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I. Livrables 

 

Dans la suite du texte, la concentration en PCB est, sauf mention particulière, exprimée en ng des 6 

PCBi (les PCB indicateurs sauf le PCB118) par gramme de poids frais de la matrice biologique 

considérée, sous la formulation ngPCB/g. 

 

I.1 Méthode non invasive de dosage des PCB dans le poisson  

 

Protocole  

Vingt et un géniteurs mâles d’omble chevalier povenant de la structure expérimentale de Thonon-les-

Bains (UMR-INRAE CARRTEL -ISC OLA et IR OLA AnnaEE-F) (1,1 ± 1,2 kg et 40,1 ± 1,1 cm) ont 

été contaminé par une solution d’Arochlor1254 dans de l’huile d’arachide (Huile d'arachide @LESIEUR) 

via une injection intra-péritonéale (0,6 ± 0,04 µL en fonction du poids de chaque mâle) réalisée à l’aide 

d’une seringue à t=0 dans chaque poisson (anesthésie avec de la benzocaine à 0,33 g/L).  

 

 

Laitance et sang  

Le prélèvement de la laitance et du sang se réalise sous anesthésie de benzocaine à 0,33 g/L à 28 jours 

post injection. 

 Le prélèvement de sang s’effectue dans la veine caudale à l’aide d’une seringue pédiatrique de 

5 ml. Le sang total prélevé (5 ml) est ensuite injecté dans un tube épariné de 5 ml. Les tubes 

sont centrifugés à 4°C pendant 10 min à 2000 rpm. Le sérum est prélevé et stocké à -80°C en 

attendant d’être analysé.  

 La laitance (1,5 ± 0,4 ml) est prélevée par stripping (pression abdominale douce) et recueillie 

dans un tube eppendorff, puis stocké à -80°C en attendant d’être analysé.  

 

 

 

Par échantillon : 

1ml sérum + 1 ml acide formique + 100µL ACN 

US pendant 30 minutes 

 

Mode opératoire : 

1/ SPE C18 (Sep-Pak Waters 3 cc – 500 mg) 

- Lavage par 2 ml dichloromethane puis sécher la cartouche sous vide 

- Activation par 2 ml méthanol puis 2 ml eau UHQ – ne pas laisser sécher 

- Chargement de l’échantillon obtenu en A 

- Rinçage par 2 ml eau UHQ 

- Séchage sous vide (10 min -20 psi) 

- Elution : 2 ml Heptane 

1 ml heptane/CH2Cl2 (1 :1) 

 

2/ SPE SILICE ACIDE (2g)  

Silice acide : 25g silice + 12.5 ml H2SO4 concentré 

- Lavage par 1ml heptane/CH2CL2 (1:1) 

- Chargement de l’échantillon obtenu en B 

- Elution: 2 ml heptane 

1 ml heptane/CH2CL2 (1:1) 
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Filets 

Les filets musculaires (118,9 ± 7,8 g) sont prélevés à t= 28 jours post injection, après avoir euthanasié 

les poissons sous benzocaine à 0,66 g/L. Les filets musculaires sont prélevés sous la peau, en éliminant 

au maximum la couche de gras sous-cutané. Les filets sont ensuite stockés dans un emballage aluminium 

et mis à -80°C en attendant d’être analysés. 

 

 

 Par échantillon :  

50 µL d’étalon interne 116-d5 

60 mL mélange Heptane-Acétone (50:50) 

Eau UHQ  

5 mL H2SO4 

  

 

Mode opératoire : 

1) Dans un ballon verre de 100 introduire mL une masse exactement pesée environ 10 g de filet 

musculaire 

2) Ajouter l’étalon interne PCB116-d5 (50 µL d’une solution 0,5 µg/mL, si reprise finale de l’échantillon 

purifié dans 500 µL heptane)  

3) Ajouter 40 mL mesuré à l’éprouvette du mélange (50/50) heptane-acétone  

4) Placer le ballon dans un bac à ultrasons (fréquence 20 à 80 kHz) rempli d’eau à 40°C durant 15 

minutes  

5) Transvaser la phase liquide dans une ampoule à décanter à robinet téflon de 125 mL 

6) Ajouter 20 mL du mélange (50/50) heptane-acétone dans le ballon et passer à nouveau 15 minutes 

aux ultrasons 

7) Laver l’acétone par ajout d’environ 15 mL d’eau ultra-pure mesuré à l’éprouvette 

8) Pour une analyse des lipides (chair de poisson), récupérer avec une pipette 3,0 mL de la phase heptane 

pour mesure gravimétrique (cf protocole infra) 

9) Soutirer la phase aqueuse 

10) Ajouter à la phase heptane dans l’ampoule à décanter, à l’aide d’une pro-pipette, 5 mL d’acide 

sulfurique H2SO4 concentré (18M - d=1,84)  

11) Agiter pour détruire graisses et lipides en prenant soin de bien dégazer sous hotte (la réaction est 

très exothermique) 

12) Laisser décanter jusqu’à obtenir deux phases sans émulsion ou interphase trouble (la phase 

organique doit être limpide et incolore) et soutirer la phase acide sulfurique  

13) Transférer l’heptane par le col de l’ampoule dans la verrerie spécifique Turbovap  

14) Concentrer à 1mL dans le Turbovap à 40°C, sous N2, pendant environ 20 minutes 

15) Transvaser l’heptane avec une pipette pasteur dans une seringue verre munie d’un filtre PTFE 0,2 

µm. Récupérer dans un vial en verre de 8 mL. Boucher avec bouchon à face interne téflon et conserver 

au réfrigérateur (ou congélateur) pour analyse.  

16) Le jour de l’analyse, ajouter 100 µL hexanol puis évaporer sous flux d’azote jusqu’à environ 100µL 

(3 gouttes). 

17) Ajouter à la micropipette réglable un volume d’heptane égal à 450 µL 

18) Séparer les 7 PCBi (28, 52, 101, 118, 138, 153, 180) par chromatographie en phase gazeuse (Clarus 

580 Perkin Elmer) sur une colonne MACHEREY NAGEL Optima5 (30m - 0,25µm) : 60 mL/min ; 

rampe de 10°C/min jusqu’à 240°C, puis de 5°C/min jusqu’à 320°C, puis 320°C durant 5 min. 

19) Identifier les congénères par leur temps de rétention et les quantifier avec un détecteur à 

spectrométrie de masse, avec étalonnage interne (PCB-116 d5). 

20) La concentration en PCB dans la chair de poisson est donnée par : 

[PCB] en ng/g = 30/27 x ([PCB] (ng/mL heptane)) / mP (g) 

 

Mesure gravimétrique des lipides 

1) Prélever à la pipette exactement 3,0 mL de la phase heptane dans un vial sec de 8 mL préalablement 

pesé de masse mL1 
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2) Evaporer entièrement l’heptane sous courant d’azote jusqu’à masse constante mL2 (vérifier par 2 

pesées successives)  

3) La teneur en lipides des poissons est égale à  

Teneur lipidique (%) = 100 x 30/3 x (mL2-mL1) /mp 

 

 

Dosage pour les trois matrices 

Le dosage s’effectue en analyse GCMS en mode SIR 

-Evaporer sous azote 

-Reprendre résidu par 100µL d’heptane 

-Analyse GCMS en mode SIR 

 

 

 

Résulats des dosages dans les différents compartiments biologiques  

 

 

*Filets 

Le dosage dans les filets de géniteurs mâles contaminés est significativement différent en fonction de la 

dose injectée (p<0,05). Les concentrations moyennes sont de 3,6 ± 0,1 ngPCB/g pour les mâles injectés 

uniquement avec de l’huile d’arachide, de 50,4 ± 8,5 ngPCB/g pour les mâles injectés avec une dose 

d’Aroclor1254 à 500ng/g et 173,4 ± 8,5 ngPCB/g de PCB pour les mâles injectés avec un mélange 

d’Aroclor1254 à 1000 ng/g. 

 

*Sérum 

Le dosage dans le sérum de géniteurs mâles contaminés est significativement différent en fonction de la 

dose injectée (p<0,05). Pour les mâles injectés uniquement avec de l’huile d’arachide, nous ne 

retrouvons aucune trace de PCB. Pour les mâles injectés avec une dose de 500ng/g d’Aroclor1254, la 

concentration retrouvée est de 3,4 ± 0,7 ngPCB/g et pour les mâles injectés avec un mélange 

d’Aroclor1254 à 1000 ng/g la concentration retouvée est de 17,0 ± 3,4 ngPCB/g. 

 

 

*Laitance  

Pour le dosage dans la laitance, les résultats sont en cohérence avec ceux trouvés dans le sérum, ils sont 

proches de 0 pour les témoins (0,2 ± 0,2 ngPCB/g), puis ils augmentent pour les mâles contaminés à 

500ng/g d’Aroclor1254 (0,6 ± 0,4 ngPCB/g) et pour les mâles contaminés à 1000 ng/g d’Aroclor1254 

(3,3 ± 0,6 ngPCB/g). 

Tableau 1 : Teneur en PCB dans les mâles  

(N= 7 / conditionnements). Les données exprimées sont des moyennes ± erreur-type. Les lettres 

représentent les différences statistiques significatives (p< 0,05) obtenues par le test de Student. 
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Géniteurs mâles 

Filets Sérum Laitance 

Témoin 

(ng/g PCB) 

3,5 ± 0,9 a 0 ± 0 0,2 ± 0,2a 

Moyenne 

(ng/g PCB) 

50,4 ± 8,5 b 3,4 ± 0,7a 0,6 ± 0,4b 

Forte 

(ng/g PCB) 

173,4 ± 8,5c 17,0 ± 3,4b 3,3 ± 0,6b 

 

 

 

 

Conclusion  

 

Quelle que soit la matrice utilisée (filet, laitance et sérum), les niveaux de contaminations en PCB chez 

les mâles reflètent les doses initiales injectées. Les niveaux retrouvés sont variables entre les matrices 

ce qui est cohérent avec les résultats de la littérature. Monod et Keck (1982) montre une forte variabilité 

de la bioaccumulation des PCB en fonction des organes dosés. De plus, le mode d’injection utilisé lors 

de cette étude ne semble pas avoir, selon la littérature, d'impact sur l'accumulation des PCB. En effet, 

de nombreux auteurs ont montré que l'accumulation de PCB était similaire suite à une contamination 

orale ou par injection intrapéritonéale chez le poisson zèbre (Danio rerio) (Andersson et al. 2000), la 

perchaude (Perca flavescens) et la truite arc-en-ciel (Salmo gardei) (Guiney & Peterson, 1980). Dans 

notre étude, les concentrations dans les filets et le sérum augmentent nettement en fonction de la dose 

de contamination en Arochlor. Les concentrations dans la laitance sont également en cohérence avec les 

valeurs mesurées dans le sérum. 

Le sérum sanguin peut donc être utilisé pour doser les PCB sans sacrifice de l’animal. Néanmoins, le 

prélèvement nécessite un opérateur expérimenté. La laitance peut être prélevée facilement et rapidement. 

Elle permettrait d’apprécier uniquement le respect de la concentration réglementée par l’UE pour la 

consommation des poissons sauvages (i.e. 125 ng/g pour la somme des 6 PCBi) car les concentrations 

dans cette matrice sont inférieures à la limite de quantification pour des imprégnations musculaires 

inférieures à 125 ng/g. Des essais devront encore être réalisés avec un échantillon statistique important 

(a minima 11 géniteurs d’omble chevalier présentant une teneur musculaire en PCB supérieure au seuil 
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réglementé de 125 ngPCB/g et 11 géniteurs avec une teneur inférieure au seuil) et sur des géniteurs 

d’autres espèces piscicoles lacustres. 

 

 

I.2 Effet seuil à partir duquel la contamination paternelle est sans impact sur la 

descendance 

Cette étude a mis en évidence un effet seuil, quelle que soit la température de l’eau (4,5°C ou 8,5°C), 

pour une contamination forte des pères à 173,4 ± 8,5 ngPCB/g, sur les traits de vie mais pas sur la 

mortalité. On ne montre en effet pas d’impact de la contamination paternelle en PCB sur les taux de 

mortalité (70,2 ± 0,1 % à 4,5 °C, et 48,1± 0,2 % à 8,5 °C sans contamination en PCB ; 65,0 ± 0,1 % à 

4,5 °C et 43,9 ± 0,7 % à 8,5 °C pour une contamination moyenne (50,4 ± 8,5 ngPCB/g) ; 64,1 ± 0,3 % 

à 4,5 °C et 45,6 ± 0,2 % à 8,5 °C pour la contamination forte (173,4 ± 8,5 ngPCB/g). En revanche, les 

traits de vie comme la croissance, les malformations, les enzymes de stress oxydatif et neuronal, 

l’anxiété, l’activité sont les plus négativement impactés par la contamination paternelle à 173,4 ± 8,5 

ngPCB/g. Ainsi, les larves issues de ces pères contaminés ont un fort taux de croissance, une forte 

agressivité et activité ainsi qu’une augmentation du stress oxydatif, qui engendrera certainement une 

augmentation du coût métabolique. Ces modifications de traits de vie, pourraient avoir un impact négatif 

en milieu naturel en diminuant la capacité des larves à échapper aux prédateurs, ou à prédater (et ainsi 

d’atteindre plus rapidement le Point de Non Retour pour lequel la larve meurt de faim). 

 
 
 
 

I.3 Pratiques de repeuplement : ce livrable dépendra du précédent et permettra 

d’apporter un éclairage sur les pratiques de repeuplements (choix des géniteurs 

fonction du seuil) via des recommandations écrites transposables à d’autres espèces 

et écosystèmes aquatiques. 

