolisées pour fournir 1’énergie nécessaire aux défenses antitoxiques impliquées dans les
mécanismes de défense (Dutra et al., 2009), incluant probablement les réactions
comportementales telles que 1’activité de locomotion liée au réponses d’anti-prédation. Nos
résultats ont également montré des différences inter-sexes significatives au niveau des
réserves énergétiques, les femelles présentant des contenus en lipides et en glycogéne plus
grands que ceux des males. Ces résultats coincident avec ceux précédemment obtenus pour D.
villosus au cours de notre travail doctoral et également avec ceux obtenus dans d’autres

travaux chez le gammare (Clarke et al., 1985; Gismondi et al., 2012a,c).

2.2.2. Réponses a un risque de prédation

Nos résultats ont montré, en I’absence de cadmium, que les signaux de danger
constitués par I’odeur du prédateur et I’odeur de congénéres blessés ont été percus par G.
roeseli. En effet, en présence d’une eau marquée, les individus ont adopté une stratégie
comportementale plus prudente que celle exprimée dans de I’eau non marquée en (1)
augmentant le temps passé dans les refuges (i.e. en étant prostrés dans les trous ou accrochés
aux cages), (2) diminuant 1’exploration de I’environnement (i.e. en visitant moins de zones
refuges différentes), et (3) diminuant la mobilité en dehors des refuges. Des travaux sur les

comportements d’anti-prédation de G. roeseli ont également mis en évidence une diminution
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de I’activité locomotrice (Bollache et al., 2006) ainsi qu’une augmentation de I’utilisation de
zones de refuge (Baumgartner et al., 2003; Bollache et al., 2006; Starry et al., 1998) en
réponse a un risque de prédation. L’absence de comportement d’agrégation chez G roeseli, a
la fois en la présence et en I’absence de risque de prédation, pourrait s’expliquer par la
présence des épines dorsales qui caractérisent cette espéce. Ces épines constituent parfois une
défense efficace contre une prédation par les poissons (Bollache et al., 2006), cependant, en
présence d’une prédation par C. gobio, Kaldonski et al. (2008) n’ont observé aucun avantage
significatif des épines sur le taux de prédation de G. roeseli. Par ailleurs, I’hypothése que les
épines dorsales de G. roeseli inhiberaient de maniére indirecte les contacts entre congéneres

reste a vérifier.

En présence de cadmium, les gammares exposés a un risque de prédation ont adopté
une stratégie comportementale risquée par rapport aux réponses comportementales exprimées
dans de 1’eau marquée sans cadmium en (1) passant plus de temps a 1’extérieur des zones
refuges (i.e. en les utilisant moins) et (2) en étant immobiles en dehors des refuges (i.e. en
augmentant 1’exposition a un prédateur potentiel). Tout comme pour D. villosus, une absence
d’ajustements au niveau des comportements d’anti-prédation a donc été observée chez G.
roeseli suite a une exposition au cadmium. Ces résultats renforcent 1’hypothése d’une
dérégulation probable du transfert de 1’information au niveau des voies de signalisation
chimique internes par des polluants chimiques tels que le cadmium (cf. Sornom et al., 2012 -
Chapitre V.1).
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3. Comportements d’appariement de Dikerogammarus villosus

Chez les amphipodes, le comportement de maintien pré-copulatoire, intervenant lors
de la phase de gardiennage du partenaire sexuel pendant le cycle de reproduction des
organismes, est un phénomeéne bien connu et a déja eté utilisé en tant que biomarqueur de
substances toxiques (Blockwell et al., 1998a; Pascoe et al., 1994). L’étude de ce
comportement présente un réel intérét en écotoxicologie en raison, entre autres, de sa haute
pertinence écologique. En effet, le pré-copulat est un prérequis qui conditionne directement le
succes reproducteur de ces especes. Méme si de nombreux travaux se sont déja intéressé aux
effets de nombreux stress environnementaux, incluant les métaux lourds, sur les
comportements pré-copulatoires de crustacés d’eau douce (Blockwell et al., 1998a; Cold &
Forbes, 2004; Davis, 1978; Linden, 1976; Malbouisson et al., 1995; Pandey et al., 2011;
Poulton & Pascoe, 1990; Wildish, 1972), ces parameétres n’ont, a notre connaissance, pas
encore été étudiés chez I’amphipode invasif Dikerogammarus villosus. Le but de cette étude a
été d’évaluer, lors d’expérimentations en conditions contrblées, les effets d’une exposition
sublétale de cadmium en mesurant les comportements pré-copulatoires de D. villosus. Pour
cela, deux types d’expérimentations ont ét¢ mis en place. Dans la premiere, il s’agissait
d’évaluer la capacité de maintien de I’appariement des individus malgré le stress chimique.
Dans la seconde, nous avons cherché a évaluer la capacité de reformation de pré-copulats a la

suite d’une séparation, en présence ou absence d’une contamination au cadmium.

3.1.Matériels et méthodes

3.1.1. Prélevement des organismes et maintien au laboratoire

Les individus appartenant a ’espéce D. villosus ont été prélevés en automne 2011 a
I’aide d’un tamis (5 mm de vide de maille) au niveau d’une station de la riviere Moselle dans
le nord-est de la France (lle du Saulcy, 49°07°N et 6°10’E). Des individus non appariés et en
pré-copulats ont été échantillonnés et transportés au laboratoire dans 1’heure suivant leur
échantillonnage dans des flacons en plastique opaque d’une contenance de 3 L et remplis
d’eau de riviere prélevée sur place. Des feuilles collectées sur le site ont été placées dans
chaque flacon afin de réduire les contraintes induites par la manipulation et le transport. Au

laboratoire, les individus encore appariés ont été separés et les gammares ont été maintenus a
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une densité maximale de 20 individus/L dans des aquariums en plastique (31 cm de long, 28
cm de large, 14 cm de haut) rempli d’eau du robinet déchlorée, traitée contre les UVs et
oxygénée. Des billes de verre (15 mm de diametre, c6té convexe vers le bas) et des plantes
artificielles ont été ajoutées a chaque aquarium pour fournir des refuges aux amphipodes et
limiter ainsi le cannibalisme. Les gammares n’ont pas été nourris pendant la phase
d’acclimatation, qui s’est déroulée dans une piéce thermostatée (18 = 1°C) avec une
photopériode de 12:12 h (lumiere:obscurité). Les amphipodes ont été maintenus dans ces

conditions pendant 48 h avant la réalisation des tests comportementaux.

3.1.2. Solution cadmiée

Selon la méthode décrite dans Sornom et al. (2012) (Chapitre V.1), une solution
meére toxique a été préparée par dissolution de chlorure de cadmium (CdCl,) puis stabilisée.
Les solutions utilisées dans les tests comportementaux ont été préparées par dilution de la
solution meére afin d’obtenir une concentration nominale de 500 pug Cd/L dans les solutions

filles.

3.1.3. Tests comportementaux

Les tests comportementaux ont été réalisés dans la méme piece thermostatée que
pour ’acclimatation des gammares, cependant, une lumiére rouge a été préférée comme
source d’éclairage afin de limiter le stress induit par 1’expérimentation (les gammares
assimilant la lumiére rouge a 1’obscurité). Apres avoir été maintenus pendant 48 h au
laboratoire, les pré-copulats formés pendant 1’acclimatation ont été prélevés afin d’étre
utilisés dans les tests comportementaux. De cette maniere, le stade reproducteur de la femelle
N’a pas constitué un facteur limitant dans 1’évaluation des capacités de maintien et de
reformation de I’appariement (la phase pré-copulatoire étant naturellement dépendante du
cycle de mue de la femelle). En effet, la majorité des femelles testées se trouvaient ainsi dans
la phase précoce de pré-copulation et étaient réceptives et disponibles pour un ré-appariement
pendant toute la durée de nos tests. En raison d’un biais probable sur les comportements
d’appariement d’une oxygénation par bullage ou flux d’eau, les expériences #1 et #2 se sont
déroulées en utilisant des boites de pétri, permettant ainsi d’obtenir des conditions statiques

avec une bonne oxygénation des solutions testées et une hauteur d’eau suffisante pour
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permettre le déplacement des individus (= 1 cm). Pour les tests en présence de cadmium, les
boites de pétri en plastique (85 mm de diametre et 2 cm de haut) ont été préalablement
saturées pendant 48 h a I’aide des solutions cadmiées avant leur utilisation lors des tests

comportementaux.

Expérience #1. Chaque boite de pétri a été remplie avec 60 mL de solution test (eau
témoin ou eau cadmiée). Un total de 60 pré-copulats (N = 30 pré-copulats/condition) a été
prélevé parmi les individus acclimatés. La démarche expérimentale a consisté a placer
délicatement un pré-copulat a I’intérieur de chaque boite a I’aide d’une cuillére en plastique et
d’un pinceau. A la suite de leur introduction dans les boites de pétri, le nombre total de pré-
copulats déformés a été relevé toutes les 5 minutes pendant les deux premiéres heures
d’exposition, puis a intervalles de temps réguliers jusqu’a une durée maximale de 10 h

d’exposition.

Expérience #2. Chaque boite de pétri a été remplie avec 60 mL de solution test (eau
témoin ou eau cadmiée). Un total de 60 pré-copulats (N = 30 pré-copulats/condition) a été
prélevé parmi les individus acclimatés. Pour chaque pré-copulat, le male a été physiquement
séparé de la femelle et chaque individu de la paire a été placé individuellement dans une boite
de pétri contenant la solution testée. Aprés 1 min d’acclimatation, la femelle a été introduite
délicatement dans la bofte de pétri contenant le méle a I’aide d’une cuillére en plastique et
d’un pinceau. Deés I’introduction de la femelle, deux paramétres ont été mesurés: (1) le
nombre de contacts entre le male et la femelle a été compté, et (2) le temps moyen avant ré-
appariement a été chronométré. Pour chaque pré-copulat, les réponses ont été acquises en
triplicat de facon a obtenir une moyenne + écart-type. Au bout du premier appariement, une
séparation physique du pré-copulat est opérée a 1’aide d’un pinceau et chacun des deux
individus a été de nouveau acclimaté séparément pendant 1 min, puis remis en contact, et
ainsi de suite jusqu’a I’obtention de trois valeurs par pré-copulét. L’expérience #2 s’est

déroulée sur une durée maximale de 30 min par réplicat et par condition.

3.1.4. Analyses statistiques

L’ensemble des tests statistiques a été réalisé a 1’aide du logiciel Statistica 7.0

(Statsoft, Inc., Tulsa, USA). Concernant 1’expérience #1, les données ont été comparées a
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I’aide d’un test t pour échantillons appariés, avec un risque d’erreur de type | fixé a 0,1%.
Concernant I’expérience #2, comme les données de base ont rempli les conditions de
normalité et d’homogénéité¢ de variance, chaque réponse a été analysée a l’aide d’une
ANOVA a un facteur, suivie du test post-hoc HSD de Tukey, avec un risque d’erreur de type I
fixé a 0,1%.

3.2.Résultats

3.2.1. Expérience #1

Dans le groupe témoin, nous avons observé une déformation progressive des pré-
copulats au cours du temps, avec hotamment 7 pré-copulats séparés instantanément apres leur
introduction dans les boites de pétri et un maximum de 21 pré-copulats séparés atteint au bout
de 8 h 15 min d’exposition (Figure V-4). En présence de cadmium, 12 pré-copulats sur 30 se
sont séparés instantanément aprés leur introduction dans les boites de pétri et tous les
appariements ont été défaits au bout de 8 h 30 min d’exposition. A chaque temps de mesure,
le nombre de pré-copulats séparés en présence de cadmium a été significativement supérieur a

celui observé dans le témoin (test t pour echantillons appariés, P<0.01).

OoTémoin @500 pg Cd/L

35
2
= 30 - e000ocoo
~§ .......ooooooo.oo..'.'.
\;3;. 25 0:““'.“00
" .0
2 00000000
© 20 qe 0ooo0000°°
> ocoo
2 o 0000
o 15 - o o
? e O ocooocoooooO
o
o 10 { &P ©
ko] COO
o O
o i
= 5
()
z

0 +——r— f———— f———— f———— f———— f———— f———— T f———— fr———— b=

0 60 12 180 240 300 360 420 480 540 60

Temps d'exposition (min)

Figure V-4. Effet du cadmium sur la capacité de maintien de ’appariement chez D.
villosus. Evolution du nombre de pré-copulats séparés en fonction du temps d’exposition a
une solution témoin (eau déchlorée) ou une solution cadmiée (500 pg Cd/L).
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3.2.2. Expérience #2

En présence de cadmium, le temps moyen avant ré-appariement a la suite d’une
séparation du pré-copulat a significativement augmenté de plus du double par rapport au
temps de latence observé en condition témoin (Figure V-5A). Une augmentation de plus du
double a également été observée au niveau du nombre moyen de contacts entre males et
femelles avant appariement dans le groupe exposé au cadmium par rapport aux valeurs

observées dans le groupe témoin (Figure V-5B).
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Figure V-5. Effet du cadmium sur la capacité d’appariement chez D. villosus. A) Temps
moyen avant la reformation d’un pré-copulat a la suite d’une séparation du male et de la
femelle ; B) Nombre moyen de contacts entre le male et la femelle avant appariement. Les
données représentent des moyennes de N = 30 * Ecart-type. Les différences significatives
sont indiquées par des lettres différentes (tests post-hoc HSD de Tukey aprés I’ANOVA,
P<0.001).

