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Résumeé

Les travaux réalisés s’appuient sur une approche expérimentale intégrée et transversale,
visant a évaluer les effets du bisphénol A, un perturbateur endocrinien ubiquitaire, sur les
grandes fonctions reproductives, meétaboliques et antioxydantes chez Gambusia affinis, un
poisson culi¢iphage d’eau douce, menée sous deux exposition aigué et chronique :

La toxicité aigué du bisphénol A a mis en évidence une mortalité cumulative et dose-
dépendante, avec une différence marqueée entre les sexes. Les males ont présenté une sensibilité
accrue et précoce a de faibles concentrations, tandis que les femelles ont manifesté une mortalité
plus tardive, a des concentrations plus importantes.

La toxicité chronique au bisphénol A a provoqué d’importantes altérations chez Gambusia
affinis, avec une diminution significative des indices gonado-somatique (IGS) et de condition
(K), ainsi qu’une élévation de I’indice hépato-somatique (IHS), traduisant une atteinte des
fonctions reproductives et un déséquilibre métabolique prononcé, particulierement chez les
males. Chez les femelles, des effets similaires ont été observés, bien que de maniére plus
progressive. L’effet sur les biomarqueurs a marqué chez les femelles une activation
antioxydantes précoce mais transitoire (GST, CAT) suivie par une inhibition de
I’acétylcholinestérase (AChE), une baisse du glutathion réduit (GSH) et une augmentation du
malondialdéhyde (MDA), indiquant un stress oxydatif persistant, plus accentué chez les males.
Une diminution progressive et dose-dépendante du taux de vitellines, a été enregistrée chez les
femelles, indiquant une réduction de la vitellogenése. Un troubles métaboliques observés chez
les males des traduit par une baisse des protéines et une accumulation lipidique testiculaire
conjugués par des lésions histologiques révéler par un amincissement de 1’épithélium germinal,
désorganisation des kystes spermatogéniques. L’ensemble de ces observations confirme
I’impact profond du BPA sur la fonction gonadique, avec des répercussions directes sur la
fertilité et le succes reproducteur.

L’ensemble de ces résultats met en évidence une menace significative du BPA sur la
reproduction et la survie des populations de poissons dans les milieux aquatiques contaminés,
appelant a une vigilance renforcée dans les politiques de gestion des polluants et a I’utilisation

élargie de Gambusia affinis comme bioindicateur dans les programmes de biosurveillance.

Mots clés : Gambusia affinis, Perturbateur endocrinien, Toxicité aigué, Toxicité chronique,

Bisphénol A, Biomarqueurs, Vitellines.



Abstract

This study is based on an integrated and cross-disciplinary experimental approach aimed at
evaluating the effects of bisphenol A (BPA), a ubiquitous endocrine-disrupting compound, on
key reproductive, metabolic, and antioxidant functions in Gambusia affinis, a freshwater

culicivorous fish species. The investigation involved both acute and chronic exposure scenarios.

Acute toxicity of BPA tests revealed a cumulative, dose-dependent mortality pattern with
clear sex-related differences. Males showed heightened and early sensitivity even at low

concentrations, whereas females exhibited delayed mortality, occurring at higher doses.

Chronic toxicity of BPA exposure induced pronounced physiological alterations. In males,
significant reductions in the gonadosomatic index (GSI) and condition factor (K), alongside an
increase in the hepatosomatic index (HSI), indicated reproductive impairment and metabolic
imbalance. Similar effects were also observed in females, though with a more gradual
progression.

Biomarker analysis revealed an early but transient antioxidant enzyme activation (GST,
CAT) in females, followed by acetylcholinesterase (AChE) inhibition, glutathione (GSH)
depletion, and elevated malondialdehyde (MDA\) levels, indicating persistent oxidative stress—
more pronounced in males. Additionally, a progressive, dose-dependent decrease in vitellin
levels in females pointed to BPA-induced inhibition of vitellogenesis. In males, metabolic
disruption was evidenced by testicular lipid accumulation and protein depletion, corroborated
by histological damage such as germinal epithelium thinning and disorganization of

spermatogenic cysts.

Collectively, these findings confirm the profound gonadal toxicity of BPA and its
detrimental impact on reproductive function and fertility in aquatic organisms. The results
highlight the potential ecological risk posed by BPA contamination in freshwater ecosystems
and underscore the relevance of Gambusia affinis as a sensitive bioindicator in environmental

monitoring programs.

Keywords: Gambusia affinis, Endocrine disruptor, Acute toxicity, Chronic toxicity,

Bisphenol A, Biomarkers, Vitellins
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ERO Espéces réactives de 1’oxygéne
FSH Hormone folliculo-stimulante
GPR30 Récepteur GPR30

GPXs Glutathion peroxydases

GSH Glutathion réduit

GSR Glutathion réductase

GSS Glutathion synthase

GST Glutathion S-transférase

GSTs Glutathion-S-transférases
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Introduction

1. Introduction

es composés perturbateurs endocriniens (EDC) sont des imitateurs potentiels de
certaines hormones naturelles comme les substances exogénes qui peuvent stimuler
ou supprimer les réponses hormonales (Ghosh et al., 2022; Rosenfeld, 2021; Metcalfe
et al., 2022). lls exercent leur toxicité en interférant avec les mécanismes
homeéostatiques hormonaux impliqués dans la croissance et le développement de divers tissus
des organismes vivants (Cargnelutti et al., 2020). Actuellement, environ 900 produits
chimiques ont été identifiés ou considérés comme des perturbateurs endocriniens par I'Union
européenne, l'accrétion et la persistance de ces derniers dans I'environnement aquatique
constituent une menace pour la vie biologique, comme en témoigne I'empoisonnement
chronique et aigiie des poissons et autres organismes aquatiques et peuvent réagir en synergie,
cette exposition nocive est actuellement considérée comme I'une des craintes anthropiques les

plus sérieuses pour la biodiversité (Plattard et al., 2021 ; UE, 2020).

Parmi les EDC, le bisphénol A (diphénol propane, 2,2-bisphénol propane, BPA) est I'un
des bisphénols les plus produits et utilisés au monde (Cesen et al., 2018 ; Ballesteros-Gomez et
al., 2022). 1l altére le systeme reproducteur des males et des femelles méme et le systeme
nerveux a des niveaux d'exposition extrémement faibles (Cano-Nicolau et al., 2016 ; Molina
etal., 2018 ; Vandenberg et al., 2019). Le BPA est un composé anthropique dont le volume de
production est le plus éleve, utilisé quotidiennement dans une variété d'applications industrielles
partout dans le monde (Huang et al., 2017). En effet, il est présent dans la majorité des matériaux
en plastiques fabriqués a base de polycarbonate et dans les résines époxy, il a été détecté dans
I'atmosphére, le sol et les milieux aquatiques, ainsi que dans les aliments, la poussiere
domestique, les produits de consommation et les matrices biotiques (Chang et al., 2019 ;
Michalowicz et al., 2014 ; Sharma et Chadha, 2021 ; Afzal et al., 2022). Selon des rapports
récents de I'agence de protection de I'environnement (EPA), plus d'un milliard de livres de BPA
s'échappent chaque année dans l'environnement, illustrant ainsi I'étendue des problemes
d'exposition potentiels qui peuvent étre rencontrés (Shafei et al., 2018). La présence du BPA
dans I’environnement aquatique, souléve la question des effets de ce xénobiotique et le risque
auquel sont exposées les especes aquatiques (Caballero-Gallardo et al., 2016 ; Pirontiet al.,

2021). Le rejet du bisphénol A dans I'environnement est estimé a 450 tonnes/ ans, il peut étre
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introduit dans les systemes aquatiques via plusieurs sources y compris lessivage du sol,

lixiviation des rejets domestique et industriels (Schwarzenbach et al.,2010).

Le bisphénol A et ses analogues peuvent étre détectes dans les eaux de surfaces les eaux
sous terraine les eaux usées ainsi que le sédiment ou I’air (Yu et al., 2023 ; Xing et al., 2022 ;
Alietal., 2023). La sensibilité des antioxydants endogenes chez les poissons pourrait étre utilisé
comme un bon indicateur d’exposition aux polluants aquatiques, y compris le BPA (Burgos-
Aceves et al., 2018 ; Staraet al., 2020 ; Vazirzadeh et al., 2020 ; Sharma et Chadha, 2021). Se
dernier peut induire un état de stress oxydatif via son effet pro-oxydant favorisant une hyper
production de radicaux libres (Messaoudi et al., 2020). Ces derniers pourraient interagir avec
les molécules biologiques tel que, les lipides, les protéines et causer de ce fait des perturbations
du métabolismecellulaire (Sayed et Hamed, 2017). En outre, il a été récemment rapporté que
le BPA a faible concentration induit des perturbations au niveau des activités des enzymes
antioxydantes dans le cerveau, le foie, les branchies et les reins chez la carpe
Hypophthalmichthysnobilis (Akram et al.,2021).

Les poissons sont largement reconnus comme des bioindicateurs efficaces de la qualité
des milieux aquatiques en raison de leur sensibilité élevée aux contaminants environnementaux
(Authman et al., 2015 ; Dietrich et al., 2022). Leur capacité a bioaccumuler, métaboliser et
intégrer divers polluants dans leurs tissus les rend particuliérement adaptés a 1’évaluation des
expositions prolongées aux polluants (Okwuosa et al., 2019 ; Katkova-Zhukotskaya et
Kalyujnaya, 2023). En outre, leur diversité écologique, leur appartenance a plusieurs niveaux
trophiques, ainsi que leur cycle de vie relativement long permettent une interprétation intégrée
des effets toxiques dans I’environnement aquatique (Castilhos Ghisi et al., 2020 ; Denslow et
Sabo-Attwood, 2015). Le poisson téléostéen Gambusia affinis est souvent utilisée en raison de
sa large distribution, de son cycle de reproduction court et de sa capacité a refléter les altérations
sexuelles induites par des progestatifs et autres EDCs (Olivares-Rubio et Dzul-Caamal, 2015 ;
Hou et al., 2019). La reproduction chez les poissons est un processus clé dans la préservation
des populations aquatiques et dans la gestion durable de la biodiversité (Miranda et Somoza,
2022). Chez G. affinis, le cycle de reproduction est bimodal : une période d’activité sexuelle
étendue d’avril a octobre et une phase de repos reproductif d’octobre a mars (Doering et al.,

2021). Des études récentes ont confirmé que ce cycle peut étre perturbé par des effluents urbains
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ou industriels riches en composés cestrogéniques et autres gestagenes, altérant les rythmes

hormonaux et la structure gonadique (Mills et Chichester, 2005; Oviya et al., 2023).

Chez les especes ovovivipares comme Gambusia affinis, ces indicateurs sont
particulierement utilisés pour évaluer les réponses aux stress environnementaux. Les
contaminants environnementaux, notamment les perturbateurs endocriniens (EDCs),
influencent de maniere significative ces parameétres. Ils provoquent des déséquilibres du sex-
ratio, des baisses de I’indice gonado-somatique, une atrophie gonadique ou encore une
diminution de la viabilité et du nombre d’ovocytes (\Watkins, 2012 ; Bazzoli et al., 2014).
L’indice gonado-somatique (IGS) est un indicateur biologique fondamental qui exprime la
proportion du poids des gonades par rapport au poids total du poisson. Il est couramment utilisé
pour suivre le cycle reproductif, évaluer le degré de maturité sexuelle, et détecter des
fluctuations hormonales liées a I’environnement ou a la saison (Caballero-Huertas et al., 2022
; Ahammad et al., 2021). Par ailleurs, des facteurs tels que la pollution, la température ou la
salinité peuvent influencer le RGS, altérant potentiellement la fertilité et la reproduction (El-
Sisy et al., 2024 ; Mekonnen et al., 2025).

L’indice hépato-somatique (IHS) quantifie le pourcentage du poids du foie par rapport au
poids corporel total. Il reflete 1’état nutritionnel, les réserves énergétiques et les fonctions
métaboliques du foie (Mnemba et al., 2022). Cet indicateur est sensible aux variations de
I’environnement telles que la qualité de 1’eau, les contaminants, et le stress physiologique
(Alioua et al., 2021 ; Uedeme-Naa et al., 2019). Une ¢élévation de I’IHS peut indiquer une
mobilisation énergétique accrue, tandis qu’une baisse prolongée est souvent liée a une
exposition chronique a des toxiques ou a une malnutrition (Jan et al., 2022 ; Saliu et al., 2018).
L’indice de condition (K), ou facteur de condition de Fulton, est un indicateur intégratif du bien-
étre général, de la forme corporelle et de la qualité de I’environnement dans lequel évolue un
poisson (Muhammad et al., 2021 ; Solomon et al., 2021). Il est influencé par la croissance,
I'alimentation, le sexe, la maturité et le cycle reproducteur (Merrill et Collins, 2015). Une valeur
élevée du K est généeralement le signe d’un bon état sanitaire et d’une disponibilité alimentaire
optimale, alors qu’un indice faible peut signaler un stress environnemental, une contamination

ou une dégradation de I’habitat (Ahammad et al., 2021).

Les biomarqueurs sont des outils sensibles et intégrés pour évaluer 1I’impact de la

pollution sur les organismes aquatiques. En tant qu’indicateurs précoces de stress cellulaire, ils
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permettent de détecter I’exposition aux xénobiotiques et leurs effets biologiques avant
I’apparition de dommages visibles. L’approche multibiomarqueurs, qui combine plusieurs
parametres (ex. : acétylcholinestérase, catalase, glutathion-S-transférase, malondialdéhyde),
offre une évaluation compléte de la qualité de I’environnement. Toutefois, 1’interprétation de
ces données reste complexe en raison de I’influence de facteurs naturels (cycle reproductif,
saisonnalité, température) sur la variation de ces biomarqueurs. Malgré cela, leur usage est
largement validé dans les études écotoxicologiques récentes, notamment sur les bivalves et
poissons exposés aux rejets urbains ou industriels, soulignant leur pertinence dans la
biosurveillance environnementale (Belmokhtar et al., 2024 ; Chahouri et al., 2022 ; Sharma et
al., 2024).

La vitellogénine (Vtg) est aujourd’hui largement reconnue comme un biomarqueur
sensible de I’exposition aux perturbateurs endocriniens (EDCs). Ces substances, souvent
présentes dans les effluents domestiques ou industriels, peuvent induire une expression
anormale de Vtg, notamment chez les males ou les juvéniles, chez lesquels cette protéine n’est
normalement pas produite (Hiramatsu et al., 2006 ; Hutchinson et al., 2006). La vitellogénine
est une phospholipoprotéine de réserve essentielle, synthétisée dans le foie des femelles
ovipares sous I’influence des cestrogénes, et transportée via le sang jusqu’aux ovocytes ou elle
est stockée sous forme de vitelline. Ce dépbt constitue la principale source nutritive pour
I’embryon et les premiers stades larvaires, rendant sa qualité et sa quantité déterminantes pour
le succes reproductif (Souza et al., 2023 ; Guerrero-Estévez et Lopez-Lopez, 2016). Durant la
vitellogenése, un apport nutritionnel riche en protéines et lipides est nécessaire pour assurer une
synthese optimale de Vtg, précurseur des protéines lipovitelline et phosphovitelline (Pan et al.,
2019). Ainsi, I’augmentation de la Vtg chez des individus non reproducteurs constitue un signal
précoce de contamination cestrogénique dans ’environnement aquatique, permettant une

surveillance biologique efficace (Jin et al., 2009 ; Souza et al., 2023).

En complément des biomarqueurs, les réserves énergétiques, notamment les lipides, sont
de puissants indicateurs de 1’état physiologique des poissons et de la qualit¢ de leur
environnement. Les lipides représentent la principale source d’énergie métabolique, jouant un
réle crucial dans les processus de croissance, de reproduction, de locomotion et notamment de
migration chez les especes anadromes (Smiley et al., 2022 ; Ding et al., 2022). lls fournissent

jusqu’a deux fois plus d’énergie que les protéines et sont stockes principalement dans le foie,
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les muscles ou les gonades, selon les stratégies écologiques de chaque espéce (de Sousa Rangel
et al., 2021). Une mobilisation accrue de ces réserves peut indiquer une réponse adaptative au
stress environnemental, notamment a des contaminants ou a des variations thermiques, ce qui
en fait un biomarqueur fonctionnel complémentaire aux indices classiques (Touaibia et al.,
2023). L’exposition au bisphénol A induit une accumulation excessive de lipides dans les tissus
hépatiques et gonadiques des poissons, traduisant une altération significative de leur
métabolisme énergétique et hormonal. Des études récentes ont démontré que le BPA perturbe
I’expression des génes associés a la lipogenése, inhibe la B-oxydation des acides gras, et
engendre une dysrégulation lipidique marquée, en particulier au niveau du foie et des testicules.
Cette perturbation métabolique s’accompagne fréquemment de stéatose hépatique, de stress
oxydatif, ainsi que de désequilibres hormonaux, compromettant la santé reproductive des
poissons exposés (Zhang et al., 2023 ; Gu et al., 2021). Par ailleurs, une diminution des
protéines testiculaires a été corrélée a une altération de la stéroidogenese, a une apoptose
cellulaire accrue et a des anomalies de la spermatogenese, réduisant considérablement la fertilité
(Alavi et al., 2021). Ces effets délétéres peuvent étre exacerbes par des stress nutritionnels, qui
limitent les ressources nécessaires a la biosynthése protéique et a la protection cellulaire (Fan et
al., 2021).

La recherche sur I'impact du bisphénol A sur les espéces aquatiques est d’une importance
cruciale car elle permet de mieux comprendre les risques liés a la pollution chimique dans nos
écosystemes, ce qui peut contribuer a la création d’une gestion efficaces pour limiter les risques
associes a ces perturbateurs endocriniens. Le présent travail expérimental a pour but d'examiner
ces effets toxiques en exposant un poisson culi¢iphage d’eau douce Gambusia affinis a
différentes concentrations de BPA dans un environnement contr6lé. Cette approche permet
d'observer les effets toxicologiques spécifiques du BPA a deux concentrations (CL2s et CLso),

sur divers parametres biologiques divisée en deux volets principaux:

Dans un premier volet, déterminer les effets létaux du BPA chez les adultes males et
femelles de Gambusia affinis en estimant les concentrations Iétales médianes CL2s et CLso aux
temps d'exposition de 24 h, 48 h, 72 h et 96 h.

Dans un deuxieme volet, évaluer la toxicité chronique (60 jours d’expérience) a
différentes concentrations « CL25/96h et CLso/96h » a travers 1’analyse de différents paramétres

biologiques :
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Parametres morphomeétriques et somatiques : indice gonado-somatique (IGS) et indice

hépato-somatique (IHS) et indice de condition (K) chez les males et femelles ;

Biomarqueurs biochimiques de stress oxydatif et de détoxification : activité des
enzymes AChE, CAT, GST ; taux de glutathion réduit (GSH), malondialdéhyde (MDA)

Indicateurs spécifiques au sexe :

v Chez les femelles : dosage de la vitellogénines, marqueur d’exposition aux

composés cestrogéno-mimétiques.

v Chez les méles : quantification des réserves énergétiques (lipides et protéines

totales).

« Analyse histologique des gonades : pour détecter d’éventuelles altérations

structurales et fonctionnelles liées a 1’exposition chronique.

Page



Chapitre |

Synthese bibliographique
Les perturbateurs endocriniens



Chapitre | : Les perturbateurs endocriniens

CHAPITRE | : LESPERTURBATEURS ENDOCRINIENS

1. Généralité sur les perturbateurs endocriniens
1.1 Définition

Le terme "perturbateurs endocriniens” désigne un ensemble de "composés ou mélanges de
composés qui perturbent le systeme endocrinien”, c'est-a-dire des substances qui interagissent
avec l'action des hormones (Zoeller et al., 2022). Le principe de perturbateur endocrinien (ou
modulateur endocrinien, endocrine disruptor en Anglais) est apparue en 1991, lors d’un
collogue réuni a l'initiative de Theo Colborn, le Wingspread Consensus Statement (vingt et un
scientifiques de quinze disciplines différentes : toxicologie, endocrinologie, biologie,
immunologie, etc) (Colborn, 1991). La définition la plus communément admise, est celle
proposée par ’'OMS en 2002: «Toute molécule ou agent chimique, interférant avec les
fonctions du systéme hormonal d'un organisme vivant, et qui risque d'influer négativement sur
les processus de synthése, de sécrétion, de transport, d'action ou d'élimination des hormones,

donc susceptible d'avoir des effets néfastes sur la sante > .

Les composés perturbateurs endocriniens (EDC) sont des substances exogénes capable de
modifier la réponse hormonale naturelle et d'interférer avec des processus biologiques comme
la reproduction et le développement des organismes vivants (Ghosh et al., 2022; Rosenfeld,
2021). Environ 900 produits chimiques sont actuellement répertoriés comme perturbateurs
endocriniens par I'Union Européenne (Plattard et al., 2021; UE, 2020). Le concept de
perturbation endocrinienne implique un mécanisme toxique qui modifie la capacité des cellules,
des tissus ou des organes a répondre correctement aux signaux hormonaux. Cela peut entrainer
une variété d'effets néfastes pour la santé, en fonction du type et de I'intensité de l'interaction
avec les hormones. Toutefois, il est important de distinguer deux points clés. D'une part, tous
les agents chimiques ne perturbent pas uniquement les systémes hormonaux liés a la
reproduction. Certains peuvent affecter d'autres fonctions endocriniennes essentielles, telles que
le métabolisme ou la croissance (Guarnotta et al., 2022). En revanche, certaines substances
peuvent interagir avec le systeme hormonal sans pour autant engendrer d’effets nocifs sur la
santé. Bien qu’elles puissent influencer I’activité hormonale, elles ne sont pas classées parmi

les perturbateurs endocriniens, puisqu’elles ne provoquent aucun effet délétere sur I’organisme.
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En effet, seules les substances dont I'interaction avec le systéeme hormonal provoque des effets
délétéres sont classées comme perturbateurs endocriniens (Guarnotta et al., 2022). Les
consequences des perturbateurs endocriniens sont variées, comprenant des troubles de la
fertilité, des malformations génitales, des troubles du comportement, des perturbations du
systéme immunitaire, et des cancers (Li et al., 2024; Schjenken et al., 2021). Les perturbateurs
endocriniens possedent des caractéristiques uniques qui provoquent des effets néfastes méme a
de faibles doses d'exposition. Contrairement aux substances classiques, ces agents ne suivent
pas une relation dose-réponse linéaire, ou les effets sont proportionnels a la dose recue. En effet,
certains effets peuvent se manifester a de faibles doses, diminuer a mesure que la dose
augmente, puis réapparaitre a des niveaux plus élevés, ce qui donne lieu a une relation dose-

réponse non monotone (van der Most et al., 2024).
1.2 Classification des perturbateurs endocriniens

Les perturbateurs endocriniens peuvent étre classés selon leur origine, soit anthropique, soit
naturelle. Ces substances sont présentes dans I'environnement et la chaine alimentaire, ou elles
peuvent avoir des effets négatifs. Les perturbateurs endocriniens d'origine anthropique sont
principalement des produits chimiques fabriqués par I'nomme, tandis que ceux d'origine
naturelle proviennent des plantes et des animaux. Ces substances sont omniprésentes et peuvent
interagir avec le systeme endocrinien des organismes vivants, ce qui souléve des préoccupations

en matiére de santé publique (Ray et al., 2023; Padmanabhan et al., 2021).
1.2.1 Origine naturels

Les substances naturelles générées par le corps, gu'il s'agisse des humains ou des
animaux, appartiennent a une large classe de molécules lipophiles. Elles agissent
principalement sur des récepteurs variés, régulant de nombreuses fonctions physiologiques.
Parmi elles, on distingue principalement deux grandes catégories d’hormones : les androgeénes,
tels que la déhydroépiandrostérone (DHEA), la dihydrotestostérone (DHT) et la testostérone
(T), et les cestrogenes, comme 1'cestrone (E1), 'cestradiol (E2) et 1'cestriol (E3). L'activation ou
I'inhibition des récepteurs stéroides par ces hormones constitue un modele fréquemment utilisé
pour étudier les perturbations endocriniennes, particulierement [linterférence avec la
signalisation des récepteurs des cestrogénes. Des recherches ont démontré la présence

d'cestrogénes naturels dans les effluents des stations d'épuration (Amir et al., 2021; Li et al.,
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2022). En outre, certains vegétaux contiennent des phyto-cestrogénes, qui sont des composés
d'origine végétale ayant une structure chimique similaire a celle des cestrogénes. Ces derniers,
bien que non stéroides, agissent comme des perturbateurs endocriniens et se retrouvent dans

des aliments comme le soja (Guarnotta et al., 2022).
1.2.2 Origine synthétiques environnementaux

Les PEs d'origine industrielle, en particulier ceux issus de l'industrie agroalimentaire,
phytosanitaire et cosmétique, représentent un probléme majeur. Chaque année, la liste de ces
produits s'allonge, touchant des secteurs variés tels que I'industrie alimentaire, les cosmétiques,
les pesticides, les peintures, les plastiques, et les solvants. Ils appartiennent a plusieurs familles :
les solvants et leurs déchets (polychlorobiphényles [PCB], dioxines), des plastifiants (2,2’-bis-
4-hydroxyphenyl-propane, ou bisphénol-A [BPA]), phtalates), des pesticides (méthoxychlore,
chlorpyrifos, dichloro-diphényl-trichloroéthane [DDT]), des fongicides (vinclozoline), des
retardateurs de flamme et des agents pharmacologiques (diéthylstilbestrol [Distilbene® , DES]
(Jaffiol, 2022) (Figure 1). Les cestrogénes synthétiques interagissent avec les hormones
endogénes de différentes maniéres : par compétition, en bloguant ou activant certaines voies
métaboliques, ou encore en remplagant les cestrogénes naturels. Ces interactions sont de plus
en plus scrutées dans des études environnementales, mettant en lumiére les risques liés a leur

présence dans I'eau et les produits du quotidien (Rudel et al., 2021; Goralczyk, 2023).