 

Le présent projet a mis en évidence les impacts d’une transmission paternelle des PCB et leur 

conséquence sur leur descendants notament pour les contaminations à 173,4 ± 8,5 ngPCB/g. Néanmoins, 

il est difficile d’en connaitre les conséquences précises sur le long terme et en milieu naturel, mais le 

principe de précaution doit s’appliquer.  

 

 

Impacts sur la descendance 

 

 Le seuil de contamination paternelle 173,4 ± 8,5 ngPCB/g a été montré dans cette étude comme 

impactant négativement les descendants et est en cohérence avec l’étude précédente menée sur 

les effets d’une transmission maternelle en PCB (Réalis-Doyelle et al. 2023). Même si les taux 

de survie sont élevés à cette contamination, la hausse des malformations, l’hyperactivite et la 
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diminution d’anxiété des larves pourraient les rendre plus vulnérables à la prédation en milieu 

naturel. 

 

 Un impact de cette transmission paternelle pourrait être plus important in vivo pour les 

descendants en raison de leur imprégnation ultérieure possible dans le milieu (par voie 

tégumentaire, branchique ou gastro-intestinale), s’ajoutant aux effets liés à la contamination 

paternelle. 

 

 

 

 Dosage dans les différentes matrices 

 

 Le sérum sanguin peutt être utilisé pour doser les PCB sans sacrifice de l’animal néanmoins, le 

prélévement nécessite un opérateur experimenté. 

 La laitance peut être prélevée facilement et rapidement. Toutefois les concentrations mesurées 

sont proches de la limite de quantification de la technique analytique, dès que la teneur 

musculaire en PCB est inférieure à 100 ngPCB/g.Cette matrice simple à récolter permettrait 

toutefois d’apprécier le respect de la concentration réglementée par l’UE pour la consommation 

des poissons sauvages (i.e. 125 ng/g pour la somme des 6 PCBi). Des essais devront encore être 

réalisés avec un échantillon statistique plus important (a minima 11 géniteurs d’Omble 

Chevalier présentant une teneur musculaire en PCB supérieure au seuil réglementé de 125 

ngPCB/g et 11 géniteurs avec une teneur inférieure au seuil) et sur des géniteurs d’autres espèces 

piscicoles lacustres. 
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Résumé 

 

La fin du 20ème siècle se caractérise par des modifications rapides des écosystèmes aquatiques sous 

l’effet des activités humaines via l’accroissement de stress multiples. Parmi eux, les polluants 

organiques persistants (POP) sont des xénobiotiques dont la toxicité est reconnue chez de nombreux 

animaux. En outre, dans le contexte actuel de changement climatique, les variations de température des 

masses d’eau pourraient avoir des conséquences indirectes sur la bio-disponibilité de ces toxiques. Les 

polychlorobiphényles (PCB) sont par exemple efficacement bioaccumulés par la faune aquatique et 

particulièrement les poissons, en raison de leur caractère lipophile et de leur faible dégradation. Les 

effets toxiques sur l’Homme, consommateur de poissons sauvages, sont de mieux en mieux renseignés, 

sans qu’ils ne soient bien évalués chez le poisson.  

 

L’étude présentée dans ce document vise à tester les effets de la températurre et des PCB sur l’omble 

chevalier (Salvelinus alpinus), un salmonidé sténotherme froid dont la population au sein du lac du 

Bourget reste à un niveau bas depuis une dizaine d’années malgré des efforts de repeuplement et une 

amélioration de la qualité des eaux, alors que les modélisations thermiques de Kelly & al. 2020 ne 

montrent pas d’impacts directs des hausses de températures sur les populations d’omble chevalier des 

lacs périalpins pour le prochain demi-siècle. L’hypothèse testée ici est que les effets des PCB sur les 

premiers stades de vie de cette espèce impactent la survie des jeunes. Une étude précédente (Réalis-

Doyelle et al. 2023) sur les effets d’une transmission maternelle des PCB, couplée à une hausse de 

température, a montré un effondrement de la survie des descendants ainsi que des atteintes morpho-

anatomiques, des altérations du comportement et une élévation des enzymes de stress chez Salvelinus 

alpinus. L’effet d’une contamination paternelle en PCB, couplée à une hausse de température, a donc 

été étudiée pour compléter la première étude. Des géniteurs mâles ont été contaminés par injection intra-

péritonéale de PCB à trois niveaux de concentration, un mois avant la ponte. Chaque mâle a fécondé un 

pool d’ovocytes de 12 femelles non contaminées en PCB. Chaque ponte fécondée a été séparée en deux 

et incubée à 4,5°C (température optimale de développement embryonnaire) et 8,5°C (température 

prévue par le modèle RCP8.5 GIEC et limite de tolérance de l’embryonde l’omble chevalier). Les 

résultats ne montrent pas d’effondrement de la population (~50% de survie), en contraste avec l’étude 

de contamination maternelle (~12% de survie). Un effet synergique de la contamination en PCB et de 

l’élévation de température est observé sur le taux de croissance, les malformations, le stress oxydatif et 

neuronal. Un effet additif PCB-température est statistiquement prouvé sur l'activité des larves. Les PCB 

ont un effet sur l'anxiété. La hausse de température impacte le taux de survie, le temps de développement, 

l'efficacité d'utilisation de la réserve vitelline et l'agressivité des larves.  

 

Cette étude montre un impact négatif de la transmission paternelle de PCB couplée à une hausse de 

température sur les premiers stades de vie de Salvelinus alpinus, toutefois moins important que l’effet 

de la transmission maternelle des PCB couplée à une hausse de température. Les effets additifs PCB-

température pour les descendants issus des femelles contaminés sont observés sur plus de paramètres, 

et notamment pour la survie. 

 

Ces travaux ont également permis de proposer des méthodes de dosage des PCB dans différentes 

matrices biologiques du poisson adulte (sang, laitance et muscle). Le dosage des PCB dans la laitance 

des géniteurs-mâles pourrait permettre d’évaluer le respect de la valeur réglementée par l’UE (125 

ng6PCBi/g) dans la chair de poissons sauvages par une technique non-invasive préservant la vie des 

individus.  
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II. Contexte général 

 

La fin du 20ème siècle se caractérise par l’émergence d’une modification des écosystèmes sous 

l’effet des activités humaines via l’accroissement de stress physiques (expositions à des polluants, baisse 

du niveau d’oxygène, mauvaise qualité de l’eau) (Barton 2002). La question se pose de la capacité 

d’adaptation des espèces à faire face à ces multiples modifications dans un laps de temps aussi court 

(Williams et al. 2007).  Les organismes vont donc devoir modifier leur phénotype en réponse à ces 

changements (Bijleveld et al. 2014). La théorie des POLS « pace-of-life syndrome » (Réale et al. 2010) 

suggère une co-variation entre de nombreux traits de vie regroupés sous le nom de syndrome (Réale et 

al. 2010) (Figure I-1). 

 

 

 

 

Figure II-1 : Variations des traits physiologiques et comportementaux en fonction des stratégies 

biodémographiques et des rythmes de vie d’après le syndrome des rythmes de vie. D’après Réale et al. 

(2010). 

 

Réale et al. (2007) suggère ainsi une co-variation entre des traits d'histoire de vie définis par 

trois catégories (stratégie biodémographique, comportement et physiologie) dans un environnement 

défini suivant un continuum de rythme de vie rapide / lent. En effet, si l’environnement venait à changer, 

l’ensemble de ces traits de vie serait modifié suivant une même trajectoire (Goulet et al. 2017). Ainsi, 

une accélération du métabolisme liée à une hausse de la température conduisant à l’augmentation des 

mécanismes de détoxification pourrait affecter l’ensemble des traits de vie (Réale et al., 2010) et 

façonner la sensibilité aux contaminants (Dinh Van et al. 2014 ; Baas & Kooijman, 2015). Une telle co-

variation multi-caractères est souvent supposée adaptative et susceptible de répondre à des pressions 

sélectives (Peiman & Robinson, 2017 ; Wright et al. 2019). Ainsi, les individus audacieux et plus 
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agressifs devraient se développer plus rapidement et mourir plus jeunes que les individus plus timides 

et moins agressifs (Damsgard et al. 2019). Ce type de corrélation de traits comportementaux est bien 

établi dans le concept de « styles d’adaptation » (Copy style) au stress, décrit comme une suite de 

comportements corrélés entre eux et aux réponses physiologiques en fonction du temps et du contexte 

(Koolhaas et al. 1999). Face à un stress, la réponse de l'individu peut être plus ou moins active (proactif) 

ou passive (réactif) (Damsgard et al. 2019). Classiquement, deux profils comportementaux d’individu 

sont observés en fonction de leurs réponses face à la situation stressante afin de maintenir l’homéostasie : 

les proactifs ont une réponse de type « combat/fuite » (fight/flight ; Cannon, 1915) présentant des 

comportements territoriaux et agressifs, alors que les réactifs ont une réponse de type « immobile/cachée 

» (freeze/hide ; Engel & Schmâle,1972)) avec des comportements d’immobilité et de faibles niveaux 

d’agressivité (Koolhaas et al. 1999 ; Castanheira et al. 2015). Les individus proactifs auront donc une 

faible réactivité de l'axe HPI (Øverli et al. 2007 ; Silva et al. 2010), ainsi qu’une faible réactivité des 

systèmes monoaminergiques (Øverli et al. 2001, 2007) et une plasticité neuronale plus faible comparée 

aux individus réactifs (Øverli & Sorensen, 2016). Néanmoins, il est important de noter que dans des 

populations naturelles ou expérimentales, la plupart des réponses individuelles au stress sont comprises 

entre ces deux réponses extrêmes. 

En outre, les impacts de l’environnement sur l’évolution des syndromes (associations de traits 

de vie covariants) peuvent même s'étendre au-delà de son état actuel jusqu'aux stades ou générations 

ontogénétiques qui s'ensuivent (Reale et al. 2007). L'exposition au stress au début de la vie peut avoir 

des effets tout au long de la vie d’un organisme. Ces effets peuvent être nuisibles ou adaptatifs s'ils 

permettent à l'organisme de développer un phénotype adulte le plus adapté à l'environnement prédit par 

le facteur de stress (Lyn Fjellner, 2020). En effet, les effets à long terme de l'exposition au stress au 

début de la vie pré et postnatale peuvent augmenter les hormones glucocorticoïdes et influencer la 

réponse au stress à l'âge adulte (Monaghan & Haussmann, 2015). Les hormones impliquées dans les 

voies du stress jouent un rôle important dans la gestion de l'énergie homéostatique et ont été proposées 

comme étant le mécanisme par lequel la progéniture est informée de l'environnement postnatal (Marshall 

& Uller, 2007 ; Sheriff & Love, 2013). De plus, l'homéostasie est régulée par un système complexe de 

systèmes comportementaux et physiologiques au sein d'un organisme pour maintenir un fonctionnement 

optimal (Romero et al. 2009). Les individus qui sont exposés au stress tôt dans la vie peuvent avoir des 

changements phénotypiques dans leur comportement et leur style d'adaptation au stress (Copy style) 

(Lyn Fjellner, 2020). Néanmoins, l’exposition prénatale aux hormones de stress peut également avoir 

des effets négatifs en inhibant une reponse de fuite face à un prédateur chez la génération F1 chez les 

épinoches à trois épines (Gasterosteus aculeatus) (McGhee et al. 2012). Il existe également de plus en 

plus de preuves de la transmission transgénérationnelle d'effets non génétiques qui influencent 

l'expression phénotypique de la progéniture dans des traits covariants tels que la croissance, la 

personnalité et la fécondité (McCormick, 2009). 

Parmi les facteurs de stress, la température est particulièrement étudiée sur les premiers stades 
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de vie en raison de leur forte sensibilité aux variations de température (Pörtner & Peck, 2010 ; Réalis-

Doyelle et al. 2016) en raison notamment de leur capacité homéostatique immature (Urho, 2002). Cette 

sensibilité aura de nombreuses répercussions sur leur capacité de survie, de croissance, des 

malformations, leur métabolisme et leur immunité (Treasurer, 1983 ; Pepin et al. 1997 ; Kihara et al. 

2002 ; Sfakianakis et al. 2006 ; Bustos et al. 2007 ; Löffler et al. 2008 ; Schultz & Bonar, 2009 ; Barron 

et al. 2012 ; Lahnsteiner & Mansour, 2012 ; Kurokawa et al. 2013 ; Linares-Casenave et al. 2013 ; 

Meeuwig et al. 2013 ; Réalis-Doyelle et al. 2016) et peut entraîner des altérations morphométriques et 

comportementales (Colchen et al. 2016). De surcroit, une augmentation de la température entraîne 

également l’induction des systèmes de défense contre le stress thermique comme les Heat Shock Protein 

(HSP) ou les enzymes antioxydantes (SOD, CAT...), ce qui entraîne un coût métabolique supplémentaire 

(Gandar, 2015 ; Viant et al. 2003).  