3.3.Discussion

Dans un premier temps, nos résultats ont montré qu’une exposition a une
concentration sublétale de cadmium induisait une diminution significative de la capacité de
maintien de I’appariement chez D. villosus. Bien qu’une augmentation du nombre de pré-
copulats séparés ait également été observée dans le groupe témoin, cette augmentation s’est
avéree a la fois plus rapide et plus marquée dans le groupe exposé au cadmium. A notre
connaissance, peu de données sont disponibles dans la littérature concernant 1’effet du
cadmium sur les comportements d’appariement chez les amphipodes d’eau douce. Une
diminution de la capacité de maintien de I’appariement induite par la toxicité du cadmium a

uniquement été observée par Poulton & Pascoe (1990) chez G. pulex. Toutefois, de nombreux
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travaux ont déja montré une diminution significative du maintien pré-copulatoire chez
diverses espéces d’amphipodes suite a une exposition a des stresseurs variés (Butler et al.,
1982; Linden, 1970; McCahon & Poulton, 1991; Meliyan, 1991). Heckmann et al. (2005) ont
par exemple observé une diminution significative du nombre de pré-copulats formeés chez G.
pulex (i.e. une incapacité de maintien de 1’appariement) 5 jours apres une exposition a un
pulse de 0,35 pg/L de lambda-cyhalothrine, un pesticide de la famille des pyréthroides
fréquemment utilisé en agriculture. Une séparation immédiate des pré-copulats a également
été observée chez G. pulex aprés seulement 1 h d’exposition a 0,05 ug/L d’esfenvalérate, un

pesticide appartenant également a la famille des pyréthroides (Cold & Forbes, 2004).

Dans un second temps, nos résultats ont mis en évidence un impact significatif du
cadmium sur la capacité de ré-appariement aprés une séparation physique des pré-copulats
chez D. villosus. Dans une précédente étude, Malbouisson et al. (1995) ont observé une
diminution significative de la capacité a reformer des pré-copulats préalablement séparés chez
G. pulex, suite a une exposition de 10 ou 20 min a 1 ou 2 mg/L de lindane. En présence de
cadmium, nos résultats ont également montré une augmentation significative du nombre de
contacts entre male et femelle avant I’appariement. 1l est probable que cette augmentation soit
I’indicateur d’une diminution de la capacité¢ de détection de la femelle par le male ou d’une

perturbation de la communication chez 1’un des deux sexes.

La perturbation des voies de signalisation chimique par le cadmium constitue une
hypothése plausible concernant 1’inhibition globale du comportement pré-copulatoire
observée dans notre étude. En effet, des travaux ont déja montré chez divers organismes
aquatiques que certains polluants chimiques (e.g. pesticides, surfactants, métaux lourds, etc.)
peuvent perturber non seulement le transfert de I’information chimique au sein de 1’organisme
(i.e. perturbation endocrinienne), mais également le transfert de I’information chimique entre
les organismes (Hanazato, 1999; Lirling & Scheffer, 2007). Certaines études ont notamment
pu mettre en évidence un lien direct entre une perturbation du comportement d’appariement et
une exposition a une substance toxique. Lyes (1979) a par exemple observé une inhibition de
la réception des signaux chimiques émis par la femelle chez G. duebeni suite a une exposition
a de faibles concentrations au surfactant Tween 80, induisant une diminution du succes
d’appariement. Il est établi que chez les crustacés d’eau douce, la reconnaissance d’un

partenaire sexuel repose sur divers mécanismes complexes faisant intervenir, entre autres, des
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facteurs morphologiques et hydromecaniques, mais également des systemes chemosensoriels.
La communication chimique joue un réle majeur dans la reconnaissance et la localisation du
partenaire sexuel, dans I’appariement pré-copulatoire et, d’une fagon plus globale, dans la
reproduction des organismes aquatiques, comme il a par exemple été montré chez des
copepodes (Lonsdale et al., 1998) ou chez des amphipodes et des isopodes (Thiel, 2011).
Chez les crustacés, les kairomones, les phéromones peptidiques et les aminosucres qui
peuvent se substituer aux kairomones sont utilisées en tant que molécules d’information
(Rittschof & Cohen, 2004). Méme si la nature chimique de ces molécules d’information et
I’identité de toutes les molécules impliquées ne sont pas clairement connues, de nombreuses
¢tudes ont permis d’établir que les signaux chimiques peuvent étre de deux types: (1)
des molécules solubles, généralement impliquées dans la localisation d’un partenaire sexuel,
ou (2) des molécules de contact, généralement impliquées dans I’appariement (Asai et al.,
2000; Atema & Steinbach, 2007; Belanger & Moore, 2006; Caskey & Bauer, 2005; Ekerholm
& Hallberg, 2005; Gleeson, 1991; Hardege et al., 2002; Kamio et al., 2002, 2008; Stebbing et
al., 2003; Ting & Snell, 2003). La mue de la femelle étant régulée de facon hormonale, il est
également probable que la reconnaissance par le male du statut reproductif de la femelle (i.e.
proximité de la mue, qui est indispensable a la fécondation) soit modulée par des composés
chimiques. Alors que certains toxiques (e.g. nonylphénols) sont connus pour affecter les
structures permettant d’émettre les signaux chimiques de communication, d’autres
contaminants, tels que les métaux, sont connus pour affecter les récepteurs de ces signaux.
Certains travaux réalisés chez diverses espéces de poisson ont ainsi permis de montrer que le
cadmium endommageait les cellules olfactives de 1’épithélium (Baker & Montgomery, 2001;
Scott et al., 2003) et par la méme occasion I’aptitude des individus a détecter les informations
chimiques. Méme si des investigations sont nécessaires pour mieux comprendre ces
mécanismes chez les crustacés d’eau douce, nous pouvons penser qu’il existe une certaine
homologie entre les mécanismes impliqués chez les poissons et ceux mis en jeu chez les

crustacés (Derby & Sorensen, 2008).

Bien que les mécanismes responsables d’une incapacit¢ a (1) maintenir
I’appariement, (2) détecter la présence d’une femelle réceptive et (3) reformer un pré-copulat
soient encore mal connus, les réponses comportementales observées dans notre étude
pourraient étre la résultante non seulement d’une perturbation des mécanismes de

communication chez I’un des deux sexes, mais également d’une diminution des réserves
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énergétiques. L’allocation des ressources énergétiques en faveur des mécanismes de défenses
antitoxiques au detriment des comportements pré-copulatoires, colteux en terme d’énergie
(Elwood & Dick, 1990; Jormalainen et al., 2001; Plaistow et al., 2003; Robinson & Doyle,
1985; Sparkes et al., 1996), pourrait alors traduire un choix opéré par les individus dans le but
d’optimiser leur résistance au stress généré par le cadmium et donc leur survie, plutdt que leur

succes reproducteur (fitness).

Dans une précédente étude, Plaistow et al. (2003) ont montré que le colt énergétique
généré lors de I’appariement chez G. pulex s’était avéré fortement corrélé de facon positive a
la taille de la femelle. Dans cette étude, I’augmentation du colit énergétique observée lors de
I’appariement avec une femelle de grande taille était indépendante du colt généré par une
réduction de I’alimentation pendant 1’appariement, et a induit une diminution des contenus en
lipides et en glycogéne chez les individus appariés. Il serait alors intéressant de tester le choix
que peut opérer le male entre une femelle de petite taille et une femelle de grande taille lors
d’une reformation de pré-copulat apreés une séparation physique, a la suite d’une exposition a
un stresseur chimique tel que le cadmium. En présence du contaminant, deux choix
s’offriraient alors au male en cas d’appariement : (1) optimiser sa résistance au Stress en
allouant ses ressources énergétiques aux mécanismes de défenses antitoxiques et donc choisir
une femelle de petite taille, au détriment de son succes reproducteur (i.e. le nombre d’ceufs
dépend de la taille du marsupium de la femelle et donc de la longueur du corps) ou (2)
optimiser sa fitness en choisissant une femelle de grande taille, malgré le colt énergétique
associé (i.e. énergie nécessaire pour manipuler, soumettre et maintenir la femelle en pré-
copulat, celle-ci présentant généralement un comportement de résistance lors de I’appariement

comme il a par exemple été montré par Jormalainen & Merilaita, 1995).

Le moment de la copulation est une étape cruciale pour le gammare, puisque les
cycles de reproduction et de mue coincident chez la femelle adulte. La période de réceptivité
des femelles est limitée a une fenétre de temps de quelques heures environ, moment pendant
lequel I’exuvie se détache du corps de la femelle (Hynes, 1955; Piscart & Bollache, 2011).
C’est a ce moment précis que les femelles ovulent, pondent leurs ceufs et en 1’absence
d’organes de stockage du sperme, doivent €tre accompagnées par un male afin que la
fécondation puisse avoir lieu (Le Roux, 1933). C’est cette courte période de réceptivité des

femelles pendant la mue parturielle qui a contribué a I’émergence du gardiennage pré-
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copulatoire. Une incapacité du gammare a maintenir ou a reformer I’appariement pourrait
alors diminuer voire éliminer la possibilité de copulation, ce qui induirait a terme une
réduction de la fitness des organismes, avec des conséquences démographiques probables a un

niveau populationnel.

Somom 2012 — Université de Lorraine 170



CHAPITRE VI

Discussion
Générale

171



Dispositif expérimental du
Multispecies Freshwater
Biomonitor (MFB) (Photo :
A. Gerhardt).

Traitement des  boues
émises par une papeterie
située a Golbey (Vosges,
France) (Photo : L.
Perquis).

Amphipodes appartenant a
l'espéce Dikerogammarus
villosus (Photo : P.
Steinmann).

Amphipodes appartenant a
'espéce Gammarus pulex
en pré-copulat: le male
maintenant en amplexus la

femelle, placée en
dessous, a l'aide de ses
gnathopodes (Photo :

vienne-nature.asso.fr).

172



Chapitre VI Discussion Géneérale

L’objectif général de notre étude consistait a utiliser diverses réponses
comportementales afin d’appréhender les effets d’une contamination du milieu (sédiment et
eau) chez des crustacés d’eau douce. Cette demarche avait pour but de mieux comprendre les
différents mécanismes comportementaux mis en place chez des espéces distinctes exposees a
un stress métallique, et également d’appréhender certains facteurs pouvant moduler ces
réponses. Les apports de nos résultats sont relatifs a trois items : (1) la variabilité des réponses
comportementales entre différentes espéces ou selon que I’on considére le genre des individus
testés, (2) I’incidence du cadmium dans les réactions d’anti-prédation et d’appariement et
I’hypothése que la perception du danger ou du partenaire sexuel est amoindrie face au stress
induit par le toxique, et (3) la précocité et la cohérence de la réponse comportementale.

1. Variabilité des réponses comportementales

1.1.Variabilité inter-espéces

Notre postulat de départ était que des espéces distinctes sont susceptibles de
présenter des spectres de réponse différents (au niveau de I’intensité, de la durée ou du point
de déclenchement), méme si elles répondent globalement de la méme maniere a un stress

environnemental donné (Figure VI1-1).