—p Diéthylstilbestral
o,p -DDT &t dérivés

Diéldrine cestrogenes B
pesticides organochlorés pharmaceutiques 4-Hydroxytamoxiféne
Méthoxychlor
\ /' Raloxifene
Atrazine
Synthese industrielle
Phtalates
Trichloro-4-biphényl ' ™~ Et
l Parabénes
PCBs
(adhésifs) Bisphénol A
Tétrachloro-4-biphényl 4-Nonylphénol
dérivés du plastique
4-Octylphénol

Alkylphénol polysthoxylate

Figure 1. Perturbateurs endocriniens d’origines synthétiques (Jaffiol, 2022)
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1.3 Mécanisme d’action des perturbateurs endocriniens

Les perturbateurs endocriniens peuvent interférer avec les systémes hormonaux par
différents mécanismes d'action. Ayant des interactions avec les récepteurs hormonaux, on
modifiant ou bloguant les voies métaboliques naturelles. Ils résultent de diverses actions
chimiques, notamment par la compétition avec les récepteurs hormonaux et l'altération de la
signalisation des hormones (Guarnotta et al., 2022). Les perturbations chimiques résultent de

diverses actions :

e Imitation de 1’action des hormones endogenes (effet agoniste) : Certaines substances
perturbatrices endocriniennes (PE), ayant une structure chimique similaire a celle des hormones
naturelles, peuvent interagir avec les récepteurs hormonaux et activer ces récepteurs, mimant
ainsi I’action d’une hormone endogene. Cela entraine des effets similaires, notamment par
I'activation ou I'inhibition de la transcription des genes. Des exemples incluent le nonylphénol
et I’éthinylestradiol, connus pour leurs effets cestrogéniques (Zhao et al., 2024).

e Inhibition des interactions entre les hormones et leurs récepteurs (effet antagoniste) : D'autres
PE se lient aux récepteurs hormonaux sans les activer, empéchant ainsi I'normone endogéne de
se fixer a son récepteur. Cela bloque I’activité normale des récepteurs, perturbant les fonctions
cellulaires liées aux hormones, et inhibe la fixation du complexe hormone/récepteur sur I’ADN,
empéchant ainsi 1’activation des genes cibles. Le bisphénol A est un exemple de PE a activité
anti-androgénique (Zhang et al., 2022).

¢ Action sur la synthese, le transport, le métabolisme et I'excrétion des hormones : Certains PE
perturbent les processus métaboliques intracellulaires, modifiant la biosynthese des hormones
par l’interférence avec les enzymes de la stéroidogenése, affectant ainsi la production
d’androgeénes (Zughaibi et al., 2022).

o Altération du développement des récepteurs hormonaux et de leurs fonctions : Les PE peuvent
altérer le développement des récepteurs hormonaux, soit en supprimant soit en activant leur
développement, affectant ainsi la régulation protéique de ces récepteurs. Par exemple, le
bisphénol A modifie la régulation des récepteurs nucléaires par la dégradation protéasomale
(Combarnous et al., 2022).

¢ Altération des fonctions hormonales par des interactions avec les hormones : Certains PE

interagissent directement avec les hormones, modifiant ainsi leurs messages biologiques et
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perturbant les fonctions cellulaires & plusieurs niveaux du systeme endocrinien (Liang et al.,
2023).

1.4 Risque des perturbateurs endocriniens

La déclaration de Wingspread de 1991 a constitué le premier avertissement international
concernant les risques des perturbateurs endocriniens pour la santé humaine (Figure 2). Cet
événement a marqué un tournant dans la reconnaissance des effets potentiels des perturbateurs
endocriniens, soulignant leur capacité a perturber le systéme hormonal et a affecter non
seulement la faune mais aussi les étres humains. Ce consensus a joué un réle fondamental dans
les recherches et régulations ultérieures sur les produits chimiques influencant le systéeme

endocrinien (Gore et al., 2024).

«En raison de leur persistance dans [’environnement et de leur accumulation dans les chaines
alimentaires, de nombreux composés libérés dans la nature par les activités humaines sont capables de
dérégler le systeme endocrinien des animaux. Les hommes sont également affectés par ces composeés.
La période d’exposition est cruciale, la période embryonnaire étant particuliecrement vulnérable. Ses
effets se manifestent surtout sur la génération suivante. Les études en laboratoire confirment les
perturbations observées dans la nature et permettent de comprendre les mécanismes biologiques en jeu»

Figure 2. Premier avertissement international sur les risques des perturbateurs endocriniens
(Wingspread, 1991).

Ces substances chimiques représentent une menace importante tant pour les animaux que
pour les humains. Chez les animaux, notamment les poissons, les perturbateurs endocriniens
peuvent provoquer des altérations hormonales qui affectent leur reproduction, leur
développement et leur comportement (Sibiya et al., 2023). De plus, I'accumulation de ces
substances dans les tissus des animaux aquatiques peut avoir des effets neurotoxiques et affecter
leur santé reproductive (Kumar et al., 2023). Les humains, quant a eux, sont également
vulnérables aux effets des PE. Ces substances sont couramment ingérées via l'alimentation,
notamment par la consommation de poissons contaminés. L'exposition aux perturbateurs
endocriniens, tels que le BPA et les phtalates, est liée a divers troubles hormonaux chez
I'hnomme, notamment des troubles métaboliques comme la résistance a I'insuline et des risques
accrus de diabéte (Singh et al., 2023). Ces produits chimiques sont également associés a des
effets néfastes sur la fertilité, le développement du cancer et d'autres maladies endocriniennes
(Sharma et al., 2023).
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2. Bisphénol A
2.1. Généralité

Le bisphénol A [2,2-Bis (4-hydroxyphenyl) propane, C15H1602 = 228.29 g/mol] (Figure 3)
est un composé synthétique et un additif qui augmente la flexibilité et la durabilité des plastiques
(Predieri et al., 2022), appartenant a la famille des phénols connu depuis XXeme siécle,
synthétisé pour la premiére fois en 1891 par le chimiste russe Aleksandr Pavlovitch Dianin,
d’ou la nomination initiale «composé Dianin» (Dianin, 1891), qui a combiné du I'acétone avec
deux phénols en présence d’acide chlorhydrique ou d’acide sulfurique concentré (Goodman et
al., 2014). En 1905 il a été mis en évidence par Zincke en utilisant la condensation de l'acétone
avec deux correspondants du phénol, et signalé comme étant un cestrogéne synthétique dans les
années 1930, dans les années 1950, les scientifiques ont découvert que la réaction du BPA avec
le phosgene (chlorure de carbonyle) générait une résine dure et transparente connue sous le nom
de polycarbonate (Dodds et Lawson,1936 ; Rochester, 2013). En juin 2017, le BPA est classé
par le comité des Etats membres de I’agence européenne des produits chimiques comme
substance extrémement préoccupante dans le reglement REACH « Registration, Evaluation,
Autorisation and restriction of CHemicals » du fait de sa toxicité sur la reproduction puis de ses
propriétés de perturbateur endocrinien (ECHA 2020).

Formule brute: C15H1602

Bisphénol A
CH;

OO

2.2-Bis{4-hydrozyphenyljpropane
CsHig0y = 228.20 gimol

Figure 3. Structure chimique du bisphénol A (Besaratinia, 2023)

Le BPA est un perturbateur endocrinien environnemental, méme a faible dose, capable de
limiter ou de bloquer les récepteurs et de modifier les concentrations hormonales via la

perturbation du processus physiologique a savoir I'interférence avec les voies hormonales et les
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modifications épigenétiques ce qui affecte les fonctions de I'organisme (Abraham et
Chakraborty, 2020 ; Rotimi et al., 2021).

Il est classé comme produit reprotoxique de catégorie 1B par I’agence européenne des
substances chimiques (ECHA) et la Commission européenne (directive 94/33/EC), sur les
recommandations de I’ANSES, établies a partir des bioindicateurs animales sur les effets du
BPA sur la fertilité et le systeme reproducteur (ANSES 2019). En tant que substance chimique
perturbatrice du métabolisme et du systéme endocrinien, le BPA peut perturber I'noméostasie
oxydative par des mécanismes directs ou indirects, incluant I'augmentation des médiateurs
oxydatifs et la réduction des enzymes antioxydantes, ce qui entraine une dysfonction
mitochondriale, une altération des voies de signalisation cellulaire et I'induction de I'apoptose
(Wang et al., 2019 ;Tavakkoli et al., 2020).

2.2 Propriétés physico-chimiques

La molécule BPA appartient a la famille des diphénylalcalanes hydroxylés ou bisphénols,
contient deux groupements fonctionnels phénols, posséde des nomenclatures scientifiques : 2,2-
Bis  (4-hydroxyphenyl) propane aussi 4,4'-(propan-2-ylidéne) diphénol ou p,
p'isopropylidenebisphénol. Il réagit vigoureusement avec les bases fortes ainsi que les chlorures
et anhydrides d'acides, la réaction est exothermique, avec les oxydants puissants, elle peut
également étre violente et source d'incendie et d'explosion (INERIS, 2022). C’est un composé
organique constitué de deux cycles phénoliques liés par du carbone avec deux groupes méthyle

qui lui sont reliés (figure 4) (Hu et al., 2023).

@OH ) /ﬁ\ ) ©/OH %» HOOH

PHENOL ACETONE HaC CHs
PHENOL  H0 BISPHENOL A

Figure 4 . Réaction de formation de Bisphénol A.

Le bisphénol A est un solide blanc d'une masse volumique de 1,2 g/cm3, avec un point de
fusion de 158° C et un point d'ébullition de 360° C. C’est un composé hydrosoluble (300 mg/L)
a une température ambiante (120-300 mg/L a 25° C), alors qu'il est bien soluble dans les

solvants organiques tels que I'éther diéthylique, I'acétone, le benzéne, I'éthanol, ainsi que dans
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les bases fortes et I'acide acétique (Ohore et Zhang, 2019). La nature lipophile du BPA est
également indiquée par un log P de 3,5. La demi-vie du BPA est d'environ 4-5 jours dans I'eau
et le sol, alors qu'elle est inférieure a un jour dans I'air, en raison de sa faible volatilité (Cousins
et al. ,2002 ; Abraham et al., 2009).

Les propriétés physicochimiques peuvent aider les scientifiques a prédire le devenir
environnemental des BP dans le milieu aquatique, les polluants dont le log Kow > 3 ont tendance
a s'adsorber dans les sédiments et a se bioaccumuler dans les tissus des organismes aquatiques
(Howard et Muir, 2010).

Les caractéristiques physicochimiques sont résumées dans le tableau 1 :

Tableau 1 : Propriétés physico-chimiques du BPA (INERIS, 2010 -2022).

Parametre Valeur

Etat Physique Solide blanc, cristallisé
Formule chimique C15H1602

N° CAS 80-05-7

Masse molaire 228,28 g/mol

Nomenclature IUPAC
Nom CAS

Synonymes

Solubilité

Point de fusion
Point d’ébullition

Pression de vapeur

Densité

Température d'auto inflammation
Coefficient de partage n-octanol / eau
(log kow)

Constante d’acidité/basicité (pKa)
Demi-vie dans l'air

Demi-vie dans I'eau

Demi-vie dans les sédiments

2,2-bis(4-hydroxyphényl) propane
Nom CAS Phénol, 4,4’-(1-méthyléthyliden) bis
Synonymes Isopropylidene bis(4-hydroxybenzéne)

Dans I’ecau WS=120- 300 mg/La25°CapH=7
Soluble dans 1’acide acétique
Soluble dans une solution alcaline alcool, acétone

150 -158 °C
360 °C sous 101,3 kPa
250 - 252 °C sous 1,7 kPa

5,3.10°kPaa 25 °C
0,009 kPa a 190 °C
11a25°C
5104570 °C

3,4

9,59, 10,2
4-5h
2,5—4 jours

300 jours
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2.3 Mode d'action du BPA

Les modes d'action du bisphénol A (Figure 5) incluent a la fois des mécanismes génomiques
et non génomiques, influengant divers récepteurs comme ceux des cestrogenes, des androgenes
et des hormones thyroidiennes (Lizcano, 2022). Le BPA peut se lier aux récepteurs activés par
les proliférateurs de peroxysomes (PPAR), affectant plusieurs fonctions cellulaires essentielles
(Ahmed et al, 2020). 1l a également été observé que le BPA induit des réponses non génomiques
via des récepteurs nucléaires, modulant ainsi des voies de signalisation rapides qui affectent la
fonction hormonale (Delfosse et al., 2019). Ces interactions permettent au BPA de perturber
divers processus physiologiques par l'intermédiaire de ces récepteurs hormonaux (Yang et al.,
2023).

P w0, 5 ')-..
g w H"‘ NG e ®Fy
2o ¥, o RS
L

ol S $hey ~0‘0'0...‘_"". ’/) ﬁ d)

Figure 5. Divers modes d'action du BPA (Faheem et Bhandari, 2020).

Ceci est pertinent car I'exposition au BPA peut étre chronique, ce qui lui rend I'équivalence
fonctionnel d'un composé persistant. Les mécanismes qui sous-tendent la toxicité du BPA
peuvent étre liés a ses propriétés chimiques dans I'organisme, y compris les interactions avec

les récepteurs hormonaux dans les cellules cibles (Santoro et al., 2019).
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2.4 Activité ostrogénique du BPA

Le bisphénol A est un perturbateur endocrinien avec une activité oestrogénique, cette
activité découverte accidentellement par le groupe de Krishnan (Krishnan et al., 1993). Il est
prouvé qu’il provoque une réponse dans l'expression des génes en se liant aux récepteurs
nucléaires des cestrogénes ERa et ERB (Routledge et al., 2000 ; Beronius et al., 2010) avec une
affinité plus faible que celle de 1'cestradiol (Krishnan et al., 1993, Wang et al., 2019). Le BPA
agit comme un SERM (Selective Estrogen-Receptor Modulator), et interagit différemment avec
les récepteurs des cestrogenes dans les domaines de liaison au ligand, affectant la régulation de
ces récepteurs (Jiang et al., 2020). La structure moléculaire du BPA, avec ses groupes
aromatiques hydroxyles et son squelette hydrophobe, permet de se lier aux récepteurs
cestrogéniques, agissant ainsi comme un substitut de 1'cestradiol (Li et al., 2017) par rapport a

I'cestradiol il ;

e Interagit difféeremment a l'intérieur du domaine de liaison au ligand des Ers.

e Présente une affinité de liaison différente et une régulation différente au ERa et ER

dans les cellules cible.

La structure moléculaire du BPA ressemble a celle de ’hormone naturelle 17p-cestradiol
avec la présence du groupement aromatique hydroxyle (cycle phénolique) et d’un squelette
hydrophobe compatible avec la poche de liaison hydrophobe des Ers, pour pouvoir se fixer sur
les récepteurs des cestrogénes (Figure 6). Outre les récepteurs nucléaires des cestrogenes, le
BPA interagit également avec d'autres récepteurs, tels que le récepteur GPR30 (GPER) et le
récepteur orphelin ERRy, qui sont impliqués dans des voies de signalisation non génomiques.
Ces interactions contribuent aux effets physiopathologiques observés chez les individus
exposes au BPA (Liuetal., 2021). Ces mécanismes d'action sont renforcés par I'affinité du BPA
pour les récepteurs membranaires comme GPR30, qui joue un rdle crucial dans les effets non
génomiques du BPA (Zhao et al., 2019).
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Figure 6. Structures du BPA comparée a celle du 17p-cestradiol
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La structure chimique du BPA similaire a celle des hormones cestrogéniques naturelles, lui
permet de se lier au récepteur o des cestrogenes. Bien que son activité cestrogénique soit environ
1000 fois inférieure a celle de I'cestradiol, il reste largement répandu dans notre environnement,
avec environ trois millions de tonnes produites chaque année a I'échelle mondiale. Cette vaste
présence du BPA dans I'environnement et dans les corps humains souléve des préoccupations
concernant son réle potentiel en tant que perturbateur endocrinien, affectant les systémes
hormonaux (Wan et al., 2022; Kulsange et al., 2024). Le BPA posséde une activité
oestrogénique induisant la prolifération en se liant aux récepteurs nucléaires ER mais également
aux récepteurs membranaires aux oestrogénes mER (membrane-bound ER) et GPR30 avec une
affinité plus importante pour les récepteurs membranaires (Figure 7) (\Vandenberg et al., 2009;
Rezgetal., 2014). Le bisphénol A (BPA) présente une structure similaire a celle des hormones
thyroidiennes endogenes, notamment la T3 et la T4, ce qui lui permet de se lier aux récepteurs
des hormones thyroidiennes (THR). Par conséquent, le BPA peut interférer avec la signalisation
hormonale thyroidienne en agissant comme un agoniste ou un antagoniste, influencant ainsi les
réponses physiologiques (Kwon et al., 2016; Squires, 2024). Ce composé modifie l'activité des
récepteurs de la parathormone (PTH), avec des effets antagonistes ou agonistes selon les
conditions d'exposition (Morales-Grahl et al., 2024).

Bisphénol A

Prolifération cellulaire

Figure 7. Activité oestrogénique du BPA via les différents récepteurs cellulaires
(Wang et al., 2017).
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2.5 Source environnementale du Bisphénol A

Les sources du BPA dans I'environnement sont décrites & la figure 8. Les principales
sources de contamination environnementale par le bisphénol A (BPA) résultent de son
utilisation industrielle massive. La production et la transformation du BPA pour la fabrication
de plastiques polycarbonates et de résines époxydes représentent les principales sources de rejet
de cette substance. Ces rejets industriels pénetrent directement dans les sols, les cours d’cau et
1’air, contribuant ainsi a une pollution généralisée et persistante (Qin et al., 2024).

Par ailleurs, les déchets plastiques et les lixiviats des décharges jouent un rdle central dans
la contamination environnementale par le BPA. La dégradation progressive des produits
contenant du BPA, tels que les bouteilles en polycarbonate, les emballages alimentaires et les
revétements intérieurs des canettes, libére cette substance dans les eaux de surface et les nappes
phréatiques. Ces micropolluants sont particulierement préoccupants car ils persistent dans
I’environnement et s’accumulent dans les écosystémes aquatiques (Cesen et al., 2018). Une
autre source majeure de pollution au BPA provient des stations d’épuration des eaux usees
(STEP). Bien que ces infrastructures réduisent partiellement la concentration en BPA dans les
effluents, elles ne parviennent pas a 1’éliminer complétement. Ainsi, le rejet des eaux traitées
dans les milieux aquatiques reste une voie de contamination significative, exposant la faune et
la flore a des concentrations de BPA pouvant perturber leurs systemes endocriniens (\asiljevic
et Harner, 2021). En effet, les recus thermiques, les jouets, les équipements médicaux et certains
textiles traités avec du BPA libérent progressivement ce composé dans I’air et I’eau, favorisant
ainsi son accumulation dans 1’environnement (Duefias-Moreno et al., 2022). Cette exposition
chronique est particulierement préoccupante, qui peut affecter a la fois les organismes
aquatiques et terrestres.

Les émissions atmosphériques constituent une autre voie de dispersion du BPA. Cette
contamination aérienne favorise le transport du BPA sur de longues distances et son dépét dans
divers milieux naturels (Harner, 2021).

A ce jour, la production mondiale de BPA connait une croissance constante. En 2016, elle
était estimée a environ 7,7 millions de tonnes, et les prévisions indiquent qu’elle pourrait
atteindre plus de 22 millions de tonnes en 2025, avec un taux de croissance annuel de 4,8 %,
porté par la demande croissante en plastiques techniques et en résines industrielles (Im et
Loffler, 2016 ; Walker et al., 2021).
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2.6 Processus d’exposition au Bisphénol A

Le bisphénol A peut pénétrer dans I'organisme humain par différentes voies d'exposition,
notamment par voie orale, cutanée ou par inhalation (Manzoor et al., 2022). Ces différentes
formes d'exposition sont préoccupantes en raison des effets perturbateurs endocriniens du BPA,
affectant potentiellement la santé humaine a travers ces multiples routes d'absorption (Kannan
et al., 2016).

2.6.1 Voie orale

Une étude américaine de Wilson en 2007 a montré que la voie orale était responsable de
99% de I'absorption totale de bisphénol A (Wilson et al., 2007). L'exposition majeure au BPA
est par voie digestive, le passage du bisphénol A dans la chaine alimentaire s'effectue par la
libération de monomeres suite a une polymeérisation incomplete, ou par hydrolyse de la chaine
ester qui lie les monomeéres de BPA (Vandenberg et al., 2007). La contamination par le biais

de I'alimentation se fait par :

e Migration du BPA depuis les emballages alimentaires : la migration vers le contenu
alimentaire s’effectue en particulier au moment du conditionnement ou apres le
chauffage (Cao et al., 2012). La synthese rapportée par Welshons et Nagel, portant sur
la contamination des aliments par le BPA, a montré que les niveaux du bisphénol A les
plus élevés étaient détectés dans les aliments conditionnés en boite de conserve
métallique (\Welshons et Nagel, 2006). Les facteurs principaux influencant la migration
de BPA monomere depuis les revétements intérieurs des conserves sont :

- Les environnements acides et basiques peuvent intensifier le taux de migration du BPA des
emballages alimentaires vers les aliments, ce qui constitue une menace prononcée pour la santé
publique (Geens et al., 2011).

- L’augmentation de la température conduit également a un taux de migration rapide des
résidus. La pénétration du BPA dans les produits emballés est 55 fois plus élevé qu'a une
température plus basse (Le Corre et al., 2012).

- Il existe une relation directe entre la racine carrée du temps de contact et la concentration de
des molécules qui migrent. De méme, ['utilisation prolongée des bouteilles en plastique
renforcent I’hydrolyse du polymére et provoquent une migration plus importante du BPA dans
I’eau (Flint et al., 2012 ; Neufeld et al., 2015).
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- La présence de sel ou d’huile peut entrainer une dépolymeérisation et libére le monomere de
BPA. Les matiéres grasses présentes dans les aliments contribuent également a la migration des
particules de BPA (Flint et al., 2012 ; Neufeld et al., 2015).

Une étude a montré que les niveaux de bisphénol A (BPA) dans 55 échantillons alimentaires
variaient de 0,19 a 105,0 ng/g. Cette étude a également révélé que les aliments en conserve
contiennent des concentrations de BPA significativement plus élevées que d'autres types
d'échantillons alimentaires (Cao et al., 2021). La législation de I'Union européenne fixe une
limite de migration spécifique de 3 mg de BPA par kilogramme de nourriture (Reglement (CE)
n° 10/2011 de I'UE). Ce reglement vise a limiter I'exposition alimentaire au BPA et a protéger

la santé publique contre ses effets potentiellement nocifs (EFSA, 2023).

e Ingestion de BPA : La contamination alimentaire se produit également par I’ingestion
des légumes, des boissons, des viandes, des poissons, des produits laitiers et des laits en
poudre maternels en conserves ou contenus dans des emballages plastiques a base de
BPA. Elle s’effectue aussi par la consommation de fruits de mer ou méme de poissons
d'eau douce pollués par le BPA, des produits alimentaires frais provenant des régions
polluées, ainsi que la consommation d'eau polluée (Geens et al., 2012). Notamment une
autre source d’exposition identifiée orale est la résine d’obturation dentaire. Depuis
quelques années, I’utilisation des résines a base de BPA a augmenté dans la pratique
dentaire. Le BPA est retrouvé dans les composites dentaires, plus précisément dans la
matrice organique mais également dans les scellements des sillons (ce sont des résines
utilisées comme traitement prophylactique des caries), sous différentes formes : BPA
diglycidylester methacrylate (Bis-GMA), BPA ethoxylate dimethacrylate (Bis-EMA),
BPA dimethacrylate (Bis-DMA). Sur le long terme les variations de température, la
mastication et le contact de la salive entrainent une dégradation des composites. Les
estérases présentent dans la salive peuvent couper les bis-DMA et entrainent la
libération directe de BPA. Les cholestérol-estérases sont aussi capable d’hydrolyser les
molécules bis-GMA (Olea et al., 1996, Pulgar et al., 2000).

2.6.2 Voie cutanee
La deuxiéme voie d'absorption du bisphénol A (BPA) est I'exposition cutanée. Le contact
direct avec des objets tels que le papier thermique, les jouets et les dispositifs médicaux

augmente considérablement le potentiel d'absorption du BPA par la peau. Une étude menée en
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2021 a examiné la diffusion de cette molécule a travers des modeles de peau viables, y compris
des explants humains, et a montré que le BPA est absorbé et métabolisé en BPA mono-conjugué
(Manzoor et al., 2022). De récents travaux de recherche ont également mis en évidence une
exposition cutanée au BPA mais qui reste faible comme source de contamination (Biedermann
et al., 2010 ; Zalko et al., 2011). Cette voie d’exposition pourrait concerner des milicux
professionnels, en particulier chez les ouvriers de I'industrie du plastique et aussi chez les
caissieres. La quantité moyenne du BPA présente dans les billets de caisse est estimée a environ
13.3 g/kg de papier (Liao et Kannan, 2011). Néeanmoins, la possibilité d'une exposition par un
transfert percutané ne dépasserait pas les 3 % de la DJA (Biedermann et al., 2010), participant
trés minoritairement a 1’exposition totale au BPA de la population générale (Marquet et al.,

2011; Kaddar et al., 2008).
2.6.3 Voie inhalatrice

L'inhalation est la troisiéme voie d'exposition, dans I'étude de Wilson précédemment citée,
I'inhalation est une voie d'exposition peu contributive a I'exposition totale, responsable de
I'absorption de 0,24-0,41 ng/kg/jour de bisphénol A (Wilson et al., 2007). Divers enquétes de
recherches ont indiqué qu’il pouvait y avoir un risque de contamination inhalatrice par
exposition a des vapeurs, brouillards, poussiéres polluées en suspension dans l'air et gaz
contenant du BPA (Geens et al., 2012). L’usage du bisphénol A dans les processus de
fabrications de certains revétements de sol, certaines peintures, matériel électrique ou
¢électronique conduit a la contamination de I’air ambiant par des particules de BPA. Bien que
I'exposition par inhalation soit relativement faible par rapport a la dose journaliére admissible
(DJA), cette voie d'exposition demeure un facteur de risque, notamment pour les populations
professionnelles exposées (Geens et al., 2022).

2.7 Effets écologiques nocifs sur les milieux aquatiques

Les substances chimiques perturbatrices du systeme endocrinien telles que le bisphénol A,
ont récemment attiré I'attention des chercheurs en raison de leur impact environnemental
croissant. Ces composeés interferent avec les systémes hormonaux des organismes, entrainant
des effets négatifs sur la santé des especes aquatiques, notamment en perturbant leur croissance,
leur développement et leur reproduction (\Wee et al., 2024; Saha et al., 2022). Le BPA est l'un

des perturbateur endocrinien les plus préoccupants dans les ecosystemes aquatiques, ou il
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représente une menace pour la santé de la vie aquatique (Guo et al., 2023; Jankiewicz et al.,
2022). 1l se déverse dans I'environnement aquatique non seulement a travers l'utilisation
quotidienne de produits contenant du BPA, mais aussi par les décharges et les stations
d'épuration des eaux usées, qui agissent comme des sources importantes de pollution (Roslan
et al., 2023; Xue et al., 2024). Les puits agronomiques et industriels peuvent également
entrainer le rejet de BPA dans les eaux souterraines. La figure 9 représente les voies possibles
de contamination au BPA des eaux souterraines et de surface. Les stations de traitement des
eaux usees et les lixiviats des sites d'enfouissement représentent des sources importantes de
pollution par le BPA dans I'environnement (Gong et al., 2023; Ighalo et al., 2024). Les stations
d'épuration, en particulier, sont considérées comme des voies secondaires majeures de
contamination par le BPA en raison de I'efficacité limitée des méthodes de traitement physiques
et biologiques pour éliminer cette substance (Abu Hasan et al., 2023; Kurniawan et al., 2024).
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Figure 9. Représentation des différentes voies de contamination des milieux aquatiques par le
bisphénol A (Bilal et al., 2019).
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2.8 Toxicité du Bisphenol A

La toxicité intrinséque d’une substance définit son degré de dangerosité. Les études
expérimentales a 1’aide des organismes sentinelle de la chaine trophique visant a définir les
seuils suivants :

e Le LOAEL (lowest observed adverse effect level) dose minimale entrainant un effet nocif
observé.

e Le NOEL (no observed effect level) dose reconnue comme la plus faible sans effet.