En parallèle de ce stress principal, les pressions globales et locales liées aux polluants sont 

croissantes. Dans les années 80, les polychlorobiphényles (PCB), des hydrocarbures aromatiques 

chlorés synthétiques ininflammables, hydrophobes et chimiquement stables, ont été interdits, alors que 

la production mondiale était estimée à plus de 1,5 millions de tonnes (Breivik et al. 2002). En raison de 

leur utilisation industrielle intensive et de leur stabilité chimique, les PCB se sont accumulés dans 

l'environnement et le biote. Leur haute lipophilie et leur stabilité environnementale leurs ont permis de 

persister dans l'environnement pendant de longues périodes, résultant en une large distribution 

géographique. De plus, cette haute lipophilie (Jones & de Voogt, 1999) a pour conséquence leur bio-

accumulation dans les tissus et organes riches en graisse ainsi que dans les organes de détoxification 

comme le foie (Nfon & Cousins, 2006 ; Fisk et al. 2001 ; Letcher et al. 2010 ; Daouk, 2011). Les PCB 

vont être ainsi bioamplifiés le long de la chaîne trophique (Borgå et al. 2001 ; Daouk, 2011). Cette 

bioamplification dépend des congénères (209 congénères de PCBs), de l’espèce cible et de l’organe 

considéré (Fisk et al. 2001 ; Nfon & Cousins, 2006 ; Letcher et al. 2010 ; Daouk, 2011). De plus, une 

hausse de température pourrait avoir des effets indirects sur leur biodisponibilité par une amplification 

de leur dégradation et de leur volatilisation pouvant avoir pour conséquence une augmentation de leur 

concentration, notamment dans les écosystèmes aquatiques (Ma et al. 2011). Cette augmentation 

pourrait accroitre la productivité primaire et donc l’augmentation du carbone organique particulaire 

(COP) et avoir pour conséquence de diluer les PCB dans le milieu (Borgå et al. 2010) ou d’augmenter 

leur concentration, en raison de leur adsorption sur les COP de petites tailles. De nombreux effets des 

PCB sur les poissons sont décrits comme des altérations : de l’intégrité génétique (cassure des doubles 

brins d’ADN) (Marabini et al. 2011), de l’osmorégulation et de l’iono-régulation (Lawrence & 

Hemingway, 2003), du système immunitaire (Lawrence & Hemingway, 2003), des fonctions hépatiques 

(Celander & Förlin, 1995 ; Örn et al. 1997) et rénales (Blom & Förlin, 1997 ; Quabius et al. 1997), du 

système endocrinien (Buckman et al. 2007 ; Lyche et al. 2010). Des perturbations ont également été 

décrites sur les grandes fonctions physiologiques comme la reproduction, la croissance (Bengtsson, 

1980 ; Örn et al., 1997 ; Lyche et al. 2010) et la nutrition (Lawrence & Hemingway, 2003).  
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Ces atteintes ont également été décrites lors de stades de développement particuliers comme le 

stade embryonnaire avec des modifications morphogénétiques dues à une mauvaise orientation des 

cellules durant le stade gastrula, une mauvaise fusion des tissus, des effets sur les hormones et facteurs 

de croissance, un dérèglement de l’apoptose, un accroissement des anomalies, des effets mutagéniques 

(Lawrence & Hemingway, 2003). Cette exposition peut également entraîner une diminution de la survie 

des larves (Horri, 2018), des altérations physiologiques et comportementales (Péan et al. 2013), des 

variations d’expression des transcrits (cfos : transcrits de croissance) et des méthylations d’ADN (dnmt : 

marqueurs de methylation ADN) chez la descendance (Alfonso, 2018). Des modifications du 

comportement larvaire ont également été reportées par Pean et al. (2012) chez les larves de poisson 

zèbre (Danio rerio), notant des troubles du comportement proche du syndrome d’hyperactivité et trouble 

de l’attention (TDAH) décrit chez l’humain.  Une étude prédédente menée au laboratoire CARRTEL 

sur l’effet de la tramission maternelle d’omble chevalier (Salvelinus alpinus) des PCB couplée à une 

hausse de température montre des impacts potentialisateurs de la température et de la contamination 

maternelle en PCB sur de nombreux paramètres biogéographique, physiologiques et comportementaux 

(Réalis-Doyelle et al., 2023). Cette étude a montré que l’ensemble de ces effets sont fortement 

dépendants du stade de développement. En s’appuyant sur les théories des copy style et des POLS, il a 

étémis en évidence un continuum dans les traits de vie pouvant refléter une potentielle adaptation 

physiologique et comportementale à ce stress simultané. La plupart des études ont été réalisées sur des 

poissons modèles (zebra fish, medaka) et très peu d’études portent sur la transmission paternelle 

(Alfonso, 2018). L’étude de Cossu et al. (1997) sur des mollusques, montrent une activation du stress 

oxydatif (CAT, SOD) lié aux PCB lors d’une transmission parentale. En outre, très peu d’étude sont 

réalisées sur la transmission paternelle des impacts de polluants sur les premiers stades de vie. En effet 

la majorité des études se focalisent sur l’impact sur la fertilité des mâles (Cordier et al., 2008). 

 

Si les effets du stress thermique sont particulièrement étudiés depuis cinquante ans, l’étude de 

l’interaction entre un stress thermique et chimique est plus récente (Gandar, 2015). Ainsi, dans la 

littérature, nous pouvons retrouver différents effets de cette combinaison : soit des effets antagonistes 

(1 + 1 = 1), soit additifs (2 + 3 = 5 pas d’intérracion entre les deux), synergiques (2 + 3 > 5), ou 

potentialisateurs (0 + 5 > 5), (Jackson et al. 2015). Plusieurs études montrent qu’une exposition à des 

polluants est susceptible de diminuer la tolérance thermique des poissons et ainsi accentuer les effets 

des stress combinés (Sander & Martin, 1994 ; Patra et al. 2007 ; Lapointe et al. 2011 ; Lavergne et al. 

2015) (Figure I 2). 
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Figure II-2 :  Effets croisés de la température et des polluants sur la performance biologique des 

organismes sur la tolérance aux stress (Gandar, 2015 adapté de Sokolova et al. 2012). 

Lignes pleines ; effet des stress individuels sur la performance des organismes. 

Lignes pointillés noirs : modification de la performance biologique sous l’effet d’un deuxième 

facteur de stress. 

(A) La performance des organismes est maximâle à l’optimum thermique puis décroit lorsque 

la température s’éloigne de l’optimum. Aux températures critiques (lignes en pointillées), le temps de 

survie de l’organisme est limité. Lorsque les organismes sont soumis à un deuxième facteur de stress 

qui augmente la demande énergétique, la capacité métabolique aérobie diminue, entrainant une 

diminution de la performance biologique des organismes. La gamme de tolérance à la température se 

restreint et les limites critiques sont atteintes plus rapidement (flèches). 

(B) Lorsque la concentration en polluant augmente, la performance biologique des organismes 

diminue. Si les organismes sont également soumis à un stress thermique augmentant la demande 

énergétique, la performance des organismes diminue rapidement et la limite critique est atteinte à une 

concentration en polluants plus faibles (grosse flèche).  

 

 

 Parmi les espèces en péril, l'omble chevalier, un salmonidé d'eau froide a une importance 

patrimoniale, culturelle et économique dans toute l'Amérique du Nord et en Europe (Klemetsen et al. 

2003 ; Winfield et al. 2018), en particulier dans les grands lacs péri-alpins (Caudron et al. 2014). Son 

aire de répartition est boréale circumpolaire, mais il est également retrouvé dans les régions tempérées 

de l’Holarctique, dont les lacs alpins et préalpins des Alpes (Klemetsen et al. 2003), qui se situent dans 

la limite sud de son aire de répartition. L’omble chevalier est une espèce sentinelle de la qualité des lacs 

alpins et préalpins (Zick et al. 2007) et d’intérêt pour l’étude des changements de température (Caudron 

et al. 2014 ; Kelly et al. 2021). De plus, l’omble chevalier est classé « sur la liste rouge » dans France 

par l'UICN. En effet, la population d’omble chevalier a connu une forte augmentation de sa population 

au début du 20ème siècle avant de connaître une diminution depuis les années 1990 au sein du lac du 
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Bourget (Caudron et al. 2014 ; Guillard et al. 2015), malgré une politique de repeuplement avec des 

individus issus du lac et une amélioration de la qualité de l’eau (Guillard et al. 2015) (Figure I 3).  

 

 

Figure II-3 : Évolution des statistiques de pêche (pêche professionnelle) pour l’omble chevalier 

(Salvelinus alpinus) (Guillard et al. 2015). Arrêt des comptages de la péche proféssionnelle en 2011 

en raison de l’interdition de commertialisation de l’omble chevalier. La courbe rouge représente les 

captures issues de la pêche professionnelle et la courbe bleu les capture de la pêche amateur. 

 

 

Dans ce contexte de multi-stress, les objectifs de ce projet sont :  

1- Analyser le seuil de contamination paternelle pour lequel l’effet sur les descendants ne serait 

pas impactant. Ces résultats seraient particulièrement intéressants pour les pratiques de 

repeuplement pour le choix des géniteurs mâles afin de maximiser la survie des descendants. 

2- Comprendre et quantifier la transmission paternelle des effets des PCB couplée à une variation 

de température. 

3-  Ces analyses nous permettront d’évaluer le potentiel synergique de ces deux stress sur une 

espèce sentinelle dont les réponses pourraient être généralisable à d’autres espèces. 
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III. Matériels et méthodes 

III.1 Les poissons 

 

Cette étude a été réalisée dans le strict respect des recommandations contenues dans le Guide de soin et 

d'utilisation des animaux de laboratoire et de la législation française [sur l'expérimentation animâle] 

(numéro d’autorisation de projet : APAFIS #35464-2021102209386399 v3 ; numéro étabilissement 

C743004). Le protocole a été approuvé par le Comité d'éthique de l'expérimentation animâle CECCAPP 

(Directive 499 2010/63/UE). Tous les efforts ont été faits pour minimiser la souffrance. 

 

L'âge moyen des géniteurs était de cinq ans. Vingt et un mâles d’omble chevalier povenaient de 

la structure expérimentale de Thonon-les-Bains (UMR-INRAE CARRTEL l’ISC OLA et l’IR OLA 

AnnaEE-F) (1,1 ± 1,2 kg et 40,1 ± 1,1 cm) et quinze femelles (3,7 ± 0,9 kg et 42,4 ± 1,7 cm) provenaient 

de l’APPMA (association agréée de pêche et de protection des milieux aquatiques) d’Annecy. Les 

variables de qualité de l'eau ont été surveillées chaque semaine (ammoniac, nitrates et oxygène dissous 

(OD)) pour l’ensemble de l’expérimentation (acclimatation et expérimentation). Ces variables n'ont pas 

changé significativement au cours de la période expérimentale. Les mâles ont reçu des injections de 

PCB sous anesthésie à la benzocaïne (0,33 g/L) suivant 3 modalités (Table 1). Ainsi, sept mâles avec 

1000 ng/kg, sept mâles avec 500 ng/kg et sept mâles avec 0 ng/kg (excipient) de PCB par kilogramme 

de masse corporelle dissous dans de l'huile d’arachide (excipient). Les PCB injectés sont un mélange 

Aroclor 124 communément utilisé pour ce type d’étude. Après l'injection, les mâles ont été séparés en 

trois groupes de même contamination afin de ne pas avoir de contamination croisé par les fèces entre 

des individus contaminés avec des doses différentes.  

Tableau 2 : Dispositif expérimental pour les mâles ayant reçu une seule injection 

intrapéritonéale de PCB (Aroclor@ 124), un mois avant la ponte 

 

Modalités d’injection Doses des PCB injectés 

Control 0 ng PCB / g 

modérée 500 ng PCB /g  

Forte 1 000 ng PCB /g 

. 

 

 

Les laitances ont été obtenues un mois plus tard après stripping sous anesthésie à la benzocaïne (0,33 

g/L). Les laitances de chaque mâle ont fécondé un pool d’ovocytes de quinze femelles. Ensuite, chaque 

ponte a été divisée en deux parts égales et chaque partie a été incubée à une température différente 

(4,5 °C et 8,5 °C). 
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Les pontes ont été incubées dans six systèmes de recirculation d'eau indépendante (incubateurs) placés 

dans deux chambres thermostatiques (Figure II 1). Chaque chambre thermostatique a été assignée au 

hasard aux deux températures expérimentales : 4,5 °C et 8,5 °C sur la base du scénario de réchauffement 

climatique selon SSP5-8.5 sur GIEC 2021.  

Au cours de cette étude, nous avons réalisé 6 conditionnements : 

 Développement à température optimâle de croissance embryo-larvaire (4,5 °C) et non 

contaminé en PCB 

 Développement à température optimâle de croissance embryo larvaire et avec une 

contamination paternelle à 500 ng/g de PCB. 

 Développement à température optimâle de croissance embryo larvaire et avec une 

contamination paternelle à 1000 ng/g de PCB. 

Au cours de l'expérience, les œufs morts, les alevins morts, les aliments non consommés et les 

matières fécales ont été retirés une fois par jour. Des granulés (200 µm) ont été donnés aux alevins dès 

la phase d’alimentation mixte (alimentation sur réserve vitelline et exogène), deux fois par jour et la 

granulométrie a été progressivement ajustée en fonction de la taille des poissons et des instructions du 

fabricant (Le Gouessant, gibier Neo supra S en France, AL1 (granulé de 0,3 à 0,5 mm, composition : 

poisson, protéines végétales, céréales) et AL2 (granulé de 0,5 à 0,8 mm, composition : poisson, protéines 

végétales, céréales). 

 

III.2 Les installations 

Chaque incubateur a un débit de 4 m3 h-1 et l'eau a été stérilisée en continu aux UV. Chaque incubateur 

contenait sept racks séparés (Figure II 1). Ces installations étaient conformes à la législation française 

et avaient le numéro d'agrément E74 300-4. La photopériode a été contrôlée et est restée à 16 heures de 

lumière/ 8 heures d’obscurité par jour (16L/8D) pendant toute la durée de l'expérience. La température 

a été contrôlée quotidiennement (précision de la sonde manuelle ODEON ± 0,2 °C) et enregistrée en 

continue (capteur Minidot, précision ± 0,1 °C) dans chaque incubateur, ainsi que l'oxygène dissous qui 

est resté supérieur à ± 90 %. 