D’un point de vue théorique, les tests d’évitement au substrat visaient a évaluer les
effets d’une contamination métallique des sédiments sur les comportements de cing especes
de crustacés. L’hypothese sous-jacente était que I’absence de comportements d’évitement
significatifs chez les espéces testées pouvait révéler une faible toxicité des sédiments, méme
si dans I’absolu les concentrations testées étaient relativement élevees. Le niveau d’intimité
des organismes avec les sédiments peut étre responsable des résultats obtenus, nos
expériences ayant été réalisées en condition statique, c’est-a dire sans flux d’eau. Ces
conditions simulent une eau stagnante non renouvelée comme peut I’étre une eau de retenue.
Il est possible par conséquent qu’il y ait eu, dans ces conditions, une toxicité plus grande pour
les organismes fouisseurs que pour ceux qui restent a la surface du sédiment et/ou au niveau

de la colonne d’eau. Pour les Gammaridae en particulier, I’absence de remise en suspension
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Figure VI-1. Exemple d’un patron de réponse théorique de D’activité locomotrice

modifiée a la suite de P’induction d’un stress environnemental chez trois especes
différentes (réponse cumulée a celle observée en condition non-stressante, non
représentée ici). A) Quelques réponses possibles de I’espéce 1; B) Comparaison des
réponses simplifiées des espéeces 1, 2 et 3.

des sédiments n’aurait pas entrainé une modification physico-chimique (modification de la
partition phase dissoute/particulaire), et un changement de spéciation particulaire. Les espéces
qui engendrent une bioturbation du fait de leur comportement naturel ou tout simplement suite
a leur déplacement, sont susceptibles de provoquer une modification des équilibres chimiques
telle que la colonne d’eau devient plus toxique. Cependant, nous n’avons observé pendant nos
expériences ni comportement fouisseur de la part des écrevisses, ni aucune remise en

suspension du sediment suite aux déplacements des organismes testés.
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1.1.1. Différences de perceptions de la contamination liées a l'intimité de I'espece au

substrat

Notre hypothése de travail s’est avéerée vérifiée: les deux especes dont le
comportement engendre un contact intime avec le sédiment (I’aselle A. aquaticus et
I’écrevisse A. astacus) sont celles qui ont montré des différences significatives dans les traits
mesurés. Les écrevisses ont présenté un comportement d’évitement du substrat contaminé
dans les expériences ou un choix leur était offert. Elles répondent par conséquent de maniére
cohérente par rapport a la toxicité du milieu. De maniére beaucoup plus paradoxale, les
aselles ont montré une fréquentation du sédiment multi-contaminé plus importante. Deux
hypothéses d’interprétations peuvent étre avancées. La premiére hypothése est que le substrat
contaminé présentait une différence pour un autre critére que la contamination, et que cette
différence-la influencait le choix des aselles. La teneur en matiére organique des sédiments
que nous avons recu dans le cadre du programme DIESE n’a pas pu étre contrdlée
préalablement a leur utilisation dans nos tests comportementaux. Il s’en est suivi que ces
sédiments variaient a la fois par leurs teneurs en métaux lourds et par leur teneur en carbone
organique apte a piéger les polluants. Nos résultats suggerent cependant que le choix est
d’abord conditionné par I’attrait du sédiment en matiere organique plus que par sa toxicité, en
particulier pour I’aselle. En effet, il a ét¢ montré que I’aselle fréquentait souvent les milieux
présentant un taux naturel élevé en matiere organique (Murphy & Leaner, 1982), celle-ci
représentant une ressource alimentaire de choix pour cet organisme (Graca et al., 1993;
Marcus et al., 1978)

Une étude comportementale de choix de sédiments serait a répéter avec du sediment
artificiel dopé, mais cette approche expérimentale n’a pas pu étre réalisée dans le cadre de
cette étude doctorale sur I’ensemble des espéces envisagées au départ. Si cette approche
s’éloigne de conditions reflétant ce qui est observé en milieu naturel, elle permettrait de

mieux comprendre les relations entre réponses comportementales et qualité du sédiment.

1.1.2. Variabilité de réponses comportementales entre espéces d’amphipodes

L’absence de réponses d’évitement du sédiment multi-contaminé chez les trois

especes d’amphipodes testées pourrait s’interpréter par un probléme de perception de la
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toxicité du sédiment pollué ou un probléme de sensibilité des espéces utilisées. L’absence de
remise en suspension des sédiments pendant nos tests pourrait étre a 1’origine d’une faible

toxicité au niveau de la colonne d’eau fréquentée par ces amphipodes.

Certaines réponses comportementales relatives a la locomotion furent examinées
dans le détail chez trois especes de gammares soumises a un risque élevé de prédation. Les
résultats obtenus chez G. pulex, G. roeseli et D. villosus nous ont permis d’identifier des
comportements nettement différents selon 1’espéce, méme en dehors d’une situation de
danger. Les réponses observées se sont avérées cohérentes avec le mode d’alimentation des
amphipodes testés et leur utilisation respective de 1’habitat dans des conditions naturelles. La
singularité du comportement de I’amphipode invasif D. villosus a présenté un lien cohérent
avec son caractere prédateur, d’opportuniste et invasif.

Nous avons également observé une forte variabilité des réponses comportementales
entre les trois amphipodes face a une situation de danger. En effet, en présence d’un risque
élevé de prédation, les différences observées en situation non stressante ont été amplifiées et
ont permis de mettre en évidence des stratégies opposees d’évitement du prédateur.

Des différences comportementales marquées ont également été observées entre les
deux amphipodes G. roeseli et D. villosus en présence d’un risque de prédation et d’une
contamination de la colonne d’eau a des concentrations sublétales de cadmium. Des
différences inter-espéces au niveau de réponses comportementales d’amphipodes ont déja été
observées dans la littérature, comme par exemple le comportement de ventilation (i.e.
battements de pléopodes) en présence d’un gradient croissant de températures (Wijnhoven et
al., 2003) ou au niveau du comportement de prédation et de consommation de proies
(Bollache et al., 2008) ou de feuilles (Piscart et al., 2011).

En dehors des réponses comportementales, des différences entre les amphipodes
utilisés dans notre travail doctoral ont déja été rapportées dans la littérature. Sroda & Cossu-
Leguille (2011a) ont par exemple mis en évidence une différence de sensibilité entre G.
roeseli et D. villosus exposes a des concentrations sublétales de cuivre : D. villosus s’est avéré
moins affecté que G. roeseli au niveau des enzymes anti-oxydantes, des réserves énergétiques
et des dommages cellulaires. Ces résultats sont en accord avec ceux de Boets et al. (2010,
2011a,b) qui ont observé une sensibilite au cuivre 10 fois plus élevée chez G. roeseli par
rapport a D. villosus. Toutefois, lors d’une exposition a des concentrations sublétales de

cadmium, D. villosus s’est montré plus sensible que G. roeseli (Boets et al., 2012). Dans
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certains cas, au sein d’une méme espéce, les diverses études disponibles peuvent présenter des
valeurs de sensibilité différentes, ce qui suggere la présence de paramétres pouvant agir de

maniére directe ou indirecte sur les réponses mesurées.

1.2.Variabilité inter-sexes

Les réponses des biomarqueurs peuvent étre influencées par une multitude de
parametres tels que la temperature, la présence de parasites, ou encore la taille (et donc I’age),
le sexe ou le stade de reproduction (i.e. lien étroit avec le cycle de mue) des individus. La
prise en compte de ces facteurs confondants (aussi appelés facteurs de confusion) est une
nécessité en écotoxicologie, ceci afin de fournir une interprétation correcte des réponses
mesurées et, par extension, de fournir une évaluation et une prédiction des effets d’un stress
les plus justes et fiables possible. Dans le cadre de cette étude doctorale, nous nous sommes
systématiquement intéressés a I’effet du genre sur les réponses des biomarqueurs mesurés, en

réalisant toutes les expériences avec des lots de méales et de femelles.

D’une maniére globale, aucune différence inter-sexes au niveau des réponses
comportementales n’a été mise en évidence lors de nos différentes expérimentations.
Toutefois, les réserves énergétiques se sont avérées significativement différentes selon le sexe
des individus : les contenus en lipides et en glycogéne étaient supérieurs chez les femelles par
rapport a ceux des males de la méme espéce, a la fois pour G. roeseli et D. villosus. Ces
résultats sont corroborés par ceux de Gismondi et al. (2012a,c), ou des réserves énergétiques
systématiquement supérieures chez les femelles par rapport aux males ont été observées chez
I’amphipode G. roeseli. Dans ces études, les réponses testées ainsi que les différences inter-
sexes étaient également modulées par la présence de parasites ou par la saison, qui constituent

des facteurs confondants a part entiere.

Selon nos résultats au niveau des réponses d’évitement au substrat et d’anti-
prédation, il semble que le genre ne constitue pas un facteur pouvant influencer la réponse
comportementale des organismes testés face a un stress biotique (e.g. risque de prédation) ou
abiotique (e.g. contamination au cadmium), ou encore une combinaison des deux. Toutefois,
les résultats d’une précédente étude réalisée dans le cadre d’une exposition a un stress salin

chez G. roeseli nous avaient permis de mettre en évidence des différences significatives entre
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males et femelles au niveau de la survie, la ventilation et I’osmo-régulation des organismes :
les femelles avaient présenté une tolérance a la salinité inférieure aux males, une diminution
de Pactivité ventilatoire moins forte que les maéles et des concentrations en Na* et CI
respectivement supérieure et inférieure dans I’hémolymphe par rapport aux males (Sornom et
al., 2010 - Annexe ). Ces premiers résultats avaient influencé les plans d’expérience réalisés
par la suite en y incluant I’effet genre systématiquement. Dans nos résultats, 1’absence de
différences inter-sexes au niveau des réponses comportementales nous conduit a émettre
différentes hypothéses : (1) la maniére dont chaque sexe est affecté par la toxicité varie selon
le stress imposé, le cadmium n’ayant pas le méme mode d’action que les sels minéraux
précédemment testés ; (2) il se peut que les doses testées soient en-deca des seuils a partir
desquels le comportement est modifié difféeremment selon le sexe des individus ; (3) il est
probable que, pour certaines réponses testées, les différences inter-sexes soient réduites par
une forte unicité de réponse entre femelles et males au niveau de leur comportement, méme
en présence de différences a plus petites échelles (e.g. effets cellulaires, ressources
énergeétiques, etc.).

Des différences inter-sexes au niveau des réponses physiologiques ou biologiques
suite & une exposition & un stress environnemental ont déja été observées chez diverses
especes de crustacés d’eau douce, dont le gammare (Benoit et al., 1976; Kinne, 1953a,b;
McCahon & Pascoe, 1988a). Sroda & Cossu-Leguille (2011a,b) ont par exemple montré que
les activités enzymatiques du stress oxydant (e.g. glutathion peroxydases et catalase) étaient
plus fortes chez les femelles que chez les males, mais que, lors d’expositions de G. roeseli et
D. villosus a différentes concentrations en cuivre, les femelles étaient moins résistantes que
les males. Dans les études ayant évalué I’effet du genre sur la survie des organismes exposés a
un stress, les auteurs ont généralement observé une tolérance supérieure des males par rapport
aux femelles (McCahon & Pascoe, 1988a; Kinne, 1953a,b; Hoback & Barnhart, 1996). L une
des principales hypothéses pour expliquer la tolérance inférieure des femelles concerne les
ressources énergétiques. En effet, Buikema & Benfield (1979) expliquent en partie la
différence de sensibilité entre les deux sexes par une augmentation des besoins énergétiques
du métabolisme au cours de I’ovogenese et I’incubation des ceufs chez les femelles. 11 s’en
suit chez les femelles une augmentation de la mobilisation et de la synthese lipidique, par

rapport au processus de spermatogenése moins exigeant d’un point de vue énergétique. Cette
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allocation des ressources pourrait conduire a un meilleur état physiologique chez les males

alors que les deux sexes sont exposés a un méme niveau de stress.

Cependant, d’autres auteurs ont observé une meilleure résistance des femelles par
rapport aux males en évaluant la survie d’individus exposés a des substances non essentielles
telles que le cadmium, le mercure ou le crésol (Benoit et al., 1976; Emery, 1970; Gismondi et
al., 2012b; Heit & Fingerman, 1977). McClellan-Green et al. (2007) ont émis deux
hypothéses pouvant expliquer la meilleure résistance au stress chez les femelles par rapport
aux males : (1) un taux de mues des femelles supérieur a celui des males en condition de
stress, le processus de mue étant considéré comme une des voies d’élimination des
contaminants chez de nombreux invertébreés, et (2) un transfert des contaminants des organes
vitaux et des tissus vers les ceufs pouvant induire une meilleure métabolisation ou élimination

des éléments toxiques chez les femelles (Di Pinto et al., 1993; Oberddrster et al., 2000).

De plus, la résistance d’un sexe par rapport a 1’autre en présence d’un stress
environnemental semble étre fortement influencée par des facteurs extrinseques tels que la
saison. En effet, Gismondi et al. (2012a) ont montré des variations significatives des
concentrations en glutathion et de sa synthese (i.e. activité y-glutamylcystéine ligase), ainsi
que des réserves énergétiques chez G. roeseli en fonction du genre et de la saison. Tous ces
parameétres se sont avérés supérieurs chez les femelles par rapport aux males, suggérant
potentiellement des défenses antitoxiques plus efficaces et une meilleure gestion, chez les

femelles, des colts liés a ces défenses et a la reproduction.

Dans un contexte de suivi de la qualité d’un milieu, il est préférable de choisir les
especes mais également le sexe et le stade de développement des individus testés. En effet, la
sélection des individus les plus sensibles, ainsi que les stades de développement les plus
sensibles au sein de ces individus, est un critere indispensable en écotoxicologie afin de mieux
prédire la toxicité de substances données et de fournir ainsi une évaluation la plus juste
possible du risque lié a ces substances. Dans ce contexte, il est nécessaire de déterminer les
facteurs dont les impacts sur les réponses testées sont négligeables, de mieux comprendre la
variabilité de ces réponses et de définir les niveaux de référence d’une activité basale (i.e. sans
effets d’un stress) (Xuereb et al., 2009b). Aujourd’hui encore, la présence et les conséquences

de tels facteurs sont souvent négligées ou sous-estimées dans les études en laboratoire
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(McClellan-Green et al., 2007), et ce en partie a cause de la lourdeur expérimentale
qu’implique la prise en compte de ces paramétres et de la difficulté d’interprétation des
résultats.