Il existe deux types de toxicité, qui différent par la rapidité d’apparition, la sévérité et la
durée des symptdmes, ainsi que la vitesse d’absorption de la substance toxique. Des études in
vivo et in vitro ont suggeré que le BPA induit divers effets indésirables sur la santé, notamment
des perturbations hormonales, des effets neurotoxiques, et des troubles métaboliques (Soares et

al., 2023), ce dernier entraine :
2.8.1 Toxicité aigué (court terme)

« La toxicité aigué ou a court terme concerne I'ensemble des signes pathologiques qui
suivent une exposition généralement unique et a forte dose. Les intoxications aigués donnent
généralement lieu a des effets brefs et réversibles, mais dans certains cas, elles peuvent
conduire a la mort. Pour déterminer la toxicité d ‘une substance, on détermine dans un premier
temps sa DL50 » (Marques, 2014). La toxicité aigué fait référence aux effets nocifs résultant
d'une exposition a court terme. Les polluants, y compris le bisphénol A, peuvent devenir
toxiques a des concentrations aussi faibles que de I'ordre du microgramme par litre. Une étude
récente a démontré que ces substances peuvent provoquer des effets indésirables significatifs,
méme & des doses faibles, ce qui souligne leur potentiel de danger pour les organismes
aquatiques et d'autres formes de vie (Hua et al., 2023). La toxicité aigué du BPA dans les
milieux aquatiques est généralement observée a des concentrations comprises entre 1000 et 10
000 pg/L. Le BPA a des effets cestrogéniques méme a des concentrations bien plus faibles,
inférieures a 1 pg/m?® (Gomes et al., 2023; Vaksmaa et al., 2023). Selon les normes des Nations
Unies, la durée des tests de toxicite aigué dans I'eau varie entre 48 et 96 heures en fonction de
I'espéce aquatique testée (Nations Unies, 2023).
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2.8.2 Toxicités chroniques (long terme)

Les effets de toxicité chronique du bisphénol A se manifestent aprés une exposition
prolongée a de faibles concentrations, sans signes immediats. Le BPA préesente des effets
toxiques cumulatifs, apparaissant apres une période de latence. Ces effets peuvent causer un
dysfonctionnement plus important de lI'organisme a long terme (Yuan et al., 2024). La toxicité
chronique du BPA a été confirmée par plusieurs études récentes, et des effets ont été observés
a des concentrations allant de 10 & 100 fois inférieures aux concentrations létales (CL50) pour
diverses espéces aquatiques (Minaz et al., 2024). En raison de sa persistance dans les
écosystemes aquatiques, le BPA provoque des altérations comportementales et biologiques

chez la faune aquatique (Zhang et al., 2023).
2.8.3 Neurotoxicité

La neurotoxicité du bisphénol A (BPA), notamment son impact sur le développement et
le fonctionnement neuronal. Plusieurs études se sont intéressées au réle du co-transporteur
potassium-chlore KCC2 et des récepteurs glutamatergiques N-méthyl-D-aspartate (NMDA)
dans ce processus. Ainsi, dans des cultures de neurones corticaux, il a été démontré que le BPA
réduit I'expression du géne Kcc2, une étape clé pour la maturation neuronale et la formation des
synapses. Ce transporteur étant plus exprimé chez les femelles, les effets du BPA semblent plus
marqués chez elles, ce qui souligne une possible sensibilité neurotoxique différenciée selon le
sexe (Naffaa, 2022).

Le BPA pourrait induire une toxicité dans le systeme nerveux et altere notamment le
comportement des animaux. Dans des expériences apparentées, les effets de I'exposition
embryonnaire a de faibles concentrations de BPS se sont avérés persistaient a I'age adulte,
affectant la fonctionnalité neuronale, telle qu'évaluée par I'habituation aux stimuli mécano-
sensoriels chez C. elegans (Mersha et al.,2015). Chez le poisson zebre, le BPS pourrait induire
une neurogenése hypothalamique précoce (augmentation de 240 %) (Kinch et al., 2015).
Récemment, nous avons montré que I'exposition a de faibles niveaux de BPS (100 pg/L)
pendant le stade précoce du développement (25 hpf dans les embryons de poisson zebre)
pouvait augmenter la quantité de neurones a hormone de libération de la gonadotrophine-3 dans
I'nypothalamus et augmenter I'expression des génes liés a la neuroendocrine tels que kissl,

gnrh3 et le récepteur alpha des cestrogénes (er-a) (Qiu et al., 2016).
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Par ailleurs, des recherches récentes ont révélé des perturbations des niveaux de
neurotransmetteurs, notamment une modification de la dopamine (DA) et de la sérotonine (5-
HT) dans le cortex préfrontal de jeunes rates exposées au bisphénol S (BPS). Ces altérations
influencent également l'activité de la Sa-réductase (5a-R), une enzyme clé de la
neurostéroidogenése, suggérant un lien possible entre I’exposition aux bisphénols et

I’émergence de troubles neuropsychiatriques (Naffaa, 2022).
2.8.4 Reprotoxicite

Chez les vertébrés aquatiques, le systéeme endocrinien comprend plusieurs axes
fonctionnels, dont les plus importants sont 1’axe gonadotrope et 1’axe thyréotrope. L’axe
gonadotrope, également connu sous le nom d’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique (HHG),
joue un réle central dans la régulation de la reproduction et de la différenciation sexuelle. Ce
processus débute dans I’hypothalamus, ou est sécrétée la gonadolibérine (GnRH). Cette
hormone stimule la libération, au niveau de I’hypophyse, de deux gonadotropines : I’hormone
folliculo-stimulante (FSH) et I’hormone lutéinisante (LH), qui contrélent la production des
hormones stéroidiennes gonadiques. Celles-ci comprennent les androgénes, tels que la
testostérone et la dihydrotestostérone, ainsi que les cestrogenes, dont le 17p3-cestradiol (E2), et
la progestérone.Chez les femelles, I’estradiol (E2) favorise la maturation des ovocytes et
stimule la production de vitellogénine par le foie, tandis que chez les males, la testostérone est
essentielle a la spermatogenése et a la spermiation. La régulation de cet axe repose sur un
mécanisme de rétrocontrdle des hormones stéroidiennes sur 1’axe hypothalamo-hypophysaire,
permettant d’ajuster la production hormonale en fonction des besoins physiologiques et des
phases du cycle reproductifla température de 1’eau, mais également par 1’exposition a des
perturbateurs endocriniens. Ces substances peuvent altérer 1’expression des genes impliqués
dans la synthése des gonadotropines et des récepteurs hormonaux, perturbant ainsi la régulation
de la reproduction chez les poissons (Nihoul, 2019).

Des études récentes ont mis en évidence les effets néfastes du BPA sur la reproduction. Chez
les méles, il altere la spermatogenése, réduit la qualité des spermatozoides et impacte leur
motilité, ce qui entraine une diminution de la fertilité. Ces effets ont été observés dans plusieurs
études, suggérant que I'exposition au BPA peut provoquer des anomalies héréditaires affectant
la descendance (Tahri, 2022). Chez les femelles, le BPA perturbe la maturation folliculaire et

la qualité des ovocytes, ce qui peut réduire les taux de fertilisation et augmenter les risques de
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complications embryonnaires. 1l affecte également la réserve ovarienne, compromettant ainsi
la capacité reproductive a long terme (Le Gac, 2022). Le bisphénol A interfere avec l'axe
hypothalamo-hypophyso-gonadique, entrainant une perturbation des signaux hormonaux
nécessaires au bon fonctionnement du systeme reproducteur. Chez les males, cette perturbation
se traduit par une diminution de la production de testostérone et une altération des cellules de
Sertoli, essentielles au soutien de la spermatogenese (Ghazi, 2023). Chez les femelles, les
cestrogénes sont impactés, ce qui influence le développement des follicules ovariens et le cycle
menstruel (Moreau et Gayrard, 2022).

En outre, le BPA altére la fonction reproductive de la progéniture en raison de sa capacité a
traverser la barriere hémato-encéphalique ayant un effet direct sur les organes reproducteurs
(Morck et al., 2010). En particulier, le stress oxydatif induit par plusieurs EDC, dont le BPA,
produisent l'infertilité¢ masculine, I'ampleur de cet effet toxique du BPA dépendait du temps
d'exposition, atteignant un effet maximal pendant I'exposition périnatale (Bisht et al., 2017 ; El
Henafy et al., 2020). Dans le testicule, I'altération persistante de I'équilibre redox conduit a une
surproduction de ROS et a l'affaiblissement de la défense antioxydante, ce qui entraine un stress
oxydatif accru qui est la principale cause de dysfonctionnement des spermatozoides et de
I'infertilité masculine (Bisht et al., 2017) . Il est important de préciser que les études cliniques
ont clairement définit la toxicité du BPA sur la reproduction et le stress oxydatif. Toutefois,
compte tenu de I'importance de I'équilibre oxydatif dans la physiologie des spermatozoides, le
stress oxydatif pourrait étre le principal mécanisme néfaste qui sous-tend la toxicité du BPA sur
le systeme reproducteur masculin (Chang et al., 2019). Le mécanisme d’action du BPA sur le

systéme reproducteur s’entrevoit sur plusieurs effets :

® Effet cestrogénique in vitro : Le bisphénol A (BPA) exerce un effet cestrogénique in
vitro en modulant I'expression de génes liés aux voies hormonales. Il interagit avec les

récepteurs nucléaires des cestrogenes ERa et ER[, bien que son affinité pour ces
récepteurs soit plus faible que celle de I’estradiol, le ligand physiologique naturel. Cette
capacité du BPA a mimer l'action des cestrogenes a été largement étudiée, notamment
en comparaison avec d'autres analogues structurels, ce qui souligne son réle potentiel
en tant que perturbateur endocrinien (Delfosse et al., 2013).

e Effet anti-androgénique in vitro : Le BPA a également une action anti-androgénique
puissante, il affecte in vitro plusieurs étapes de l'activation et du fonctionnement du

récepteur aux androgénes, dont l'inhibition de la liaison androgene-récepteur et
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I'inhibition de I'activation de la transcription par ce récepteur. Ceci qui porte a croire
qu'in vivo le BPA peut altérer I'expression des genes, le développement et la fonction
des tissus cibles (Lee et al., 2003). Cet effet anti-androgénique du BPA semble étre
pertinent, mais a des doses plus élevées que les mécanismes cestrogéniques de réponse
(vom Saal et al., 2007).
e Effets néfastes in vivo : Les effets du BPA sur la fonction de reproduction ont

largement été démontrés dans plus de 100 études, qui ont montré que I'exposition au
BPA a de petites doses (de I'ordre du pg et du ng/kg) causait des anomalies permanentes
des organes reproducteurs et autres désordres biologiques de leur progéniture, male et
femelle (vom Saal et Hughes, 2005) :

— Anomalies des organes génitaux et anomalies de production des spermatozoides chez les

males et des ovocytes chez les femelles, avec des altérations de la lignée germinale

— Perturbations de la production d’hormones (altération de la stéroido-geneése)

— Modifications d'expression génetique.
2.8.5 Effet cocktail

Certains perturbateurs endocriniens ayant les mémes mécanismes d'action ou agissant
au niveau des mémes récepteurs du systeme endocrinien, il est difficile de prédire les effets de
I'exposition au cocktail de ces substances. En plus des effets liés a l'interaction entre les
substances en mélange, une substance peut avoir plusieurs effets (Dewalque, 2015 ; Marques,
2014). Selon Sumpter et Johnson (2005), la perturbation du systeme endocrinien est
généralement liée a une exposition a différentes substances a faibles concentrations. Un
mélange de perturbateurs endocriniens peut entrainer une réponse oestrogénique, méme a des
concentrations inférieures aux niveaux qui entrainent des effets observés (Brian et al., 2005 ;
Rajapakse et al., 2002).

En plus des effets individuels de chaque substance, des interactions complexes peuvent avoir
lieu, notamment des effets synergiques ou additifs qui amplifient I’impact global sur
I’organisme. Certaines études ont montré que I'exposition combinée a de faibles doses de
perturbateurs endocriniens pouvait induire une réponse cestrogénique plus marquée que celle
observée avec chaque composé pris isolément. Ces effets sont particuliérement préoccupants,
car les concentrations impliquées peuvent étre inférieures aux seuils généralement considérés
comme ayant des effets biologiques significatifs (Delfosse et al., 2016). Plusieurs études in vitro
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et in vivo ont permis de constater des effets additifs et des synergies lors de I'exposition a des
mélanges de perturbateurs endocriniens, méme a des doses sans effets lorsqu'ils sont

administrés séparément (Dewalque, 2015).

Il convient de souligner que la réalité des expositions aux mélanges de divers perturbateurs
endocriniens est genéralement extrémement complexe (Darbre et Harvey, 2014). Dans une
étude de 2012, Kim et ses collégues ont examiné I'impact combiné du bisphénol A (BPA) et de
I'i-BuP sur les cellules cancéreuses de la glande pituitaire chez le rat. IlIs ont trouveé que ces deux
perturbateurs endocriniens, lorsqu'ils sont présents ensemble, renforcent le potentiel
cestrogénique, ce qui perturbe les fonctions hormonales. Bien que les recherches sur les effets
des mélanges de perturbateurs endocriniens soient encore limitées, elles progressent pour mieux
comprendre les effets d'expositions plus complexes, proches des réalités environnementales
(Dewalque, 2015 ; Trabelsi, 2016).

2.9 Dégradation du BPA dans les milieux aquatiques

La biodégradation du bisphénol A (BPA) est essentielle pour son élimination ou sa
détoxification dans I’environnement aquatique, et elle est principalement réalisée par des
bactéries présentes dans ces milieux. Des études récentes ont montré que la demi-vie de
biodégradation du BPA est inférieure a 5 jours, avec un taux de dégradation variable selon les
especes bactériennes présentes. Certaines souches de Pseudomonas et Streptomyces ont
démontré des capacités exceptionnelles a dégrader le BPA, atteignant des taux de dégradation
supérieurs a 90% en seulement 10 jours (Kang et Kondo, 2020). La température et la taille des
populations bactériennes sont des facteurs influencant la vitesse de dégradation du BPA. En
particulier, un plus grand nombre de bactéries favorise une dégradation rapide et complete du
BPA dans les milieux aqueux (Mouna et Roumissa, 2023). En outre, la dégradation du BPA
varie considérablement selon les conditions aérobies et anaérobies, le BPA étant plus
rapidement dégradé dans des milieux anaérobies (Kang et Kondo, 2022). Les planctons ont
également le potentiel d'éliminer divers polluants, tels que les métaux lourds et les polluants
organiques (Nagase et al., 1997; Mu™noz et al., 2006). lls existent également des levures
permettant de dégrader le BPA tels que Lactococcus Lactis, Bacillus subtilis, Lactobacillus
plantarum, Enterococcus faecalis et Saccharomyces cerevisiae, cette dégradation variant de
39.1a51.9% (Xing et al., 2022).
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Une autre maniére de dégradation du bisphénol A est effectués par les plantes, qui sont
capables d'absorber rapidement le BPA a partir de l'eau et de le métaboliser en plusieurs
composés glycosidiques. La glycosylation du BPA est considérée comme la voie principale de
sa métabolisation par les plantes. Des enzymes telles que la peroxydase et le polyphénol
oxydase sont impliquées dans cette transformation (Delfosse, 2023). De plus, la biodégradation
du BPA est plus lente dans les milieux marins, ce qui entraine une accumulation dans les
organismes marins comparativement a ceux des eaux douces (Chausse, 2022). Grace a leurs
racines, ils jouent un réle clé dans I'épuration de I'environnement en absorbant les polluants
comme le BPA. Elles peuvent métaboliser ces composés par des mécanismes enzymatiques
complexes, permettant ainsi une dégradation partielle de ce contaminant (Fedeila, 2019).

Les champignons lignivores sont efficaces dans les milieux aérobies pour transformer le
bisphénol A (BPA) en composés moins toxiques. Ce processus est utilisé dans la
bioremédiation, ou les champignons purifient les environnements contaminés par des polluants
organiques. Certaines souches de champignons sont méme capables de minéraliser le BPA, le
convertissant en formes non organiques, comme le dioxyde de carbone et I'eau, ce qui facilite

son élimination compléte de I'environnement (Liu et al., 2021).
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CHAPITRE Il : TOXICOLOGIE ET STRESS OXYDATIF
1. Notion toxicocinétique

1.1 Généralité en toxicologie

Ces derniéres annees, les études en écotoxicologie se sont développées afin de mettre en
place le concept appelé « biomonitoring » ou monitoring de I’environnement ou encore
biosurveillance destiné principalement a évaluer la nature et I’importance des effets
écotoxicologiques des polluants dans 1’environnement. Cet outil constitue 1’autre facette
incontournable de la surveillance de la pollution environnementale, tout aussi essentielle que le
monitoring chimique (Ramade, 2007; Al Kaddissi, 2012; Zaidi et al., 2022). C’est a la fin de
I’ Antiquité et au début de la Renaissance (au début du xvi® siecle) que Paracelse (1493-1541),
un médecin suisse, reprend et synthétise des concepts formulés par des penseurs comme
Hippocrate et écrit : « Toutes les choses sont poison, et rien n’est sans poison ; seule la dose
détermine ce qui n’est pas un poison » (Borzelleca et Paracelsus, 2000). Aujourd’hui, cette
phrase se formule plus simplement sous la forme « La dose fait le poison », indiquant que toute
molécule peut étre considérée comme toxique, dés lors qu’un certain seuil de concentration
dans I’organisme exposé, est dépasse. La notion de toxicologie doit toutefois étre relativisée par
le type d’organisme considéré. Cette différence de sensibilité s’explique par plusieurs
parametres : les composés toxiques sont en effet détectés puis éventuellement éliminés de
I’organisme apres métabolisation par le biais de systeémes impliquant des récepteurs, enzymes
et transporteurs. Certains organismes sont moins sensibles que d’autres car ils possédent des

systémes de détoxication plus sophistiqués ou adaptés a leur environnement (Coumoul, 2015).
1.2 Modulation des effets toxiques

La toxicité d'une substance peut varier en fonction de facteurs :
v Concernant la nature de la substance : voie d'introduction, rapidité d'administration,
v" Concentration, solubilité et ionisation, volatilité (qui conditionne la pénétration par voie
respiratoire), les biotransformations subies par la substance a l'intérieur de I'organisme
v Concernant l'organisme dans lequel la substance est introduite : espece, ethnies,
variations individuelles, age, sexe, gestation, facteurs physiologiques,

v Environnementaux : milieu aquatique ou terrestre, température, altitude, ensoleillement.
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La toxicité varie également en fonction :
- Des interactions entre plusieurs substances : synergie additive, synergie renforcatrice ou
potentialisation, antagonisme, induction ou inhibition enzymatique.
- D'une accumulation dans I'organisme : toxiques cumulatifs de facteurs chimiques et
biologiques (Viala et Botta, 2005).

1.3 Evaluation de la toxicité

L’évaluation de la toxicité vise a analyser scientifiquement les effets d’une substance sur la
santé humaine ou sur une population apres une exposition a un toxique. Cette démarche permet
de déterminer la nature de la toxicité, d’identifier les effets nocifs potentiels et d’établir une
dose journaliére admissible ou un seuil de risque acceptable afin de limiter les impacts sur la

santé publique (Cartier et al., 2012).
1.3.1 Relation dose-effet

L'évaluation de la relation dose-effet consiste a déterminer la corrélation linéaire entre la
quantité d'une substance ingérée ou exposée et I'apparition de ses effets négatifs sur la santé des
individus. Ce processus permet d'établir un lien entre la dose spécifique d'un toxique et
I'intensité de la réponse biologique (Cui, 2017). La figure 10 présente une courbe dose-effet :
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Figure 10. Exemple de courbes dose-effet

L'évaluation des effets toxiques repose sur I’identification du seuil au-dessus duquel un effet
métabolique clairement défini apparait. Dans une population homogéne, I'impact sur la santé

dépend de la quantité de substance ingérée ou exposée, et la réponse métabolique augmente
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avec la dose administrée. En dessous de ce seuil, aucun effet n'est observé, mais une fois ce

seuil atteint, un effet métabolique devient apparu (Grison, 2018).

1.3.2 Relation dose-réponse

La relation dose-réponse établit le lien entre la quantité d'une substance toxique a laquelle
un organisme est exposé et la manifestation de ses effets biologiques. Cette relation est
essentielle pour comprendre les impacts des substances chimiques sur la santé et permet
d’identifier un seuil critique au-dela duquel la réponse devient significative. Dans une
population hétérogene, la probabilité d’apparition d’un effet spécifique dépend de la dose
administrée et de la sensibilité individuelle des organismes exposés. Ainsi, en dessous d’un
certain seuil, aucun effet notable n’est observé, mais au-dela de cette dose critique, la réponse

suit une progression approximativement linéaire (Gilbin et al., 2009). La figure 11 représente

des exemples de relations dose-réponse, monotones et non monotones.
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Figure 11. Exemple de courbes dose-réponse

L’¢tude de la relation dose-réponse permet d’identifier les groupes les plus vulnérables au
sein d’une population exposée a une substance toxique. Des recherches récentes sur les
bisphénols suggerent un schéma en forme de U inversé, indiquant des effets significatifs méme
a faibles doses, remettant en question le paradigme classique selon lequel les faibles doses sont

inoffensives (Boudalia et al., 2012).

1.3.3 Relation dose-dépendant

Pour les substances toxiques a effets déterministes, la manifestation ainsi que la gravité
des effets dependent directement de la dose administrée. Ces composes présentent une relation
dose-dépendant bien définie entre la dose et I'effet, ainsi qu'entre la dose et la réponse
biologique observée. Dans la majorité des cas, il est possible d’identifier un seuil d’exposition
en dessous duqguel aucun effet significatif n’est détecte. L’intensité des manifestations toxiques
s’accroit proportionnellement avec la dose absorbée (Saghir et al., 2019).
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2. Le stress oxydant
2.1 Définitions

Le stress oxydatif est un état dans lequel la production des Especes Réactives de I'Oxygeéne
(ERO) dépasse la capacité du systeme de défense antioxydant a les neutraliser (Gur et al., 2023).
Le trouble de I'équilibre entre la production et le piégeage des radicaux libres, entraine une
augmentation des especes réactives de I'oxygene et de l'azote réactif (Lu et al., 2019 ; Chiarello
et al., 2020 ; Hameister et al., 2020), ce qui entraine un processus pathologique de dommages
cellulaires et tissulaires (Yu et al., 2022), ces dommages sont impliqués dans le développement
de nombreuses pathologies chroniques telles que le diabete, le cancer, les maladies
inflammatoires, les maladies cardiovasculaires et les maladies neurodégénératives (Matschke
et al., 2019). Le stress oxydatif devient anormal lorsque les cellules sont soit dépassées par la
quantité des radicaux libres a éliminer, soit ne disposent pas de ressources antioxydantes
(enzymes, oligoéléments, vitamines) suffisantes pour les éliminer (Tu et al., 2019). En outre, le
stress oxydatif ainsi induit des Iésions neuronales apres accumulation de formes neurotoxiques
de peptides AP (Devi et Syad, 2014) (Figure 12).
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Figure 12. Réle du stress oxydatif dans la neurodégénérescence (Alanazi et al ., 2022).
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2.2 Espéces réactives de I’oxygene et radicaux libres

Les radicaux libres sont définis comme étant des molécules ou des espéces chimiques qui
portent un électron non apparié (célibataire) sur leur orbite externe. Du fait de la présence d’un
électron célibataire, les radicaux libres présentent une grande instabilité et trés réactifs, ont une
durée de vie courte et sont capables de réagir avec de nombreux composés (Pefia-Bautista et
al., 2019). lls incluent des radicaux libres comme le radical hydroxyl (OH’), le radical
superoxyde (O2") et sa forme protonnée (HOz), le radical peroxyl (ROO') et les especes non
radicalaires comme le peroxyde d’hydrogéne (H202) et 1’oxygéne singulet (*O,) sont des
molécules hautement réactives produites dans les organismes vivant sous des conditions

physiologiques et pathologiques (Patterson et al., 2019).

Plus de 90%, de I’oxygeéne consommé par les cellules est catalytiquement réduit par quatre
électrons pour produire deux molécules d’eau. Cependant, 1’02 peut étre réduit par moins de
quatre électrons, par certaines oxydases, donnant ainsi naissance a des especes oxygénées
partiellement réduites et hautement réactives appelées espéces réactives de 1’oxygene (ERO).
Les ERO sont des molécules réactives indispensables au métabolisme des étres vivants. Elles
sont produites a de faibles concentrations durant un métabolisme cellulaire normal, et jouent un
role important dans la régulation de nombreux mécanismes cellulaires tels que 1’autophagie et

I’apoptose (Milkovic et al., 2019).

L'ensemble des radicaux libres et leur sous forme radicalaire et non radicalaire sont

présentées dans le tableau 2 :

Tableau 2. Principales ERO radicalaires et non-radicalaires (Dwassy, 2014).

Espéces réactives de I'oxygene (ERO)

Radicalaire Non-radicalaire

Radical superoxyde: 02" Peroxyded’hydrogene: H20>
Radical hydroxyle: OH* lonhypochlorite: CIO®
Peroxyle: RO’ Ozone: O3

Hydropéroxyle: HO;® Peroxinitrite: ONOO
Alkoxyle: RO* Oxygenesingulet : 10,
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2.3 Systémes antioxydants

Les systemes antioxydants jouent un role important dans la lutte contre les espéces réactives
de I'oxygéne (Sanjay et Shukla, 2021). En effet, tous les organismes vivants sont dotés d’un
systemes de défense efficaces pour équilibrer la production excessive des ERO (Kotha et al.,
2022). La détermination de I'état oxydatif de 1’organisme nécessite le dosage de plusieurs

biomarqueurs (Marrocco et al., 2017).

En outre, pour évaluer le statut antioxydant, il est essentiel de prendre en compte les activités
antioxydantes enzymatiques et les niveaux d'antioxydants non enzymatiques. La synergie ou la
concurrence entre les substances, ainsi que la contribution de chaque antioxydant a la capacité
antioxydante globale, peuvent ne pas étre correctement prises en compte en mesurant ces
biomarqueurs séparément. En évaluant simultanément les antioxydants enzymatiques et non
enzymatiques, nous pouvons obtenir une compréhension plus compléte de I'état des
antioxydants (Gaggini et al., 2020 ; Babiuch et al., 2019).