 

 La qualité de l'eau (ammoniac, nitrite et pH) a été contrôlée deux fois par semaine. L’ammoniac total 

et les concentrations de nitrite dans chaque incubateur ont été maintenus en dessous de 0,05 et 0,01 mg 

L-1 respectivement et le pH est resté à 8 ± 0,5. 

 

 



Pôle R&D ECLA 

Site INRAE d’Aix-en-Provence  
3275 route Cézanne – 13100 Le Tholonet 

https://professionnels.ofb.fr/fr/pole-ecla-ecosystemes-lacustres 

 

 

22 
22 

 

   

 
 

Figure III-1 : Photographies des chambres thermo statées contenant les dispositifs expérimentaux. a) 

vue de l’extérieur, b) Vue de l’intérieur avec un incubateur et ses racks recouvertes de structures 

opacifiantes nécessaire à l’élevage embryo-larvaire. 

 

 

 

III.3  Dosage des PCB  

Les PCB ont été dosés dans le filet des géniteurs (femelles et mâles) par chromatographie en 

phase gazeuse (Clarus 580 Perkin Elmer) sur une colonne Optima5 (réalisé par le laboratoire EDYTEM 

partenaire du projet).  

Chez les mâles, ce dosage a pour but d’évaluer la dose qui a été bioaccumulée par ceux-ci, mais 

également de pouvoir comparer la bioaccumulation entre les individus, qui pourrait conduire à une 

différence interindividuelle entre les mâles. 

De plus, le dosage des PCB a été réalisé dans le sérum, le filet et la laitance. 

 

 

III.4 Stades biologiques 

 

 Cinq stades biologiques ont été étudiés (Figure II 2). 

- L'éclosion (H) a été déterminée lorsqu'au moins 50 % des alevins quittent le chorion (membrane qui 

entoure l'amnios et le sac vitellin). 

- L'émergence (EM) comme le moment où au moins 50 % des alevins ont une activité natatoire dans la 

colonne d'eau. 

- L’alimentation mixte (MF) lorsqu'au moins 50 % des alevins ont commencé à se nourrir de manière 

exogène, mais la réserve vitelline n’est pas encore résorbée.  

- L’alimentation exogène (EF) lorsqu'au moins 50 % des alevins ont consommé entièrement leur réserve 

vitelline.  

- Le stade juvénile (J1) lorsqu'au moins 50 % des alevins ont une morphologie adulte. 

 

Nous pouvons associer 5 périodes de développement entre ces stades biologiques : P1 : allant de la 
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fécondation au stade de l’éclosion, P2 : de l’éclosion à au stade d’émergence, P3 de l’émergence au 

stade d’alimentation mixte, P4 de l’alimentation mixte au stade d’alimentation exogène et P5 de 

l’alimentation exogène au stade juvénile 1. 

Pour chaque stade de l'éclosion au stade P5, 30 spécimens ont été isolés individuellement pour chaque 

femelle et par température dans des mini clayettes de 5 X 5 cm pour l’estimation des performances de 

croissance et pour l’ensemble des analyses (stress). 

 

 

Figure III-2: Schéma des stades biologiques étudiés et des stades associés de développement (P1 = 

fécondation – éclosion ; P2 = éclosion – émergence ; P3 = émergence – alimentation mixte ; P4 = 

alimentation mixte – alimentation exogène et P5= alimentation exogène – juvénile 1).(dessin ; 

Vernier , 1969). 

 

Pour l’ensemble des prélèvements réalisés, tous les individus ont été mis à mort par balnéation 

médicamenteuse par une surdose d’anesthésiant de benzocaïne à 300 ppm (Vijayan et al., 2006). 

 

 

III.5 Paramètres Bio-démographiques 

 

III.5.1 Temps de développement 

La durée totale de développement pour chaque température et contamination paternelle en PCB 

a été calculée en fin d'expérimentation comme le nombre de jours entre la fécondation et le stade 

juvénile. Le taux de développement en degrés-jours accumulés (ADD) a été calculé entre la fécondation 

et le stade juvénile 1. 

ADD = température moyenne quotidienne X nombre de jours entre la fécondation et le stade juvénile 1. 

La durée relative de développement (RT) a été calculée entre deux étapes (en jours) comme le 

pourcentage de temps passé entre ces étapes sur le temps global de développement  

RT= (nombre de jours entre les deux étapes X100) / la durée totale de développement (jours). 

 

 

III.5.2 Taux de survie 

Les œufs non fécondés n'ont pas été pris en compte dans le calcul du taux de survie, ils ont été 

retirés de l'analyse. Ce nombre d’ovules non fécondés étaient de 15 ± 5 par ponte, il n’y avait pas de 

différence significative entre les traitements. Les œufs non fécondés ont été facilement identifiés car ils 

sont devenus blancs, opaques et vides (en 24 h) (Milla et al. 2011), alors que les œufs fécondés étaient 
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transparents.  

Les œufs et les larves morts ont été retirés quotidiennement afin de calculer le taux de survie.  

Le taux de mortalité (MR) entre chaque stade a été calculé pour chaque température et contamination 

en PCB (de la fécondation au stade juvénile 1) comme suit :  

MR = 100 - (Nombre de morts cumulés entre deux stades biologiques X100) /Nombre d'œufs fécondés 

à l’étape de fécondation. 

 

 

III.5.3 Données morphologiques 

Les alevins ont été photographiés et mesurés avec le logiciel imaje@J (http://rsbweb.nih.gov/ 

ij/download.html).  

Ainsi, la longueur totale (TL) a été mesurée comme la distance entre l’extrémité de la bouche et le bout 

de la queue et le volume du sac vitellin a également été mesuré. 

Toutes les mesures (n = 30 alevins par mâle/température/contamination) ont été effectuées sur 

des alevins bien formés avec une précision de 0,01 cm. 

   

 

III.5.4 Taux de croissance spécifique 

Trois paramètres de performances métaboliques ont été calculés : 

Le taux de croissance spécifique (TCS) en utilisant la longueur totale (TL) et l’efficience 

d’utilisation de la réserve vitelline (EUV). 

TCS = ((Ln (TL à Jf) - Ln (TL à Ji))X 100/(Jf-Ji) (Trabelski, 2012) 

Ou J : jour, i : initial et f: final. Ln = logarithme népérien. 

 

III.5.5 Taux de malformations 

Les larves ont été classées comme bien formées ou mal formées. Les observations ont été réalisées sous 

la caméra Nikon (Appareil photo Nikon D5300 ; Zoom Sigma 105 mm F2.8 EX DG macro 06)  sur 30 

larves individualisées à partir de l’éclosion par père/température/ contamination à la fin de chaque stade 

biologique.  

Les larves mal formées sont identifiées comme celles présentant des malformations visibles, notamment 

des malformations de la colonne vertébrale (scoliose, cyphose et lordose), de la tête (mâchoire et œil) 

ou de la réserve vitelline (œdème) comme observé par d'autres auteurs (Afonso et al. 2000 ; Holm et al. 

2005 ; Jezierska et al. 2009, Lahnsteiner 2012).  

Le taux de malformation (MF) a été calculé comme suit : MF = (Nombre de larves malformées au stade 

biologique défini X 100) /30.  
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III.6 Paramètres comportementales  

Les analyses comportementales ont été effectuées au stade Juvénile 1 pour l’ensemble des 

conditionnements.  

Pour l’ensemble des tests effectués, une acclimatation de 5 minutes est réalisée, puis les individus sont 

filmés 15 minutes pour chaque test à l’aide d’une caméra reliée au logiciel @ Lolitarck. Les séquences 

vidéo sont ensuite analysées via ce logiciel de tracking. L’ensemble des tests est effectué en triplica 

/mâles pour chaque conditionnement avec des nouveaux individus. 

L’ensemble des tests comportementaux ont été réalisés dans une arène circulaire (diamètre 30 cm et 

hauteur 10 cm avec eau 6 cm de profondeur). L'eau dans l'arène était la même pour chaque incubateur, 

elle était changée à chaque test coportementale afin de maintenir la température. Le fond de l'arène était 

translucide et allumé à 5-10 lux sur le côté pour éviter les ombres des larves pendant l’enregistrement 

(Figure II 4).  

 

 

Figure III-3 : photographie du dispositif expérimentale en arène @François-Raphael Lubin 

 

 

 

III.6.1 Test d’agressivité interindividuel 
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L’agressivité est définie généralement par le nombre d'interactions agonistiques d'un individu envers 

les autres (Réale et al. 2007). Ce test repose sur la quantification des interactions agonistiques (poursuite, 

attaque, comportement spécifique) d'un individu par rapport à d'autres (Verbeek et al. 1996 ; Bertucci 

et al. 2013). Cette analyse est réalisée sur un groupe de 6 individus 

Nombre de contacts : (Nombre de contact X 100) / nombre de contact total 

 

III.6.2 Test d’activité 

6 individus par conditionnement ont été suivis, leur temps d’activité noté en deux catégories : nage 

statique et nage rapide. 

La nage statique était définie par un coup de queue mais qui n'a pas propulsé les alevins au-delà de la 

longueur de leur corps pendant plus de 5 secondes (mouvement discontinu ou saccadé). La nage rapide 

a été définie comme un rapide déplacement des larves, de plus d’une longueur de son corps en moins de 

5 secondes. Pour chaque larve, nous avons pris en compte la durée de chaque type de nage et la durée 

totale de l’activité de natation, puis nous avons calculé la proportion de chaque type de nage par rapport 

à la durée total de nage pour chaque conditionnement. 

Ainsi, nous avons déterminé 3 types d’activité : nage saccadé < 5 secondes, nage rapide >5 secondes et 

l’inactivé quand la larve n’a pas eu d’activité natatoire. 

Pourcentage d’activité : (temps du type d’activité X 100) / temps total 

 

III.6.3 Test d’anxiété 

L’anxiété est une caractéristique que l'on sait mesurer chez les téléostéens aussi bien pour les larves 

qu'aux stades ultérieurs (Levin et al. 2007 ; Egan et al. 2009 ; Schnorr et al. 2012) via le positionnement 

des poissons dans un nouvel environnement. Ainsi, la réponse première des individus consiste à 

s'immobiliser près du fond ou des bords, puis les individus explorent ensuite l’ensemble de 

l’environnement nouveau. Le positionnement près du fond ou des bords (thigmotaxie), loin de la surface, 

fait écho au comportement anti-prédateur très répandu chez les téléostéens (Marcucella & Abramson, 

1978). Ainsi, des comportements consistant à rester près du fond ou des bords de l’aquarium ont pu être 

définis comme liés au niveau d’anxiété de l’individu (Alfonso, 2018). Dans notre test, 6 individus par 

conditions ont été testés et leur position dans l’arène a été notée comme suit (Figure II 4) : 

 Centre de l’arène haut (HC) 

 Centre de l’arène bas (BC) 

 Périphérie de l’arène haut (HP) 

 Périphérie de l’arène bas (BP) 

Le pourcentage de temps passé par zone a pu être calculé : 
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Pourcentage de temps passé par zone : (temps passé dans la position dans l’arène X 100) / temps totale 

dans l’arène. 

 

 

 

Figure III-4 : Test d’anxiété. L’individu est placé seul dans un nouvel environnement. Le positionnement 

dans la zone en périphérie ou au centre est suivi (d’après Ferrari et al. 2014). Le positionnement dans 

la zone bases ou haute de l’arène est mesuré (d’après Egan et al. 2009). 

 

 

III.7 Paramètres Physiologiques  

 

III.7.1 Paramètres de performances physiologiques : 

 

Deux types de calculs ont été réalisés : entre chaque stade biologique et en point final entre 

l’éclosion et le stade juvénile 1. 

Les aires du corps (PC, mm) et de la réserve vitelline (PSV, mm) ont été calculées à l’aide du 

logiciel imaje@J. En se basant sur ces deux paramètres, d’autres variables ont été calculées :  

 

- le volume de la réserve vitelline (VSV) selon la formule : VSV = π/6 X LSV*HSV². LSV = 

Largeur de la réserve vitelline et HSV= Hauteur de la réserve vitelline. 

 

- l’efficience d’utilisation du vitellus a été calculé : EUV = (AC à Jf - AC à Ji) / (ASV à Ji - 

ASV à Jf)   

 

Où AC : aire du corps, ASV : aire du sac vitellin, J : jour, i : initial et f: final. 

Deux types de calculs ont été réalisés, entre chaque stade biologique et en point final entre 

l’éclosion et le stade juvénile 1. 

Toutes les mesures (n = 30 alevins par père/température/contamination) ont été effectuées sur 

des alevins bien formés avec une précision de 0,01 cm. 

 

 

III.7.2 Dosage des Stress 
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Des mesures des différents marqueurs de stress oxydatif (SOD), et neurologique 

(acétylcholinestérase) ont été réalisées. 

Pour chacune de ces 3 analyses, 5 larves entières par conditionnement/femelles et par stades biologiques 

(5 X 3 X 5 = 75 individus) ont été broyées individuellement dans un tampon d’extraction (tampon 

phosphate additionné de Triton à une concentration de 0,1 %), à un rapport de masse/volume de 1/10 

grâce à des billes plastiques de 4 mm, puis ont été centrifugées 15 minutes à 9 000 rpm. Le surnageant 

a ensuite été prélevé et stocké à -80 °C.  

 

SOD 

La superoxyde dismutase (SOD) est capable de transformer l’anion O2
- en oxygène et en peroxyde 

d’hydrogène. 

La mesure de l’activité enzymatique de la SOD a été réalisée après extraction : 20 µL de la 

solution étalon et 20 µL des échantillons ont été déposés en triplica sur la microplaque. A ces 

échantillons ont été ajoutés 175 µL de milieu réactionnel (composé de tampon phosphate, NADH, 

EDTA/MnCl2) et 20 µL d’une solution de β-mercaptoéthanol à 10 mM. Après 15 minutes d’incubation, 

les échantillons ont été passés dans le spectrophotomètre à 340 nm. 