2. Effets du cadmium sur les réponses testées

2.1.Altérations du comportement

Dans nos premiéres expériences, I’absence de remise en suspension des sédiments
n’aurait pas permis une modification physico-chimique (i.e. modification de la partition phase
dissoute/particulaire), et un changement de spéciation particulaire. Devant la difficulté de
concilier réalisme écologique (i.e. flux permettant une perturbation des sédiments contaminés
qui assure une remise en suspension de particules et une biodisponibilité des contaminants
pour les organismes non fouisseurs) et fiabilité expérimentale (i.e. le moins de perturbations
possibles lors des vidéos pour en optimiser I’analyse), nous avons fait le choix d’une
contamination directe de I’eau, ce qui pourrait correspondre dans le milieu naturel a une
période de conditions anoxiques pendant laquelle il y a une re-solubilisation des contaminants

dans la colonne d’eau suite a une variation des conditions d’oxydo-réduction.

Les résultats de I’exposition de D. villosus a un sédiment dopé au cadmium avec une
concentration sublétale nous ont permis de mettre en évidence un évitement du substrat
contaminé, alors qu’aucun choix n’avait été opéré par cette espéce et par les deux autres
amphipodes lors de leur exposition a un sédiment naturel multi-contaminé. Ces résultats
suggérent une réponse non seulement dose-dépendante et différente selon 1’espéce, mais

également variable selon le type de stress appliqué (Figure VI-1).

Nous nous sommes donc intéressés par la suite a ’influence d’un stress biotique (i.e.
risque élevé de prédation) et/ou abiotique (i.e. contamination au cadmium) sur les réponses
comportementales d’amphipodes. En présence d’un risque élevé de prédation, les amphipodes
exposes ont généralement présenté un thigmotactisme positif (i.e. comportement de recherche
de contact avec des congénéres ou un support physique tel qu’un refuge). Toutefois, ce
thigmotactisme a été diminué en présence d’un stress chimique, ce qui suggere également que

la réponse comportementale peut différer selon que le stress soit biotique ou abiotique. Dans
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une précedente etude, Médoc et al. (2009) ont egalement mis en évidence une augmentation
du thigmotactisme chez I’amphipode G. roeseli exposé & un stress biotique constitué par un
risque de prédation élevé généré par le poisson Gasterosteus aculeatus. En présence du
parasite acanthocéphale Polymorphus minutus (qui constitue également un stress biotique
pour I’individu infecté) chez G. roeseli, une augmentation du thigmotactisme a été observée
en réponse a un évitement du prédateur non-h6te par une manipulation du parasite, dans le but

d’optimiser la survie des amphipodes infectés et donc la transmission du parasite.

L’exposition des deux amphipodes G. roeseli et D. villosus a des concentrations
sublétales de cadmium a engendré des effets toxiques au niveau cellulaire, des impacts sur les
réserves energétiques et des modifications comportementales au niveau de leurs réponses
d’anti-prédation. L’exposition de D. villosus a une concentration sublétale de cadmium a
également révélé des modifications comportementales au niveau des réponses d’appariement
sexuel. Des altérations du comportement par le cadmium ont déja été mises en évidence dans
la littérature, toutefois, les réponses testées dans ce travail doctoral apportent des informations

complémentaires a celles déja établies.

L’ensemble de nos résultats suggere une probable interférence du cadmium avec les
voies de signalisation chimique impliquées dans la reconnaissance d’'un danger ou d’un
partenaire sexuel. Cette capacité de perturbation du transfert de I'information chimique par
le cadmium a déja été observée dans de nombreuses études, cependant, les mécanismes exacts

impliqués dans cette perturbation sont encore mal connus et resteraient a explorer.

2.2.Conséquence écologique de la réponse comportementale : une approche

du changement d’échelle

Les comportements d’anti-prédation ainsi que les comportements pré-copulatoires
mesurés dans notre travail doctoral ont été modifiés en présence de cadmium. Une altération
du comportement d’anti-prédation chez un amphipode exposé & un stress chimique aurait
tendance a le surexposer aux prédateurs, tandis qu’une altération du comportement
d’appariement sexuel aurait tendance a affecter sa reproduction. Ces altérations
comportementales pourraient ainsi se répercuter sur de telles activités a forte pertinence

écologique, et in fine conduire a la « mort écologique » de ces organismes. Les amphipodes
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pouvant représenter plus de la moitié des invertébrés qui vivent sur le lit fluvial, c’est le

réseau trophique tout entier qui peut étre affecté par ces changements.

Pour plus de realisme écologique, il serait intéressant de tester si une altération du
comportement d’anti-prédation chez le gammare par une substance toxique telle que le
cadmium induit une augmentation significative au niveau de sa prédation et de sa
consommation par un poisson prédateur, tout en vérifiant que les prédateurs ne subissent pas
aussi des changements comportementaux fels qu'une baisse de leur activité ou de leur

nourrissage.

3. Précocité et cohérence des réponses comportementales testées

3.1.Précocité des réponses comportementales

Des changements comportementaux significatifs ainsi qu’une augmentation des
dégats cellulaires (MDA) ont été conjointement observés des 4 minutes d’exposition a 250 ug
Cd/L chez G. roeseli et 500 pug Cd/L chez D. villosus. De plus, une altération marquée de la
capacité de maintien ou de reformation de ’appariement entre male et femelle a été observée
dans les 30 premicres minutes d’exposition a 500 pg Cd/L chez D. villosus : ces résultats
démontrent la rapidité de réponse des biomarqueurs comportementaux. En effet, les
changements comportementaux renseignent non seulement sur la toxicité du toxique employg,
mais apportent une information avant que des dommages morphologiques ou structurels
importants n’interviennent ou parfois dans le méme temps, mais surtout avant qu’une létalité
ne soit observée. Les résultats de notre étude vont globalement dans le sens de la définition
des biomarqueurs comportementaux en tant que signaux d’alerte précoce (Gerhardt et al.,
1994).

Dans une étude récente, Felten et al. (2008) ont analysé conjointement diverses
réponses comportementales et physiologiques chez 1’amphipode G. pulex exposé a une
contamination au cadmium. Cette etude constitue 1’une des rares investigations chez les
amphipodes d’eau douce ayant couplé des réponses comportementales a des biomarqueurs
plus classiquement utilisés en écotoxicologie. Ces auteurs ont montré que, parmi 1’ensemble

des biomarqueurs utilisés, 1’activité locomotrice des gammares exposés au stress métallique
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était le paramétre dont la perturbation s’est avérée la plus prononcée, a concentrations et
durées d’exposition équivalentes. Il est fort probable que, en présence de différentes durées
d’exposition aux concentrations testées, ce parametre aurait €té modifié de facon précoce et
aurait renseigné sur la toxicité du cadmium avant que des modifications ne soient
quantifiables au niveau de la ventilation, de 1’iono-/osmo-régulation, de la bioaccumulation ou

encore de la survie des organismes.

3.2.Approche multicriteres : intérét de la prise en compte de marqueurs

comportementaux

Nos résultats montrent que les marqueurs comportementaux préservent I’intégrité des
organismes tout en fournissant une information sur la toxicité de leur milieu. Cependant, les
réponses comportementales dépendent non seulement de 1’espece utilisée, du type de réponse
mesurée, du stress étudié, mais également de nombreux facteurs biotiques et abiotiques.
Devant des mécanismes de réponse souvent complexes, le développement d’approches basées
sur I’acquisition en parallele de plusieurs biomarqueurs différents est une nécessité. En effet,
ce type d’approche permettrait non seulement de comprendre les conséquences a 1’échelle
individuelle d’une exposition a un stress et de lier les réponses, mais également de mieux
prédire les effets potentiels du stress sur les niveaux d’organisation supérieurs (Felten et al.,

2008; Hellou, 2011; Xuereb et al., 2009a).

Une utilisation d’avenir consisterait a étudier les changements comportementaux
chez des organismes exposés en temps réel a un flux d’eau dont on souhaite tester la qualité.
Le terme de biocapteur désigne ainsi un analyseur biologique concu pour fonctionner en
continu ou semi-continu et donner une réponse en temps réel sur la qualité des flux au sein
desquels il est placé. Il s’agit généralement de systémes automatisables capables de détecter
une réponse sortant de limites standards préétablies (Osbild et al., 1995). Le modéle
biologique (i.e. biocatalyseur) étudié émet des réponses qui sont captées par un transducteur
qui détecte le signal biologique et le transforme en un signal électrique aussitét amplifié et
traité. Une perspective intéressante est offerte par la mise en place de tels outils, comme par
exemple le systeme Truitel ou le systeme Multispecies Freshwater Biomonitoring (MFB).
Avec le MFB, Gerhardt et collaborateurs proposent par exemple ce type d’approche via la

société LimCo International GmbH, avec la possibilité¢ d’utiliser le gammare comme modele

Somom 2012 — Université de Lorraine 183



Chapitre VI Discussion Géneérale

biologique catalyseur. Ces outils permettent également 1’acquisition simultanée de plusieurs
réponses comportementales et biologiques, et fournissent ainsi une complémentarité
intéressante aux tests écotoxicologiques classiques, avec parfois la possibilité de relier les
réponses mesurées a des effets biologiques ou écologiques. Enfin, ce type d’approches axées
sur une analyse automatisée ou assistée par ordinateur, comme I’outil utilis¢ dans notre travail
par exemple, répond a une nécessité de standardisation de la réponse. En effet, une grande
partie des réponses comportementales mesurées dans de nombreux travaux repose sur des
observations faites par un opérateur : les réponses mesurées sont de ce fait potentiellement

sujettes a une variabilité liée a 1’opérateur et des choix décisionnels qui lui sont propres.

Suite au développement de nouveaux outils et de nouvelles méthodologies,
I’application des biocapteurs en flux continu dans des études in situ constitue une branche
émergeante dans le suivi de la qualité des milieux aquatiques (Gerhardt et al., 2006).
Cependant ce type de tests comportementaux sur des individus issus du milieu naturel doit au
préalable, comme pour d’autres biomarqueurs, répondre a la question de la sélection de
populations résistantes au stress dans des environnements perturbés. Il est par exemple
possible que le jeu de la sélection au sein de variants ait in fine aboutie au sein d’écosystemes
pollués a des lignées relativement résistantes et/ou qui sont susceptibles de mettre en place
des systemes compensateurs. Les individus de ces populations-la pourraient présenter des
comportements relativement différents de ceux de populations issues de milieux non

perturbés.

La question de la variabilité inter-populations de marqueurs écotoxicologiques a peu
souvent été étudiée a notre connaissance et mériterait d’étre approfondie. La comparaison de
diverses réponses mesurees in situ au niveau de populations distinctes permet dans certaines
études de définir un intervalle de variation de ces réponses en condition non stressante, et
d’établir ainsi un seuil de réponse dont tout dépassement révelerait une exposition et/ou des

effets d 'une contamination (Coulaud et al., 2011; Lacaze et al., 2011).

La nécessité de multiplier les approches multicritéres réside également dans le fait
qu’il soit possible que la réponse comportementale soit non-spécifique : des stress chimiques
differents peuvent induire des réponses homologues sur une méme espéce. De méme, une

diminution de l’activité locomotrice chez le gammare peut par exemple étre observée en
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réponse a une exposition a divers stresseurs abiotiques (e.g. cadmium, cuivre, etc.), mais
également a une exposition a un stress de type biotique (e.g. manipulation parasitaire, risque
de prédation, etc.). Ce point est a la fois un inconvénient et un avantage : c’est un marqueur
« universel » d’un certain point de vue mais son utilisation ne permet pas un diagnostic precis.
Par contre, il devient possible de réaliser des analyses prédictives des effets d’un stresseur sur
les organismes. Dans le cadre du biomonitoring, il est indispensable de bien connaitre la
sensibilité du biomarqueur qui peut étre simplement utilisé comme un détecteur de la présence
d’un stress ou d’une augmentation du taux des contaminants dans le milieu, sans connaissance
des implications biologiques du signal. Il faut surtout que la sensibilité du biomarqueur soit
appropriée aux milieux ou aux substances a analyser et en rapport avec le degré de
contamination probable. La sensibilit¢ des réponses détermine donc son domaine

d’application.

Dans le cas de marqueurs comportementaux, si une sélection d’individus s’opere
entre générations dans des conditions toxiques, les caractéristiques des individus survivants ne
sont pas forcément transmises a la génération descendante. En effet, la plupart des études
trans-générationelles montrent que les comportements sont relativement peu héritables.
Chaque individu réagit en fonction de son propre vécu et pas forcément en fonction de sa

généalogie.

L’intérét  d’études  multicriteres  réside  également dans la  multi-
dimensionnalité potentielle d’un stress environnemental : I’effet d’un toxique comme le
cadmium peut se répercuter sur plusieurs traits comportements liés ou non. Par exemple, si un
individu accroit sa vitesse de nage, il augmente de surcroit ses besoins en oxygene, et pour
répondre a cette demande, il est probable qu’il augmente la fréquence de battement des
pléopodes. Il en résulte que n’importe quelle combinaison de réponses de plusieurs traits

considérés de concert ne peut pas étre obtenue.