2.3.1 Systémes antioxydants enzymatiques

Il existe un réseau complexe hautement régulé d’enzymes antioxydantes. Ces enzymes
sont présentes dans plusieurs compartiments cellulaires, permettant ainsi de maintenir un niveau
des EOR optimal pour la survie des cellules. Des niveaux élevés d'activités enzymatiques
antioxydantes peuvent contribuer a l'installation de mécanismes de protection contre les

dommages oxydatifs causes par la sécheresse et la salinité (Sharma et al., 2005).
2.3.1.1 Acétylcholinestérase

L'acétylcholinestérase (AchE), est I'enzyme responsable sur I’hydrolyse de 1'acétylcholine
(ACh). Cette minuscule protéine joue un role crucial dans le maintien de I'équilibre délicat des
signaux qui contrélent le systéme nerveux (Richardson et al., 2019). L'AchE catalyse un
processus trés efficace en tant qu'enzyme, comme la conversion de I'acétylcholine en acétate et
en choline, ce qui pourrait étre attribué a sa structure tridimensionnelle. L'enzyme fonctionne
la plupart du temps en harmonie avec la Choline oxidase (ChOXx) qui réagit avec la choline issue
de la réaction précédente pour produire du peroxyde d'hydrogene (H202) utilisé pour la
détection électrochimique du signal de réponse qui indiquant la concentration du substrat
(acétylcholine) (Ouiram et al., 2021).
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2.3.1.2 Glutathion-S transférase

Les glutathion S-transférases (GST) sont des isoenzymes aux multiples fonctions
physiologiques (Blanchette et al., 2007). Les GST sont non seulement des enzymes de
détoxification de phase II importantes, mais elles suppriment également les dommages
oxydatifs. Les GST catalysent la liaison du glutathion nucléophile (GSH) aux produits
chimiques exogénes électrophiles pour les détoxifier (Hayes et al., 2005). lls peuvent détoxifier
aussi les composes endogenes et les polluants, tels que les pesticides et les herbicides (Nebert
et Vasiliou, 2004). Le centre actif de la réaction catalysée par la GST se compose de deux sites
spécifiques : le site G et le site H (David et al., 2001). La GST catalyse la liaison du GSH
(glutathion) aux substances toxiques, ce qui réduit la toxicité des substances toxiques et
augmente leur solubilité ce qui facilite leur élimination (Josephy, 2010). Les GST sont divisées
en trois catégories selon leur localisation : les GST cytosoliques, les GST mitochondriales et
les GST microsomales (Liu et al., 2023).

2.3.1.3 La Catalase

La catalase (EC 1.11.1.6) est une enzyme d'oxydoréduction contenant de I'heme, joue un
role important dans la protection de I'organisme contre les dommages toxiques causés par le
peroxyde d'hydrogéne afin de maintenir la santé et de réguler la physiopathologie des
organismes (Cui et al., 2023 ; Shahraki et al., 2020). C’est une tétramére en forme d'haltére
avec quatre chaines polypeptidiques, chacune d'entre elles contenant un groupe héme
porphyrine dans le site actif pour réagir avec le peroxyde d'hydrogéne (Kaur et Singh, 2022).
Les catalases sont une classe d'oxydoréductases extrémement répandues dans les micro-
organismes, les animaux et les plantes dont le poids moléculaire varie de 60 a 75 kDa poids
moléculaire (Goyal et Basak, 2012). En raison de leur stabilité et de leur rigidité, les structures
stables de la catalase résistent a la protéolyse, a la dénaturation induite par le pH et la
température pour détoxifier le stress oxydatif dans le mécanisme antioxydant cellulaire (Shen
et al., 2011). Ces enzymes présentent I'un des taux de rotation les plus éleves, catalysant la

conversion de 2,8 millions de molécules de H202 en H20 et O2 (Smejkal et Kakumanu, 2019) :

2H202—2H20+07
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2.3.2 Systémes non antioxydants enzymatiques

Les systemes antioxydants non enzymatiques jouent un role clé dans la protection
cellulaire contre le stress oxydatif. Leur accumulation permet de neutraliser les radicaux
hydroxyles, réduisant ainsi les dommages oxydatifs et preservant l'intégrité des enzymes
antioxydantes. Ces systémes agissent en complément des enzymes pour assurer un équilibre

optimal dans la défense contre les especes réactives de I'oxygene (Hamma et al., 2015).
2.3.2.1 Glutathion réduit

Le GSH est un tripeptide compose de glutamate, de cystéine et de glycine, qui joue un
role primordial dans la protection des mitochondries contre les radicaux libres et les peroxydes
(Wark et al., 2004 ; Wahab et al., 2001), il régule la prolifération cellulaire, le métabolisme et
I'apoptose (Lu, 2013 ; Mari et al., 2013). Les multiples facteurs qui contrdlent la synthése du
GSH comprennent la teneur en substrat et lI'activité de I'enzyme limitant la vitesse de synthese
et I'noméostasie du GSH (Franklin et al., 2009). Il est important de noter que la teneur en GSH
est un facteur déterminant la progression de la mort cellulaire (Franco et Cidlowski, 2012). La
présence de ROS (espéces réactives de 1'oxygene) favorise 1’oxydation de la cystéine en sa
forme disulfure, la cystine, ce qui entraine une diminution supplémentaire du pool de cystéine
disponible (Stephenson et al ., 2015). La réduction des niveaux de GSH (glutathion) augmente
la vulnérabilité cellulaire au stress oxydatif et contribue a la libération de cytokines pro-
inflammatoires, a la formation de radicaux libres, a I’inhibition des fonctions des macrophages
et des cellules NK (Natural Killer), ainsi qu’a la susceptibilité et a la progression de diverses
pathologies (Teskey et al ., 2018). Plusieurs études ont rapporté que le déficit en GSH et les
modifications post-traductionnelles des protéines par glu-tathionylation sont des régulateurs
clés de l'apoptose (Franco et al., 2007; Troyano et al., 2003). Le stress oxydatif (SO) induit par
la production massive d’especes reactives de I’oxygene (ROS) et par I’épuisement du glutathion
intracellulaire (GSH) peut étre considéré comme 1’un des principaux mécanismes de la toxicité
apres une exposition a long terme. La surproduction de ROS et les dommages moléculaires
affectant les antioxydants liés au GSH, contribuent a la libération des glutathion-peroxydases
(GPXs), la glutathion-réductase (GSR), la glutathion synthase (GSS) et les glutathion-S-
transférases (GSTs) (Tahmasbpour et al ., 2016) . Ces enzymes, notamment les GPXs et les

GSTs, utilisent le GSH pour protéger les cellules contre les radicaux libres (Figure 13).
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Figure 13. La production de GSH et les enzymes dépendantes (Layali et al., 2018)

2.3.2.2 Peroxydation lipidique

Les premiéres cibles des ERO sont les lipides, notamment ceux présents dans les
membranes cellulaires et subcellulaires. La peroxydation lipidique est une réaction en chaine
induite par les radicaux libres (Hassannia et al., 2019; Farmer et al., 2022). Dans I'étape
d'initiation, les premiers radicaux sont génerés par du fer labile réagissant avec du peroxyde
(H202), et dans I'étape de propagation, ces radicaux réagissent avec de nouveaux substrats
créant de nouveaux radicaux, ce qui se répete jusqu'a la terminaison lorsque des antioxydants
ou un autre radical "neutralise” les radicaux. (Gaschler et Stockwell, 2017). Cependant,
I'efficacité de la production de radicaux pendant le processus d'initiation dans les cellules est
faible en raison de la faible concentration d'ions fer libres. De méme, le taux de propagation est
également faible par rapport a d'autres réactions dans la chaine en raison de niveaux d'activité
plus bas des radicaux peroxyles (ROO) (Yin et al., 2011, Wu et al., 2022). De plus, de
nombreuses substances réductrices présentes dans les cellules réagissent avec les radicaux
actifs, réduisant ainsi I'efficacité de la peroxydation des lipides (Gaschler et Stockwell, 2017).
Le malondialdéhyde (MDA) est le principal aldéhyde actif résultant de la peroxydation des
acides gras polyinsaturés des membranes et, par conséquent, utilisé pour prédire les dommages
cellulaires causés par les ERO, ce mécanisme le rend I’un des plus importants biomarqueurs du
stress oxydatif dans les tissus (\Vlahogianni et al., 2007; Yin et al., 2011; Singh et al., 2015).
Dans un contexte de déséquilibre redox, des produits d’oxydation des cibles biologiques
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s’accumulent. Les lipides présents dans les membranes biologiques et dans les lipoprotéines
représentent des cibles majeures d’oxydation et les produits formes peuvent alors constituer des
marqueurs utilisés pour 1’évaluation du « stress oxydant ». Les marqueurs de 1’oxydation des
lipides sont essentiellement des marqueurs de peroxydation lipidique, processus qui se produit
en présence d’oxygene et concerne des structures contenant des acides gras polyinsaturés
(AGPI). Ce processus est initié¢ par des especes radicalaires telles que le radical hydroxyle *
OH, tres réactif (constante de vitesse de 1’ordre de 10 10 M -1 .s -1), ou le radical peroxyle RO
2+, R désignant une chaine d’acide gras (figure 14). Les AGPI, tels que 1’acide arachidonique
(C20:4) et I’acide docosahexaénoique (C22:6) sont en effet hautement peroxydables. Ainsi,
I’acide arachidonique, qui posséde vingt atomes de carbone et quatre doubles liaisons en C5,
C8, Cllet C14, peut facilement conduire, par arrachement d’un atome d’hydrogene a partir
d’un groupement méthyléne en alpha d’une double liaison (en C7, C10, C13), et apres
réarrangement moléculaire et addition d’oxygene, a des radicaux peroxyles propagateurs de la
peroxydation lipidique. Ces radicaux peuvent générer des hydroperoxydes mais aussi des

endoperoxydes (Bonnefont-Rousselo, 2020).
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Figure 14. Schéma de la peroxydation lipidique (Bonnefont-Rousselo, 2020)
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CHAPITRE 11l : Gambusia affinis

1. Intérét de ’espéce

Gambusia affinis (Baird et Girard., 1853) est un petit poisson ovovivipare invasif d’eau
douce originaire du sud-est des Etats-Unis d’Amérique, ainsi que le Mexique et Cuba. Trés
adaptable et vit dans les rivieres, les étangs, les marécages et les rizieres (Ali et al., 2012 ; Zhou
et al., 2022). G. affinis est considérée comme une efficace predatrice indigéne des larves de
moustiques (Global Invasive Species Database GISD, 2015). Elle est utilisée comme outil de
lutte biologique pour la prévention et le controle du paludisme par sa capacité d’éradiquer les
moustiques (Carlson et al.,2015). Elle présente une large gamme d'habitudes alimentaires, une
bonne tolérance physiologique, une croissance rapide de la population et sa forte tolérance aux
changements environnementaux (Evelin Rautenberg et al., 2015; Cabrera et al., 2017; Touaylia
et Labiadh, 2019). C’est une excellente espece bio-indicatrice de pollution des milieux
aquatiques, implémenter dans les expériences en laboratoire afin d’évaluer la toxicité chez les
poissons a 1’égard de différents polluants (Huang et al., 2016). Les Gambusies sont largement
utilisées dans des études menées sur les perturbations endocriniens en raison de leurs
caractéristiques sexuelles secondaires dépendantes des hormones (Hou et al., 2019; Huang et
al., 2019b).

2. Historique de I’espéce

En tant que contréleurs naturels de moustiques, les especes G. holbrooki et G. affinis ont été
introduites régulierement et sans discrimination dans les zones tempérées et tropicales a travers
le monde. Aux Etats-Unis, les premiers cas connus d'introduction de Gambusies remontent au
début des années 1900 (Krumholz, 1948). En 1905, environ 150 G. affinis ont été transférés du
Texas a Hawai pour évaluer leur capacité a consommer les larves de moustiques (Seale, 1905),
et des 1910, leurs descendants avaient été relachés sur les Tles d'Oahu, Hawai, Maui, Kauali, et
Molokai (\Van Dine, 1907; Stearns, 1983). De surcroit, en 1905, des Gambusies, probablement
en provenance de Caroline du Nord, ont été introduites dans les eaux du New Jersey pour le
contréle des moustiques (Seal, 1910; Krumholz, 1948). En 1922, des Gambusies du Texas (900
d'Austin et 300 de Hearne) ont éteé introduites dans un bassin de nénuphars a Sutter's Fort. Ce
bassin a ensuite servi de pépiniere pour diffuser G. affinis en Californie et au Nevada durant les
années 1920 et 1930 (Stockwell et al., 1996).
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En Algérie, la période de l'introduction de la gambusie fait I'objet de débats parmi les
chercheurs. Draredja-Beldi (1993) ainsi que Samraoui et De Belair (1997) affirment que
I'espece a été introduite aux alentours de 1928. En revanche, Leberre (1989) et Kara (2012)
citent les années 1926 et 1931 respectivement. Selon Seurat (1930) et Gerberich et Laird (1968),
I'introduction aurait eu lieu en 1924 (Gerberich et Laird, 1968). Cette espece a été introduite a
Khemissa (province de Souk Ahras) vers 1928 pour la lutte biologique contre les moustiques
Anophéles qui transmettent les parasites du Plasmodium responsables du paludisme. La
derniere introduction de lutte biologique a ce jour a été réalisée par la Direction de la Péche et
des Ressources Halieutiques (DPRH) d'Alger en juillet 2021 par I'introduction de 200 adultes
de Gambusia dans le parc Dounia, province d'Alger (CNRDPA, 2021).

3. Position systématique

Gambusia affinis a été décrites pour la premiére fois dans les années 1850 sous différents
noms par plusieurs ichtyologistes renommeés. En 1853, les gambusies de I'Ouest provenant de
la mission frontaliére Etats-Unis-Mexique de 1851 ont été décrites sous le nom de "Heterandria
affinis" par Spencer Baird et Charles Girard (Baird et Girard, 1853). En 1858, Baird et Girard
ont changé le nom du genre en Gambusia en raison de sa relation physique étroite avec les
spécimens cubains de Gambusia décrits par Poey en 1854 (Girard, 1858). Cette espéce age plus
de 68 millions d'années s'est diversifié en Amérique centrale et en Amérique du Nord apres une
dispersion a partir de I'Amérique du Sud, il y a 5 millions d'années (Hrbek et al., 2007 ; Reznick
et al., 2017). Le genre le plus spéculaire des vivipares est Gambusia, avec environ 45 especes
existantes, toutes originaires de la région des Caraibes et des régions voisines des Amériques
(Langerhans et al., 2007 ; Lydeard et al., 1995).

Les especes Gambusia affinis et Gambusia holbrooki ont longtemps été considérées comme
des sous-espéces d’une méme entité taxonomique, Gambusia affinis. Cependant, des analyses
morphologiques et moléculaires récentes ont confirmé leur statut d’especes distinctes (Quvatov
et Atamuratova, 2014 ; Gao et al., 2017). L’identification de ces espéces demeure complexe,
car de nombreuses introductions ont eu lieu avant cette révision taxonomique, souvent sans
documentation sur 1’origine des populations concernées. De plus, leur ressemblance
morphologique rend leur distinction difficile (\Vecchioni et al., 2025). L’expansion de G. affinis
et G. holbrooki hors de leur aire de répartition naturelle a été largement facilitée par I’homme,
en raison de leur utilisation dans le contrle des populations de moustiques et d'autres
interventions anthropiques (Walton et al., 2016).
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La classification taxonomique des espéces Gambusia affinis et Gambusia holbrooki a connu
de nombreuses révisions au fil des années. Les complexités des relations phylogénétiques entre
ces especes, combinées a leurs multiples introductions a travers le monde, rendent parfois
difficile leur distinction dans les études scientifiques (\Vecchioni et al., 2025 ; Rehage et al.,
2020). Bien que ces espéces soient aujourd’hui généralement reconnues comme distinctes,
certaines recherches continuent de débattre de leur statut taxonomique et considérent encore G.
holbrooki comme une sous-espéce de G. affinis (Esposito, 2024).

L'Inventaire National du Patrimoine Naturel (INPN) propose une hiérarchie taxonomique la
plus exhaustive, mise a jour en Janvier 2024, se présente dans le tableau 3 :

Tableau 3 : Position systématique de G. affinis :

Domaine : Biota Endl.(D.Don)

Regne : Animalia (Linnaeus, 1758)

Sous-Régne : Eumetazoa (Butschli, 1910)
Clade : Bilateria (Haeckel, 1874)

Infra-Regne : Deuterostomia (Karl Grobben, 1908)
Phylum : Chordata (Haeckel, 1874)
Sous-Phylum : Craniata (Janvier, 1981)
Infra-Phylum : Vertebrata (Linnaeus, 1758)
Super-Classe : Gnathostomata (von Zittel, 1879)
Clade : Euteleostomi

Classe : Actinopterygii (Klein, 1885)
Sous-Classe : Neopterygii (Regan, 1923)
Infra-Classe : Teleostei

Ordre : Cyprinodontiformes

Famille : Poeciliidae (Bonaparte, 1831)
Sous-Famille : Poeciliinae (Bonaparte, 1831)
Genre : Gambusia (Poey, 1854)

Espéce : affinis (Baird & Girard, 1853)
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4. Morphologie de I’espéce

Gambusia affinis (Baird & Girard, 1853) est un poisson ovovivipare de petite taille, au
corps trapu et fusiforme, présentant une pigmentation mélanistique et recouvert de grandes
écailles cycloides. La région thoracique est arrondie et caractérisée par une grande téte a surface
dorsale aplatie, avec des yeux relativement larges. Ce poisson possede une bouche dirigée vers
le haut, dite « bouche super », adaptée a la capture des larves et des insectes dérivant a la surface
de I’cau, avec une rangée de petites dents coniques sur les deux levres (Snelson et Krabbenhoft,
2021). Les Gambusies ont la capacité d’ajuster leur coloration en modifiant 1’agrégation des
pigments de mélanine dans leurs chromatophores (Kumar et al., 2019). Les caractéristiques
méristiques varient l1égérement : la nageoire caudale présente plusieurs lignes transversales
sombres peu marquées, la nageoire dorsale est ornée de petites taches noires et compte entre 6
et 7 rayons, tandis que la nageoire anale en possede entre 9 et 10, et la nageoire pectorale entre
11 et 12 (Figure 14) (Ribeiro et al., 2018). A 1’age adulte, les femelles peuvent atteindre une
longueur maximale d’environ 6,4 cm, tandis que les males ne dépassent pas 3,8 cm (Piazzon et
al., 2020). Les femelles présentent un corps relativement trapu et translucide sur la partie
dorsale, avec une nageoire ventrale arrondie. Lors de la gestation, une « tache gravide »
correspondant a ‘I’ovaire’ (Figure 15(a)) visible a travers la transparence des téguments
(Teimori et al., 2017). Tandis que, les males sont plus fins et Iégerement comprimés, arborent
de petites taches sur la nageoire caudale, la nageoire dorsale et parfois sur le corps, ayant un
caractere distinctif majeur est la présence du ‘gonopode’ un organe copulateur modifié issu de
la nageoire anale, utilisé pour la fécondation interne (Figure 15 (b)) (Reznick et Bryant, 2021).
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Figure 15. Anatomie externe de Gambusia affinis

(a) Femelle. ND : Nageoire Dorsale, NC : Nageoire Caudale
(b) Male NA : Nageoire Anale, NP : Nageoire Pectorale
T : Téte, O : Ovaire, Go : Gonopode
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5. Dimorphisme sexuel

A T’état de maturité sexuelle cette espece exhibe un dimorphisme sexuel prononcé distinct
par une différence de taille tres nette (Huang et al., 2024). La femelle est deux a trois fois plus
grande que le male (Chouahda, 2011). Le dimorphisme se reflétant aussi dans la morphologie
de la nageoire anale et du squelette, en particulier au niveau des troisieme, quatriéme et sixiéme
rayons (Zhong et al., 2021). Les femelles possedent une nageoire anale arrondie en forme
normal (Figure. 16(a)) qui peut se transformer en gonopode (Figure. 16(b)), accompagnée de
cotes fines s’étendant vers ’arriére en direction du bouclier caudal. En particulier, les
quatorzieme, quinziéme et seizieme épines hémales sont sensibles aux substances
androgéniques (Rosa-Molinar et al., 1998 ; Hou et al., 2011 ; Turner, 1942 ; Wen et al., 2013 ;
Xie et al., 2010). En raison des différences du troisieme rayon entre les males et les femelles,
la longueur des quatriéme et sixiéme rayons de la nageoire anale est similaire chez les femelles,
tandis que chez les méles, elle varie considérablement (Hou et al., 2019 ; Huang et al., 2019a ;
Wen et al., 2013), elle est transformée en gonopode au cours de la maturité, c’est I'allongement
quatorzieme, quinzieme et seizieme épines hémales de la colonne vertébrale (Figure. 16 (c),(d))
(Zhong et al., 2021) avec une disposition spécifique des crochets a l'extrémité, les rayons
formant une languette rigide en forme de gouttiere et musclées associés permettant une grande

mobilité; cet organe copulateur utilisé lors du transfert du sperme dans I’organe génitale femelle

lors de la fécondation (Liang et al., 2020).

@)

1000pm

= i_n-)ﬁn{».y\

4

Femelle e

; anal fin ray

10004

6 anal fin ray

4 anal fin ray

v

Figure 16. Morphologie de la nageoire anale chez Gambusia affinis, (a) Nageoire anale chez
la femelle, (b) Nageoire anale chez le male, (c) Epines hémales de la nageoire anale chez la
femelle, (d) Epines hemales de la nageoire anale chez le méle. Echelle = 1000 pm
(Huang et al., 2024)
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6. Repartition dans le monde

Le poisson Poeciliidé Gambusia affinis est 1’'un des exemples les plus emblématiques
d’invasion a 1’échelle mondiale. Il est aujourd’hui considéré comme 1’une des espéces de
poissons d’cau douce les plus répandues a I’échelle mondiale (Bernery et al., 2022). Des études
récentes confirment que G. affinis est particulierement répandu en Asie du Sud-Est, notamment
en Chine continentale, a Taiwan, en Malaisie et au Myanmar (Han et al., 2024 ; Wang et al.,
2023 ; Reynolds et al., 2022).

La Reépartition mondiale signalée de Gambusia affinis selon la carte de I'Inventaire National
du Patrimoine Naturel (Figure 17) ont rapporté une abondance aux Etats-Unis, ainsi que dans
certaines régions d’Amérique centrale et du Sud, en Afrique a travers I'Europe, en Asie et en
Océanie. Cette expansion continue de soulever des préoccupations écologiques en raison de son

impact négatif sur les écosystemes locaux et les especes endemiques (Hashimoto et al., 2024).

Figure 17. Répartition mondiale signalée de Gambusia affinis. Carte provenant du
L'Inventaire National du Patrimoine Naturel (INPN, 2024)
(https://inpn.mnhn.fr/espece/cd_nom/68825/tab/carte)
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7. Habitat et écologie

Les habitats privilégiés de Gambusia affinis incluent les étangs, les lacs et les cours d’eau de
plaine, ou sa grande tolérance aux variations de salinité, de température et d’oxygene dissous lui
permet de survivre dans des conditions extrémes. Cette espece peut ainsi prospérer dans des
mares stagnantes, des grandes flaques d’eau et des marécages, méme lorsque le taux d'oxygéne
dissous est inférieur a 0,2 mg/L (Kurtul et al., 2024). Elle peut coloniser de nouveaux bassins
versants en utilisant les lagunes et les zones humides c6tiéres comme corridors de dispersion
(Hashimoto et al., 2024). Cette espece est souvent retrouvée dans des cours d’eau lents, riches
en macrophytes et a température élevée, conditions qui favorisent sa reproduction et offrent une

protection contre les prédateurs et les courants forts (Lee et al., 2018 ; Vidal et al., 2010).

Les études récentes indiquent que Gambusia affinis préfere des habitats ou la température de
I’eau est comprise entre 31 et 35 °C et ou le pH varie entre 6,0 et 8,0, ce qui maximise son taux
de survie et de reproduction (Walton et al., 2007). De plus, cette espéce est connue pour
effectuer des migrations diurnes entre des eaux plus profondes et des zones peu profondes
(Wood et al., 2020). Les populations introduites montrent également une nette préférence pour
les eaux stagnantes, les canaux et les ruisseaux a faible courant (Swenton et Kodric-Brown,
2012). En revanche, Gambusia affinis tolere mal le froid, dans la plupart des cas, sa survie
hivernale dans les régions froides nécessite la présence de sources d'eau souterraines, elle subit
une mortalité hivernale importante, pouvant atteindre jusqu’au 99 % de la population (Nico et

al., 2024).
8. Cycle biologique

Ces poissons ovovivipares possedent un cycle de vie court et une reproduction rapide qui leur
permettent de coloniser efficacement divers milieux aquatiques (Liang et al., 2023). Comme
chez d'autres Poeciliidae a ovaire de type cystovarien, I'épithélium germinal de G. affinis subit
une invagination formant une structure sacculaire dans I'ovaire embryonnaire, facilitant ainsi
une ovulation interne ou les ovules sont libérés dans la lumieére ovarienne (Bhat et Ganesh,
2019). La fécondation et la gestation se produisent de maniére intrafolliculaire, ce qui signifie
que le développement embryonnaire se déroule dans le follicule ovarien jusqu'a la naissance

des juvéniles (Guzman et al., 2023).
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Gambusia affinis est classée comme une espéce lécithotrophe, ce qui signifie que le
développement embryonnaire repose exclusivement sur les réserves de vitellus présentes dans
I'ovocyte avant la fécondation, contrairement aux especes matrotrophes, ou un apport
nutritionnel supplémentaire est fourni via des structures placentaires, les embryons de G. affinis
ne recoivent aucun transfert nutritif actif de la mére apres la fertilisation (Barough et al., 2024).
La température joue un rdle déterminant dans la croissance et la reproduction de I’espece, une
corrélation positive est observée entre la température de I'eau et la vitesse de croissance des
juvéniles jusqu'a 30°C, bien qu’une température dépassant 35°C inhibe le développement et

augmente la mortalité (Kalogianni et al., 2024).

De plus, une densité de population élevée ralentit la croissance individuelle et modifie les
comportements reproductifs en réduisant la frequence des interactions entre individus (Barough
et al., 2024). A la naissance, une relation inverse est observée entre la taille des alevins et le
nombre de juvéniles portés par la femelle, illustrant une relation entre le nombre et la taille des
descendants, plus la femelle engendre une grande portée, plus la taille individuelle des alevins
tend a étre réduite, illustrant ainsi un compromis énergétique entre le nombre et la qualité des
descendants (Zuniga-Veoga et al., 2024). La gestation dure approximativement un mois, avec
une portée moyenne de 40 a 60 alevins, bien que certaines observations aient rapporté des
portées dépassant 300 individus (Uribe et al., 2019 ; Furness et al., 2021).