La pente a ensuite été calculée pour chaque échantillon et gamme étalon sur une zone linéaire 

de la courbe, puis le pourcentage d’inhibition a été calculé suivant la formule : 

Pourcentage d’inhibition = ((pente blanc – pente éch.) /pente blanc) X100. 

Déterminer l’équation de la courbe d’étalonnage SOD (U/mL) = f (% inhibition) 

L’équation de la courbe a été déterminée suivant selon une relation log linéaire :  

LN (SOD) = a X % inhibition ou par une relation polynomiale du deuxième degré :  

SOD = a X x2 – b X x (x=% inhib.).  

La formule permet de calculer l’activité SOD des échantillons en Unité commerciale par mL de 

prédilution (Noury, 2016). 

 

 

Acétylcholinestérase  

L’acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme essentielle pour la transmission de l’influx 

nerveux au niveau de la transmission neuromusculaire, elle est donc liée à l’activité musculaire. Le rôle 

principal de l’AChE est de catalyser l’hydrolyse de l’acétylcholine en choline et acide acétique au niveau 

des sites synaptiques cholinergiques. 

Le dosage sur microplaque de l’activité enzymatique de l’acétylcholinestérase (AChE) a été 

réalisé. L’AChE dégrade l’acétylthiocholine (ATCi), ce qui conduit en la formation de thiocholine qui 
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réagit avec l’ion dithiobisnitrobenzoate (DTNB), pour former le 5-thio-2-nitroacide benzoïque (TNB) 

qui forme un complexe jaune. Après extraction, 330 µL de tampon phosphate 0,1M pH 7,8, 20 µL 

d’échantillon ou de solution étalon, 20 µL de DTNB et 10 µL de substrat ATCi ont été disposés en 

triplicas dans chaque puits, sur microplaque. La mesure de l’absorbance a ensuite été réalisée sur un 

spectrophotomètre à 405 nm. La pente de chaque cinétique (échantillons et étalon) (DO/min) a été 

calculée. L’activité AChE (nmol/min), qui correspond à la quantité de TNB produite par minute dans 

un puits est calculée avec la formule Activité AChE = dDO x V ε x L = dDO x 0,38 0,0136 x 1 (avec 

dDO = pente de la courbe (DO/min), V = volume réactionnel, ε = coefficient d’absorption molaire du 

TNB, L = trajet optique (cm)). L’AChE peut également être calculée en U/g poids frais, l’unité 

enzymatique AChE étant la quantité d’enzyme qui hydrolyse 1,0 µmol d’AChE/min. L’activité AchE 

en DO/min est convertie en U/puits avec la formule AChE (U/puits) = (AChE (DO/min)) / a (a = pente 

de la gamme étalon). Ensuite, pour 20 µL d’échantillon, on a : AChE (U/g frais) = (AChE (U/puits) /2) 

x 1000 (Noury, 2016b). 

 

 

 

 

IV. Les analyses statistiques 

   

IV.1 Analyse globale des données 

Pour tester la normalité des distributions, un test de Kolmogorov-Smirnov a été utilisé et 

l'homogénéité des variances a été testée à l'aide du test F de Levene. Dans toutes les analyses statistiques, 

la température, la contamination paternelle en PCB et le stade biologique étaient les facteurs testés. 

L’analyse du dosage des PCB dans les ovules et les filets a été réalisée à l’aide d’un test t. 

Une première analyse globale est effectuée pour évaluer les effets de la température et de son 

interaction avec la contamination paternelle en PCB sur le taux de survie, le temps de développement, 

le taux de malformation, les stress oxydatifs (SOD) et neuronaux (AChE), les paramètres de 

performances métaboliques (l’efficience d’utilisation de la réserve vitelline, le taux de croissance 

spécifique et le volume du sac vitellin) ainsi que les paramètres comportementaux : pour cela, un modèle 

linéaire généralisé (GLM) a été utilisé. Dans ce cas, la température et la contamination paternelle en 

PCB ont été spécifiées comme des effets fixes, tandis que l'identité de la femelle a été définie comme 

un effet aléatoire. Puis, une seconde analyse est effectuée en prenant en compte le stade pour les mêmes 

paramètres que précédemment via un modèle linéaire généralisé (GLM) ; dans ce cas, la température et 

la contamination paternelle en PCB et le stade biologique ont été spécifiés comme des effets fixes, tandis 

que l'identité de la femelle a été définie comme un effet aléatoire. Toutes les analyses statistiques ont 

été réalisées avec le logiciel @R v3.6.2 (R Development Core Team 2019). L’ensemble des résultats 
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ont été considérés comme significatifs au seuil de p < 0,05. L'analyse a été suivie d'un test post hoc de 

Tukey pour calculer les différences par paires entre les moyennes, lorsque l'interaction entre les facteurs 

était significative. Tous les paramètres ont été exprimés en moyenne ± S.E. 

 

V. Résultats  

 

V.1 Dosage des PCB 

 

Pour les larves  

*larves incubées à 4,5°C 

Les résultats montrent des différences significatives entre les différentes contaminations (p<0,05). Les 

témoins montrent une contamination de 0,6 ± 0,8 ngPCB/g, les larves issues de mâles injectés avec une 

dose de 500ng/g d’Arochlor1254 montrent une contamination de 1,5 ± 0,7 ngPCB/g et pour larves issues 

de mâles injectés avec un mélange d’Arochlor1254 à 1000 ng/g la contamination retrouvée est de 4,5 ± 

1,3 ngPCB/g. 

 

*Larves incubées à 8,5°C 

Nous pouvons observer une cohérence entre nos témoins pour les deux températures d’incubations (0,6 

± 0,8 ngPCB/g à 4,5°C et 0,5 ± 0,01 ngPCB/g à 8,5°C). 

Néanmoins, à 8,5°C pour les larves issues de mâles contaminés à 500 ng/g de PCB, nous ne mettons pas 

en évidence une hausse de contamination par rapport aux témoins, cela peut être en partie expliqué par 

la limite de quantification des PCB égale à 0,5 ngPCB/g. En revanche, nous pouvons observer une 

hausse significative de contamination aux PCB pour les larves issues de pères fortement contaminés 

(2,0 ± 0,4 ngPCB/g) mais qui reste significativement moins élevée que les descendants issus de ces 

même pères et incubés à 4,5°C. 

 

 

 

Tableau 3 : Teneur en PCB dans les mâles et les larves (N= 7 / conditionnements). Les données 

exprimées sont des moyennes ± erreur-type. Les lettres représentent les différences statistiques 

significatives (p< 0,05) obtenues par le test de Student. 
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Géniteurs mâles Larves 

Filets Sérum Laitance 4,5°C 8,5°C 

Témoin  

(ng/g PCB) 

3,5 ± 0,9a 0 ± 0 0,2 ± 0,2a 0,6 ± 0,8a 0,5 ± 0,01a 

Moyenne 

(ng/g PCB) 

50,4 ± 8,5b 3,4 ± 0,7a 0,6 ± 0,4b 1,5 ± 0,7b 0,4 ± 0,04a 

Forte 

(ng/g PCB) 

173,4 ± 8,5c 17,0 ± 3,4b 3,3 ± 0,6b 4,5 ± 1,3c 2,0 ± 0,4b 

 

 

V.2 Paramètres biodémographiques 

 

V.2.1 Temps de développement 

La durée totale de la fécondation jusqu'au stade juvénile était significativement différente selon 

les températures (GLM : F = 10,65 p < 0,01). Cette durée totale diminue en fonction de la température 

(figure IV-1). Le nombre de jours total est plus court à 8,5 °C (108 ± 0,5 jours) comparé à celui calculé 

à 4,5 °C (152 ± 1,2 jours).  

La durée relative du développement (RT) entre la fécondation et le stade juvénile 1 varie selon la 

température et la période de développement (GLM : F = 7,28 p < 0,001). Les différences sont 

significativement différentes entre les températures pour les périodes de développement comprises entre 

l’alimentation exogène et le stage juvénile, ou cette période est plus longue à 4,5°C. 
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Tableau 4 : Tableau récaptitulatif des paramétres biodémographiques. Les données exprimées sont 

des moyennes ± erreur-type. Les lettres représentent les différences statistiques significatives (p< 

0.05) obtenues par le test du Chi 2 pour RT et le taux de malformations et test de student pour le temps 

total et le taux de croissance. E: Eclosion, Em: émergence, AM:Alimentation mixte, AE: alimentation 

exogéne; J: Juvénile. 

 

 

  4,5 °C 8,5 °C 

Contamination paternelle en 
PCBs (ng/g) 

Témoin Moyenne Forte Témoin Moyenne Forte 

Durée relative du 

temps de 
développement 

(RT %) 

Total 

(jours) 
152 ± 2 151 ± 1 152 ± 2 108 ± 1 108 ± 2 99 ± 2 

P1 43,2 ± 0,5 a 42,8 ± 0,5 a 41,6 ± 0,7 b 41 ± 0,4 b 39 ± 1,4 bc 38,4 ± 1,7 c 

P2 22,4 ± 1 a 22,2 ± 0,8 a 22,2 ± 0,9 a 22,2 ± 0,8 a 22,2 ± 0,9 a 22,0 ± 0,8 a 

P3 11,1 ± 0,1 a 11,2 ± 0,2 a 10,8 ± 0,4 a 12,8 ± 0,5 b 11,6 ± 0,3 a 12,4 ± 0,3 b 
P4 24,1 ± 0,4 a 24,2 ± 0,1 a 24,1 ± 1,4 a 9,5 ± 0,5 b 9,5 ± 0,3 b 8,8 ± 0,3 c 

P5 12,7 ± 0,4 a 12,5 ± 0,5 a 12,3 ± 0,6 a 9,7 ± 0,7 b 9,4 ± 1,0 b 9,4 ± 0,6 b 

Survie 

(%) 

P1 75,6 ± 2,2 a 73,6 ± 1,1 a 61,2 ± 1,7 b 54,1 ± 4,3 a 55,3 ± 5,9 a 53,8 ± 5,8 a 

P2 71,8 ± 0,4 a 72,4 ± 0,4 a 65,8 ± 1,2 b 50,2 ± 0,7 c 50,9 ± 0,2 c 48,1 ± 1,1 c 
P3 71,5 ± 0,1 a 66,5 ± 0,9 b 65,3 ± 0,7 b 49,9 ± 0,2 c 48,2 ± 0,2 c 47,6 ± 0,4 d 

P4 71,0 ± 0,4 a 65,2 ± 0,6 b 64,5 ± 0,5 b 48,2 ± 1,1 c 44,1 ± 0,3 d 45,9 ± 0,9 d 

P5 70,2 ± 0,1 a 65,0 ± 0,1 b 64,1 ± 0,3 b 48,1 ± 0,2 c 43,9 ± 0,7 d 45,6 ± 0,2 d 

Taux de 

malformations 
(%) 

E 7,5 ± 1,7 a 23 ± 6,0 b 14 ± 6,4 c 3,2 ± 13,7 d 50 ± 10 e 43 ± 12,2 de 

Em 3,0 ± 3,3 a 45 ± 6,1 b 66 ±9,3 c 3,6 ± 9,3 d 34 ± 9,2d 27 ± 13,3 a 

AM 6,0 ± 2 a 35 ± 12,4 b 47 ± 7,5 b 2,0 ± 7,5 c 28 ± 11,2 d 30 ± 11,6 d 
AE 2,0 ± 6,8 a 32 ± 13,3 b 16 ± 0,8 c 10 ± 1,5 c 32 ± 10 b 25 ± 12,2 a 

J 2,6 ± 7,2 a 31 ± 17,7 b 25 ± 18,4 b 15 ± 8,7 c 20 ± 11,6 c 15 ± 11,6 c 

Taux de croissance 
(TCS) 

P2 0,46 ± 0,1a 0,56 ± 0,1b 0,56 ± 0,1 b 0,84 ± 0,2 c 1,1 ± 0,2 d 1,45 ± 0,2 e 

P3 0,61 ± 0,1 a 0,49 ± 0,2 b 0,87 ± 0,2 c 0,9 ± 0,2 c 0,8 ± 0,2 c 0,92 ± 0,2 c 
P4 0,85 ± 0,2 a 1,2 ± 0,2b 0,88 ± 0,1 a 3,2 ± 0,6 c 5,3 ± 1,2 d 3,05 ± 0,5 c 

P5 0,88 ± 0,2 a 0,78 ± 0,2 b 0,89 ± 0,2 a 7,4 ± 1,8 c 12,3 ± 1,6 d 10,7 ± 1,3 e 

 

V.2.2 Taux de survie 

L'analyse de survie via le modèle de Cox a montré qu'il y avait un effet global de la température 

sur le taux de survie (X2 = 318, p < 0,05) (figure IV-2). Les taux de survie à la fin de l’expérimentation 

sont les plus faibles à 8,5 °C quelle que soit la contamination paternelle (70,2 ± 0,1 % à 4,5 °C, et 48,1± 

0,2 % à 8,5 °C pour une contamination témoin en PCB ; 65,0 ± 0,1 % à 4,5 °C et 43,9 ± 0,7 % à 8,5 °C 

pour une contamination moyenne en PCB ; 64,1 ± 0,3 % à 4,5 °C et 45,6 ± 0,2 % à 8,5 °C pour la 

contamination forte en PCB). 
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Figure V-1 :Evolution temporelle du pourcentage de survie pour chaque condition. La courbe verte 

pleine correspond aux larves issues des témoins incubés à 4.5°C, la courbe orange pleine correspond 

aux larves issues des mâles moyennement contaminé en PCB incubés à 4,5°C ; la courbe rouge pleine 

correspond aux larves issues des mâles fortement contaminé en PCB incubés à 4,5°C ; La courbe verte 

pointillée correspond aux larves issues des témoins incubés à 8.5°C, la courbe orange pointillée 

correspond aux larves issues des mâles moyennement contaminé en PCB incubés à 8,5°C ; la courbe 

rouge pointillée correspond aux larves issues des mâles fortement contaminé en PCB incubés à 8,5°C.  