Enfin, les avancées technologiques liées a un perfectionnement croissant du matériel
et une diminution des colts associés permettent aujourd’hui le développement et la mise en
place de dispositifs d’acquisition originaux et peu onéreux. Myrick (2009) propose par
exemple un systéme a bas prix (< 1000 $, hors colt de 1’ordinateur) permettant de capturer

par tracking le déplacement d’organismes a I’aide de cinq caméras digitales filmant en
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simultanée. L’analyse des deplacements est ensuite assurée par un logiciel standard de
vidéosurveillance (utilisé dans le domaine de la sécurité), d’un programme gratuit d’analyse
d’images et d’une feuille de calculs automatisés. De tels systemes, a I’image de celui utilisé
dans ce travail doctoral, offrent une alternative intéressante aux systemes tels que le MFB et
permettent de développer des outils d’analyse adaptés aux réponses particuliéres qu’un
opérateur souhaiterait mesurer. En effet, dans le présent travail par exemple, une acquisition
vidéo des réponses comportementales a non seulement permis d’étudier plusieurs
caractéristiques du comportement a I’aide d’une mesure unique, mais a eégalement permis de
cibler des traits précis, originaux et encore tres peu étudiés tels que la vitesse de nage des

amphipodes.
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Boucle de la riviere Moselle
dans sa partie allemande
(Photo : B. Schmidt).

Utilisation du MFB en
mésocosmes en laboratoire
(Photo : A. Gerhardt).

Test de survie en
microcosmes en laboratoire
(Photo : irstea.fr).

Application du MFB in situ
et premiére comparaison
concluante avec d’autres
outils biologiques et
chimiques en flux continu
au niveau de trois rivieres
européennes (Photo: A.
Gerhardt).

Rejets directs d’effluents
dans une riviére francgaise
(Photo : irstea.fr).
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La premicere partie de ce travail a concerné 1’étude des effets d’une contamination des
sédiments sur la fréquentation du substrat chez cing espéces de crustacés. Une premiére
expérimentation a permis de montrer que I’isopode Asellus aquaticus, le décapode Astacus
astacus et les amphipodes Gammarus pulex, Gammarus roeseli et Dikerogammarus villosus
présentaient une variabilite comportementale interspécifique en terme d’évitement de
substrats contaminés. Cependant, les réponses mesurées semblaient fortement influencées par
la nature plus ou moins organique des sédiments testés. Une deuxiéme expérimentation visait
a ¢tudier les effets d’un sédiment dopé au cadmium sur la fréquentation du substrat et
I’utilisation de refuges en réponse a un risque de prédation chez 1’amphipode D. villosus.
Nous avons mis en évidence un impact significatif du sédiment dopé sur le comportement
d’évitement de D. villosus, ainsi qu’une potentielle altération du comportement d’anti-

prédation par le cadmium.

La seconde partie était dévolue a I’influence d’un risque élevé de prédation sur les
comportements des trois amphipodes G. pulex, G. roeseli et D. villosus, trois especes
phylogénétiqguement proches, en 1’absence de stress chimique. Elle a permis de montrer et
quantifier une forte variabilité au niveau des stratégies d’anti-prédation adoptées par ces
amphipodes. En présence d’un risque élevé de prédation constitué par les signaux chimiques
du prédateur Cottus gobio et des congénéres blessés ou consommeés par les poissons, les trois
amphipodes testés ont globalement augmenté leur utilisation des refuges. Toutefois, au niveau
des autres réponses testées, de nettes différences sont apparues : G. pulex a été le seul a
s’agréger aupres de congénéres, G. pulex et G. roeseli ont tous les deux augmenté leur vitesse
de nage alors que D. villosus, le plus rapide des trois en condition non stressante, a montré
une prostration prononcée, et seuls G. roeseli et D. villosus ont diminué leur exploration de
I’environnement. Ces combinaisons de réponses se sont avérées cohérentes avec les
observations ex situ et in situ d’autres études, mais ont surtout permis de souligner le
comportement singulier de I’amphipode invasif D. villosus qui tendrait a le sous-exposer a la
prédation par rapport aux deux autres espéces testées, ce qui pourrait expliquer, en partie, son

succes invasif.

Enfin, la derniére partie de ces travaux de thése concernait 1’évaluation des effets

d’une contamination de I’eau au cadmium sur les réponses d’anti-prédation, antitoxiques et
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énergétiques des deux amphipodes G. roeseli et D. villosus, ainsi que sur les réponses
d’appariement sexuel de D. villosus. Les résultats de ces expérimentations ont permis de
mettre en évidence une toxicité aigué du cadmium : les expositions de courtes durées a des
concentrations sublétales de cadmium ont induit des dommages cellulaires (i.e. augmentation
des niveaux de MDA), une diminution des réserves énergétiques (i.e. diminution des contenus
en lipides et en glycogene) et une modification de I’activité locomotrice (i.e. diminution de
I’utilisation de refuges et de I’exploration chez les deux especes, augmentation de la mobilité
chez D. villosus et diminution de la mobilité chez G. roeseli). A I’image des différences
comportementales révélées par la seconde partic de notre travail en 1’absence de stress
chimique, les deux amphipodes testés ont présenté des différences au niveau de leurs réponses
respectives en présence de cadmium.

L’impact du cadmium a également été évalué par la mesure d’altérations de la
capacité de maintien pré-copulatoire, de ré-appariement et, potentiellement, de détection du
partenaire sexuel chez D. villosus. Nos observations suggérent que le cadmium serait
susceptible d’affecter les voies de signalisation ou de communication chimique chez le
gammare, et ainsi, de perturber la perception des signaux de danger et I’appariement sexuel.
Méme si les aspects mécanistiques sont encore a déterminer, de nombreuses études
précédentes confirment la dérégulation par des polluants chimiques tels que le cadmium des
voies de signalisation permettant le transfert de I’information au sein de 1’organisme et entre
les organismes. Les altérations observees dans notre étude au niveau de I’évitement de
prédateurs potentiels et de la capacité a se reproduire chez les amphipodes pourraient avoir
des impacts a une échelle populationnelle, avec des effets potentiels en cascade sur les
communautés aquatiques. 1l serait alors intéressant d’examiner chez les gammares exposés au
cadmium les conséquences de ces altérations au niveau (1) de la prédation par un poisson
prédateur (e.g. nombre de gammares consommeés), et (2) des caractéristiques de leur
descendance (e.g. nombres de juvéniles produits), bien que ce genre d’approche soit délicat a

mettre en place, notamment du fait de la difficulté a avoir des élevages avec reproduction.

La question de la prise en compte de facteurs confondants pouvant influencer les
réponses d’un organisme a un stress est de plus en plus présente dans les études de
bioindication. En effet, ces facteurs sont, encore maintenant, trop souvent négligés, voire
ignorés, alors qu’ils induisent une variabilité parfois importante au niveau des réponses

biologiques. Méme si de fortes différences inter-sexes ont été observées au niveau des
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réserves energétiques chez G. roeseli et D. villosus, I’influence du genre ou méme de la taille
(i.e. ’age) des individus ne s’est pas révélée significative sur les réponses comportementales
utilisées dans ce travail de these. Toutefois, ces réponses comportementales étaient basées
exclusivement sur la locomotion et il semblerait que 1’effet de tels facteurs confondants
dépende fortement du type de réponse mesurée, puisque des différences liées au sexe ou a la
taille (i.e. ’age) des individus ont été mis en évidence dans de nombreux travaux, aussi bien
au niveau de réponses physiologiques ou biologiques (e.g. survie, activités enzymatiques,

etc.), que de réponses comportementales (e.g. ventilation).

Parmi les perspectives que laisse entrevoir ce travail de thése, un intérét certain
réside dans le besoin de coupler les analyses de réserves énergétiques et d’effets toxiques aux
mesures comportementales. Ce type de couplage permet de mieux évaluer le moment a partir
duquel le volume d’activité locomotrice présente un cotit en terme de besoins énergétiques, ce
qui mériterait d’étre approfondi. Dans un contexte d’étude multicritéres, il serait par exemple
pertinent d’évaluer a partir de quel moment une diminution des ressources énergétiques induit
des modifications notables au niveau de I1’activité ventilatoire (i.e. respiration). Pour
appréhender ces processus et mieux comprendre le lien entre les réponses physiologiques et
comportementales, diverses expérimentations pourraient étre mises en place. Par exemple, des
tests d’endurance au niveau de 1’activité locomotrice de gammares placés dans un flux d’eau
continu, en présence ou non d’une substance toxique et avec différentes durées d’exposition
pourraient étre couplés a 1’analyse des dommages cellulaires (i.e. MDA) et des réserves
énergétiques, mesurés immédiatement aprés les tests comportementaux. Des tests
complémentaires basés sur des mesures de la consommation d’oxygene pourraient également

étre envisages.

L’évaluation des ajustements au niveau des réponses comportementales mises en
place par un organisme a la suite d’expositions de longue durée (i.e. plusieurs jours) et a de
faibles concentrations fait également partie des perspectives. En effet, bien que 1’étude des
changements comportementaux induits par un stress aigué (i.e. de fortes concentrations sur
des durées d’exposition courtes) révele la précocité des biomarqueurs comportementaux, les
investigations concernant les effets d’une toxicité chronique répondent a un plus grand
réalisme écologique en étant plus représentatives du type de pressions anthropiques que

subissent habituellement les écosystemes aquatiques. Il est fort probable que les ajustements

Somom 2012 — Université de Lorraine 191



Chapitre VII Conclusions et Perspectives

effectués par un organisme sur son comportement a court terme différent de ceux pouvant étre
mis en place a plus long terme. De plus, notre étude n’a été conduite que sur le cadmium. 1l

serait intéressant de tester les réponses mesurées en présence d’autres stresseurs.

Alors que I’étude des impacts de substances toxiques seules et en conditions
simplifiées (i.e. sans la prise en compte de facteurs confondants) nous semble indispensable
afin de mieux comprendre les modes d’action et les impacts des xénobiotiques, les effets
combinés de mélanges de polluants sont encore largement meéconnus, et le champ
d’investigation demeure vaste (Marking, 1985; Moulder, 1980; Norwood et al., 2003; Spehar
& Fiandt, 1986; Vellinger et al., 2012b). Dans une approche multicriteres basée sur
I’évaluation de réponses comportementales et physiologiques de G. pulex exposé au cadmium
et a I’arsenic, sous sa forme inorganique As(V), a trois températures différentes, nous avons
contribué a montrer (1) un impact significatif des métaux seuls sur les réponses
comportementales des organismes exposés, (2) un effet significatif de la température sur la
plupart des impacts, mais également (3) un effet globalement additif des mixtures binaires
(Vellinger et al., 2012a - Annexe Ill). Ainsi, une diminution des activités locomotrice et
ventilatoire a été observée parallelement a une diminution de la concentration
hémolymphatique en ions CI’, avec des réponses plus marquées a la plus forte température
testée.

Cependant, il nous semble difficile de pouvoir reproduire, dans des expérimentations
en microcosmes ou en mésocosmes, la complexité des mécanismes et des processus mis en
jeu en condition naturelle, et de pouvoir fournir une analyse intelligible des réponses d’un
organisme a ces contraintes. Le développement de méthodes et outils d’analyse basés sur
I’acquisition de réponses variees (i.e. comportementales et biologiques/physiologiques) face a
divers types de stress offre cependant des perspectives intéressantes. La réponse
comportementale dépend de I’espece considérée, mais son étude permet en particulier de
poser les premiers jalons de la compréhension des conséquences d’une perturbation a des

échelles écologiques supérieures.
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Abstract

The importance of potentially interacting factors in organisms responses to a stress
are often ignored or underestimated in ecotoxicology. In laboratory experiments we
investigated how gender, temperature and age influence the behaviour and the physiology of
the freshwater amphipod Gammarus roeseli under salinity stress. Our results revealed a
significant higher sensitivity of females in survival, ventilation and ionoregulation whereas no
inter-age differences were reported. Water temperature also exerted a significant effect in
survival and ventilation of G. roeseli. Some of those factors appeared to interact significantly.
This study provides evidence that gender can affect organisms responses to a stressor and
consequently has to be considered while assessing a stress impact. We discussed the potential

relationships between biological and behavioural responses.