9. Reproduction et comportement

Le cycle reproductif annuel de Gambusia affinis est caractérisé par une saison de
reproduction distincte qui s'étend du printemps a l'automne, atteignant un pic estival (Renner et
Duggan, 2024). La fécondation est interne et la gestation se déroule au sein des ovaires,
caractérisée par un stockage des spermatozoides permettant plusieurs gestations successives
sans nouvelle insémination (Barough et al., 2024). Grace a leur capacité de conservation des
spermatozoides, les femelles peuvent réaliser jusqu’a cinq gestations successives sans
accouplement supplémentaire, la durée de gestation varie entre 25 et 35 jours, avec un
allongement du premier cycle gestationnel, souvent attribué aux ajustements hormonaux et
métaboliques initiaux (Aspbury et al., 2024). Pendant cette période, les ovaires des femelles
contiennent des embryons de taille homogéne, qui sont expulsés séquentiellement, tandis que
de nouveaux ovocytes déja fécondés amorcent le développement de la génération suivante
(Kalogianni et al., 2024).
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La fécondité des femelles est en corrélation avec leur taille, elle diminue légérement avec
1’age en raison de la baisse de la fréquence des portées (Gould et al., 2024). Le nombre d’alevins
par portée varie généralement entre 16 et 52 individus, cette variation étant influencée par des
facteurs tels que la température, la qualité de 1’eau et la disponibilité des ressources alimentaires
(Inman et al., 2025).

Les males atteignent leur maturité sexuelle environ quatre semaines apres la naissance, alors
que les femelles nécessitent environ six semaines avant de pouvoir se reproduire (Suarez-
Rodriguez et al., 2024). La superfétation, phénomene ou plusieurs cohortes d’embryons
coexistent dans le méme ovaire, constitue une stratégie reproductive clé chez G. affinis, ce
mécanisme permet d'assurer un renouvellement rapide des générations, optimisant ainsi la
survie des jeunes dans des environnements variables (Aspbury et al., 2024). Des recherches
récentes soulignent que les stratégies reproductives des Poeciliidae, y compris la viviparité et
la superfétation sont influencées par des facteurs environnementaux et évolutifs, ces adaptations
permettent aux especes de maximiser leur succes reproductif en fonction des conditions

écologiques locales (Ramirez-Garcia et al., 2021; Campuzano-Caballero, 2022).
10. Régime alimentaire

Gambusia affinis se nourrit principalement de larves de moustiques, ce qui lui a valu son
nom commun de poisson-moustique (Chabet Dis et al., 2022). Toutefois, son régime
alimentaire est varié et comprend également des détritus, des invertébrés aquatiques, des
insectes, des algues, des poissons ainsi que des ceufs et larves d’amphibiens (Ember, 2023 ;
Chengetal., 2018). Ce poisson est un omnivore opportuniste et un prédateur généraliste capable
d’adapter son alimentation en fonction de la disponibilité des ressources dans son habitat (\Wood
et al., 2019). Gambusia affinis ajuste son comportement alimentaire selon les saisons et les
conditions écologiques locales. En période d'abondance de moustiques, il privilégie la
consommation de leurs larves, jouant ainsi un réle potentiel dans la régulation des populations

de moustiques (Lee et al., 2018).

Cependant, cette espéce est connue pour ses impacts écologiques négatifs, car elle
consomme un large éventail d’organismes aquatiques, ce qui peut affecter I’équilibre des
écosystemes locaux (Hashimoto et al., 2024). Sa flexibilité alimentaire peut entrainer une
réduction significative de certaines populations de proies, notamment durant la saison de

reproduction, période ou ses besoins nutritionnels augmentent. Cette augmentation de la

Page
49



Chapitre I11 : Gambusia affinis

pression alimentaire intensifie la compétition interspécifique et peut avoir des consequences
négatives sur la biodiversité aquatique, en réduisant les populations de certaines especes
indigénes par la prédation et la compétition (Harmon et Smith, 2021).

11. Ennemis et prédation

La mortalité due a la prédation chez le genre Gambusia est un facteur clé influencant la
dynamique de ses populations. Parmi ses principaux prédateurs figurent les serpents aquatiques
et les oiseaux piscivores, qui ciblent particulierement les individus les plus vulnérables (Riesch
et al., 2022). Les méles présentent une mortalité plus élevee, notamment en raison de leur
sensibilité accrue aux stress environnementaux et de comportements augmentant leur

exposition aux prédateurs (Strasburg et Boone, 2022).

De plus, des recherches ont montré que le cannibalisme est une réponse adaptative aux
conditions environnementales, influencée par la densité de population et la disponibilité en
ressources alimentaires (Bunke, 2018). Le cannibalisme sexuel chez Gambusia est un
phénomene moins fréquent que la prédation des juvéniles. Dans certaines conditions de stress,
de compétition alimentaire ou de forte densité de population, les femelles peuvent attaquer et
consommer les males petits ou affaiblis, et d’acquérir des nutriments essentiels pour la
eproduction ou a une stratégie adaptative pour réduire la compétition (lglesias-Carrasco et al.,
2020)
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Il. MATERIEL ET METHODES

1. Présentation du site d’échantillonnage

Dans I’optique d’étudier 1’effet du bisphénol A sur Gambusia affinis, une sélection de site
d’échantillonnage a été effectuée en amont de ce travail. Les échantillons ont été collectés au
mois d’avril au niveau d’une retenue d’eau douce alimentée exclusivement par les eaux
pluviales. Ce type d’habitat présente 1’avantage de limiter les influences extérieures dues aux
cours d’eau permanents qui pourraient étre soumis a des rejets agricoles ou urbains. Le site est
situé a Ain El Berda (36°44'50" N, 7°40'14" E), a environ 38 km au sud-ouest d’ Annaba, en
Algérie (Figure 18). Le site d’échantillonnage, situé a 1’écart de toutes activités anthropiques,
ce qui réduit les interférences avec d’autres contaminants susceptibles de biaiser la fiabilité de
I’étude. L’étang posséde un fond tapissé de végeétation aquatique, créant un micro-habitat stable
pour les poissons et favorisant la régulation naturelle des parameétres physico-chimiques.
L’analyse des parametres physico-chimiques de 1’eau révele une température de 21,0 £ 0,3 C°,
une salinité de 318,4 + 43,4 mg/L, un pH : 7,4 + 0,1 et un taux d’oxygéne dissous de 3,5 + 0,4
mg/L.

EL-TARF

LEGEND

D Limits of Algeria
D Wilaya of Annaba
[ ] Boundaries of neighboring wilayas

. Study site

Geographic coordinates

Longitude [ Latitude _
T°4014°E 36°44'50 "N

Coordinate system: WGS 1984 UTM Zone 32N
Projection: Transverse Mercator

erse Mer
Datum: WGS 1984 0, 0:25 0, olzs
Unit: Degree

T
381350 381400

Figure 18. Localisation géographique du site d’échantillonnage
(Ain El Berda, Annaba, Algerie) (SIG, 2021).
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2. Stratégie d’échantillonnage

Les specimens de Gambusia affinis ont été capturés a 1’aide d’une épuisette a filet avec des
mailles fines de 0,40 mm (Figure 19). Cette technique est largement utilisée en raison de son
efficacité et de son faible impact sur le bien-étre des individus capturés (Martinez et al., 2018).
La péche est plus efficace en matinée, période ou I’activité de nombreuses espéces de poissons
de surface est maximale aux premiéres heures du jour en raison de la disponibilité accrue de la
nourriture et de conditions thermiques favorables (Lee et al., 2020). Les spécimens ont ensuite
été transportés au laboratoire dans des bacs en plastique remplis d’eau prélevée directement du

site, afin de préserver leurs conditions naturelles et minimiser le stress lié au transport.

Figure 19. Technique d’échantillonnage de G. affinis (photos personnelles).

3. Acclimatation en laboratoire

A leur arrivée au laboratoire, les poissons sont introduits dans des aquariums contenant de
50 a 70 litres d’eau de robinet prétraitée (Figure 20). L’eau du robinet est souvent utilisée, mais
elle doit étre préalablement exposée a I’air libre pendant 48 heures pour éliminer le chlore et
autres substances chimiques résiduelles, conformément aux recommandations de Smith et al.
(2019). L acclimatation des poissons doit étre progressive pour éviter un choc physiologique.
L’installation est équipée de pompes a air (Nirox), de filtres et de diffuseurs, garantissant une
qualit¢ d’eau optimale. Pour assurer 1’adaptation de Gambusia affinis, les conditions de
maintenance doivent respecter les normes suivantes : Température : 16 - 28 °C (idéalement 24
+2°C); pH:70-8,5; Oxygene dissous : 5 - 8 mg/L ; Salinité : Tolérance jusqu’a 5 ppt
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(parties par mille) ; Photopériode ; 14 heures de lumiére / 10 heures d’obscurité. Un contrdle
régulier de ces parametres est essentiel pour prévenir le stress et assurer un bon taux de survie
des poissons. L’alimentation des poissons a été assurée quotidiennement avec Tetramin®
(Tetrawerk, Allemagne), un aliment composé de crevettes et de poissons déshydratés, assurant
un apport nutritionnel adapté aux besoins des Gambusies. Les poissons sont nourris deux fois

par jour, en adaptant la quantité d’aliment pour éviter les surplus qui altére la qualité de 1’cau.

Figure 20. Acclimatation de G. affinis au laboratoire (Photo personnelle)

4. Protocole expérimental
4.1 Application du xénobiotique

Le bisphénol A est un composé organique incolore, inodore et solide, faiblement soluble
dans I'eau, mais complétement soluble dans les solvants organiques (Cheng et al., 2022) , il
possedent une stabilité thermique et une résistance aux huiles et aux acides (Besaratinia, 2023).
Le bisphénol A utilisé dans cette expérimentation est fourni sous forme de poudre blanche
(Figure 21) par Sigma Chemical Co (St. Louis, France), avec une pureté supérieure a 99 %. La
poudre de BPA est dissoute dans DMSO (Diméthylsulfoxyde) pour chaque concentration létale
specifique (CLas, CLso). La solution de BPA dissous dans DMSO est ensuite incorporée dans

I'eau d'élevage des poissons. Les concentrations varient en fonction des objectifs de I'étude.

S —

Figure 21. Texture en poudre du Bisphénol A
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4.2 Test de toxicité

Les essais de mortalit¢ des adultes males et femelles a différentes concentrations de
bisphénol A ont été déterminé apres 96 h d'exposition. Les poissons expérimentaux ont été
soumis & des concentrations bien définis allant de 5 mg/L jusqu’au 30 mg/L, répartis en trois
lots pour chaque concentration (Triplicata), comportant 10 spécimens dans un volume de 1 litre
d'eau (Figure 22). Les taux de mortalité ont été enregistrés a 24, 48, 72 et 96 heures d'exposition
au BPA. Un suivi quotidien a été effectué a la méme heure tout au long de I'expérience, et les
poissons morts ont été immédiatement retirés des bacs de traitement. Le pourcentage de

mortalité de G.affinis a été noté de 0% au 100% dont les valeurs CLys5 et CLsg ont été calculée.

Les données de mortalité observée durant les 96 heures sont corrigées pour éliminer l'effet
de la mortalité naturelle en utilisant la formule d'Abbott (1925). Cette correction est cruciale
pour obtenir des résultats fiables (Widmayer et al., 2022). Une transformation angulaire des
données peut ensuite étre appliquée pour ajuster les données de mortalité aux exigences
statistiques de l'analyse (Dutta et al., 2023). Ensuite, une régression logistique dose-réponse est
réalisée pour ajuster une courbe reliant la concentration du xénobiotique a la mortalité corrigée. Cette
courbe sigmoide permet de déterminer la concentration a laquelle 50 % et 25 % de mortalité sont atteints,
correspondant ainsi respectivement a la CLso et a la CLos (Liess et al., 2013). Pour évaluer la précision

des résultats, des intervalles de confiance sont calculés pour la CLsp et la CLs.

Témoins Concentration croissante
N
) ./
D~
=3
=
&
e T
=
[}
8
H

Figure 22. Plan expérimentale des tests de toxicité aigué du bisphénol A.
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4.3 Traitement chronique au BPA

L’expérimentation s’est étalée sur 60 jours, les échantillons ont été placés dans des bocaux
en verre munis de pompe a air et de filtres, contenant chacun 10 spécimens appartenant a la
méme classe de taille dans 1 L d’eau, préalablement acclimaté avant la contamination et répartis

en trois groupes expérimentales comme suit :

Groupe | : lot ttmoins non traité
Groupe |1 : lot traité par la concentration CL2s
Groupe 11 : lot traité par la concentration CLso

Les prélévements ont été effectués chaque 15 jour & partir du temps initial 0 jusqu’au 60°™
jour, pour chaque groupe expérimentale. A la fin de I'expérience, les spécimens sont placés dans
la glace pour s’assurer de I’arrét de leurs fonctions vitales. Les poisons ont été ensuite disséqués
sous conditions glaciales a 4°C pour éviter le risque de dénaturation des protéines. Les organes
extraits : I’hépatopancréas et la téte, ainsi que les testicules chez les males et les ovaires chez
les femelles, ont été pesés puis placés séparément dans des mortiers pour le broyage. Les
testicules ont été fixés immédiatement dans une solution de formaldéhyde a 10 % pour effectuer
des coupes histologiques.

5. Prélevement des organes

Les poissons provenant des lots appropriés sont d'abord anesthésiés au chloroforme pendant
3 & 5 minutes, jusqu'a I'immobilisation des opercules. Une fois les poissons paralysés, ils sont
fixés latéralement sur une plaque de paraffine a I'aide d'épingles insérées par la bouche et la
nageoire anale. La dissection, effectuée sous une loupe binoculaire, débute par une incision

partant de l'orifice génital jusqu'aux opercules (Figure 23).

Figure 23. Dissection des adultes G. affinis (Photo personelle)
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6. Indices biométriques

Les indices gonado-somatique (IGS) et hépato-somatique (IHS) sont largement reconnus
comme des indicateurs clés pour évaluer la période de reproduction chez les poissons
téléostéens. Leur variation refléte respectivement le développement des gonades et 1’état
énergétique de I’individu, notamment a travers les réserves hépatiques mobilisées lors de la

maturation sexuelle (Bouhali et al., 2015 ; Mauffret et al., 2021).
6.1 Indice Gonado-Somatique

L’indice gonado-somatique (IGS) permet de déterminer I'importance relative des gonades
en fonction de la masse totale de I'organisme. Ce rapport est considéré comme un Vvéritable
coefficient de maturité sexuelle Selon Bougis (1952), il est exprimé a l'aide de la formule

suivante :

masse des gonades

IGS = x 100

masse totale de l'individu

6.2 Indice Hépato-Somatique

L’indice hépato-somatique (IHS) permet d’analyser les variations de la masse hépatique par
rapport a la masse corporelle totale au cours du cycle de reproduction, indiquant ainsi son réle
dans le transfert des réserves lipidiques nécessaires au développement des gonades, notamment

lors de la vitellogeneése. 11 s’exprime, selon Bougis (1952), par la formule suivante :

masse de I’hépatopancréas
IHS = paop x 100

masse totale de l'individu

6.3 Indice de condition

L'indice de condition, utilisé pour évaluer I'état corporel d'un organisme, se calcule selon la

formule de Le Cren (1951) suivante :

masse totale de l'individu

x 100

o (longueur totale de l'individu)3

Page
56



Matériel et méthodes

7. Dosage des biomarqueurs
7.1 Préparation de L’homogénat

Les organes provenant d'adultes méles et femelles, témoins et traités, de Gambusia affinis
issus des lots étudiés ont été homogénéisés dans la fraction S9. Les tissus ont été broyés dans 1
mL de tampon phosphate (TBS : Tris 50 mM, NaCl 150 mM, pH 7,4) selon un rapport
poids/volume de 1:2. La suspension ainsi obtenue a été soumise a une centrifugation a 9000 g
pendant 15 minutes a une température de 4 °C. Les surnageant obtenues ont été aliquotés dans

des tubes Eppendorf et conserveés a - 25 °C jusqu’au moment de 1’analyse (Bainy et al., 1996).

En vue du dosage des biomarqueurs du stress oxydtif, quatre tampons distincts ont été
préparés : le tampon Trisa 20 mM pour le dosage des protéines, GSH, GST et la CAT
(Bainy et al., 1996) ; le tampon phosphate de sodium a 0,1 % de Triton pour le dosage de
I'AChE (Ellman et al., 1961) ; le tampon chlorure de potassium a 1,15 % pour le dosage de
I'MDA (Uchiyama et Mihara, 1978). La composition détaillée et la préparation de chaque

tampon sont présentées dans I’Annexe 1.
7.2 Dosage de I’acétylcholinestérase (AChE)

La méthode de dosage de I'acétylcholinestérase (AChE) la plus courante est celle d’Ellman
et al., (1961), elle consiste a fournir a I'enzyme un substrat I'acétylthiocholine (ASCh) dont
I'nydrolyse catalysée libere de la thiocholine (SCh), la révélation de I'activité faisant intervenir
de l'acide 5, 5'-dithiobis-2-nitrobenzoique qui se lie avec la thiocholine pour former un
complexe de couleur jaune que I'on dose & 412 nm. Le dosage de l'acétylcholinestérase a été
réalisé selon la méthode décrite par Ellman et al., (1961), au niveau de la téte. Le dosage de
I’activité AChE a été réalisé conformément a ce protocole, et les détails relatifs a la préparation

des réactifs et a leur composition sont présentés dans 1I’Annexe 2.

Le mode opératoire a été réalisé comme suit :

Réactifs Essai (ul) Blanc (ul)
Tampon 1000ul 1050 pl
phosphate

DTNB 50 pl 50 pl
Asch 50 pl 50 pl
Echantillon 50l e
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- Les tubes sont bouchés puis agites.

- Incubation pendant 2.5 mn a 25°c dans un bain marie.

- Lecture de la densité optique a un intervalle de temps de 25 min (lecture de
la densité optique chaque 3 minutes) a 412 nm contre une solution blanche.

L’activité spéecifique de I’acétylcholine est exprimée en nmol/min/mg de protéine

d’aprés la formule suivante d’Ellman et al. (1961) :

ADO/mn
E

X L

Vs

X =

mg de protéines

X : Micromole de substrat hydrolysé par minute et
par mg de protéines (uM/mn/mg de protéines).

A Do : Pente de la droite de régression obtenue apres
hydrolyse du substrat en fonction du temps.

€ :1,36 x 10*: Coefficient d’extinction molaire du DTNB (M
cm?).

Vt : Volume total dans la cuve : 1,3 ml [0,1 ml
surnageant + 0,1 ml DTNB + 1 ml tampon tris (0,1
M, pH 7) + 0,1 ml acétylthiocholine].

Vs : Volume du surnageant dans la cuve : 0,1 ml.

mg de protéines : Guantité de protéines exprimée en mg.

7.3 Dosage du Glutathione-S Transferase (GST)

Le Glutathione-S-transferase (GST) est une enzyme clé de désintoxication de phase Il

qui contribue activement aux défenses antioxydantes en catalysant la conjugaison du glutathion

avec divers substrats électrophiles, facilitant ainsi leur excrétion. Des études récentes soulignent

son role essentiel dans les processus de détoxification et de protection contre le stress oxydatif

(Brassea-Pérez et al., 2025). L’évaluation de I’activité de la GST repose sur ’utilisation d’un

substrat spécifique : le chlorodinitrobenzene (CDNB), qui interagit efficacement avec I’enzyme

Glutathione S-transferase (GST), ce qui produit une molécule qui absorbe la lumiére a une

longueur d’onde de 340 nm. Le protocole de dosage de la GST a éte effectue selon la méthode

décrite par Habig et al., 1974, au niveau de I’hépatopancréas. Les détails relatifs a la

composition et a la préparation des réactifs nécessaires sont présentés dans 1I’Annexe 3.
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Les étapes du dosage de l'activité spécifique du Glutathione - S transferase :

- Incuber dans un bain marie le tampon phosphate et les 2 solutions CDNB et GSH a
une température de 37 °C.

- Introduire dans une cuve en quartz, 840 pl du tampon phosphate, 50 ul de la solution
CDNB et 10 pl du surnageant.

- Meélanger puis ajouter 100 ul de la solution GSH.

-La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mémes conditions avec de l'eau
distillée remplacant le surnageant, la densité optique est mesurée toutes les minutes
durant 5 minutes a une longueur d’onde A = 340 nm.

-La quantité en GST est exprimée en fonction de la concentration protéique de
I’échantillon et ainsi exprimée en umol /min/mg de protéines.

L’activité specifique de I’enzyme est déterminée a I'aide de la formule suivante :

AS : Activité spécifique (nmol formé/minute/mg de protéines.
ADO/min : Différence de la densité optique obtenue apres
hydrolyse du substrat.
(A DO/min) x Vtx F Vt : Volume total ou est réalisée la mesure (Vt = 1000 pl).
AS = Vs : Volume du surnageant.
ExLxVs xCp F : Facteur de dilution.
€ : Coefficient d’extinction molaire du CDNB (€= 9,6 mM*cm™).
L : Longueur de la cuve utilisé (L = 1 cm).
Chrotéines - CONcentration des protéines (mg/L).

7.4 Dosage de P’activité enzymatique de la catalase (CAT)

La catalase est une enzyme peroxysomale essentielle qui joue un réle clé dans la protection
des cellules contre les dommages oxydatifs en convertissant le peroxyde d’hydrogene (H203)
en eau (H20) et en oxygene moléculaire (O2) (Piacentini et al., 2024). Le dosage de l'activité
spécifique de la catalase a été réalisé selon la méthode décrite par Saint-Denis et al.,1998,
cette enzyme permet la réduction du peroxyde d’hydrogéne en eau et en oxygene
moléculaire, 1’activité de la CAT est mesurée par le suivi de la variation de la densité optique
consécutive a la dismutation du peroxyde d’hydrogeéne (Baumard et al., 1999). La
composition et la préparation des produits nécessaires au dosage sont représentées dans

I’Annexe 4.
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Les étapes du dosage de l'activité specifique de la CAT sont comme suit :

-Remplir la cuve en quartz avec 990 pl du tampon phosphate ;
- Ajouter 500 pl d'H202 a5 % ;
-Ajouter 10 pl du surnagent ;

- La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mémes conditions avec
du tampon phosphate remplacant le surnageant, la densité optique est
mesurée toutes les 15 secondes durant 1 min a une longueur d’onde A = 240
nm ;

-L'activité spécifigue de la CAT est exprimée en fonction de la

concentration protéique de I’échantillon (umol/min/mg de protéines).

Elle est déterminée a l'aide de la formule suivante :

AS : Activité spécifique (umol formé/minute/mg de protéines.
ADO/min : Différence de la densité optique obtenue aprés hydrolyse
du substrat.

ADO/min x Vt x F Vt : Volume total ou est réalisée la mesure (Vt = 1500 pl).
AS

Vs : Volume du surnageant.
EXLxVsxCy o
F : Facteur de dilution.

€ : Coefficient d’extinction molaire de I'H,02 (€ = - 0,04 mM™*cm™).
L : Longueur de la cuve utilisé (L = 1 cm).

Coroteines : Concentration des protéines (mg/L).

7.5 Dosage du glutathion réduit (GSH)

Le dosage du glutathion réduit (GSH) a été réalisé selon une méthode spectrophotométrique
décrite par Weckbecker et Cory (1988), au niveau de 1’hépatopancréas. La réaction est fondée
sur I’interaction entre le groupement thiol libre (—-SH) du GSH avec ’acide 5,5'-dithiobis-(2-
nitrobenzoique acid) (DTNB). Cette réaction redox conduit a la formation du 5-thio-2-
nitrobenzoate (TNB), un composé chromogene de couleur jaune dont I’intensité d’absorbance,
mesurée a 412 nm, est proportionnelle a la concentration initiale en GSH dans le milieu
réactionnel. Cette technique a été récemment validée pour des applications cellulaires et
tissulaires en bioanalyse, et reste une référence pour I’évaluation du stress oxydatif cellulaire
(Reginald-Opara et al., 2019).
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La composition des réactifs et les conditions expérimentales associées a cette methode sont

présentées dans I’Annexe 5. Le mode opératoire s’applique comme suit :

-Prélever 0,8 ml du surnageant et de la gamme étalon dans chacun dans un tube sec.

- Ajouter 0,2 ml de la solution d’acide sulfosalicylique a 4 %.

-Homogénéiser puis laisser reposer dans de la glace pendant 15 min.

- Centrifuger a 10000 tours /min pendant 5 min a 0 °C.

-Prélever 0,5 ml du surnageant.

- Ajouter 1 ml du tampon Tris-HCl a ’EDTA.

- Mélanger puis ajouter 25 pl du réactif d’Ellman a 10 mM.

- Laisser agir 5 min puis mesurer I’absorbance a une longueur d’onde A =412 nm.

- Tracer le droit étalon : Absorbance = f (Concentration en GSH).

- A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon du GSH chacun des échantillons est

alors déduite en tenant compte du facteur de dilution initial.

La quantité en GSH est exprimée en fonction de la concentration protéique de 1’échantillon

et ainsi exprimée en umol /mg de protéines, elle est déterminée selon la formule suivante :

GSH: Quantité de glutathion réduit (umol /g de protéine ou
bien pmol/g de tissu)
DO : Densité optique de I’échantillon
Do X Vt xD Vt : Volume total utilisé (ul)
GSH = D : Facture de dilution
Vs x & x Prt Vs : Volume du surnageant (ul)

€ : Coefficient d’extinction molaire du glutathion (L-mol
1.cm—1)
Prt : Quantité en protéine contenu dans le surnageant (g)
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7.6 Dosage de Malondialdéhyde (MDA)

Le malondialdéhyde (MDA\) est le major produit de la dégradation des lipides polyinsaturés
et constitue un biomarqueur couramment utilisé pour évaluer la peroxydation lipidique.
Lorsqu'il réagit avec deux molécules d'acide thiobarbiturique (TBA), un complexe de couleur
rose se forme, dont I'intensité peut étre quantifiée par spectrophotométrie a une longueur d’onde
de 532 nm. Une augmentation de la production de MDA dans les tissus, résultant du stress
oxydatif, se manifeste par une élévation de la formation de ce complexe coloré (Uzma et al.,
2014). Le niveau de la peroxydation lipidique a été évalué selon la méthode décrite par
Uchiyama et Mihara (1978), au niveau de I’hépatopancréas. La composition détaillée et la
préparation des réactifs nécessaires au dosage sont présentées dans I'’Annexe 6.