 

Les taux de survie étaient significativement différents en fonction de la température (GLM : F 

= 14.29, p < 0,05). La période la plus critique pour les 4,5°C est la période entre l’émergence et 

l’alimentation mixte (en moyenne on observe une augmentation de 2,1± 1,2 % de mortalité). Alors que 

pour les descendants incubés à 8,5°C la période la plus critique se situe entre l’éclosion et l’émergence 

(en moyenne on observe une augmentation de 5,8 ± 0,14% de mortalité) (Tableau 3). 

 

 

V.2.3 Taux de malformation 

Le taux de malformation était significativement différent selon l'interaction entre les 

températures et de la contamination paternelle en PCBs (GLM : F =4,67, p < 0,05). 

Le pourcentage d'alevins malformés a augmenté pour les contaminations paternelles à 50 et 173 ng/g, 

pour toutes les températures notamment pour le stade émergence à 4,5°C et le stade éclosion à 8,5°C.  

Les pourcentages les plus élevés de malformation ont été observés à 173 ng/g à 8,5 °C pour le stade 

d’émergence avec 66 %. A cette condition, la majorité des malformations étaient observées (40 %)au 

niveau de la tête et (40%) des siamois (Tableau 3).  

 

 

 

 



Pôle R&D ECLA 

Site INRAE d’Aix-en-Provence  
3275 route Cézanne – 13100 Le Tholonet 

https://professionnels.ofb.fr/fr/pole-ecla-ecosystemes-lacustres 

 

 

34 
34 

 

   

V.2.4 Taux de croissance  

Le taux de croissance spécifique global calculé entre l’éclosion et le stade juvénile 1 est 

seulement significativement impacté par la température (GLM : F = 103,49, p < 0,01).  

Globalement nous pouvons observer un taux de croissance spécifique plus élevé chez les larves 

incubées à 8,5°C (cf. Tableau 3). 

 

Le taux de croissance spécifique calculé entre les stades de développement est significativement 

impacté par la température (GLM : F = 28,61 p < 0.05). Les taux de croissance spécifique entre chaque 

stade sont plus élevés à 8,5 °C. (cf. Tableau 3). 

Pour les témoins, le plus fort taux de croissance spécifique (TCS) est observé aux périodes P4 

(entre alimentation mixte et alimentation exogène) et P5 (entre alimentation exogène et juvénile) quelle 

que soit la température. Pour la contamination à 125 ngPCB/g à 4,5°C nous pouvons observer le même 

profil de taux spécifique avec une remontée de ce dernier entre l’alimentation exogène et le stade 

juvénile pour les deux températures testées (Tableau 3). 

 

 

V.1 Paramètres comportementaux 

 

V.1.1 Test d’agressivité interindividuelles 

La distance au plus proche voisin est significativement impactée par la contamination paternelle 

en PCB (GLM : F = 4,19, p < 0,05). Cette distance moyenne augmente avec la contamination en PCB 

pour les deux températures notamment pour la plus forte contamination en PCB, ce phénomène est plus 

marqué à 8,5°C (Figure IV 5 a). 

 

 

V.1.2 Tests d’activités 

L’activité globale sans distinction de vitesse de nage est impactée par la contamination 

paternelle en PCB et la température (GLM : F = 164 p < 0,05). L’activité est significativement plus 

élevée pour les larves contaminées par les PCB à 4,5°C où les mesures sont significativement différentes 

entre elles et augmentent avec la contamination en PCB. A contrario, pour les larves incubées à 8,5°C 

l’activité est plus importante mais elle n’est pas significativement différente entre les conditions de 

contaminations (Figure IV 5 b). Les types d’activité sont significativement différentes entre les 

conditionnements en PCB (GLM : F = 6.84, p < 0,05) et montrent une activité de nage saccadée plus 

importante pour les poissons contaminés à 173 ng/g quel que soit la température. 
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V.1.3 Test d’anxiété 

La position des larves dans l’arène ne montre pas d’impact significatif de la température et la 

contamination paternelle en PCBs (GLM : F = 0,41, p = 0,52) sur l’anxiété des larves. 

 

 

 

Figure V-2 : Synthèse des différents paramètres significatifs des comportements testés. Les données 

exprimées sont des moyennes ± erreur-type. Les lettres représentent les différences statistiques 

significatives (p< 0,05) obtenues par le test de Student. 

 

 

V.2 Paramètres Physiologiques  

 

V.2.1 Paramètres de performances 

Le volume de la réserve vitelline était significativement différent entre les températures (GLM : 

F = 4,17, p < 0,05). 

Durant toute la phase de résorption vitelline, le volume du sac vitellin est significativement plus petit 

pour les larves incubées à 8,5 °C qu’à 4,5 °C (Tableau 4).  
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  4,5 °C 8,5 °C 

Contamination paternelle 

en PCBs (ng/g) 
témoin modérée forte témoin modérée forte 

Volume 

réserve 

vitelline 

(mm2) 

E 6,4 ± 0,01 b 6,1 ± 0,01 a 6,1 ± 0,01 a 5,6 ± 0,01 c 5,9 ± 0,01 a 6,1 ± 0,01 a 

EM 5,6 ± 0,01 a 5,5 ± 0,01 a 4,7 ± 0,001 b 4,7 ± 0,01 b 4,5 ± 0,02 b 4,3 ± 0,02 c 

AM 5,2 ± 0.02 b 4,7 ± 0,04 a 4,5 ± 0,01 b 3,3 ± 0,01 c 3,6 ± 0,02 c 
3,8 ± 0,001 

dc 

Efficience 

d’utilisation 

de la réserve 

vitelline 

P2 6,4 ± 0,1a 6,7 ± 2,3 a 5,8 ± 2,8a 7,3 ± 2,5a 7,5 ± 2,6a 8,7 ± 3,7b 

P3 4,3 ± 0,2 a 4,2 ± 1,2 a 5,4 ± 2,9 b 5,2 ± 1,8 b 7,8 ± 2,1 c 7,0 ± 2,7 c 

P4 1,2 ± 0,1 b 0,46 ± 0,1 a 0,5 ± 0,1 a 0,6 ± 0,5 a 0,5 ± 0,1 a 0,4 ± 0,1 a 

SOD (U/ml) 

E 2,6 ± 0,03 a 2,6 ± 0,03 a 2,7 ± 0,05 a 2,4 ± 0,08 c 2,6 ± 0,1 a 2,3 ± 0,1 c 

EM 2,6 ± 0,06 a 2,5 ± 0,03 a 2,6 ± 0,04 a 2,3 ± 0,04 c 2,6± 0.1 a 2,2 ± 0,06 c 

AM 2,6 ± 0,04 a 2,7 ± 0,05 a 2,7 ± 0,01 a 2,9 ±0,02 b 2,9 ± 0,01 b 3,0 ± 0,01 b 

AE 2,7 ± 0,3 ab 2,9 ± 0,01 b 2,9 ± 0,02 b 2,2 ± 0,03 c 2,3 ± 0,03 c 2,6 ± 0.12 a 

J 2,9 ± 0,01 b 2,9 ± 0,01 b 2,8 ± 0,04 a 2,9 ± 0,02 b 2,9 ± 0,04 b 2,9 ± 0,02 b 

Ache 

(U/g frais) 

E 7,1 ± 1,7 c 5,8 ± 1,7 b 13,5 ± 2,7 d 23,9 ± 5,5 e 27,2 ± 3,2 f 24,5 ± 6,9 ef 

EM 11,7 ± 3,7 a 11,8 ± 2,7 a 16,1 ± 5,2 b 20,1 ± 5,2 b 11,4 ± 3,9 a 23,9 ± 4,8 c 

AM 12,4 ± 4,7 a 15,5 ± 3,7 a 22,4 ± 6,5 b 13,7 ± 2,8 a 22,9 ± 2,7 b 19,2 ± 4,4 b 

AE 28.9 ± 6,7 b 11,3 ± 3,5 a 16,2 ± 6,5 c 35,1 ± 4,7 d 34,6 ± 4,1 d 36,9 ± 5,1 d 

J 18,3 ± 2,6 b 21,6 ± 0,7 a 19,4 ± 1,9 ab 23,2 ± 2,8 a 18,8 ± 2,7 b 22,9 ± 3,8 a 

 

Tableau 5 : Tableau de synthèse des paramètres physiologiques testés. Les données exprimées sont 

des moyennes ± erreur-type. Les lettres représentent les différences statistiques significatives (p< 

0,05) obtenues par le test de Student. 

 

 

L’efficience d’utilisation totale de la réserve vitelline calculée entre l’éclosion et le stade de 

nutrition exogène est impactée par la température (Température GLM : F = 3,60 ; p < 0,05).  

L’efficience d’utilisation de la réserve vitelline est plus importante à 8,5 °C. Cette efficience est 

plus élevée chez les larves contaminées aux doses modérées et fortes en PCB lors de la période P2 (entre 

l’éclosion et l’émergence) (7,5 ± 2,6 et 8,7 ± 3,7 respectivement) à 8,5°C, cette tendance se retrouve 

également pour les larves incubées à 4,5 °C (Tableau 4).  

  

 

 

V.2.2 Les analyses de stress 

Le stress oxydatif SOD montre des profils différents en fonction de la température, du stade 

biologique et de la contamination paternelle en PCB (GLM : F = 7,68, p < 0,05). A 4,5°C, 

l’augmentation de la SOD augmente avec le stade de vie quel que soit la contamination paternelle. A 

contrario, à 8,5 °C cette augmentation n’est pas observée à 8,5°C où le stress oxydatif montre une 

diminution quelque soit la contamination pour le stade d’alimentation exogéne (Tableau 4). 

L'AChE était significativement différente selon l'interaction entre la température et la 

contamination paternelle en PCB (GLM : F = 3,95, p < 0,05). L’AChE est plus fortement exprimée à 

8,5°C qu’à 4,5°C quel que soit le stade et le degré de contamination paternelle en PCB.  A 4,5 °C, nous 

pouvons noter une forte augmentation du neurotransmetteur AChE avec la contamination paternelle en 

PCB pour les stades : éclosion, émergence et alimentation mixte. A 8,5°C, les contaminations moyennes 

et fortes montrent les plus fortes expressions d’AChE pour le stade d’alimentation mixte (Tableau 4). 
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VI. Discussion 

 

Cette étude met en lumière avec une approche multiparamétrique, l’effet combiné d’une 

contamination paternelle en PCB et d’une élévation de la température sur le développement des premiers 

stades de la vie de l’omble chevalier. Des effets potentialisateurs des PCB et de la température ont été 

montrés pour de nombreux paramètres tels que la croissance, les enzymes de stress oxydatives et le 

neurotransmetteur AChE. En outre, notre étude montre également des impacts synergiques de ces deux 

tresseurs à certains stades de vie. Cette étude met également en lumière un continuum de phénotypes 

potentiellement adaptatif en fonction des différents conditionnements en s’appuyant sur la théorie des 

POLS et des copy style. 

 

 

Contamination en PCB paternelle 

* Chez les mâles 

Les niveaux de contaminations en PCB chez les mâles reflètent la contamination en PCB quelle que soit 

la matrice utilisée (filet, laitance et sérum). Les niveaux de contamination retrouvés sont variables entre 

les matrices ce qui est cohérent avec les résultats de la littérature. Monod et Keck, 1982 (figure V-1) 

montre une forte variabilité de la bioaccumulation des PCB en fonction des organes dosés. De plus, le 

mode d’injection utilisé lors de cette étude ne semble pas avoir, selon la littérature, d'impact sur 

l'accumulation des PCB. En effet, de nombreux auteurs ont montré que l'accumulation de PCB était 

similaire suite à une contamination orale ou par injection intrapéritonéale chez le poisson zèbre (Danio 

rerio) (Andersson et al. 2000), la perchaude (Perca flavescens) et la truite arc-en-ciel (Salmo gardei) 

(Guiney & Peterson, 1980). 

 

Dans notre étude, les résultats dans les filets et le sérum montrent une augmentation nette en fonction 

de la valeur de contamination en Arochlor. Les teneurs en PCB dans la laitance sont également en 

cohérence avec les résultats de dosage du sérum, même si les valeurs sont proches de la limite de 

quantification (0,5 ng/g). 
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Figure VI-1 :Taux de PCB chez l’omble chevalier (3 ans) d’après (Monod et Keck, 1982) 

 

*Chez les larves 

Pour les larves incubées à 4,5°C, leur teneur en PCB est fonction de la contamination paternelle ; ces 

résultats ne sont pas retrouvés chez les larves incubées à 8,5°C issues pourtant des mêmes géniteurs. 

Les teneurs en PCB des larves incubées à 8,5°C sont globalement plus faibles qu’à 4,5°C et il n’existe 

pas de différence significative entre les larves issues des témoins (pères non contaminés à l’Arochlor) 

et les larves issues des pères contaminés avec la dose de 500 ngPCB/g.  

Cette plus faible contamination en PCB des larves incubées à 8,5°C pourrait être expliquée par 

l’activation plus importante des enzymes de détoxification (Gill & Walsh 1990). Le cytochrome P450 

(CYP450) serait en effet plus activé lors d’une augmentation de la température, en raison de changement 

de la fluidité membranaire (Das & Sligar 2009). De nombreuses études in vitro (Buckman et al. 2004 ; 

Buckmanet coll. 2006 ; Buckman et al. 2007 ; Patson et al. 2007) ont montré que les poissons acclimatés 

à des températures plus chaudes possèdent plus de métabolites des PCB et sont caractérisés par des 

demi-vies plus courtes (t½) des PCB dans l’organisme. Inversement, à des températures d'acclimatation 

plus froides, les métabolites sont moins présents et les t½ sont plus longs.  