Keywords:

Behaviour; Gender effect; Gammarus roeseli; Physiology; Salinity stress

Short title:

Influence of gender, age and temperature in a gammarid responses to a stress.
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1. Introduction

In aquatic ecosystems, organisms are constantly exposed to different levels of
physical and chemical stressors. To estimate and predict its effects, the need of relevant tools
has considerably increased in the past few years simultaneously to contamination sources and
types. In this general context of quality biomonitoring, selecting the most sensitive
species/gender/life stage is a necessity since it allows a more suitable risk assessment of
stress. Crustaceans have been widely used as bioindicators and biomonitors in various aquatic
systems (Rinderhagen et al., 2000). Within this group, differences of sensitivity exist between
females and males (Benoit et al., 1976; Kinne, 1953a, 1953b; McCahon and Pascoe, 1988a),
and between juveniles and adults (Alonso et al., 2009; Cowley, 1985; McCahon and Pascoe,
1988b; Naylor et al., 1995; Sanders, 1969). Some authors have considered these two intrinsic
factors simultaneously on organisms exposed to stressors (Emery, 1970; Heit and Fingerman,
1977; Hoback and Barnhart, 1996). However, the occurrence and consequences of such
confounding factors in individuals responses to a stress are still largely neglected (McClellan-
Green et al., 2007).

Multi-response studies are also increasingly needed, not only to understand
exposures consequences and to link responses (as a function of time and intensity), but also to
better ‘predict’ potential effects on higher scale levels. Behavioural changes, which are
considered as ‘early warning responses’ to contaminants and environmental stresses
(Gerhardt, 1995), have been widely used as tools for ecotoxicity testing and water quality
monitoring (De Lange et al., 2009; Felten et al., 2008a; Maltby et al., 2002; Peeters et al.,
2009a, 2009b; Poulton and Pascoe, 1990; Wijnhoven et al., 2003) and some techniques have
been developed to simultaneously measure different types of behaviours (e.g., the
Multispecies Freshwater Biomonitor: Gerhardt et al., 1994). The use of behavioural tests is of
interest for ecotoxicology because, in addition to being sensitive, fast, simple to perform,
cheap and non-invasive, they also allow the link between toxic effects obtained at
biochemical/cellular levels and impacts observed on populations and communities (Mills et
al., 2006; Rinderhagen et al., 2000; Wallace and Estephan, 2004).

Locomotion, which is generally reduced under stress conditions (De Lange et al.,
2006; Felten et al., 2008b; Lawrence and Poulter, 2001; Piscart et al., 2007), is required in
foraging strategy, to obtain mates, to escape predation and to migrate. Ventilation reflects,

among other things, the organism capacity to supply oxygen to respiratory organs, which
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allows its use as a measure of respiration rates and/or osmoregulation adjustment (Lawrence
and Poulter, 1998; Mills et al., 2006). The hemolymph osmotic capacity is also a reliable
indicator of a stress in crustaceans since it represents an integrated measure of the individual
physiological aptitude to compensate the osmotic gradient which can appear between the
external and internal media (Calosi et al., 2005; Lignot et al., 2000). Na* and CI~, which are
known to make up 90% or more of the osmotic pressure of hemolymph in most crustaceans
(Mantel and Farmer, 1983), can be impacted by a stress, leading to losses of these ions in the
hemolymph (Brooks and Mills, 2003; Felten and Guérold, 2004; Johnson and Jones, 1990).
Any stress that interferes with such highly ecologically relevant activities is likely to reduce
the fitness of organisms and could involve ‘ecological death’ (Scott and Sloman, 2004).

Salinisation (i.e., natural or anthropic rise of salt concentration) is a serious
environmental problem which is expected to increase with time (Williams, 1987, 1999).
Increasing salinity in freshwaters is caused by certain chemical plant discharges (Piscart et al.,
2005; Pringle et al., 1981; Silva et al., 2000), by sea water intrusion inherent of climate and
human activities or by the intensive use of road salt to remove snow and ice (Blasius and
Merritt, 2002). Although the drastic impact of a rising salinity on freshwater
macroinvertebrates has been reported on different organisation scales (Bruijs et al., 2001;
Gandolfi et al., 2001; Kefford et al., 2003; Marshall and Bailey, 2004; Metzeling, 1993;
Patrick and Bradley, 2000), there is still a need for individual studies to produce and validate
bottom-up models that allow extrapolation of population level impacts from organisms
responses.

The main objective of the present study was to assess the importance of two intrinsic
factors (gender and age) and an extrinsic one (temperature) on the responses of G. roeseli to
salinity stress. To achieve this goal, we included behavioural (ventilation and locomotion) and
physiological (ionoregulation) endpoints in traditional testing (survival) in three independent
laboratory experiments. Since those endpoints are suspected of being connected, we
hypothesize that adverse environmental stress may impair survival and physiology as well as
other functions linked to behaviour, but in a different way according to organisms gender
and/or age. Overall, under stress conditions the allocation of energy should be in favour of
maintenance functions (such as iono-/osmo-regulation, see Felten et al., 2008a) rather than of

non-vital ones (such as locomotion).
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2. Material and methods

2.1. Test species

The freshwater amphipod G. roeseli was selected because this species is (1)
holobiotic, (2) widespread, (3) often occurring at high densities and easy to collect, (4) easy to
identify down to the species level, (5) characterized by a sexual dimorphism, (6) sensitive to a
large range of stresses, (7) currently used in ecotoxicological tests, (8) considered as an
important reserve of food for macroinvertebrates, fish, bird and amphibian species (MacNeil
et al., 2000), and (9) playing a major role in the leaf litter breakdown process as an
omnivorous shredder and consequently in the entire aquatic food web (Forrow and Maltby,
2000).

Specimens of G. roeseli were collected, between January and May 2008, using a
hand net from an unpolluted station, La Nied River (Remilly, northeastern France, 49°00°’N
and 6°23’E). The organisms were quickly transported (< 1 h) in plastic vessels to the
laboratory, where they were immediately used. Animals were not fed before and during

experiments.

2.2. Test solutions

For all experiments, the field sampling site water (salinity of 0.6 g L™*) was taken as a
control and test solutions were prepared by dissolving Red Sea salt (Red Sea Pharm, Verneuil
sur Avre, France) in distilled water according to the method described in Piscart et al. (2007).
Salinity was expressed as concentration of dissolved solids, converted from the measurement

of electrical conductivity via an arithmetic relationship (for details, see Piscart et al., 2007).

2.3. Experiment #1: tolerance of G. roeseli exposed to salinity stress

Salinity 72-h LCsso of G. roeseli were determined through lethal toxicity tests
following the protocol proposed by Kefford et al. (2003). It was also a prerequisite for
defining the design and the tested concentrations of experiments #2 and #3. The experimental
device was composed of eight plastic aquaria, each of them containing 4 L of aerated test

solution and 18 plastic cylindrical baskets (@ 5 cm, height 7 cm) open to the air. Three size
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classes were tested for both females and males (small, medium and large). For each size class
per gender, three baskets were used to obtain triplicates, each basket containing five
individuals. Size was not initially measured to minimize the manipulation of individuals: the
length of each gammarid (from the tip of the rostrum to the base of the telson) was accurately
measured a posteriori using a binocular magnifying glass (Leica MZ 125) fitted with an
eyepiece micrometer (Zeiss, 10x) in order to investigate inter-age differences.

Six salinity treatments were selected according to Piscart et al. (2007) who
previously defined the 72-h LCs of G. roeseli at 12.6 g NaCl.L™: thus, the tested salinity
levels were 6, 9, 12, 14, 16 and 18 g.L ™. Since the thermal optimum of G. roeseli is within
11.9-15.1°C (Pockl, 1993; Pockl and Humpesh, 1990), the three tested water temperatures
were 10°, 14° and 18°C.

Semi-static exposures to saline conditions were performed to limit chemical variation
with waters were renewed every 24 h. A total of 2 160 gammarids (n = 45/condition) were
exposed during 72 h under a photoperiod of 14/10 h light/dark. Survivors were counted after
the first hour, and then at 24 hourly intervals until 72 h of exposure. Dead animals and moults
were removed when water was renewed. During the experiment, conductivity, pH, dissolved
oxygen and the percentage of oxygen saturation were daily checked (WTW model Cond 330i,
Weilheim, Germany). Evaporation was checked daily and the salinity levels were adjusted

only when necessary.

2.4. Experiment #2: behavioural responses of G. roeseli exposed to salinity stress

For both behavioural markers, three test solutions were prepared to obtain salinities
of 6, 12 and 18 g.L™. To investigate inter-age differences, gammarids were measured at the

end of each test as described in sub-section 2.3.

2.4.1. Ventilation

The ventilatory activity of G. roeseli was assessed through the measurement of the
pleopod (ventilatory appendages of malacostracean crustaceans) beat frequency by adapting
the protocol used by Wijnhoven et al. (2003). After a 30 min acclimatization to the solution
tested, gammarids were placed individually in plastic reservoirs (@ 3.5 cm, height 1.5 cm)

open to the air and filled with water of the required salinity. For each individual, pleopod beat
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mean frequency (PBMF) was assessed with three replicates of one minute. PBMF was
counted under red light only when animal was at rest using a binocular and a manual cell
counter. The measurements were performed rapidly at the same period of the day (fixed
hours: 17-19 h) to avoid the effects of a possible circadian rhythm of respiration (Rosas et al.,
1992). Ventilation was assessed at three different water temperatures (10°, 14° and 18°C)

with a total of 120 gammarids (n = 5/condition).

2.4.2.Locomotion

The locomotor activity of G. roeseli was assessed following the method used by
Piscart et al. (2007). After a 30 min acclimatization period to the solution tested, amphipods
were placed alone in plastic reservoirs (& 10 cm, height 1.5 cm) open to the air and filled with
water of the required salinity. Reservoirs were then placed in a hermetic box linked to a
digital video camera. Individual behaviour was filmed under red light at 15 frames per second
for 3 min. The movies were analysed with a software developed in our laboratory to obtain
the position of the gammarid in each frame. Hence a 3 min video allowed us to analyse the
gammarid displacement via an array of 2 700 x/y coordinates. These coordinates were used to
compute six behavioural indices: the time immobile (TI) and the time mobile (TM) in
seconds, the highest speed (HS), 95% of the speed (95S) and the mean speed (MS) in
millimeters per second, and the total distance covered by a gammarid (TD) in millimeters.
Locomotion was assessed at two different water temperatures (14° and 18°C) with a total of

96 gammarids (n = 6/condition).

2.5. Experiment #3: ionoregulation of G. roeseli exposed to salinity stress

A test solution was prepared to obtain a salinity of 8 g.L™* (i.e., the lowest 72-h LCs
observed in experiment #1). A total of 40 gammarids (n = 10/condition) were exposed using
the same experimental device and exposure procedure as in experiment #1. According to the
results obtained in experiments #1 and #2, the third experiment was only performed at 18°C
on organisms presenting a homogenous length range (9 £ 1 mm). After the 72 h exposure,
gammarids in similar intermoult C stage were selected. Moult stages were determined by
microscopical observation of the tip of posterior pereopods according to Blanchet-Tournier

(1980). Living organisms were gently dried between two sheets of filter paper. Samples of
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hemolymph (0.8-1.2 pL) taken from the telson of each individual using a microsyringe were
transferred to a gauged 5 pL microcapillary tube and were centrifuged for 10 min at 6 596 x
g. After centrifugation the liquid phase was diluted in 2 mL of Nanopur water. Prior to
analysis, samples for Na* and CI~ were fixed by acidification with HNO3; Normapur (0.5%). In
hemolymph, [Na'] was evaluated using atomic absorption spectrophotometry (Perkin Elmer
Analyst 100) whereas [CI ] was measured by ionic chromatography (Dionex 4500i equipped
with a lon Pac AS4A column). For more details concerning hemolymph sampling and
analysis see Felten and Guérold (2001, 2004, 2006).

2.6. Statistical analyses

All data are reported as means * s.d. LCsq values were calculated, time per time, by
logistic curve-fitting procedure according to the method described by Isnard et al. (2001) and
Vindimian et al. (1999). A Microsoft Excel® spreadsheet (Redmond, WA, USA) enabled
automated macro-calculation of LCso and resampling procedure for the bootstrap estimations
of confidence intervals. Furthermore we determined differences between LCs, values for each
gender, age and temperature by comparing the slope of each curve at 50% of mortality using
Student t-tests. Eight three way analyses of variance (ANOVA) were performed to detect
statistically significant effects of (1) gender, (2) salinity and (3) water temperature on
survival, ventilation and locomotion, and to highlight the potential interactions between those
factors. Moreover we determined differences between controls and the different salinity levels
in ventilation and locomotion for each gender, size class and water temperature by t-tests. A
standardised principal components analysis (PCA) was also performed on locomotion data to
highlight gender, water temperature and inter-age differences using ADE-4.0 (Thioulouse et
al., 1997). The six locomotor indices were used as active variables on the F1 x F2 factorial
plane whereas salinity and gammarids length were used as supplementary ones. Mann-
Whitney U-tests were used to compare female and male hemolymph [Na'] and [CI].
Correlations between behavioural indices and individual lengths (for each gender and
temperature) were performed to verify if significant relationships exist (not presented).