Le dosage est réalisé sur les échantillons ainsi que sur la gamme étalon en suivant le mode

opératoire suivant :

e Prélever 3 ml d’acide phosphorique a 1 % ;

e Ajouter 1 ml d’acide thiobarbiturique (TBA) a 0,6 % ;

¢ Incorporer Ajouter 0,5 ml de I'échantillon a doser ;

e Meélanger puis porter a ébullition a 100°C dans un bain-marie pendant 45 min ;
o Laisser refroidir, puis ajouter 4 ml de butanol ;

e Mélanger la solution puis centrifuger a 1000 g pendant 10 minutes ;

e Mesurer I’absorbance a une longueur d’onde de A =532 nm;

e Tracer le courbe étalon en établissant la relation entre 1’absorbance et la concentration
en MDA ;

o La lecture se fait contre un blanc préparé dans les mémes conditions, en remplacant le
surnageant par du tampon KClI a 1,15 %.

La quantité de MDA (nmol MDA / mg protéine) se calcule comme suite :

DO : Densité optique lue a 530 nm.

€ : Coefficient d’extinction molaire du MDA = 1.56 10° M1 cm™.

6
MDA = Do x 10 L : Longueur du trajet optique = 0.779 cm.

E XL xXxXxFd

X : Concentration de I’extrait en protéines (mg/ml).
Fd : Facteur de dilution, Fd = 0.2083.

Page
62



Matériel et méthodes

7.7 Extraction et dosage des vitellines

La vitelline est considérée comme un biomarqueur sensible d’exposition aux perturbateurs
endocriniens (PE) (Tyler et al., 2021; Kime et al., 2020). L’extraction des vitellines est réalisée
selon la méthode de Fabre et al. (1990) au niveau de 1’ovaire des femelles adultes provenant
des différents lots traités et témoins. Les échantillons biologiques, conservés dans 500ul de
tampon d’extraction Tris-HCI-NaCl (pH 7.4), sont broyés aux ultrasons puis 1’homogénat
obtenu est ensuite centrifugé (5000 tours/min pendant 10 minutes). Aprés centrifugation, trois
couches distinctes sont visibles et une seule couche intermédiaire contient les vitellogénines ou
les vitelline est récupérée a 1’aide d’une seringue (Figure 24), transférée dans un tube
Eppendorf, puis tous les échantillons sont conservés a -20°C jusqu’au dosage. La préparation

des solutions et la gamme d’étalonnage sont représentées dans I’ Annexe 7.

La quantification des vitellines chez G. affinis a été réalisée selon la méthode de Bradford
(1976), qui repose sur la liaison des protéines au colorant Coomassie Brilliant Blue (CBB),
entrainant une variation de I'absorbance mesurable par spectrophotométrie. Le dosage a été
effectué sur une fraction aliquote de 100 ul de la couche intermédiaire, y additionner 4 ml de
BBC, bien agiter puis passer a la lecture des densités optiques au spectrophotometre a une
longueur d’onde de 595 nm contre un blanc de gamme (Annexe 8). Les résultats sont exprimés

en pug/mg d’ovocytes

Surnagant (Lipides)
(— (— / [—

Homogeénéisation Couche intermédiaire :
| ) ) } | } Contenant les vitellogénines
Centrifugation et les vitellines

R R :
Tissu Culot (Glycoprotéines)

Dans 500 pl de tampon
Tris- HCI-NaCl pH 7,4

Figure 24. Extraction des vitellogénines et vitellines Fabre et al. (1990)
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7.8 Dosage des protéines

La quantification des protéines a été faite selon Bradford (1976) sur une fraction aliquote de
0.1 ml de I’homogénat, avec le bleu brillant de coomassie (BBC) (G250, Merck), Ce réactif
rouge/brun a I'état libre, prend une couleur bleue quand il est lié aux protéines. L’albumine de
sérum de beeuf (Sigma, France) a été utilisee comme standard les absorbances ont été lues a une
longueur d’onde de 595 nm, et la gamme d’étalonnage réalisée a partir d’une solution
d’albumine a 1 mg/ml. La composition et la préparation du réactif nécessaire au dosage des

protéines sont représentées dans I”’Annexe 8.

La réalisation de ce dosage nécessite 1’¢laboration d’une gamme étalon de protéines standard
sous forme d’albumine de sérum bovin (BSA). Des dilutions préalables peuvent étre requises
afin que les valeurs d’absorbance des échantillons soient comprises dans I’intervalle des valeurs
d’absorbance de la gamme étalon. Le protocole s’applique aussi bien aux échantillons qu’a la

gamme étalon, selon les étapes suivantes :

-Prélever 100 pl de I'échantillon a doser ;
- Ajouter 5 ml du réactif protéique ;

-Mélanger au vortex puis laisser reposer 5 min ;

- Mesurer 1’absorbance a une longueur d’onde A =595 nm ;
- Tracer la droite étalon : Absorbance = f (concentration en protéines) ;

- A partir des résultats obtenus sur la gamme étalon de BSA, chacun des
échantillons est alors déduit en tenant compte du facteur de dilution initial.
-La quantité en protéines obtenues est exprimée mg/ml. La représentation

graphique de la courbe d'étalonnage est représentée dans I’Annexe 8.
8. Etude des réserves energétique des gonades

L’extraction des métabolites des gonades a été réalisée selon le procédé de Shibko et al.,
1966. Les gonades ont été broyées dans 500 ul de TCA (20%) a ’aide d’un homogéneiseur a
ultrasons et centrifugés (5000 trs/min pendant 10min). Le culot I additionné de 500 pul d’un
mélange éther/ chloroforme (v/v, I/1) a subi une deuxiéme centrifugation dans les mémes

conditions que précédemment afin de récupérer le surnageant II, qui sera utilisé pour I’analyse
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quantitative des lipides, le culot II dissout dans 500 ul de soude (0.1N), permettra la

quantification des protéines totales (Figure 25).

Tissu + 1 ml

(TCA 20 %)

(Mécanique + ultrasons)

Surnageant |

Dosage des
glucides

Duchateau et Florkin (1959)

Centrifugation
(5000 tours/min, 10 min)

Culot | + 1 ml
d’¢éther / chloroforme (1v/1v)

ﬂ

Centrifugation
(5000 tours/min, 10 min)

N

Surnageant Il Culot 11+1mlI NaOH
“ (0,1 N) 24 heures

Dosage des Dosage des
lipides protéines
Goldsworthy et a/(1972) Bradford (1976)

Figure 25. Principales étapes d’extraction des métabolites : protéines, glucides, lipides

(Shibko et al., 1966)
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8.1 Dosage des lipides totaux

La concentration des lipides totaux a été estimée selon Glodsworthy et al., 1972 utilisant la
vanilline comme réactif (0,38 g de vanilline, 55 ml d’eau distillée et 195 ml d’acide
orthophosphorique a 85 %). La solution mére des lipides est préparée en utilisant I’huile de
tournesol qui contient plus de 99 % de triglycérides selon la procédure suivante : 25 mg d’huile
de table pesés dans un tube eppendorf ; cette quantité est ensuite reprise dans 10 ml du mélange
(éther / chloroforme) (V/V) (Tableau 4).

Tableau 4 : Dosage des lipides totaux : réalisation de la gamme d’étalonnage.

Tubes 1 2 3 4 5 6
Qua.mfute de la solution mere 0 20 40 60 80 100
de lipides (ul)

Solvant Ether/Chloroforme 100 80 60 40 20 0
(ul)

Réactif de vanilline (ml) 2,5 2,5 2,5 2,5 2,5 2,5

Apres évaporation des prises aliquotes de 100 ul de surnagent 11 dans un bain a sec a 40°C,
on additionne 1 ml d’acide sulfurique concentré (96%), les tubes fermés sont agités et chauffés
dans un bain a sec a 100°C pendant 10 minutes. Apres refroidissement, on préléve 200 pl de
chaque tube auxquels on ajoute 2,5 ml de réactif sulfophosphovanillinique et on agite. Apres
30 minutes a I’obscurité, le complexe se colore en rose. La densité optique est lue dans un

spectrophotomeétre a une longueur d’onde de 530 nm.
8.2 Dosage des protéines totales

La quantification des protéines a été réalisée selon la méthode de Bradford (1976) utilisant
le bleu brillant de coumassie (G250, Merck) comme réactif (100 mg BBC ,50 ml d'éthanol
absolu 95°, 100 ml d'acide orthophosphorique a 85% complété a 1000 ml par de I'eau distillée)
sa durée de conservation est de 2a 3 semaines a 4°C, et I'albumine de sérum de bceuf (BSA,

Sigma) comme protéine standard & 1mg/ml (Tableau 5).

Page
66



Matériel et méthodes

Tableau 5: Réalisation de la gamme d'étalonnage pour la quantification des protéines.

Tubes 1 2 3 4 5 6
Solution (BSA) d*albumine (ul) 0 20 40 60 80 100
Eau distillée (ul) 100 80 60 40 20 0
Réactif BBC (ml) 25 25 2,5 2,5 2,5 2,5

Une fraction aliquote de 100ul de la gamme et de I'extrait protéique de chaque
échantillon est additionnée de 4ml de réactif BBC. Apres agitation, il se développe une
coloration bleue dont les absorbances sont lues dans un spectrophotometre a une longueur

d'onde de 595 nm contre un blanc de gamme.
9. Etude histologique

Les testicules prélevés sont immédiatement conservés dans une solution de formol a 10 %,
un fixateur couramment utilisé en histologie pour préserver la structure tissulaire et prévenir la
dégradation des échantillons biologiques. Cette fixation permet de maintenir la morphologie
des tissus, garantissant ainsi leur intégrité pour une observation détaillée au microscope. Le
formol agit en stabilisant les protéines et en rendant les tissus plus durables pour les étapes
ultérieures de traitement. Les coupes histologiques ont été réalisées au laboratoire d’anatomie
pathologique (NIHA) Annaba.

La technique utilisée pour le traitement des échantillons est celle décrite par Houlot (1984).
Cette méthode inclut plusieurs étapes précises, telles que 1’inclusion des tissus dans de la
paraffine fondue aprés fixation, leur découpe en sections tres fines a 1’aide d’un microtome, et
leur montage sur des lames pour les préparer a I’observation au microscope. Les coupes ainsi
obtenues sont ensuite colorées, généralement avec des colorants comme 1I’hématoxyline-éosine,

pour permettre une différenciation claire des différentes structures tissulaires :
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-Fixation : la fixation a pour but la conservation des structures. Elle s’effectue par
immersion, en baignant les échantillons dans le formol (tranché en pieces) ;

- Déshydratation : la premiére étape de déshydratation consiste a remplacer I’cau présente
dans les organes par de 1’éthanol 100%, lequel sera ensuite substitué par du toluene qui
lui-méme sera remplacé par de la paraffine. Elle s’effectués par immersion dans des
bains d’éthanol de concentrations croissantes (de 70°, 95°, jusqu’a 1’éthanol absolu
100°) ;

-Inclusion en paraffine des tissus : Elle a pour but de permettre la réalisation de coupes
fines et réguliéres. En effet les tissus sont inclus dans des blocs de paraffine. Des
tranches de section de 2 a5 um d’épaisseur seront ensuite réalisées grace a un microtome
qui permet de trancher le bloc a I'épaisseur desirée ;

- Déparaffinage : il consiste a éliminer la paraffine, les lames sont placées sur une plaque
chauffante (& 45-60°C) pendant 15 min, afin d’obtenir la liquéfaction et donc
I’élimination de la paraffine ;

-Réhydratation : en immergeant les lames dans des bains d’alcool de degrés décroissant
(de I’alcool a 100° jusqu’a I’alcool 50°), puis dans 1’eau distillée ;

- Coloration avec la combinaison entre deux colorants hématoxyline et éosine (HE) Pour
la coloration, on a utilisé la technique a 1’Hématoxyline-Eosine (ou Hématoéine -
Eosine) qui nécessite la présence de 1’alcool acide (100 ml d’alcool éthylique a 70% +
50 ml d’acide HCI), eau ammoniacale (100 ml d’eau distillée + 2 ml d’ammoniaque) et
solution d’Eosine ;

-La coloration suit les étapes ci-dessous : déparaffiner et hydrater les lames a I’eau du
robinet puis rincer a I’eau distillée. Immerger dans un bain d’Hématoxyline de Harris
(15 minutes) qui colore en bleu violacée les structures basophiles (noyaux) ;

- Différencier les coupes dans I’alcool acide (1 a 2 plongées) ;

- Déposer ensuite les lames dans un bain d’eau du robinet et vérifier la différenciation au
microscope ;

- Bleuir dans un bain d’eau ammoniacale ;

- Immerger dans un bain d’Eosine (15 secondes a 2 minutes) qui colore en rose les
structures acidophiles (cytoplasme) ;

- Observation au microscope optique doté d’un appareil photographique.

Page
68



Matériel et méthodes

10. Etude statistique

L'analyse statistique a été realisée afin de comparer les données obtenues au cours de 1’étude
des approches expérimentales. Chaque donnée représente la moyenne de cing répétitions

indépendantes (quintuplicata), exprimée sous la forme de : Moyenne * Erreur type (M £ SEM).

Moyenne (M) : Représente la valeur moyenne de 1’ensemble des données collectées. Elle

est calculée selon la formule suivante: M = > X /n

x = valeur individuelle du parametre étudié, n = nombre total de répétitions (ici n = 5).

Erreur type (SEM) : Mesure de la précision de I’estimation de la moyenne, calculée selon

la formule : SEM = Ecart Type /\/n

n = nombre de répétitions (quintuplicata).

Les résultats sont traités en utilisant plusieurs tests statistiques, notamment la régression
linéaire et I'analyse de la variance (ANOVA) pour évaluer les tests de la toxicité. Ces analyses
ont eté réalisées avec le logiciel GraphPad Prism 9. Afin de comparer les différents séries
(ttmoins et traités) dans les études biométriques et enzymatiques, une ANOVA a deux facteurs
(temps et traitement) avec leurs interaction a été effectuée, suivie d’un test post-hoc de Tukey
pour effectuer des comparaisons multiples des valeurs moyennes et identifier les différences
significatives. Par ailleurs, le test de Kruskal-Wallis, accompagné du test post-hoc de Dunn, a
permis d’analyser les variations des parameétres étudiés entre les deux sexes (males et femelles)
pour chaque parametre spécifique. Une comparaison pairwise entre les deux séries traitées
(CLaset CLso) a été réalisée a I’aide du test de Mann-Whitney, afin de déterminer les différences

significatives au sein de chaque parametre étudié au cours des différentes périodes d'exposition.

La différence est considérée comme statistiguement significative lorsque P < 0,05 (*),
hautement significative lorsque P < 0,01 (**), trés hautement significative lorsque P < 0,001
(***), et extrémement significative lorsque P < 0,0001 (****), conformément aux normes
actuelles en analyse statistique (GraphPad Prism 9, version 9.00, GraphPad Software, San
Diego, CA, USA)
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Résultats
Il. RESULTATS
1. Toxicité aigie du Bisphenol A
1.1 Toxicité a I’égard des adultes femelles

La toxicité aiglie du bisphénol A a été évaluer selon une série de concentrations croissantes
(5, 10, 15, 20, 25 et 30 mg/L) qui ont été sélectionnées en se basant sur des tests préliminaires.
Les observations effectuées réparties sur une période continue de 96 heures sur des intervalles
de 24, 48, 72 et 96 heures. La mortalité observée correspond directement a la mortalité corrigée,
étant donné que I'absence de mortalité naturelle constatée chez la série témoin permet d'exclure

tout ajustement par rapport a un taux de mortalité de base.

Les taux de mortalités corrigées illustrent une réponse dose-dépendante au BPA en fonction
de la concentration appliqué et de la durée de I’exposition. Le test HSD de Tukey, aprés
transformation angulaire des données, a révélé cing groupes significativement distincts. Aux
expositions courtes de 15 heures, les concentrations faibles de 15 mg/L (13,33 £ 3,33 %, groupe
A) et 20 mg/L (23,33 + 3,33 %, groupe A) entrainent de faibles mortalités corrigées. En
revanche, des concentrations plus élevées de 25 mg/L (66,67 + 8,83 %, groupe D) et 30 mg/L
(76,67 + 3,33 %, groupe E) provoquent des mortalités significatives. Pour une exposition de 48
heures, la toxicité augmente progressivement avec la concentration : 15 mg/L (36,67 £ 8,83 %,
groupe B), 20 mg/L (46,67 £ 6,68 %, groupe C) et 25 mg/L (80,00 £ 5,78 %, groupe E).
Lorsqu’on prolonge I’exposition a 72 heures, une concentration de 15 mg/L entraine une
mortalité corrigée de 60,00 + 5,78 % (groupe D), tandis que des concentrations de 20 mg/L
(70,00 + 5,78 %, groupe D) et 25 mg/L (90,00 + 5,78 %, groupe E) entrainent une toxicité
séveére. Aprés 96 heures d'exposition, les concentrations de 10 mg/L, 15 mg/L et 20 mg/L
provoquent des mortalités corrigées croissantes de 46,67 + 3,33 % (groupe C), 73,33 £ 8,83 %
(groupe E) et 83,33 + 3,33 % (groupe E) respectivement , caractérisées par une toxicité

extrémement élevée (Tableau 6).

Ces résultats confirment que les concentrations élevéees de BPA (= 20 mg/L) provoquent une
mortalité séveére et rapide, notamment sur des périodes prolongees (> 72 heures). En revanche,
les concentrations plus faibles (5 a 10 mg/L) n’induisent des effets toxiques notables qu’apres

une exposition prolongée, ce qui reflete un effet cumulatif (Figure 26).

Page
70



Résultats

Tableau 6: Toxicité du bisphénol A (mg/L) a I’égard des adultes femelles de G. affinis apres une exposition de 96h : mortalité corrigées (%),
mortalité Transformé (%), Probits et une analyse statistique (test de Tukey HSD) : (moyenne £ SEM ; trois répétitions pour chaque oncentration,
comportant chacune 10 individus).

Temps Concentrations Mortalité Mortalité Groupes statistiques
d'exposition (h) BPA (mg/L) corrigée (%) Transformé (%) Probits (Tukey HSD)
15 13,33 £ 3,33 21,14 £ 2,72 3.8877 A
24 20 23,33 +3,33 28,78 £2,21 4271 A
25 66,67 + 8,83 55,07 £ 5,39 54289 D
30 76,67 + 3,33 61,22+ 2,21 5,7257 E
10 13,33 £ 3,33 21,14+ 271 3,8877 A
48 15 36,67 + 8,83 36,93 £ 545 4,6575 B
20 46,67 * 6,68 45,08 + 5,86 4,9147 C
25 80,00 £ 5,78 63,93+ 4,28 5,8416 E
10 36,67 = 3,33 37,22 £ 2,01 4,6575 B
72 15 60,00 + 5,78 50,85+ 3,41 5,2533 D
20 70,00 + 5,78 56,70 + 3,66 5,5244 D
25 90,00 £ 5,78 73,09 £ 6,06 6,2816 E
3 13,33 £ 3,33 21,14 £ 2,72 3,8877 A
96 10 46,67 + 3,33 43,08 +1,92 4,9147 C
15 73,33 + 8,83 59,71 + 6,18 5,6219 E
20 83,33+ 3,33 66,14 £ 2,72 6,9661 E
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Figure 26. Toxicité du bisphénol A (mg/L), a1’égard des adultes femelles de G. affinis aprés
une exposition de 96h : Mortalité corrigée et classification des concentrations selon le test
HSD de Tukey.

La courbe dose-réponse (concentration-effet), exprimant les mortalités corrigées en fonction
du logarithme des concentrations de BPA (Figure 27), a permis d'estimer les concentrations
létales (CLas, CLso, CLoo) et leurs intervalles de confiance a 95 %, ainsi que la pente de Hill.
Les régressions linéaires montrent une toxicité croissante du BPA avec l'augmentation du temps
d'exposition, illustrée par la diminution progressive des valeurs de CL2s, CLsg et CLgo. Cela
suggere que 1’exposition prolongée augmente la toxicité du BPA, rendant les concentrations
initialement tolérables létales. La pente de Hill indique une sensibilité accrue des femelles

adultes de G. affinis au BPA en fonction du le temps.
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Figure 27. Courbe dose-réponse (concentration-effet), exprimant le pourcentage de mortalité
corrigée chez les femelles adultes de G. affinis en fonction du logarithme de concentrations de

BPA.

Les concentrations létales correspondant a 25 % et 50 % de mortalité aprés 96 heures
(CL2s/96h et CLso/96h) ont été déterminées a 6,81 mg/L et 9,37 mg/L respectivement (Tableau

7). L'analyse statistique des données transformées montre un effet de concentration

extrémement significatif (p < 0,001).

Tableau 7: Toxicité du bisphénol A (mg/L) aprés une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h a
I’égard des adultes femelles de G. affinis : analyse des probits de la CL2s, CLsg et CLgo (IC :

intervalle de confiance).

Temps Droite Slope Clzs CLso CLgo
(Heures) de régression I1C (95%) I1C (95%) IC (95%)

24 y = 6,6361x - 4,0641 1,23 19,11 23,32 34,72
[11,49 -2359] [19,17 —28,99] [24,94 —40,93]

48 y =4,5391x - 0,7123 1,65 13,33 18,59 36,17
[3,23 -19,26] [13,01 - [22,23 — 40,98]

32,51]
72 y = 3,8047x + 0,7875 1,82 8,18 12,76 31,01
[2,27 - 11,73] [7,59 - 16,1] [20 — 119,5]

96 y =4,7621x + 0,3712 1,62 6,81 9,37 245

[6,24 —11,05] [7,94-11,05] [22,13-27,47]
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L'étude du taux de mortalité et de survie a 1’égard des femelles
adultes de Gambusia affinis montre une relation dose-dépendante et
temps-dépendante. Les résultats révélent que I’augmentation de la
concentration de BPA et de la durée d’exposition (24h, 48h, 72h, 96h)
entraine un taux mortalité croissant (Figure 28), particulierement
marquée aux concentrations élevées (25 mg/L, 30 mg/L) ou la

mortalité atteint prés de 100 % apres 96 heures.
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Figure 28. Taux de mortalité (%) des adultes femelles de G. affinis
exposees au bisphénol A. Aprés une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h
*** Différence trés hautement significative (P < 0,001)

Résultats

En revanche, des concentrations faibles comme 5 mg/L montrent
une mortalit¢é minimale méme aprés 96 heures d’exposition. Les
courbes de survie (Figure 29) confirment que I'exposition prolongée
au BPA amplifie ses effets toxiques, réduisant significativement la

survie a mesure que la concentration et la durée d’exposition

augmentent.
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Figure 29. Taux de survie (%) des adultes femelles de G. affinis exposées
au bisphénol A. Aprés une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h
*** Différence trés hautement significative (P < 0,001)
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1.2 Toxicité a I’égard des adultes males

L'exposition des adultes males au bisphénol A a été réalisée avec une gamme de
concentrations croissantes (5, 10, 15, 20 et 25 mg/L), sélectionnées suite des tests préliminaires.
La mortalité naturelle enregistrée a 24, 48, 72 et 96 heures a été directement ajustée pour la
mortalité corrigée, car aucune mortalité naturelle n'a été observée chez la série témoin,

permettant ainsi d'exclure tout ajustement lié a un taux de mortalité de référence.

Les données de mortalité corrigée et transformee montrent une réponse dose-dépendante et
temporellement progressive au BPA (Tableau 8). A 24 heures d’exposition, les concentrations
de 10 mg/L et 15 mg/L entrainent des mortalités faibles de (33,33 + 3,33 %, groupe A) et (36,67
+ 3,33 %, groupe A) respectivement, tandis que les concentrations : 20 mg/L et 25 mg/L,
provoquent des mortalités plus éleveées : (70,00 + 5,78 %, groupe D) et (83,33 £ 3,33 %, groupe
E) respectivement. Aprés 48 heures d’exposition, la mortalité augmente avec la concentration
de BPA : 15 mg/L (43,33 + 6,68 %, groupe B), 20 mg/L (76,67 £ 3,33 %, groupe D), et 25
mg/L (86,67 + 3,33 %, groupe E), tandis que 5 mg/L (30,00 £ 5,78 %, groupe B) provoque une

mortalité modérée.

Au terme de 72 heures d’exposition, les concentrations de 20 mg/L et 25 mg/L génerent des
taux de mortalité plus élevés : (93,33 + 3,33 %, groupe E) et (100 %, groupe E) respectivement,
tandis que 5 mg/L commence a enregistré une mortalité modérée (30,00 + 5,78 %, groupe A).
A 96 heures, la mortalité augmente davantage : 15 mg/L, 20 mg/L et 25 mg/L atteignant un
seuil critique de mortalité : (83,33 + 3,33%, groupe E), (96,67 + 3,33 %, groupe E) et (100 %,
groupe E) respectivement. Les mortalités enregistrées pour les concentrations : 5 mg/L et 10
mg/L augmentent progressivement (43,33 + 8,83%, groupe B) et (83,33 * 3,33%, groupe D),
cela reflete un effet cumulatif, suggérant qu'une faible dose peut devenir toxique au fil du temps.

Ces résultats indiquent

Ces résultats montrent que les concentrations plus élevees de BPA entrainent une mortalite
sévere a partir de 24 heures d'exposition, et que méme des concentrations faibles de BPA
peuvent entrainer une toxicité accrue si I'exposition se prolonge (Figure 30). En effet, a mesure
que la concentration de BPA augmente, La mortalité corrigée augmente, les concentrations

élevées (> 10 mg/L) entrainant des taux de mortalité plus importants des 24 h d’exposition
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Tableau 8 : Toxicité du bisphénol A (mg/L) al’égard des adultes méles de G. affinis aprés une exposition de 96h : mortalité corrigées (%), mortalité
Transformé (%), Probits et une analyse statistique (test de Tukey HSD) : (moyenne £ SEM ; trois répétitions pour chaque concentration, comportant
chacune 10 individus).

Temps Concentrations Mortalité Mortalité Groupes statistiques
d'exposition (h) BPA (mg/L) corrigée (%) Transformé (%) Probits (Tukey HSD)

10 33,33 + 3,33 35,22 + 1,64 4,5684 A

24 15 36,67 + 3,33 37,22 +1,64 4.6575
20 70,00 £ 5,78 57,00 = 2,99 5,5244 D
25 83,33+ 3,33 66,14 + 2,26 5,9661 E
10 40,00 + 5,78 39,15+ 341 47467 B

48 15 43,33 + 6,68 41,07 + 3,94 4,8313 B
20 76,67 £ 3,33 61,21 £2,21 5,7257 D
25 86,67 £ 3,33 68,86 £ 2,72 6,1077 E
5 30,00 £ 5,78 33,00 * 3,66 4,8313 A

72 10 50,00 £ 5,78 45,00 = 3,33 5,000 C
15 80,00 £ 5,78 63,93 + 4,28 5,9661 E
20 93,33+ 3,33 75,8 £ 4,24 6,9661 E
5 43,33 + 8,83 41,07 + 5,16 4,4756 B

96 10 60,00 £ 10,00 51,14 £ 6,15 5,2533 D
15 83,33 £ 3,33 66,14 + 2,72 5,8416 E
20 96,67 + 3,33 80,03+ 4,24 6,8250 E
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Figure 30. Toxicité du bisphénol A (mg/L), aI’égard des adultes males de G. affinis aprés
une exposition de 96h : Mortalité corrigée et classification des concentrations selon le test
HSD de Tukey.