De plus, Jorgensen et al. 2002, 2006 ont montré sur l’omble chevalier qu’une remobilisation des lipides 

(en cas de jeûne) est accompagnée d’une induction hépatique du CYP450, ce qui contribue à une 

détoxification accrue des PCB. Ici la consommation de la réserve énergétique (correspondant à la 

mobilisation des lipides) pourrait être liée à l’accélération du métabolisme avec l’augmentation de 

température. 

Selon Paterson et al. 2007, la température peut aussi modifier directement la biodisponibilité des PCB. 

En effet, le Kow des PCB (mesure de la solubilité différentielle de composés chimiques dans deux 

solvants ou coefficient de partage octanol/eau) augmente avec la température traduisant une partition 

favorisée vers les lipides, au détriment de la phase aqueuse. 
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Paramètres biodémographiques  

Notre étude montre différents impacts sur les paramètres biodémographiques avec des effets 

potentialisateurs et synergiques et indépendants de nos deux stresseurs. 

 

- Temps de développement 

Seule la température affecte le temps de développement de façon indépendante de la 

contamination paternelle en PCB. En effet, notre étude montre que le temps de développement est 

fortement modifié par la température, ce qui est largement référencé dans la littérature (Wood, 1932 ; 

Embody, 1934 ; Jungwirth & Winkler, 1984 ; Ojanguren & Braña, 2003 ; Lahnsteiner, 2012 ; Realis-

Doyelle et al. 2016). De plus, nos résultats ont montré que la proportion de temps entre les stades de 

développement variait avec la température, ce qui concorde avec la littérature qui montre également que 

le temps de développement n’est pas linéaire (Cossins & Bowler, 1987 ; Blaxter, 1991 ; Kamler, 2002 ; 

Ojanguren & Braña, 2003). En outre, le calcul du temps relatif de développement (RT) montre un impact 

couplé de la température et du stade de développement avec des variations de temps de développement 

importants comme référencé dans la littérature (Keckeis et al. 2000) qui pourront avoir des impacts 

écologiques importants. 

La durée relative du temps de développement était plus court entre l’éclosion et l’émergence et 

entre l'alimentation mixte et l'alimentation exogène à 8,5 °C. Cette réduction de la durée relative de 

développement durant la période P4 pourrait permettre aux larves d’éviter le moment du PNR (point de 

non-retour). La transition entre les périodes d’alimentation endogène et exogène est une étape clé pour 

la vie d’un poisson (Kamler, 1992). Or, cette diminution du temps de développement en fonction de la 

température pourrait induire une inadéquation entre le moment où la larve va devoir se nourrir de façon 

exogène et la présence des ressources (proies) qui pourraient ne pas suivre la même dynamique face à 

ces modifications de température. Si cela se produit, il risque d’y avoir une non adéquation entre la 

disponibilité de la ressource (et les besoins des prédateurs, phénomène connu sous le nom de match-

missmatch, et décrit par de nombreux auteurs (Kangur et al. 2002 ; Peck et al. 2012).  

 

 

- Taux de survie 

La température a contribué de façon significative à la diminution de survie pour les larves 

incubées à 8,5°C. Ce résultat n’est pas en concordance avec une étude précédente portant sur les effets 

d’une contamination maternelle couplée à une hausse de température sur l’omble chevalier (Réalis-

Doyelle et al. 2023) où pour les mêmes conditions de contamination et de température que la présente 

étude, il a été observé un effondrement de la survie pour la plus forte contamination maternelle pour les 

larves incubées à 8,5°C (survie de 12%).  

Néanmoins, nos résultats de survie paternelle sont en cohérences avec de précédentes études, 
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qui ont montré que le taux d'éclosion des individus diminue à moins de 50 % lorsque les œufs d'omble 

chevalier sont incubés au-dessus de 8 °C (Jungwirth & Winkler, 1984 ; Swift, 1965, Janhunen et al. 

2010 ; Jeuthe et al. 2015). Plusieurs hypothèses ont été formulées pour expliquer cette diminution du 

taux de survie ; Hayes (1949) suggère qu'à des températures élevées, le taux de diffusion de l'oxygène à 

travers le chorion est insuffisant et conduit à une mortalité accrue. Swift (1965) suggère que la mortalité 

à température élevée est due à l'éclosion précoce des individus. De plus, les ombles chevaliers sont parmi 

les salmonidés les moins résistants aux températures élevées (Baroudy & Elliott, 1994). Néanmoins, ces 

résultats sont à contraster car de nombreux auteurs observent une adaptation locale aux hausses de 

températures (Lamy et al. 2012 ; Moore et al. 2017), notamment en comparant des populations vivant 

dans des environnements différents ou à des latitudes différentes (Allos et Pavin) (Mari et al., 2021). En 

effet, Mari et al. (2020) ont montré sur 4 populations différentes d’omble chevalier (Léman, lacs de 

Constance, Pavin et Sainte Croix) le rôle de la température sur les premiers traits du cycle de vie, et 

révèle des différences génétiques en faveur de la population vivant dans des environnements plus 

chauds.  

 

 

Taux de croissance 

Le taux de croissance spécifique est impacté de façon synergique par la température et la 

contamination en PCB paternelle en fonction du stade de développement. Ce résultat est également 

trouvé lors d’une contamination maternelle aux PCB couplés à une augmentation de température 

(Réalis-Doyelle et al. 2023). De très nombreuses études ont montré que le taux de croissance larvaire 

augmente avec une augmentation de la température (Blaxter, 1991 ; Koumoundouros et al. 2001 ; 

Schultz et Bonar, 2009 ; Barron et al. 2012). Notre étude met en lumière cette impact synergique 

notamment pour les larves incubées à 8.5 °C et contaminées à 50 et 173 ng/g de PCB qui montrent les 

plus forts taux de croissance. 

 

 

Taux de malformations 

La température et la contamination en PCB montrent un impact potentialisateur sur le taux de 

malformation dû à la contamination paternelle en PCB. Néanmoins, nous pouvons noter que cet effet 

potentialisateur est fortement dépendant du stade de vie. En outre, nos résultats montrent une forte 

augmentation des malformations pour les individus résultant d'une contamination paternelle à 173 ng/g 

incubés à 8,5 °C, la majorité des malformations (40 %) sont localisées au niveau de la tête (3 yeux, 

prognatisme, rétrognatisme) et des formes de siamois (40%). Les malformations trouvées lors de cette 

étude différente des malformations retrouvées lors d’une transmission maternelle à 250 ng/g incubés à 

8,5 °C, la majorité des malformations (40 %) étaient localisées sur le sac vitellin (œdème) (Réalis-

Doyelle et al. 2023). Ce type de malformation est connu dans la littérature suite à une augmentation de 
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température chez les salmonidés (Emadi, 1973, Lansteiner, 2012 ; Réalis-doyelle et al., 2016). La 

littérature fournit des informations sur les malformations précoces dues aux PCB (Billsson et al. 1998 ; 

Olsson et al. 1999), en particulier sur les lésions de la colonne vertébrale.  

Ces différences entre les typologies de malformation peuvent être expliquées par le fait que chez les 

salmonidés en général, l’altération de l'ADN des spermatozoïdes peut diminuer la fonction du 

mécanisme de réparation des ovocytes lors des processus de fécondation et de développement 

embryonnaire comme décrits chez les mammifères et les poissons (Cabrita et al. 2005 ; Zhou et al. 

2016). Cependant, cette capacité de réparation reste limitée. Dans le cas des poissons, les ovocytes ont 

une grande capacité à réparer l'ADN endommagé, avec jusqu'à 10% de réparation de la chromatine 

fragmentée du sperme estimée au cours du processus de fécondation et de développement embryonnaire 

(Fernandez-Dıez et al. 2015, 2016). De plus, Bonnet et al. (2007) ont montré chez O. mykiss, que les 

conditions de reproduction des mâles qui produisent des gamètes de faible qualité induisent certains 

types spécifiques de malformations. 

En outre, l'information paternelle ne réside pas seulement dans son génome, mais également dans son 

schéma spécifique de marques épigénétiques, son contenu en ARNm et ses ARN non codants (Herráez 

et al. 2017 ; Robles et al. 2017). Il existe des données suggérant qu'une variété de facteurs 

environnementaux peuvent altérer les informations épigénétiques contenues dans les cellules germinales 

et échapper aux processus de reprogrammation qui se produisent pendant la gamétogenèse et pendant le 

développement précoce de l'embryon (Klosin et al. 2017). Il a également été observé chez le poisson 

zèbre que l'exposition paternelle au perturbateur endocrinien chimique bisphénol A (BPA) modifie le 

contenu des transcrits spermatiques des gènes codant pour les récepteurs de l'insuline (insrs), favorisant 

les malformations cardiaques jusqu'à F2 (Lombó et al. 2015). L’expérimentation de Valcarce et al. 

(2017) chez le poisson zébre montre que l’exposition paternelle à 5 ng/L d’EthynylEstradiol (EE2) induit 

sur les larves une augmentation des malformations du squelette cranien. Chez ces larves il est observé 

une régulation à la baisse de l'expression du récepteur à l’oetradiol (ER) dans la descendance des mâles 

traités. Cette diminution de ER pourrait être responsable des malformations craniofaciales. 

De plus, il a été décrit des effets sur le comportement reproducteur et non reproducteur (anxiété 

notament) favorisés par l'exposition à l'EE2 durant le developpement précose du poisson zèbre et ensuite 

sur la génération F1 non exposé mais issue de ces pères exposés à l’EE2 (Volkova et al. 2015). Cette 

non-réparation des malformations embryonnaires dûes à la transmission paternelle pourrait expliquer la 

différence de résultats trouvés avec l’étude précédente menée sur les effets d’une contamination 

maternelle en PCB couplée à une hausse de température (Réalis-Doyelle et al., 2023) où les 

malformations étaient principalement retrouvées au niveau de la colonne et du sac vitellin. 

 

Paramètres comportementales  

Test d’agressivité inter-individuelle 

Seule la température impact le nombre de contact physique des larves, cette réponse à également 
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été mise en évidence chez des juvéniles de saumon atlantique (Salmo salar) (Gibson, 2015) et les larves 

de truite commune (salmo trutta) (Colchen et al. 2017) et lors d’une contamination maternelle aux PCB 

couplée à une hausse de température (Réalis-doyelle et al. 2023). 

 

 

Test d’anxiété 

La contamination paternelle en PCB a un impact significatif sur l’anxiété des descendants. Dans 

une étude précédente, dans les mêmes conditions, la température et de contamination en PCB maternelle, 

ces deux facteurs agissaient de façon potentialisateur sur l’anxiété des larves contaminées à 125 et 250 

ng/g à 8,5°C (Réalis-Doyelle et al. 2023). 

 Ce positionnement est contraire au comportement anti-prédateur décrit chez les téléostéens (Marcucella 

& Abramson, 1978). Ce comportement de positionnement dans les zones hautes de la colonne d’eau est 

généralement décrit lors d’expérimentations où les individus sont soumis à des molécules anxiolytiques 

(Levin et al. 2007 ; Egan et al. 2009). Ainsi, nos larves contaminées à 50 et 173 ng/g à 8,5 °C pourraient 

par leur attitude peu anxieuse s’exposer plus facilement à un prédateur, mais à l’inverse cela pourrait 

favoriser leur rencontre avec des partenaires. A l’inverse, des individus caractérisés comme timide et/ou 

plus anxieux qui seraient moins exposés aux prédateurs, mais pour qui la recherche de nourriture ou de 

partenaire pourra s'avérer plus complexe (Conrad et al. 2011). Néanmoins, ces observations pourraient 

évoluer dans le temps, car une caractéristique des téléostéens est que la personnalité n'est pas fixée aux 

stades larvaires et juvéniles (Bell & Stamps, 2004 ; Herczeg et al. 2013 ; Edenbrow & Croft, 2013) mais 

semble se stabiliser à l’âge adulte (Polverino et al. 2016) sous réserve de l’absence de facteurs de stress 

externes. En outre, de nombreuses études tendent à montrer que les réponses de copy style sont héritables 

(Ferrari et al., 2016). 

 

 

Test d’activité 

La contamination paternelle en PCB et la température agissent de façon additive sur l’activité 

des larves. Ce résultat est également retrouvé dans la littérature lors d’une hausse de température qui 

montre une augmentation de l’activité chez les larves de truite (Salmo trutta) (Colchen et al. 2017) et 

les larves de poissons demoiselles (Ischnura damselflies) (Debecker et al. 2018). Néanmoins, les 

résultats de notre étude sont différents d’une étude précédente menée sur l’impact d’une transmission 

maternelle des PCB couplé à une hausse de température, l’activité des larves était seulement impactée 

par la contamination maternelle (Réalis-Doyelle et al. 2023). 
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Paramètres physiologiques 

Paramètres de performances   

La température a un impact sur le volume du sac vitellin, ce qui est différent d’une étude 

précédente menée sur la transmission maternelle des PCB couplée à une hausse de température ou le 

volume du sac vitellin était dépendant de la contamination maternelle en PCB et de la température 

(Réalis-Doyelle et al. 2023). La relation entre température et consommation de la réserve vitelline est 

fortement référencée dans la littérature ; ainsi, lors d’une augmentation de la température, le 

métabolisme et les besoins physiologiques (respirations, maintenance) seront augmentés, ce qui induira 

une consommation plus rapide de la réserve vitelline (Johnston & McLay, 1997 ; Pepin et al. 1997 ; 

Ojanguren et Braña, 2003). 