3. Results

3.1. Experiment #1: tolerance of G. roeseli exposed to salinity stress
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The mortality of organisms following a 72 h exposure to control water remained low
and below 10% for the three tested water temperatures (Fig. 1). A rise of salinity increased
significantly G. roeseli mortality which reached 50% at 9.28 g NaCl.L™ for females and 12.24
g NaCl.L™ for males (average between the tested temperatures). The impact of salinity in
survival was confirmed by the ANOVA (p < 0.0001). At each temperature females salinity
tolerance was significantly lower than males (n = 45; Student’s t-tests; p < 0.001). The
ANOVA emphasized not only a significant effect of gender in survival but also an impact of
water temperature and significant interactions between the factors: salinity x gender, salinity
x temperature and salinity x gender x temperature (p < 0.0001 for each). In particular, the
mortality of females in terms of LCs, increased with temperature (p < 0.0001), although no
difference was observed for males. The length ranges were 7.83-13.01, 6.99-13.85 and 7.23—
16.26 mm for females and 9.16-15.66, 9.64-16.14 and 8.67-16.63 mm for males, at 10°, 14°
and 18°C, respectively. No effect of gammarids length was observed in survival since the 72-
h LCs, values for each chosen length class per gender did not differ significantly (p > 0.05)

(not presented).

3.2. Experiment #2: behavioural responses of G. roeseli exposed to salinity stress

3.2.1. Ventilation

The ventilation of gammarids decreased significantly for each gender when the
salinity reached between 6 and 12 g.L™ for all tested temperatures (Fig. 2). The ANOVA
confirmed the significant effect of salinity in PBMF values (p < 0.0001). From this 6-12 g.L™
salinity range, significant differences in PBMF were found between females and males (p <
0.05 for 12 g.L™ and p < 0.001 for 18 g.L™ at 10°C; p < 0.01 for 12 g.L™* and p < 0.001 for 18
g.L " at 14°C; p < 0.05 for 6 g.L ™, p < 0.001 for 12 g.L ™ and p < 0.001 for 12 g.L™ at 18°C),
females showing a lower decrease in ventilation rate to salinity than males. The significant
effect of gender in ventilation was confirmed by the ANOVA (p < 0.0001). Differences
between female and male PBMF values increased with the rise of salinity. A significant effect
of water temperature in ventilation and an interaction between salinity and gender were also
underlined by the ANOVA (p < 0.0001 for each). The gammarids length ranges were 9.23—
12.17, 9.04-11.08 and 9.88-11.69 mm for females and 11.20-12.77, 11.32-13.97 and 12.05—

15.30 mm for males, at 10°, 14° and 18°C, respectively. No inter-age differences were
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reported in ventilation: correlations between PBMF values and measured lengths were not

significant (p > 0.05) (not presented).
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Fig. 1. Toxicity of salinity on Gammarus roeseli at three different water temperatures: (A)
10°C, (B) 14°C and (C) 18°C. The 72-h LC50 values (in g L™) are means (+s.d.) and are,
respectively, indicated for females and males above and below the line for 50% of mortality
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Fig. 2. Pleopod beat mean frequency (zs.d.), abridged PBMF, of Gammarus roeseli exposed
for 30 min to different salinity treatments, at three different water temperatures: (A) 10°, (B)
14° and (C) 18°C. Groups sharing the same letter do not differ significantly (n = 5; Student’s
t-tests; p < 0.05). Asterisks indicate significant inter-sex differences (n = 5; Student’s t-tests;
*p < 0.05; **p < 0.01; ***p < 0.001). To make the figure more readable, points for males
were shifted to the right with an addition of 1 g L™ on salinity values (abscissa).

Somom 2012 — Université de Lorraine 229



Annexe | Sornom et al. (2010). Environmental Pollution 158, 1288-1295.

3.2.2.Locomotion

In the PCA, two factorial axes were selected according to the decrease in eigenvalues
(83.48 and 15.12%, respectively of total inertia — Fig. 3A). The first component described the
effect of salinity in G. roeseli locomotion. MS, HS, 95S, TD and TM varied in the same way
(significant correlation with the F1 axis), at obtuse angles to the salinity gradient (Fig. 3B).
Gammarids locomotion significantly decreased with increasing salinity: an exposure to a
salinity above the 6-12 g.L™ range led to (1) a decrease of TM, HS, 95S (Fig. 4), MS and TD,
(2) an increase of Tl. The ANOVA confirmed the significant impact of salinity in all of the
six locomotor indices (p < 0.0001 for each). No inter-sex differences in locomotion were
found: the locations of gravity centres for each gender were very close on F1 x F2 (Fig. 3C).
The ANOVA corroborated the absence of significant gender effect in locomotion (p > 0.05).
In the same way, no water temperature effect was observed on F1 x F2 since the locations of
gravity centres for each temperature were layered (Fig. 3D), what has been confirmed by
ANOVASs (p > 0.05). The ANOVA also indicated a significant interaction (1) between gender
x temperature in Tl or TM (p = 0.0259) and (2) between gender x salinity x temperature in TI
or TM (p = 0.0047) and TD (p = 0.0356). The gammarids length ranges were 9.04-12.41 and
9.04-12.05 mm for females and 12.05-14.82 and 12.41-14.46 mm for males, at 14° and
18°C, respectively. No significant inter-age differences were observed in locomotion:
individual length was not correlated to any axis in the PCA (Fig. 3A) and we did not find any

correlations between locomotor indices and individual lengths (p > 0.05) (not presented).
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Fig. 3. Results of the principal components analysis on Gammarus roeseli locomotion (TI:
time immobile, TM: time mobile, HS: highest speed, 95S: 95% of the speed, MS: mean speed
and TD: total distance). (A) Correlation circle. (B) Distribution of salinity levels on the F1 x
F2 factorial plane of the correspondence analysis. Salinity levels (white circles) are positioned
at the weighted average of individual locomotor activity indices (white squares) and are
represented by numbers (1=0.60g L™ 2=6.00gL™";3=12.00g L™; 4=18.00 g L™); solid
lines link the locomotor indices to the corresponding salinity. (C) Distribution of both genders
on the F1 x F2 factorial plane of the correspondence analysis. Each gender (white circles) is
positioned at the weighted average of individual locomotor activity indices (white squares)
and is represented by numbers (1 = females; 2 = males). Solid lines link the locomotor indices
to the corresponding gender. (D) Distribution of water temperatures on the F1 x F2 factorial
plane of the correspondence analysis. Each temperature (white circles) is positioned at the
weighted average of individual locomotor activity indices (white squares) and is represented
by numbers (1 = 14°C; 2 = 18°C). Solid lines link the locomotor indices to the corresponding
water temperature.
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Fig. 4. lllustration of Gammarus roeseli decreased locomotion above a 6-12 g L™ salinity
range considering the 95% value of the maximum speed (95S) measured at 14°C. Data are
means + s.d. Significant differences to control (field water, 0.6 g L™) are indicated by
asterisks (n = 6; Student’s t-tests; ***p < 0.001).

3.3. Experiment #3: ionoregulation of G. roeseli exposed to salinity stress

The baseline level of hemolymph [Na'] and [CI'] in control organisms were close to
100 mmol.L™ and was similar in both genders (Fig. 5). A 72 h exposure to a salinity of 8 g.L™
at 18°C induced a significant increase in the hemolymph of (1) [Na'] in both females and
males (n = 10; Mann-Whitney U-tests; p < 0.05), (2) [CI] only in males (p < 0.05) and (3)
[Na® + CIT] in both genders (p < 0.05). Significant inter-sex differences were found in
hemolymph ionic concentrations under stressing condition (p < 0.05). Under saline stress,
females showed significant higher natremia and lower chloremia than males (p < 0.05): at 8
g.L™, hemolymphatic [Na*] were 248.71 + 78.57 and 135.58 + 12.96 mmol.L™, and [CI]
were 101.96 + 36.95 and 152.37 + 10.72 mmol.L™, for females and males, respectively

(means £ s.d.).
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Fig. 5. Mean values (+s.d.) of (A) Na, (B) CI" and (C) Na* + CI concentrations in the
hemolymph of Gammarus roeseli following a 72 h exposure to two different salinity
treatments at 18°C. Groups sharing the same letter do not differ significantly (n = 10; Mann-
Whitney U-tests; p < 0.05).
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4. Discussion

4.1. Inter-sex differences

In the present study, females exposed to high salinity showed (1) the lowest
tolerance, (2) the lowest decrease of ventilation and (3) the highest and lowest hemolymphatic
[Na'] and [CI'], respectively. Most of the studies devoted to inter-sex differences in
gammarids have highlighted a higher sensitivity of females in front of a stress (McCahon and
Pascoe, 1988a; Kinne, 1953a, 1953b; Hoback and Barnhart, 1996). This can be caused by
differences in (1) the induction or the efficiency of compensation mechanisms (such as
osmoregulation) explaining differences in hemolymph [Na*] and [CI ] in exposed organisms,
(2) the cellular tolerance limits from which these processes are induced, or/and (3) the
energetic resources needed/available to supply such mechanisms. According to Buikema and
Benfield (1979), the difference of sensitivity between both genders could partly be explained
by an increase of metabolism energetic demands during oogenesis and eggs incubation, and
the following increase of lipidic synthesis and mobilization, in comparison to spermatogenesis
processes which are less demanding in term of energy. This resource allocation could lead to
a better physiological state for males while both are exposed to a stress. However, some
authors have reported a better resistance of females in comparison to males (Benoit et al.,
1976; Emery, 1970; Heit and Fingerman, 1977). In these cases the tested substances were
always a non-essential molecule (e.g., cadmium, mercury, cresol). Two hypotheses have been
advanced by McClellan-Green et al. (2007) to explain this better resistance: (1) a higher
moulting rate than males under stress conditions, the process of shedding of the exoskeleton
supposing to be one of the removal pathways of contaminants from many invertebrate
systems, and (2) the ovodeposition process (i.e., the transfer of contaminants into their eggs
and out of their critical organs and tissues) may confer to females a better metabolisation or
elimination of environmental contaminants (Di Pinto et al., 1993; Oberdorster et al., 2000).
Further studies are needed to investigate these processes concerning a salinity stress.

If females exposed to high salinity and more generally to chemicals and
environmental stresses are more sensitive than males, the population structure may be
strongly impaired. Indeed, in a stressed G. roeseli population the sex ratio, which is usually in

favour of females in field condition, may change in favour of males. Such modification may
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weaken population dynamics since females play a key role in the breeding process and the

establishment of the future line of descent.

4.2. Inter-age differences

In the present study, no clear effect of individual length (i.e., age) was observed in G.
roeseli responses to a salinity stress. In studies with a larger age range, several authors have
demonstrated a higher sensitivity of juvenile gammarids in comparison to adults (Alonso et
al., 2009; Cowley, 1985; Emery, 1970; McCahon and Pascoe, 1988b; Naylor et al., 1995;
Sanders, 1969). The relative sensitivity of younger life-stages to various stressors, including
salinity, has also been observed in many other invertebrate species (Conklin and Rao, 1978;
Green et al., 1986; Williams et al., 1986; Hall and Burns, 2002; Kefford et al., 2004, 2007)
and fishes (Chapman, 1978; Hart et al., 1991). This higher sensitivity could be explained by a
higher surface/volume ratio in comparison to older (i.e., more voluminous) life-stages,
conferring to juveniles not only a greater potential for moving water and ions through
exchange surfaces, but also a higher metabolic rate per weight unit (Schmidt-Nielsen, 1984).
All these characteristics may facilitate pollutant uptake (Buikema and Benfield, 1979; Kefford
et al., 2004). Kefford et al. (2007) have highlighted at least three physiological reasons to
explain the higher sensitivity of juveniles: (1) they could regulate their hemolymph at a lower
osmolality than older life-stages, (2) the maximum salinity beyond which they can not
regulate their hemolymph osmolality could be lower than older life-stages (i.e., juveniles
become osmoconformers at a lower salinity), and (3) the maximum hemolymph osmolality
that they can tolerate is lower than adults. It is also important to underline that younger
individuals have more frequent moultings (i.e., shorter inter-moult duration). Moult is a
critical step for many aquatic species since organisms are more sensitive: the risk of mortality
increases with the number of moults in a given time. The absence of inter-age differences in
our study could partly be explained by (1) the sampling of mature organisms, preventing a
real comparison between juveniles and adults, (2) an over-narrow length (age) spectrum, and

(3) too short exposure periods.
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4.3. Observed effects of water temperature

We detected a significant effect of water temperature in mortality and ventilation of
G. roeseli and an interaction between temperature and salinity. Earlier studies have shown
that temperature and salinity are two extrinsic factors which can jointly evolve: temperature
can change the salinity tolerance spectrum of a species, and vice versa (Allan et al., 2006;
Kinne and Rotthauwe, 1952; Shyamasundari, 1973). Wijnhoven et al. (2003) found in many
gammarid species that a rise of water temperature significantly induced hyperventilation until
a threshold, followed by a decrease of PBMF above this limit. Hyperventilation was first
directly linked to a rise of water temperature, which seems to confirm our results, since the
highest values of PBMF were obtained at the highest tested temperature (18°C) for both
genders. All these results suggest that water temperature is an important factor while
assessing the effects of a salinity stress, and can be considered as a full-fledged stressor in
some cases. A larger range of temperatures is needed to conclude efficiently on its effects on
the measured biological and behavioural responses in G. roeseli exposed to a salinity stress.