La courbe dose-réponse (concentration-effet), représentant les mortalités corrigées chez les
adultes males en fonction du logarithme des concentrations de BPA (Figure 31), a permis
d'évaluer les concentrations létales (CLz2s, CLso et CLgo) ainsi que leurs intervalles de confiance
a 95 %, et d’estimer la pente de Hill. Les régressions linéaires révelent une augmentation
progressive de la toxicité du BPA avec I’augmentation du temps d'exposition, comme le montre
la réduction des valeurs de CLos, CLso et CLgo. Cela indique que I'effet toxique du BPA devient
plus marqué a des concentrations plus faibles a mesure que la durée d'exposition augmente. La
pente de Hill met en évidence une sensibilité accrue des males adultes de G. affinis au BPA,

méme a des concentrations relativement faibles, dés 24 heures d'exposition.
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Figure 31. Courbe dose-réponse (concentration-effet), exprimant le pourcentage de mortalité
corrigée chez les males adultes de G. affinis en fonction du
logarithme de concentrations de BPA.

Les concentrations létales correspondant a 25 % et 50 % de mortalité aprés 96 heures (CL2s5/96h

et CLso/96h) ont été déterminées a 6,81 mg/L et 9,37 mg/L respectivement (Tableau 9).

L'analyse statistique des données transformées montre un effet de concentration extrémement

significatif (p < 0,001).

Tableau 9: Toxicité du bisphénol A (mg/L) aprés une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h a
I’égard des adultes males de G. affinis : analyse des probits de la CL2s, CLso et CLgo (IC :

intervalle de confiance).

Temps Droite Slope CLys CLso Clgo
(Heures) de régression I1C (95%) I1C (95%) IC (95%)

24 y =3,6543x + 1,87 9,99 14,82 35,78
0,7209 [757-12,64] [12,67-17,34] [28,41—38,89]

48 y=4,5391x-0,7123 1,89 8,52 13,49 30,77
[6,44-1187] [10,52-16,71] [23,87-37,90]

72 y=3,8047x + 1,70 8,07 12,27 28,31
0,7875 [5,23-10,98]  [10,16—14,81]  [20,08 —29,29]

96 y =3,663x + 1,770 1,87 4,74 7,74 20,55
[2,74 —7,89] [4,46-10,8]  [13,64 —21,31]
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Le taux de mortalité et de survie chez les méles adultes de
Gambusia affinis met en évidence une relation dose-dépendante et
temps-dépendante. Les résultats indiquent qu’une augmentation de la
concentration en BPA ainsi que de la durée d’exposition (24h, 48h,
72h, 96h) entraine un taux de mortalité croissant (Figure 32), a des
concentrations modérées (> 10 mg/L), ou la mortalité atteint presque

100 % apres 72 heures d'exposition.
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Figure 32. Taux de mortalité (%) des adultes males de G. affinis exposés
au bisphénol A. Apres une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h
*** Différence trés hautement significative (P < 0,001)

Résultats

En revanche, le taux de survie des maéles adultes de Gambusia
affinis (Figure 33) diminue avec l'augmentation des concentrations de
BPA. Les effets toxiques sont présents méme a faible concentration et
se manifestent de maniere cumulative au fil du temps. Ainsi, méme
des concentrations moderées de BPA entrainent une réduction
progressive du taux de survie, et la durée de I'exposition accentue ces
effets, rendant des concentrations faibles potentiellement toxiques sur

une période prolongée.
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Figure 33. Taux de survie (%) des adultes males de G. affinis exposés au
bisphénol A. Apres une exposition de 24h, 48h, 72h et 96h
*** Différence trés hautement significative (P < 0,001)
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2. Indices biométriques
2.1 Indice Gonado-Somatique 1GS
2.1.1 Femelles de Gambusia affinis

La variation de I'indice Gonado-Somatique (IGS) (Figure 34) montres que l'exposition
chronique au BPA affecte les femelles de Gambusia affinis traitées avec les concentrations CL2s
et CLso. Durant la phase d’exposition, la série témoin suit une progression normale,
commencant avec une valeur minimale de 21,48 + 1,38 et atteignant une valeur maximale de
31,30 £ 1,03 au 60° jour. En revanche, la comparaison des moyennes par le test de « tukey »
indique une diminution trés hautement significative de I'lGS chez les femelles exposéees a CLsg
(9,37 mg/L) observée dés 72 heures d’exposition, avec une valeur de 15,19 + 1,71. Pour celles
traitées a CL2s (6,81 mg/L), une diminution hautement significative de I'lGS est notée,
atteignant 18,92 + 1,82, et une diminution extrémement significative est observée a la fin de
I'exposition (60 jours), avec les valeurs de 12,42 + 1,72 et 7,59 £ 1,15 pour les groupes CLs et

ClLso respectivement.

L'analyse de la variance (ANOVA) a deux critéres de classification (Temps, Traitement)
(Tableau 10) sur l'indice gonado-somatique (IGS) a montré des résultats significatifs pour les
effets des deux facteurs temps et traitement et de leur interaction. L'effet du temps est tres
hautement significatif, avec un F observé de 9,0111 et une p-value de 0,0002 (P = 0,0002).
L'effet du traitement est extrémement significatif, avec un F observé de 99,428 et P < 0,0001.
De plus, l'interaction entre le temps et le traitement est également extrémement significative,
avec un F observé de 10,505 et P < 0,0001.
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Tableau 10: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (Temps, Traitement) sur
I'indice gonado-somatique (IGS) des femelles adultes de G. affinis.

Source de variation  DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 315,96 78,990 9,0111 0,0002 ***
Traitement 2 1708,8 854,42 99,428 0,0001****
Interaction 8 722,17 90,271 10,505 0,0001****
Résiduelle 40 343,73 8,5933
Totale 54
DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
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Figure 34. Variation de I'indice gonado-somatique (IGS) chez les femelles adultes de
Gambusia affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition
chronique au BPA : CLas (6,81 mg/L) et CLso (9,37 mg/L) ;

(Moyenne = SEM ; n =5).
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2.1.2 Males de Gambusia affinis

L’indice gonado-somatique (IGS) des males de Gambusia affinis (Figure 35) présente
une réduction extrémement significative des le 15¢ jour d’exposition au bisphénol A (BPA). La
comparaison des moyennes par le test de « tukey » révéele une valeur moyenne de 0,37 £ 0,009
est enregistrée chez les individus exposés a la concentration CLso (7,74 mg/L) avec une
diminution hautement significative est également observée chez la série traitée a CLos (4,74
mg/L), dont la moyenne est 0,44 + 0,02, contre 0,55 + 0,01 chez les témoins. A la fin de la
période expérimentale, soit au 60¢ jour, I’'IGS continue de réduire de maniére extrémement
significative dans les deux groupes traités, atteignant 0,30 £ 0,01 pour la concentration CL2s
(4,74 mg/L) et 0,22 + 0,02 pour la concentration CLso (7,74 mg/L).

L’analyse de la variance (ANOVA) a deux facteurs (Temps et Traitement) (Tableau 11) met
en évidence des effets extrémement significatifs sur 1’indice gonado-somatique (IGS) des méles
de Gambusia affinis. L’effet du temps est particuliérement marqué, avec une valeur de F
= 39,772 et P < 0,0001, indiquant une variation significative de 1’'IGS au fil de
I’expérimentation. L’effet du traitement est également extrémement significatif (F = 129,05 ; P
< 0,0001). L’interaction entre le temps et le traitement présente elle aussi une significativité
extréme (F = 7,9725 ; P < 0,0001), ce qui suggere que I’effet du BPA sur I'lGS dépend

fortement de la durée d’exposition.

La comparaison des valeurs moyennes de l'indice gonado-somatique (IGS) entre les deux
sexes (males et femelles) a été réalisée a l'aide du test de Kruskal-Wallis, suivi d'une analyse
post-hoc de Dunn pour effectuer des comparaisons multiples. Les résultats montrent une
différence hautement significative entre les deux sexes, avec une valeur de p inférieure a
0,0025, suggérant une différence notable dans I'indice gonado-somatique entre les males et les

femelles.
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Tableau 11: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (Temps, Traitement) sur
I'indice gonado-somatique (IGS) des méles adultes de G. affinis.

Source de variation DDL  SCE CM Fobs P
Temps 4 0,25754 0,064385 39,772 0,0001****
Traitement 2 0,49706 0,24853 129,05 0,0001****
Interaction 8 0,025902 0,018716 7,9725 0,0001****
Résiduelle 32 0,075122 0,0023476

Totale 44

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
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Figure 35. Variation de I'indice gonado-somatique (IGS) chez les males adultes de Gambusia
affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA :
CLos (4,74 mg/L) et CLso (7,74 mg/L) ; (Moyenne £ SEM ; n = 5)
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2.2 Indice Hépato-Somatique (IHS)
2.2.1 Femelles de Gambusia affinis

La variation de I’indice hépato-somatique (IHS) chez les femelles de Gambusia affinis
(Figure 36), apres une exposition chronique au bisphénol A a deux concentrations (CLos : 6,81
mg/L et CLso : 9,37 mg/L), la comparaison des moyennes par le test de « tukey » n’indique
aucune différence statistiquement significative entre les séries témoins et les séries traités durant

les 30 premiers jours d’exposition.

Aprés 45 jours d’exposition, une augmentation significative de 1’indice hépato-somatique
(IHS) a été constatée chez les femelles exposées a la concentration CLso (9,37 mg/L), passant
d’une valeur de 0,24 + 0,02 chez la série témoin a 0,37 = 0,01 chez les individus traités (p =
0,0215). A 60 jours, I’'THS a poursuivi son élévation, avec une augmentation significative
observée chez la série exposée a la CLxs (6,81 mg/L), avec une hausse extrémement

significative chez la série exposée a la CLso (p < 0,0001).
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Figure 36. Variation de l'indice hépato-somatique (IHS) chez les femelles adultes de
Gambusia affinis pendant la periode de reproduction sexuelle, suite a une exposition
chronique au BPA : CL2s (6,81 mg/L) et CLso (9,37 mg/L), (Moyenne £ SEM ; n = 5).
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L’analyse de la variance a deux critéres de classification (Tableau 12), appliquée sur I’indice
hépato-somatique (IHS) chez les femelles adultes de Gambusia affinis suite a une exposition
chronique de 60 jours au BPA, a révélé des effets significatifs des deux variables indépendantes
(temps et traitement), ainsi que leur interaction. L’effet temps d’exposition est statistiquement
significatif (F = 7,3629 ; p = 0,0154) sur la variation de I’IHS (F = 7,3629 ; p = 0,0154). Le
traitement, correspondant aux différentes concentrations de BPA administrées, a également
produit un effet hautement significatif (F = 5,7229 ; p = 0,0047), suggérant une réponse dose-
dépendante. Par ailleurs, I’interaction entre le temps et le traitement s’est révélée statiquement
significative (F = 2,2802 ; p = 0,0468).

Tableau 12: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (Temps, Traitement) sur
I'indice hépato-somatique (IHS) des femelles adultes de G. affinis.

Source de variation DDL  SCE CM Fobs P
Temps 4 0,1492  0,0373  7,3629 0,0154*
Traitement 2 0,1216  0,0608  5,7229 0,0047**
Interaction 8 0,1239 0,0154 2,2802 0,0468*
Résiduelle 32 0,2173 0,0067

Totale 46

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.

Page
85



Résultats
2.2.2 Males de Gambusia affinis

Chez les males adultes de Gambusia affinis, 1’indice hépato-somatique (IHS) (Figure 37)
révele une variation significative des le 15¢ jour d’exposition au bisphénol A. La comparaison
des moyennes par le test de « tukey » révele une augmentation de I’IHS enregistrée chez les
individus exposés a la concentration CLso (9,37 mg/L) 0,15 £ 0,01, avec une différence
statistiquement significative par rapport au témoin 0,11 + 0,002. Cette progression s’intensifie
au 30 jour, ou une augmentation hautement significative est observée dans la série exposée au
CLso, atteignant une valeur moyenne de 0,20 + 0,01, par rapport 0,12 + 0,01 chez la série

témoin, tandis que la différence avec la CL2s : 6,81 mg/L reste non significative.

A 45 jours d’exposition, I'THS présente une augmentation significative chez les poissons
exposés a la concentration CLos (6,81 mg/L), avec une valeur moyenne de 0,21 + 0,06, tandis
qu’une élévation extrémement significative est notée chez la série traité a CLso, atteignant 0,25
+ 0,05. La progression se poursuit jusqu’au 60° jour d’exposition, avec des valeurs trés
hautement significatives relevées chez les individus exposés a la concentration CLs, atteignant
0,29 + 0,01. Parallélement, une augmentation marquée et constante de I’THS est observée chez
le groupe traité a la concentration CLso, atteignant 0,36 + 0,009, en comparaison avec la série

témoin dont la valeur moyenne est de 0,11 + 0,006.
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Figure 37. Variation de l'indice hépato-somatique (IHS) chez les méles adultes de Gambusia
affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA :
CL2s (4,74 mg/L) et CLso (7,74 mg/L), (Moyenne = SEM ; n = 5).
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L’analyse de la variance a deux critéres de classification (temps et traitement) (Tableau 13),
appliquée a I’indice hépato-somatique (IHS) chez les males adultes de Gambusia affinis apres
60 jours d’exposition chronique au BPA, a révélé des effets statistiquement significatifs des
deux facteurs étudiés, ainsi que de leur interaction. Le facteur temps a montré un effet
significatif sur la variation de I’'IHS, avec une valeur de F = 7,3883 et une p-value de 0,0014.
Le traitement, correspondant aux différentes concentrations de BPA administrées, a exercé un
effet extrémement significatif (F = 58,657 ; p = 0,0001), traduisant une réponse fortement dose-
dépendante. Par ailleurs, I’interaction temps/traitement a également été significative (F =

3,0574 ; p = 0,0113).

Tableau 13: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (Temps, Traitement) sur
I'indice hépato-somatique (IHS) des femelles adultes de G. affinis.

Source de variation  DDL SCE CM Fobs P

Temps 4 0,05194 0,01298 7,3883 | 0,0014**
Traitement 2 0,15245 0,07622 58,657 | 0,0001****
Interaction 8 0,03173 0,00396 3,0574 | 0,0113*

Résiduelle 32 0,04151 0,00129

Totale 46

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.

La comparaison des valeurs moyennes de I'indice hépato-somatique (IGS) entre les deux
sexes (males et femelles) a été réalisée a l'aide du test de Kruskal-Wallis, suivi d'une analyse
post-hoc avec le test de Dunn pour effectuer des comparaisons multiples. Les résultats indiquent
une différence tres hautement significative entre les deux sexes, avec une valeur de p inférieure
a0,0010.
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2.3 Indice de condition (K)
2.3.1 Femelles de Gambusia affinis

La variation de l'indice de condition (K) chez les adultes femelles de Gambusia affinis
(Figure 38), aprés une exposition chronique au bisphénol A a deux concentrations différentes
(CL2s: 6,81 mg/L et CLso : 9,37 mg/L) a été analysé. La comparaison des moyennes entre les
séries témoins et les séries traitées, réalisée a l'aide du test de Tukey, n'a révélé aucune

différence statistiguement significative au cours des 45 jours d'exposition.

A 45 jours d’exposition, l'indice de condition (K) présente une diminution hautement
significative chez les poissons exposés a la concentration CLso (9,37 mg/L), avec une valeur
moyenne de 0,18 + 0,02 dans la série traitée comparativement a la valeur 0,24 + 0,01 chez la
série témoin. Cette diminution se poursuit jusqu’au 60¢ jour d’exposition, ou une différence tres
hautement significative a été enregistrée chez les individus exposés a la concentration CLso,
atteignant une valeur moyenne de 0,14 + 0,01. En revanche, les séries traitées a CL2s (6,81
mg/L) ne montrent aucune différence significative dans I'indice de condition (K) durant 60 jours

d’exposition.
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Figure 38. Variation de l'indice de condition (K) chez les femelles adultes de Gambusia
affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA :
CLos (6,81 mg/L) et CL50 (9,37 mg/L), (Moyenne + SEM ; n =5).

L'analyse de la variance a deux critéeres de classification (Temps et Traitement) (Tableau
14) a révélé des résultats significatifs pour les deux facteurs. Le facteur Temps a montré un

effet statistiguement significatif, avec un F = 8,1345 et une p-value de 0,0519, ce qui suggere
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une différence significative au seuil de 0,05. Le facteur Traitement présente un effet hautement
significatif, avec un F = 6,1672 et une p-value de 0,0039, indiquant que les différences entre les
groupes traités sont marquées. En revanche, l'interaction entre le Temps et le Traitement n'a pas
été significative, avec un F = 1,0743 et une p-value de 0,6575, ce qui suggére que I'impact du

traitement n'est pas influencé par la durée de I'exposition.

Tableau 14: Analyse de la variance a 2 criteres de classification (Temps, Traitement) sur

I'indice de condition (K) des femelles adultes de G. affinis.

Source de variation ~ DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 0,02812 0,00129 8,1345 0,0519*
Traitement 2 0,010396 0,00553 6,1672 0,0039**
Interaction 8 0,022006 0,00431 1,0743 0,6575 NS
Reésiduelle 32 0,07432 0,002973
Totale 46

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.

2.3.3 Males de Gambusia affinis

L'analyse de la variation de l'indice de condition (K) chez les méales adultes de Gambusia
affinis (Figure 39), aprés une exposition chronique au bisphénol A a deux concentrations
différentes (CLos : 4,74 mg/L et CLso: 7,74 mg/L), n'a révéle aucune différence statistiquement

significative entre les séries témoins et les séries traitées avant le 30¢ jour d'exposition.

L’indice de condition (K) présente une diminution significative des le 30¢ jour d’exposition
chez les poissons exposés a la concentration CLos (4,74 mg/L), avec une valeur moyenne de
0,75 £ 0,02, et une diminution hautement significative chez la série exposée a la concentration
CLso (7,74 mg/L), avec une valeur moyenne de 0,70 + 0,01, comparativement a la série témoin
dont la valeur moyenne est de 0,80 = 0,03. Cette Régression se prolonge jusqu’au 60°¢ jour
d’exposition, ou une différence hautement significative est observée chez les individus exposes
a CLas passant a une valeur moyenne de 0,69 + 0,02 et une diminution trés hautement
significative, est enregistrée chez les poissons exposés a CLsg, atteignant une valeur moyenne
de 0,62 + 0,02.
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Figure 39. Variation de l'indice de condition (K) chez les méles adultes de Gambusia affinis
pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA :
CLos (4,74 mg/L) et CLso (7,74 mg/L), (Moyenne £ SEM ; n = 5).

L'analyse de la variance a deux critéres de classification (Temps et Traitement) (Tableau
15) a révélé des résultats significatifs pour les deux facteurs. Le facteur temps a montré un effet
statistiquement significatif, avec une valeur de F = 9,3624 et une p-value de 0,0036, indiquant
une différence marquée au seuil de 0,05. Le facteur traitement a également montré un effet
significatif, avec une valeur de F = 4,6466 et une p-value de 0,0027, ce qui suggere que les
différences entre les groupes traités sont importantes. En revanche, l'interaction entre le temps
et le traitement n'a pas révélé de signification statistique, avec une valeur de F = 0,31726 et une
p-value de 0,9536, ce qui indique que l'effet du traitement ne dépend pas de la durée
d'exposition. L’analyse met en évidence I’importance du facteur Temps et du facteur Traitement
de maniére indépendante, mais indique qu'il n'y a pas d'interaction significative entre ces deux

facteurs.
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Tableau 15: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (Temps, Traitement) sur
I'indice de condition (K) des males adultes de G. affinis.

Source de variation DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 0,008324  0,00208 9,3624 0,0036 **
Traitement 2 0,01224 0,00612 4,6466 0,0027 **
Interaction 8 0,01408  0,001761 0,31726 0,9536 NS
Résiduelle 32 0,17763 0,00555
Totale 46

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.

La comparaison des valeurs moyennes de l'indice de condition (K) entre les deux sexes, a savoir
les males et les femelles, a été réalisée a 1’aide du test de Kruskal-Wallis. Ce test non
paramétrique est utilisé pour déterminer s’il existe une différence significative entre les groupes
indépendants, dans ce cas entre les deux sexes, en se basant sur les rangs des valeurs de l'indice
de condition. Aprés avoir obtenu une différence globale entre les groupes, une analyse post-hoc
a éteé effectuée en utilisant le test de Dunn pour réaliser des comparaisons multiples, afin de
préciser les différences spécifiques entre les sexes. Les résultats ont révelé une différence
statistiquement significative entre les deux sexes, avec une p-value de 0,0116, indiquant que

I'indice de condition (K) varie de maniére significative entre les males et les femelles.
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3. Effet du Bisphénol a sur les biomarqueurs de dommage
3.1 Effet sur I’acétylcholinestérase (AChE)

L’activité moyenne de I’acétylcholinestérase (AChE) chez les méles adultes de Gambusia affinis a
montreé des variations significatives en fonction du temps et des concentrations de BPA. Dés le 15¢ jour,
une diminution trés hautement significative de 1’activité enzymatique est observée chez la série traitée
a la CLas (4,74 mg/L), passant de 5,12 + 0,01 nM/min/mg chez les témoins a 3,06 + 0,03 nM/min/mg.
Ainsi une inhibition extrémement significative marquée chez les individus exposés a la CLso (7,74

mg/L), ou l’activité enzymatique est de 2,16 £+ 0,09 nM/min/mg.

Chez les femelles, 1’inhibition de I’AChE débute également au 15¢ jour, s’accentuant avec le temps
et la concentration. A J45, les activités enzymatiques marques une diminution trés hautement
significative de 5,31 + 0,02 (CL2s: 6,81 mg/L) et 4,21 + 0,01 nM/min/mg (CLso : 9,37 mg/L), contre
7,60 £ 0,01 nM/min/mg chez les témoins. A J60, I’activité atteint une valeur minimale de 3,17 + 0,02

nM/min/mg de protéines chez la série traitées a la CLso.

L’analyse statistique par ANOVA a deux facteurs a démontré des effets tres hautement significatifs
du temps d’exposition, des concentrations de BPA, ainsi que de leur interaction, sur I’AChE chez
Gambusia affinis. Chez les males, I’activité de I’AChE a été fortement influencée par le facteur temps
(F =56,66 ; p<0,0001) et par le traitement au BPA (F = 127,6 ; p < 0,0001), tandis que I’interaction
entre ces deux facteurs (F = 10,58 ; p < 0,0001) souligne une variation temporelle dépendante de la dose.
Chez les femelles, des résultats similaires, voire plus marqués, ont été observés avec des effets
significatifs du temps (F = 38,67), du traitement (F = 103,2) et de I"interaction (F = 6,626), tous a un
seuil de signification élevé (p < 0,0001), confirmant la sensibilité élevée de 1’enzyme a 1’exposition

chronique au BPA.

En complément, une analyse non paramétrique par le test de Kruskal-Wallis a été menée pour
comparer les effets du BPA entre les sexes (males et femelles) a différents temps d’exposition (15, 30,
45 et 60 jours). Le test post-hoc de Dunn a révélé des différences significatives de sensibilité selon le
sexe, notamment & partir du 15e jour, avec des écarts de réponse enzymatique plus marques aux jours
30 et 45, en particulier a la concentration CLso. Par ailleurs, le test de Mann-Whitney a permis d’effectuer

des comparaisons pairées entre les séries exposées a CLos et a CLso pour chaque période.

Ces analyses indiquent des différences statistiquement significatives aux jours 15, 30 et 45, indiquant
une inhibition de ’activité de I’ AChE proportionnelle a la concentration de BPA. A 60 jours, bien que
I’inhibition persiste, la différence entre les deux concentrations tend a se réduire, suggérant une

restauration enzymatique (Tableau 16; Figure 40).
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Tableau 16 : Analyse de la variance a 2 critéres de classification (temps, traitement) sur ’activité de 1’ Acétylcholinestérase (AChE), chez les males et les

femelles adultes de G. affinis en période de reproduction suite a une exposition chronique au BPA : CL s et CLso.

Males
CM Fobs
6,913 56,66
15,57 127,6
1,291 10,58
0,1220

=
0,0001****
0,0001****
0,0001****

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.

Source de variation DDL SCE
Temps 4 27,65
Traitement 2 31,14
Interaction 8 10,33
Résiduelle 60 7,320
Totale 74
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Figure 40. Variation de I’activité spécifique de I’ Acétylcholinestérase (nM/min/mg protéines), chez les males et les femelles adultes de Gambusia affinis
pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA : CLs et CLso, (Moyenne + SEM ; n=5) ;

“p : Significativité statistique entre traités CLs et traités CLso;
* : Test de Tukey ; #: Test de Mann-Whitney
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3.2 Effet sur le Glutathione-S Transferase (GST)

L’activité enzymatique de la Glutathion S-transférase (GST) Chez Gambusia affinis, suite a
I’exposition chronique au BPA entraine une induction progressive de 1’activité de I’enzyme clé du
systéme de détoxification cellulaire. Chez les males, ’activité enzymatique de la GST indique une
augmentation significative de 1’activité enzymatique dés le 15¢ jour, atteignant 1,18 + 0,02 puM/min/mg
chez la série exposée a CLos (4,74 mg/L) et 1,43 £ 0,03 pM/min/mg chez la série CLso (7,74 mg/L),
contre 0,93 + 0,01 uM/min/mg chez les témoins. Cette ¢lévation se poursuit jusqu’au 45¢ jour, ou les
niveaux d’activité restent trés significativement élevés, atteignant respectivement 1,35+ 0,03
pM/min/mg (CLgs) et 1,53 + 0,02 pM/min/mg (CLso). Au 60¢ jour, une Iégére diminution est enregistrée
dans les deux séries traitées, avec des valeurs de 1,12 + 0,01 puM/min/mg pour CLys et 1,38 + 0,03
pMM/min/mg pour CLso, bien que I’activité enzymatique demeure supérieure a celle observée chez les

témoins.

Chez les femelles, I’exposition chronique au BPA entraine une induction marquée et progressive de
I’activité de la GST. Le pic d’activité est atteint au 45¢ jour, avec des niveaux s’¢levant a 1,75 £+ 0,02
UM/min/mg pour CLgs et 1,98 + 0,03 puM/min/mg pour CLso, par rapport a la valeur moyenne des
témoins 0,90 + 0,01 uM/min/mg. A 60 jours, une légére baisse est notée dans les séries exposées (1,49
+ 0,03 uM/min/mg pour CLoset 1,78 + 0,01 pM/min/mg pour CLsg), mais les valeurs restent nettement

supérieures a celle des témoins qui est de 0,93 = 0,01 uM/min/mg.