 

Efficience d’utilisation du sac 

Nous avons mis en évidence que la température seule a un impact sur l’efficience d’utilisation 

de la réserve vitelline. Ce résultat différe de l’étude menée sur l’impact de la contamination maternelle 

en PCB couplée à une hausse de température ou un effet synergique de la contamination maternelle en 

PCB et de la température a été mis en évidence (Réalis-Doyelle et al. 2023). Néanmoins, Hardy & Litvak 

(2004) montrent un effet seul de la température sur l’efficience d’utilisation de la réserve vitelline. De 

plus, durant l’émergence, les alevins vont quitter le gravier naturel lorsque leurs réserves vitellines ont 

été consommées et vont commencer à nager dans la colonne d'eau (phase d'émergence) (Klemetsen et 

al., 2003). Ce comportement est consommateur d'énergie et les alevins doivent faire un compromis entre 

d’une part nager pour trouver de la nourriture et d’autre part allouer de l'énergie à la croissance et à la 

formation des tissus. De plus, à l'émergence, certaines fonctions biologiques vitales (par exemple, 

l'alimentation et la locomotion) doivent être fonctionnelles et par conséquent, ces structures doivent se 

développer (Osse & Van den Boogaart, 1995 ; Simonovic et al. 1999 ; Russo et al. 2007 ; Ben Khemis 

et al. 2013, Gisbert et al. 2014). En effet, pendant la période de nutrition endogène, les alevins dépensent 

beaucoup d'énergie pour assurer l’organogenèse et allouent principalement de l'énergie à la création de 

nouveaux tissus (Elliott, 1981 ; Cossins & Bowler, 1987 ; Kamler, 1992 ; Ojanguren & Braña, 2003). 

 

Dosage de stress (SOD, AChE) 

Notre étude montre une augmentation du stress oxydatif (SOD) due aux effets synergiques de 

la contamination en PCB et de la température. L'augmentation de ce stress via une augmentation de la 

température est en accord avec la littérature lors d’une étude menée sur l’impact de la contamination 

maternelle en PCB couplée à une hausse de température (Réalis-Doyelle et al. 2023). Une augmentation 

de ces marqueurs de stress oxydatif est également décrite par Zhang et al. (2009) suite à une 

contamination aux PCB chez le poisson rouge (Carassius auratus). Néanmoins, Palace et al. (1996) 

n’observent pas de changement dans l'activité de la SOD et de la CAT chez les juvéniles de touladi 

(Salvelinus namaycush) suite à l’exposition à différentes concentrations de PCBs par injection 
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intrapéritonéale. Ainsi, le stade de développement au cours duquel sont réalisés les expérimentations 

semblent prépondérants. 

En outre, la température et la contamination ont un effet synergique sur le neurotransmetteur AChE en 

fonction du stade de développement. L’activité de l’AChE augmente avec une augmentation de la 

température et la contamination aux PCB de 173 ng/g pour les larves incubées à 8,5 °C. Ce résultat va 

également dans le sens de la littérature lors d’une étude menée sur l’impact de la contamination 

maternelle en PCB couplée à une hausse de température (Réalis-Doyelle et al. 2023). Cette observation 

a également été réalisée par Hogan (1970) chez le crapet arlequin (Lepomis macrochirus) ; néanmoins, 

Laetz et al. (2014) n'ont pas observé d'impact de l'augmentation de la température de l'eau sur l'activité 

de l'AChE chez les saumons coho juvéniles (Oncorhynchus kisutch). De plus, Barra et al. (2001) ont 

observé une inhibition de l'activité de l'AChE chez le chevesne (Leuciscus cephalus) exposé dans une 

rivière fortement contaminée par les PCB. Bien que l'effet des PCB sur l'activité de l'AChE soit peu 

étudié dans la littérature, nos résultats s'associent avec ses observations sur les premiers stades de 

développement où l'on observe une inhibition de l'activité de l'AChE par les polluants organiques 

(insecticides) tels que les carbamates ou les organophosphorés (Laetz et al. 2009 ; Bretaud et al. 2000 ; 

Modesto & Martinez, 2010). Néanmoins, comme le montrent notre étude et la variabilité des résultats 

trouvés dans la littérature, le stade de développement semble également avoir un rôle prépondérant sur 

l’activité de ce neurotransmetteur. Ainsi, l’AChE au stade juvénile augmente avec la température, tout 

comme l’activité des larves lors de l’incubation à 4,5°C et augmente lors du stade de nutrition exogéne 

à 8,5°C. Ces résultats sont en cohérence avec des études précédentes qui montrent une augmentation de 

l'activité individuelle avec la température (Fukuhara, 1990 ; Biro et al. 2010). De plus, nos résultats 

montrent également une augmentation de l’agressivité corrélée à l’augmentation de température, cette 

réponse à également été mise en évidence chez des juvéniles de saumon atlantique (Salmo salar) 

(Gibson, 2015) et des larves de truite (salmo trutta) (Colchen et al. 2017). 

 

 

Conséquences écologiques possibles et POLS  

Les résultats de notre étude sont en cohérence mais différents en terme d’intensité avec une 

étude précédente menée sur l’impact de la contamination maternelle en PCB couplée à une hausse de 

température (Réalis-Doyelle et al. 2023). En effet, dans la présente étude, comme dans la précédente, 

nous pouvons discerner différents phénotypes dus à des modifications physiologiques et 

comportementales. En outre, si nous transposons nos paramètres bien qu’incomplets par rapport aux 

paramètres utilisés par Reale et al. (2007) et des copy style nous pouvons distinguer un continuum de 

trois profils.  

Tout comme l’étude précédente portant sur les effets d’une contamination maternelle en PCB couplée à 

une augmentation de température, le groupe de témoin incubé à 4,5°C présente un rythme de vie lent, 

avec peu d’activation des enzymes de stress et un comportement peu anxieux et actif. Ainsi, ces 

individus, non contaminés en PCB, se rapprochent du profil ayant un rythme de vie lent proposé par la 
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théorie des POLS ou réactif pour les copy style, ce qui est classiquement retrouvé dans la littérature pour 

des sténothermes froids (Debecker et al. 2019). 

En outre, les individus étant issus de père moyennement contaminés en PCB présentent quel que soit la 

température des taux de croissance supérieures aux témoins notamment entre la phase d’alimentation 

mixte et exogéne. Ce qui contraste avec l’étude précedente portant sur les effets d’une contamination 

maternelle couplée à une hausse de température où ces larves montraient la plus forte décroissance du 

taux de croissance entre l’éclosion et l’alimentation exogène puis ce dernier ré-augmentait. Des 

hypothèses de préservation du métabolisme, quand les conditions environnementales sont défavorables, 

avaient été émises en concordance avec van Raaij et al. (1996) et Clingerman et al. (2007) qui supposent 

que la diminution d’activité en réponse à des facteurs de stress est une adaptation comportementale afin 

de minimiser la dépense énergétique associée au comportement de nage. Pour conclure, les larves 

contaminées à 50 ng/g semblent intermédiaires aux deux profils proposés par la théorie des POLS, avec 

des différences au niveau du comportement d’agressivité, de l’activation de système parasympathique 

et du métabolisme. Cet ensemble de résultats est en cohérence avec la présente étude portant sur l’impact 

d’une contamination en PCB couplée à une hausse de température (Tableau 4).  

 

Les larves contaminées à 173 ng/g présentent une forte utilisation de leur réserve vitelline entre 

l’éclosion et l’émergence que nous pouvons relier à un fort taux de croissance. Ces résultats sont en 

cohérence avec les résultats trouvés précédement (Réalis-Doyelle et al. 2023) néanmoins l’impact 

maternelle sur ces paramétres semblent plus important que l’impact paternel (Tableau 6). 

De plus, ces larves présentent une augmentation de leur AChE lors d’une forte contamination ce qui est 

en cohérence avec une étude précédente (Réalis-Doyelle et al. 2023). Cette augmentation peut être liée 

à nos résultats d’analyses de comportement qui montrent des larves plus stressées avec une nage 

saccadée. En outre, lors de l’étude portant sur les effets de la contamination maternelle en PCB couplée 

à une augmentation de la température, les auteurs ont émis l’hypothèse d’un retard du développement 

visuel lors de la première phase de croissance et d’un retard de croissance du myotome pouvant être 

reliée à des comportements de nage saccadée (Barber et al. 2000) et peu anxieux qui pourrait les rendre 

plus prédatées. Cette observation a également été faite par de nombreux auteurs qui montrent un 

comportement de nage altéré (comportement hyperactif) et à une mauvaise cohésion des individus 

(Triebskorn et al. 1997 ; Nakayama et al. 2004 ; Schmidt et al. 2005 ; Pean, 2012). Ce comportement 

hyperactif a déjà été observé chez de nombreuses espèces contaminées aux PCB (Holene et al. 1998 ; 

Banerjee et al. 2007) et pourrait être causé par une altération de la voie dopaminergique (Pean, 2012). 

En outre, cette augmentation d'activité peut être reliée à un taux élevé d'efficacité d'utilisation du sac 

vitellin pour supporter cette hyperactivité. De plus, une augmentation du stress oxydatif va également 

entraîner une augmentation du cout métabolique (Gandar, 2016) ainsi ces coûts métaboliques cumulés 

(comportement de nage saccadé et stress oxydatif) pourraient mener ces larves à une croissance 

diminuée ce qui semble se refléter par leur taille amoindrie par rapport aux autres conditions. En 
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conclusion, les larves contaminées à 173 ng/g tendent à avoir un rythme de vie rapide comme décrit par 

Réale et al. (2007) ou comme pro actif par les copy style, avec un fort taux de croissance, une forte 

agressivité et activité ainsi qu’une augmentation du stress oxydatif qui engendrera certainement une 

augmentation du coût métabolique d’où une forte efficience de la réserve vitelline. 

Les résultats des trois profils ne sont pas parfaitement en accord avec la théorie POLS, mais une étude 

récente (Montiglio et al. 2018) a mis en évidence certaines réserves à la théorie avancée en 2010 par 

Reals et al. (2010) suggèrant qu'elle dépend fortement du contexte. Ainsi, notre étude soutient 

expérimentalement l'une des hypothèses de Hämäläinen et al. (2020), qui suggère que POLS devrait être 

plus fort dans des environnements défavorables. En effet, Alfonso et al. (2018) ont démontré que les 

différences interindividuelles étaient interconnectées d'un point de vue physiologique et 

comportemental, aboutissant à un continuum entre deux types extrêmes d'individus (proactifs et 

réactifs). Dans notre étude, différents phénotypes dus à des changements physiologiques et 

comportementaux ont pu être discernés. 

 

En conclusion, notre étude est la première à notre connaissance à mettre en évidence des effets 

synergiques d’une contamination paternelle en PCB et d’une hausse de température sur de nombreux 

paramètres tels que la croissance, les malformations, les enzymes de stress oxydative et neuronal. Ces 

réultats sont en concordances avec une étude précédente portant sur les effets d’une contamination 

maternelle en PCB couplée à une hausse de température (Réalis-Doyelle et al., 2023). Ainsi, la 

transmission parentale des PCB a un impact négatif sur les traits de vie quelque soit la température. 

 De plus, cette étude met en évidence un effet additif de la température et des PCB sur l’activité, et un 

effet des PCB seuls sur l’anxiété. La température impacte seule l’agressivité des larves ainsi que leur 

temps de développement comme montré précédemment dans la litérature (Réalis-Doyelle et al., 2023) 

mais elle impacte également la survie et l’efficacité d’utilisation de la réserve vitelline. Ainsi, notre 

étude met en évidence un continuum d’adaptations, physiologique et comportementale, en fonction de 

la contamination en PCB en s’appuyant sur la théorie de POLS et des copy style. En revanche, quand 

nous comparons le scoring des traits de vie entre notre étude et l’étude précédemment réalisé sur l’impact 

d’une contamination maternelle couplée à une haussse de température nous pouvons noter que l’impact 

de la transmission maternelle des PCB est plus impactante que la transmission paternelle, ce qui est 

conforme à ce qu’on attendait (Tableau 6). 
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Tableau 6 : Tableau récapitulatif de la réponse aux  des paramètres répondant à la théorie des POLS 

(Réals et al. 2007) et Copy style. Le + et couleur verte = réponse forte, - et couleur orange =réponse 

faible. T=témoins, M=contamination modérée, F= contamination forte. 

 

 Température (°C) 4,5 °C 8,5 °C Théorique 

 
Contamination en 

PCBs (ng/g) 
T M F T M F 

Lent / 

Réactifs 

Rapide / 

Proactifs 

Stratégie 

biodémographique 
Taux de croissance 1 2 2 1 2 3 1 3 

Comportement 

Agressivité 1 1 1 1 1 1 1 3 

Activité 1 2 3 1 2 2 1 3 

Anxiété 1 1 1 1 1 1 1 3 

Physiologie 

Oxydatif (SOD) 1 1 1 1 1 2 1 3 

AcHE = système 

parasympathique 
1 2 3 1 2 3 3 1 

Métabolisme= 

Efficience du sac 

vitellin 

1 1 2 1 1 2 1 3 

Scoring total effet paternel C +3 +6 C +3 +7 C +9 

Scoring total effet maternelle (Réalis-

Doyelle et al., 2023) 
C +4 +9 C +5 +15 C +9 

 

 

Tableau 7 : Tableau récapitulatif de la réponse aux  des paramètres répondant à la théorie des POLS 

(Réals et al. 2007) et Copy style. Le + et couleur verte = réponse forte, - et couleur orange =réponse 

faible. T=témoins, M=contamination modérée, F= contamination forte. 
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