4.4. Potential relationships between biological and behavioural responses

The capacity of gammarids to survive in some environments strongly depends on the
regulation of internal ionic concentrations (Brooks and Mills, 2006). If osmoregulation is
disturbed and hemolymph osmolality increases above a critical point when the salinity rises,
individual death occurs (Hart et al., 1991). In the present study, the influx of ions (Na* in
particular) in G. roeseli hemolymph resulting from hyperosmoregulatory function of the
species could emphasize possible disturbances in regulatory processes which can explain
organisms mortality when exposed to high salinity. Conversely, possible cellular damages
could impinge on osmoregulation by increasing ions and water permeability, and could, as
shown in short-term exposures of crustaceans to heavy metals, explain the hypoventilation
(i.e., a possible decrease of oxygen consumption). Another hypothesis to explain
hypoventilation in saline treatment is an adaptation of the organism to reduce water flow in
gills and thus decrease the ions uptake by this way.

Among the possible causes in G. roeseli osmoregulation disruption, the most
plausible is that iono-/osmo-regulation function of this freshwater gammarid is not able to

face high salinity since Na'/K*-ATPases are directed to uptake ions and not the opposite.
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Impairment of exchange areas could also be a cumulative hypothesis. In osmoregulation
processes, permeable areas are essential for gaseous exchange. Crustacean gills, one of the
major exchange areas, have been shown to play a dual role in respiration and active ions
uptake (Péqueux, 1995). Some workers have demonstrated, through morphological studies in
many crustacean species, a link between a deterioration of gill epithelium by copper and an
osmoregulation disturbance (Lawson et al., 1995; Nonnotte et al., 1993; Soegianto et al.,
1999). Milne and Ellis (1973) found that acclimatization to low salinities induces changes in
the ultrastructure of the gill cells of the marine euryhaline amphipod Gammarus oceanicus.
Another cause could be an impairment of extero-receptors, which probably monitors the
concentration of the medium and mediates its effect via a humoral system by controlling the
rate of ion uptake and urine concentration (Lockwood, 1964). Further experiments on water
permeability, ions flux, ions concentrations in urine, morphological integrity and modification
of exchange areas are needed to validate these hypotheses.

The observed inter-sex differences in hemolymph ionic concentrations (in particular
with [Na']) and ventilation can explain differences in salinity tolerance of both genders
(survival). Since hypoventilation seems to be a protective reaction to saline stress, females
which have higher PBMF could be more exposed to saline stress. In addition, although the
physiological disturbance (hemolymphatic [Na'] and [CI']) due to high salinity was different
according to gender, females were less able to regulate ionic influx (when considering
hemolymphatic [Na* + CI]). Even if an influx of ions was reported, the analysis of
physiological responses shows that compensatory mechanisms take place to maintain
homeostasis: if not, hemolymphatic [Na'] and [CI'] would be higher. ATPase activities in
gills are considered to be the main ionic exchange activity in aquatic crustaceans (Péqueux,
1995). Since compensatory mechanisms are generally energy-consuming, organisms can have
three non-exclusive choices: (1) the increase of energy entry (e.g., nutrition), (2) the draw on
its energetic reserves and/or (3) the limitation of energy loss in non-vital functions. Decreases
in locomotor and ventilatory activities were conjointly reported. Thus, although a direct effect
of salinity can not be excluded, decreases observed in locomotion and ventilation might be
induced by a redirection of energy in favour of osmoregulation compensation mechanisms,
which is directly linked to energetic pathways. As shown by Felten et al. (2008a) and
Lawrence and Poulter (1998), a metal exposure could involve a reduction or redirection of
available energy from ventilation and locomotion to detoxification mechanisms

(metallothioneins, stress proteins, mixed functional enzyme systems) or compensation
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mechanisms (Na'/K*-ATPase activity inactivation/induction). Consequently, such saline

stress may profoundly influence the population as a whole.

5. Conclusions

Survival, ventilation, locomotion, and hemolymph [Na*] and [CI"] were all impacted
by salinity stress. The results clearly demonstrated an effect of gender and, in a less extent, of
water temperature in individual responses to a stress. Our work underlined that the use of
multi-responses represents a simple, fast and relatively powerful tool to estimate the
functional integrity of many physiological processes at an individual scale. Although such
approach provides some clues concerning the possible links between markers, further studies
are needed to fully understand the effects of salinity in amphipods (i.e., mechanisms involved
at cellular and molecular levels, assessment of inter-sex and -age differences in other

gammarid species).
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Annexe Il. Analyses physico-chimiques de 1’ecau superficielle et des sédiments de la Nied
francaise a Rémilly, et des sediments de la Moselle a Metz (Saulcy). *MS : Matiere Seche.

Nied francaise Moselle
(Rémilly) (Metz, Saulcy)
Seédiments

Matiéres seches totales (%) MST 65,9 75,9
Métaux (mg/kg MS¥*) Aluminium (Al) 19109 27600
Arsenic (As) 20,6 11,9
Cadmium (Cd) 0,2 <0,2
Chrome total (Cr) 41,6 22,9
Cobalt (Co) 10,4 4,6
Cuivre (Cu) 11,1 15
Fer total (Fe) 26336 13900
Manganése (Mn) 17215 331
Mercure (Hg) <0,02 0,04
Nickel (Ni) 19,5 10,8
Plomb (Pb) 16,9 58,6
Zinc (Zn) 51,8 77,4
HAPs (ug/kg MS) Anthracene (Anth) 53 1206
Benzo(a)anthracene (BaA) 382 3506
Benzo(a)pyréne (BaP) 444 3388
Benzo(k)fluoranthéne (BkF) 245 1949
Benzo(ghi)peryléne (BgP) 371 1965
Chrysene (Chry) 440 2668
Fluoranthéne (Fluo) 762 7489
Indénol(1,2,3-cd)pyréne (Ind) 363 1301
Phénanthrene (Phén) 226 3092
PCBs (pg/kg MS) PCB28 <5 <5
PCB52 <5 Présence
PCB101 <5 5
PCB118 <5 Présence
PCB138 <5 7
PCB153 <5 13
PCB180 <5 7

Eau superficielle
Métaux (pg/L) Aluminium (Al) 164 -
Arsenic (As) 59 -
Cadmium (Cd) <0,2 -
Chrome total (Cr) 0,2 -
Coblat (Co) 0,2 -
Cuivre (Cu) 3,2 -
Fer total (Fe) 170 -
Manganése (Mn) 55 -
Mercure (Hg) <01 -
Nickel (Ni) 1 -
Plomb (Pb) 0,3 -
Zinc (Zn) 3 -
HAPs (ug/L) Benzo(a)pyrene (BaP) 0,002 -
Benzo(ghi)peryléne (BgP) 0,005 -
PCBs (ug/L) PCB28 < 0,005 -
PCB52 < 0,005 -
PCB101 < 0,005 -
PCB118 < 0,005 -
PCB138 < 0,005 -
PCB153 < 0,005 -
PCB180 < 0,005 -
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Abstract

This study aimed at investigating both the individual and combined effects of
cadmium (Cd) and arsenate (AsV) on the physiology and behaviour of the Crustacean
Gammarus pulex at three temperatures (5, 10 and 15°C). G. pulex was exposed during 96 h to
(i) two [Cd] alone, (ii) two [AsV] alone, and (iii) four combinations of [Cd] and [AsV] to
obtain a complete factorial plane. After exposure, survival, [AsV] or [Cd] in body tissues,
behavioural (ventilatory and locomotor activities) and physiological responses (iono-
regulation of [Na'] and [CIT] in haemolymph) were examined. The interactive effects
(antagonistic, additive or synergistic) of binary mixtures were evaluated for each tested
temperature using a predictive model for the theoretically expected interactive effect of
chemicals. In single metal exposure, both the internal metal concentration in body tissues and
the mortality rate increased along metallic gradient concentration. Cd alone significantly
impaired both [Na'] and [CI] while AsV alone had a weak impact only on [CI']. The
behavioural responses of G. pulex declined with increasing metal concentration suggesting a
reallocation of energy from behavioural responses to maintenance functions. The interaction
between AsV and Cd was considered as ‘additive’ for all the tested binary mixtures and
temperatures (except for the lowest combination at 10°C considered as ‘‘antagonistic’’). In
binary mixtures, the decrease in both ventilatory and locomotor activities and the decline in
haemolymphatic [CI"] were amplified when respectively compared to those observed with the
same concentrations of AsV or Cd alone. However, the presence of AsV decreased the
haemolymphatic [Na'] loss when G. pulex was exposed to the lowest Cd concentration.
Finally, the observed physiological and behavioural effects (except ventilation) in G. pulex
exposed to AsV and/or Cd were exacerbated under the highest temperature. The discussion
encompasses both the toxicity mechanisms of these metals and their interaction with rising

temperature.

Short title:

Temperature and metals effects in Gammarus pulex
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RESUME : Les réponses mises en place par les organismes lorsqu’ils sont exposés a des
perturbations environnementales variées sont couramment utilisées comme biomarqueurs pour
I’évaluation de la qualité des milieux. Cependant, ces réponses sont modulées par de nombreux
facteurs et elles apportent des informations différentes selon leur précocité, leur pertinence,
leur spécificité ou leur complexité. Dans ce contexte, nous avons choisi d’étudier une batterie de
réponses comportementales chez diverses espéces de crustacés d’eau douce d’intérét
écotoxicologique. Pour cela, nous nous sommes intéressés aux effets d’un stress biotique (i.e.
risque de prédation) et/ou d’un stress abiotique (i.e. contamination métallique) sur des
comportements a haute pertinence écologique, avec la prise en compte de certains facteurs
confondants (i.e. le sexe et la taille des individus). Lors d’investigations en laboratoire, nous
avons étudié les effets : (i) d’'une contamination des sédiments sur |’évitement au substrat du
décapode Astacus astacus, de I'isopode Asellus aquaticus et des amphipodes Gammarus pulex,
Gammarus roeseli et Dikerogammarus villosus, (ii) d’'un risque de prédation sur les stratégies
d’anti-prédation de G. pulex, G. roeseli et D. villosus, (iii) d’un risque de prédation et d’une
contamination de I'eau au cadmium sur les stratégies d’anti-prédation, les dommages cellulaires
et les réserves énergétiques de G. roeseli et D. villosus, et (iv) d’'une contamination de I'eau au
cadmium sur l'appariement sexuel de D. villosus. Nous avons mis en évidence des variabilités
inter-espéces fortes, peu de différences inter-sexes et d’une maniére générale un impact
significatif du cadmium sur les réponses testées. Globalement, cette étude met en avant le
caractere précoce et cohérent des réponses comportementales et souligne leur importance dans
I’évaluation des effets d’un stress environnemental et dans I’évaluation de la qualité des milieux.

MOTS CLEFS: Crustacés, Biomarqueurs, Comportements, Astacus astacus, Asellus
aquaticus, Gammarus pulex, Gammarus roeseli, Dikerogammarus villosus, Evitement, Anti-
prédation, Appariement sexuel, Contamination métallique, Cadmium, Facteur confondant

ABSTRACT : Organisms responses to various environmental disturbances are commonly
used as biomarkers in the assessment of environmental quality. However, these responses are
modulated by many factors and provide different information depending on their precocity,
their relevance, specificity and complexity. In this context, we chose to study a set of behavioural
responses in various species of freshwater crustaceans of ecotoxicological interest. To achieve
this goal, we investigated the effects of biotic (i.e. predation risk) and/or abiotic stress (i.e. metal
contamination) on behaviours of high ecological relevance, including some confounding factors
(i.e. gender and individual length). In laboratory experiments, we studied the effects of: (i) a
sediment contamination on the substrate avoidance in the decapod Astacus astacus, the isopod
Asellus aquaticus and the amphipods Gammarus pulex, Gammarus roeseli and Dikerogammarus
villosus, (ii) a high predation risk on antipredator strategies in G. pulex, G. roeseli and D. villosus,
(iii) a high predation risk and a contamination of water by cadmium on antipredator strategies,
cell damages and energy reserves in G. roeseli and D. villosus, and (iv) a contamination of water
by cadmium on the precopulatory behaviour in D. villosus. We have highlighted a strong
interspecies variability and small differences depending on gender. The impact of cadmium was
significant on the tested responses. Overall, this study emphasizes the importance of behaviours,
which can be considered as early warning signals and as relevant tools with high ecological
relevance, in the assessment of stress effects and environmental quality.

KEYWORDS : Crustaceans, Biomarkers, Behaviours, Astacus astacus, Asellus aquaticus,
Gammarus pulex, Gammarus roeseli, Dikerogammarus villosus, Avoidance, Antipredation,
Mating, Metal contamination, Cadmium, Confounding factors
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