L’analyse de la variance a deux facteurs (ANOVA) révele des effets trés hautement significatifs du
temps d’exposition, du traitement au BPA, ainsi que de leur interaction sur 1’activité de la GST chez les
males et femelles de Gambusia affinis. Chez les males, les effets du temps (F = 87,666 ; p < 0,0001), du
traitement (F = 41,905 ; p <0,0001) et de leur interaction (F = 5,456 ; p = 0,0004) indiguent une élévation
progressive et dose-dépendante de I’activité enzymatique en réponse au BPA. Chez les femelles, des
effets ont été observés, avec des valeurs de F trés élevées pour le temps (F = 965,82 ; p < 0,0001), le
traitement (F = 162,1 ; p = 0,0005) et I’interaction (F = 44,44 ; p < 0,0001). Indiquant une réactivité

enzymatique accrue chez les males comparativement aux femelles.

Le test non paramétrique de Kruskal-Wallis, suivi du test post-hoc de Dunn, a révélé des différences
significatives entre les deux sexes aux jours 30, 45 et 60, avec une activité GST plus élevée chez les
males, en particulier dans la série CLso. Par ailleurs, le test de Mann-Whitney a permis de comparer les
deux séries traitées (CL2s et CLso) a chaque période. Des différences significatives ont été observées aux
jours 15 (p < 0,05), 30 (p < 0,01) et 45 (p < 0,01), traduisant une réponse enzymatique clairement
dose-dépendante (Tableau 17 ; Figure 41).
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Tableau 17: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (temps, traitement) sur 1’activité enzymatique du Glutathione-S transferase (GST), chez les
males et les femelles adultes de G. affinis en période de reproduction suite & une exposition chronique au BPA : CLs et CLso.

Males Femelles
Source de variation DDL SCE CM Fobs P DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 2,1166 0,32507 87,666 0,0001**** 4 22,342 5,5856 965,82 0,0001***=
Traitement 2 1,9335 0,96674 41,905 0,0001**** 2 36,296 18,148 162,1 0,0005***
Interaction 8 0,44341 | 0,055426 5,4563 0,0004*** 8 10,149 1,2686 44,440 0,0001***=
Résiduelle 60 0,32507 | 0,010158 60 0,91351 | 0,028547
Totale 74 74

DDL: degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
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Figure 41. Variation de I’activité enzymatique de la Glutathion S-transférase (LM/min/mg de protéines), chez les males et les femelles adultes de Gambusia
affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite & une exposition chronique au BPA : CLs et CLso, (Moyenne £ SEM ; n =5) ;

“p : Significativité statistique entre témoins et traités ;
#p : Significativité statistique entre traités CLs et traités CLso;
*: Test de Tukey ; #: Test de Mann-Whitney.
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3.3 Effet sur I’activité enzymatique de la catalase (CAT)

L’activité enzymatique de la catalase (CAT) induit une activation significative et progressive en
fonction de la concentration et du temps d’exposition. Chez les méles, une augmentation significative
de I’activité de la catalase est constatée des le 15¢ jour, avec une valeur moyenne de 1,08 + 0,02 pumol
H>02/min/mg pour la série exposée a CL2s (4,74 mg/L) et 1,65 + 0,04 umol H2O2/min/mg pour CLxo
(7,74 mg/L), contre 0,56 + 0,02 pmol H202/min/mg observé chez les témoins. Cette augmentation se
poursuit au 45%jours, les activités atteignent respectivement le pic avec 1,82 + 0,03 pmol H.0>/min/mg
(CLzs) et 2,32 £ 0,04 pumol H202/min/mg (CLso), contre 0,59 + 0,01 pmol H202/min/mg chez les témoins.
Au 60¢ jour, les valeurs maximales sont observées, avec 2,08 = 0,02 pmol H2O2/min/mg pour CLos et
2,54 £ 0,03 pmol H202/min/mg pour CLso. Une inversion de tendance & partir du 60¢ jour, indiquant une
diminution de l'activité catalasique dans les série exposés au BPA, contrairement a la progression

observée jusqu’au 45¢ jour.

Chez les femelles, I’activité enzymatique présente une induction marquée aux premiéres phases de
I’exposition au BPA, suivie d’une diminution progressive au-dela du 30¢ jour. Le pic d’activité est
observeé au 30 jour, avec des valeurs maximales extrémement significative de 1,52 + 0,02 umol/min/mg
(CLzs) et 2,16 + 0,01 pmol/min/mg (CLso), tandis que les témoins montrent une valeur moyenne de 0,66
+ 0,02 pmol/min/mg. A partir du 45¢ jour, une réduction significative de I’activité enzymatique est
enregistrée a 1,18 + 0,02 pmol/min/mg (CL2s) et 1,76 + 0,05 pmol/min/mg (CLso), contre 0,65 + 0,01
umol/min/mg chez les témoins. Cette baisse se poursuit jusqu’au 60° jour, ou les taux atteignent

respectivement 1,14 + 0,02 pmol/min/mg (CL2s) et 1,44 + 0,01 pmol/min/mg (CLso).

La comparaison des valeurs de F entre les deux sexes indique que les males présentent une sensibilité
enzymatique plus marquée face a I’exposition au BPA. L’analyse de la variance & deux facteurs montre
des effets tres significatifs du temps, du traitement au BPA et de leur interaction sur 1’activité
enzymatique chez Gambusia affinis. Chez les méles, les valeurs de F sont particulierement élevées pour
le temps (F = 48,08 ; p < 0,0001), le traitement (F = 153,99 ; p < 0,0001) et I’interaction (F = 20,23 ; p
< 0,0001), traduisant une forte sensibilité de la réponse enzymatique. Chez les femelles, des effets
significatifs sont également observés pour le temps (F = 37,80 ; p = 0,0002), le traitement (F = 46,78 ;
p = 0,0009) et I’interaction (F = 5,09 ; p = 0,0012).

En complément, le test de Kruskal-Wallis suivi du test post-hoc de Dunn, indique des différences
statistiquement significatives ont été observées, notamment aux jours 45 et 60 (p < 0,01), avec des
valeurs enzymatiques globalement plus élevées chez les males. Par ailleurs, le test de Mann-Whitney a
mis en évidence des différences significatives aux jours 15, 30 et 45 (p < 0,05 a p < 0,01), confirmant

une réponse dose-dépendante au BPA. (Tableau 18 ; Figure 42).
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Tableau 18 : Analyse de la variance a 2 critéres de classification (temps, traitement) sur ’activité enzymatique de la Catalase (CAT), chez les males et les
femelles adultes de G. affinis en période de reproduction suite a une exposition chronique au BPA : CLs et CLso

Males Femelles
Source de variation DDL SCE CM Fobs P DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 3,0782 0,76955 48,079 0,0001**** 4 5,3301 1,3325 37,799 0,0002***
Traitement 2 5,7823 2,8911 153,99 0,0001**** 2 10,746 5,3728 46,78 0,0009***
Interaction 8 1,9249 0,24062 20,225 0,0001**** 8 3,0434 0,38043 5,088 0,0012**
Résiduelle 60 0,38070 0,011897 60 0,80685 | 0,025214
Totale 74 74
DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
Mile Femelle
M Témoins M Témoins
2.0+ # mEm BPA 4,74 mg/L 2.5+ #H mEm BPA 9,37 mg/L
I_*I*n # mm BPA 7,74 mg/LL I_*I*n " Bm BPA 6,81 mg/L
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Figure 42. Variation de I’activité enzymatique de la Catalase (umolH2O2/min/mg de protéines), chez les méles et les femelles adultes de Gambusia affinis
pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA : CLs et CLso, (Moyenne + SEM ; n =5) ;
“p : Significativité statistique entre témoins et traités ;

#p : Significativité statistique entre traités CLys et traités CLso;

* : Test de Tukey ; #: Test de Mann-Whitney.
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3.4 Effet sur le taux de glutathion reduit (GSH)

L’évolution du taux de glutathion réduit (GSH) chez Gambusia affinis a été significativement altérée
suite a une exposition chronique de 60 jours au BPA. Les résultats montrent une diminution progressive
du taux de GSH en fonction du temps et de la concentration, aussi bien chez les méles que chez les
femelles. Dés le 15¢ jour, une baisse trés hautement significative est observée, notamment chez les
individus exposés a la concentration CLso (7,74 mg/L) avec une valeur moyenne de 0,21 + 0,02 umol/mg
de protéine dans la série traitée comparativement a la valeur 0,34 £ 0,01 umol/mg chez la série témoin.
Cette diminution se poursuit jusqu’au 60¢ jour d’exposition, ou une différence extrémement significative
a été enregistrée chez les individus exposés a la concentration CLs (4,74 mg/L), d’une valeur moyenne
de 0,19 + 0,01 umol/mg, atteignant une valeur minimale de 0,19 + 0,01 umol/mg chez la série exposée
a la CLso.

Chez les femelles, le 45¢ jour d’exposition, une inhibition trés hautement significative de [’activité
enzymatique a été observée dans les séries exposées aux concentrations CLs (6,81 mg/L) et CLso (9,37
mg/L) de BPA, I’activité moyenne passe de 0,49 + 0,01 umol/mg de protéines chez les témoins a 0,32+
0,02 pmol/mg et 0,29 + 0,01 pmol/mg respectivement. Cette inhibition enzymatique s’intensifie au 60¢
jour, atteignant des niveaux extrémement significatifs de 0,24 + 0,03 umol/mg et 0,22 + 0,01 pmol/mg

pour les deux concentrations respectivement.

L’analyse de la variance a deux critéres a démontré que le taux de GSH chez Gambusia affinis était
significativement affecté par le traitement le temps d’exposition au BPA, ainsi que par leur I’interaction.
Chez les méles, des effets tres hautement significatifs ont été observés pour le temps (F = 81,669 ; p <
0,0001), le traitement (F = 239,71 ; p < 0,0001) et leur interaction (F = 5,5355 ; p = 0,0002).

Chez les femelles, les valeurs étaient également significatives pour le temps (F = 25,269 ; p < 0,0001),
le traitement (F = 56,774 ; p = 0,0007) et I’interaction (F = 7,2338 ; p = 0,0087).

Le test de Kruskal-Wallis a révélé des différences tres significatives entre les deux sexes a différents
temps d’exposition, notamment aux jours 30 et 60 (p < 0,01). Le test post-hoc de Dunn a précisé ces
écarts, en montrant des différences statistiquement significatives entre les femelles exposés a CLsoet les
autres séries (p <0,05ap <0,01).

De plus, le test de Mann-Whitney a mis en évidence des différences hautement significatives entre
les groupes CL25 et CL50 aux jours 15, 30 et 45 (p < 0,001), traduisant une inhibition dose-dépendante
du GSH. A 60 jours, bien que les différences persistent, elles deviennent non significatives ou
marginalement significatives (p > 0,05), suggérant une possible stabilisation de la réponse biologique
(Tableau 19 ; Figure 43).
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Tableau 19: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (temps, traitement) sur le taux de Glutathion réduit (GSH), chez les méles et les femelles
adultes de G. affinis en période de reproduction suite a une exposition chronique au BPA : CLs et CLso.

Males Femelles
Source de variation DDL SCE CM Fobs P DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 0,22888 0,057220 81,669 0,0001**** 4 0,20450 | 0,051125 25,269 0,0001****
Traitement 2 0,22789 0,11395 239,71 0,0001**** 2 0,40005 | 0,20002 56,774 0,0007***
Interaction 8 0,045726 | 0,005716 5,5355 0,0002*** 8 0,07553 | 0,009442 7,2338 0,0087**
Résiduelle 60 0,05020 | 0,0008366 60 0,04176 | 0,001305
Totale 74 74
DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification Femelle
0.5+ Male B Témoins
Témai 0.6- == BPA 6,81 mg/L
W Temoins = BPA 9,37 mg/L
B BPA 4,74 mg/L
0.4 B BPA 7,74 mg/L
5.% % 0.4- #H
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Figure 43. Variation de taux de Glutathion réduit (umol/mg protéines), chez les méles et les femelles adultes de Gambusia affinis pendant la période de
reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA : CLs et CLso, (Moyenne + SEM ; n=5) ;
“p : Significativité statistique entre témoins et traités ;
#p : Significativité statistique entre traités CLs et traités CLso;
*: Test de Tukey ; #: Test de Mann-Whitney.
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3.5 Effet sur le taux de Malondialdéhyde (MDA)

L’évaluation du taux de malondialdéhyde (MDA), indicateur de la peroxydation lipidique, a révélé
une augmentation significative du stress oxydatif chez les méales et femelles adultes de Gambusia affinis

exposés chroniquement au BPA.

Chez les méles, I’exposition prolongée au BPA induit une augmentation tres hautement significative
des le 15¢ jour d’exposition, avec une valeur moyenne de 1,72 + 0,01 nmol/mg chez la série exposée a
la CLzs (4,74 mg/L) et 1,95 £ 0,03 nmol/mg pour la série CLso (7,74 mg/L), comparativement & 0,72
nmol/mg chez les témoins. Cette tendance se poursuit au 45¢ jour, avec des niveaux atteignant 1,98 +
0,02 nmol/mg (CLzs) et 2,07 + 0,01 nmol/mg (CLso), reflétant une différence extrémement significative
vis-a-vis des témoins, dont le taux reste stable a 0,84 nmol/mg. L’effet maximal est enregistré au 60¢
jour, avec des valeurs culminant a 1,86 = 0,01 nmol/mg et 2,11 £+ 0,03 nmol/mg pour les séries CL s et

CLso respectivement.

Chez les femelles, le taux de MDA présente une augmentation trés hautement significative a partir
du 30¢ jour d’exposition. Les concentrations atteignent alors 1,65 + 0,01 nmol/mg dans la série exposée
alaCL2s(6,81 mg/L) et 1,82 + 0,03 nmol/mg dans la série CLso (9,37 mg/L), contre 0,87 + 0,01 nmol/mg
chez les témoins. Cette ¢élévation se poursuit au 45¢ jour, avec des taux de 1,75 = 0,02 nmol/mg (CL2s)
et 1,98 £ 0,01 nmol/mg (CLso). Au 60¢ jour, une légére diminution est observée dans la série CL2s d’une
valeur moyenne de 1,49 + 0,02 nmol/mg, tandis que le taux de MDA reste extrémement élevé dans la

série CLso, atteignant 1,78 + 0,03 nmol/mg, comparativement a 0,93 + 0,01 nmol/mg chez les témoins.

L’analyse de la variance a deux facteurs (ANOVA) a révélé des effets hautement significatifs du
temps d’exposition, du traitement au BPA, ainsi que de leur interaction sur le taux MDA chez les males
et femelles. Chez les méles, les effets du temps (F = 175,56 ; p < 0,0001), du traitement (F = 303,86 ; p
< 0,0001) et de I’interaction (F = 29,71 ; p < 0,0001) sont trés hautement significatifs. Des résultats
similaires, avec des valeurs encore plus marquées, ont été observés chez les femelles pour le traitement
(F=621,00; p<0,0001) et I’interaction (F = 48,22 ; p < 0,0001).

Le test de Kruskal-Wallis, suivie du test post-hoc de Dunn, indique des différences statistiquement
significatives ont été mises en évidence, notamment aux jours 30, 45 et 60, avec des valeurs de p < 0,01,
indiquant que les males présentent des niveaux de MDA significativement plus élevés que les femelles
a ces périodes. Par ailleurs, le test de Mann-Whitney entre les séries CLs et CLso révele des différences
hautement significatives aux jours 15 (p < 0,01), 30 (p < 0,001) et 45 (p < 0,001), traduisant une réponse
oxydative clairement dose-dépendante. A 60 jours, les différences entre les deux concentrations tendent
a s’atténuer (p > 0,05) (Tableau 20 ; Figure 44).
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Tableau 20: Analyse de la variance a 2 criteres de classification (temps, traitement) sur le taux de Malondialdéhyde (MDA), chez les méles et les femelles
adultes de G. affinis en période de reproduction suite & une exposition chronique au BPA : CL s et CLso.

Males Femelles
Source de variation DDL SCE CM Fobs P DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 6,7509 1,6877 175,56 0,0001**** 4 4,7789 1,1947 183,84 0,0001****
Traitement 2 9,0929 4,5464 303,86 0,0001**** 2 7,8738 3,9369 621,00 0,0001****
Interaction 8 2,4534 0,30667 29,706 0,0001**** 8 2,2613 0,28266 48,219 0,0001****
Résiduelle 60 0,33035 0,01032 60 0,18759 | 0,00586
Totale 74 74
DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
Male Femelle

El Témoins mm Témoins

= BPA 4,74 mg/L == BPA 6,81 mg/L

mm BPA 7,74 mg/L 55- = BPA 9,37 mg/L

5 ) »
I_l m**

Taux de MDA
(nmol / mg de protéines)

15

30

45

Temps d'exposition (Jours)

*: Test de Tukey ; #: Test de Mann-Whitney.
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Figure 44 . Variation de taux de Malondialdéhyde (nmol / mg protéines), chez les males et les femelles adultes de Gambusia affinis pendant la période de
reproduction sexuelle, suite & une exposition chronique au BPA : CL2s et CLso, (Moyenne + SEM ; n=5) ;
“p : Significativité statistique entre témoins et traités ;
#p : Significativité statistique entre traités CLs et traités CLso;
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3.6 Effet sur le taux des vitellines

Le suivi du taux des vitellines chez les adultes femelles de Gambusia affinis révéle une
altération significative du processus de vitellogenése en réponse a 1’exposition au BPA. Dans
la série témoin, les concentrations de vitellines augmentent de maniére significative passant de
6,09 £ 0,009 pg/mg au début de I’expérimentation a 8,01 + 0,01 pug/mg au 60¢ jour. En revanche,
les séries exposées au BPA présentent une inhibition progressive et dose-dépendante. A la
concentration de 6,81 mg/L (CLz2s), le taux de vitellines diminue progressivement jusqu’a
atteindre une valeur moyenne de 4,24 + 0,01 pg/mg au 60¢ jour, soit une réduction extrémement
significative pres de 48 % par rapport aux séries témoins. L'effet est encore plus prononcé a
9,37 mg/L (CLso), ou une diminution expéditive observée des le 15¢ jour d’exposition avec une
moyenne de 3,70+ 0,02 pg/mg, pour atteindre une valeur minimum de 2,42 + 0,03 pg/mg a 60

jours, correspondant & une diminution extrémement significative de plus de 70 %.

L’analyse de la variance a deux facteurs (ANOVA) appliquée aux taux des vitellines chez
Gambusia affinis a mis en évidence des effets extrémement significatifs des trois sources de
variation : le temps d’exposition, le traitement au bisphénol A, ainsi que leur interaction. Le
facteur temps présente une valeur Fobs de 26,534 avec un seuil de significativité tres élevé (p
<0,0001). Le traitement montre également un effet extrémement significatif avec une valeur F
= 49,843 (p < 0,0001), indiquant une altération importante du taux de vitellines selon la dose

administrée. L’interaction est également extrémement significative (F = 16,593 ; p < 0,0001).

L’¢évaluation des différences significatives entre les séries exposées a deux concentrations
distinctes de bisphénol A (BPA) (CL2s: 6,81 mg/L et CLso : 9,37 mg/L) a été réalisée a 1’aide
du test de Mann-Whitney, appliqué a chaque point temporel (0, 15, 30, 45 et 60 jours). Les
résultats ont révélé une différence statistiquement significative entre les deux séries dés le 15¢
jour (p <0,05), indiquant une réponse mesurable dés les premieres étapes de I’expérience. Cette
différence s’est renforcée au 30° et 45¢ jours, devenant hautement significative (p < 0,01),
suggérant une réponse plus marquée a mesure que 1’exposition au BPA progresse. Cette
différence significative persiste également jusqu’au 60¢ jour (p < 0,05), soulignant une réponse

dose-dépendante au BPA qui se maintient sur toute la durée de 1’expérience.

Ces résultats montrent que 1’exposition a des concentrations plus élevees de BPA entraine
une reponse plus intense et plus persistante au fil du temps, comme l'illustrent le Tableau 21 et

la Figure 45.
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Figure 45. Variation du taux de vitellines ovariennes (ug/mg de tissues) chez les adultes femelles de
Gambusia affinis pendant la période de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au
BPA : CLys (6,81 mg/L) et CLso (9,37 mg/L),

(Moyenne = SEM ; n =5).

Tableau 21: Analyse de la variance a 2 criteres de classification (temps, traitement) sur le taux de de
vitellines ovariennes (ug/mg de tissues), chez les femelles adultes de G. affinis en période de
reproduction suite a une exposition chronique au BPA : CL2s (4,74 mg/L) et CLso (7,74 mg/L).

Source de variation  DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 0,18723  0,01276 26,534 0,0001***
Traitement 2 0,15245  0,06523 49,843 0,0001****
Interaction 8 0,04563  0,00243 16,593 0,0001****
Résiduelle 32 0,05467  0,00254
Totale 46

DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
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3.8 Analyse en Composantes Principales (ACP)

L’analyse en composantes principales (ACP) a été utilisée pour explorer la variabilité des réponses
biochimiques liées au stress oxydatif chez les méles et les femelles de Gambusia affinis. En se basant
sur cing biomarqueurs clés (AChE, GSH, GST, MDA, CAT), I’ACP a mis en évidence une structuration
claire des individus selon le niveau d’exposition au BPA. Les groupes exposés (CL2s et Clsg) se

distinguent nettement des témoins, suivant un gradient dose-dépendant sur I’axe principal F1.

Chez les méles, I’analyse en composantes principales (ACP) (Figure 46, (a,b)) a révélé que I’axe F1
explique a lui seul 95,74 % de la variance totale, constituant ainsi 1’axe principal de discrimination entre
les groupes expérimentaux. Ce premier axe est fortement corrélé positivement avec les marqueurs de
stress oxydatif — malondialdéhyde (MDA : r = 0,9922), glutathion S-transférase (GST : r = 0,9663) et
catalase (CAT : r =0,9710) — tandis qu’il est corrélé négativement avec 1’acétylcholinestérase (AChE:
r =—0,9895) et le glutathion réduit (GSH : r = —0,9730). L’axe F2 (2,88 % de variance) n’apporte que
des variations mineures, sans structure biologique significative. L’ensemble de la distribution spatiale
des individus sur le plan F1-F2 refléte une réponse biologique dose-dépendante au BPA, avec une
transition nette du groupe témoin vers les groupes traités. L’analyse du biplot chez les males (Figure
46b) montre une structuration claire des groupes expérimentaux selon leur exposition au BPA. L’axe
F1, qui explique 95,74 % de la variance, distingue nettement les individus témoins, associés a une forte
activité de I’AChE et du GSH, des individus exposés (CL2s et CLso), orientés vers les marqueurs de
stress oxydatif (GST, MDA, CAT). Cette répartition illustre un effet toxique dose-dépendant, ou
I’augmentation de la concentration en BPA entraine une perturbation biochimique caractérisée par

I’inhibition des défenses antioxydantes et I’activation des enzymes de détoxification.

Chez les femelles, I’ACP (Figure 46, (c,d)) présente une structure similaire avec un axe F1 dominant
expliquant 97,92 % de la variance totale. L opposition biologique reste marquée entre AChE (r =
—0,979) et GSH (r = —0,992) d’un c6té, et GST (r = 0,998), MDA (r = 0,988) et CAT (r = 0,990) de
I’autre. Cette structuration traduit une dynamique comparable a celle observée chez les males, mettant
en évidence une perturbation du métabolisme antioxydant et cholinergique sous exposition au BPA,
avec une séparation claire entre les témoins et les groupes exposés, notamment CLso. L’analyse du biplot
chez les femelles (Figure 46d) révéle une structuration nette des groupes selon 1’exposition au BPA.
Les deux premiers axes expliquent 99,00 % de la variance totale, dont 97,92 % pour I’axe F1, principal
discriminateur des profils biochimiques. Cet axe oppose clairement les biomarqueurs protecteurs
(AChE, GSH), associés aux témoins, aux marqueurs de stress oxydatif (GST, MDA, CAT), exprimeés
davantage chez les groupes exposés. La progression des groupes CLs et CLso vers les extrémités
positives de F1 indique une réponse toxique dose-dépendante. L’axe F2, explique que 1,08 % de la

variance, refléte des variations mineures sans impact significatif sur I’interprétation globale.
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Figure 46. Analyse en composantes principales (ACP) des biomarqueurs de stress oxydatif chez les males et femelles de Gambusia affinis exposes
au BPA. L’ACP a été réalisee a partir de cing biomarqueurs de stress oxydatif : le glutathion réduit (GSH), le malondialdéhyde (MDA), la catalase
(CAT), la glutathion S-transférase (GST) et I’activité de 1’acétylcholinestérase (AchE). Chez les males (Figure 46 a,b), les deux premiers axes F1
et F2 expliquent respectivement 95,74 % et 2,88 % de la variance totale, tandis que chez les femelles (Figure 46 c,d), ces axes représentent 97,92
% et 1,08 % de la variance.C = Témoin ; BPA = bisphénol A ; CL25/CL50 = concentrations testées ; J = jour d’exposition.
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4. Effet du bisphénol a sur les réserves énergétiques de Gambusia affinis

L’évaluation des réserves énergétiques testiculaires chez les males de Gambusia affinis exposés au
bisphénol A (CL2s et CLso) révele une réponse métabolique significative, notamment au niveau des
lipides et des protéines. Chez les individus traités, une accumulation progressive des lipides est observée
dés les premieres phases d’exposition. Le taux de lipides passe de 59,69 + 4,23 pug/mg chez les témoins
a 63,86 + 3,65 pg/mg pour la concentration de 4,74 mg/L (CLzs), et atteint 78,16 pg/mg pour la
concentration de 7,74 mg/L (CLso) dés le 15¢ jour. Cette accumulation se poursuit jusqu’au 60¢ jour
d’exposition, ou les séries traitées atteignent respectivement 82,17 + 2,91 pg/mg pour CL2s et 91,78 +

4,67 pg/mg pour CLso.

Parallélement, une diminution progressive de la teneur en protéines testiculaires est observée chez
les poissons exposés au BPA, tandis que les valeurs moyennes demeurent relativement stables chez les
témoins. Une réduction significative est observée des le 30 jour d’exposition, avec des concentrations
atteignant 38,72 + 2,89 pg/mg pour la série traitée a 4,74 mg/L (CL2s) et 29,95 + 3,43 pug/mg pour la
concentration de 7,74 mg/L (CLso), contre 47,72 £ 4,23 ug/mg chez les témoins. Cette diminution se
poursuit jusqu’au 60¢ jour, atteignant des niveaux extrémement significatifs, avec des teneurs moyennes
de 29,92 + 4,02 pug/mg (CL2s) et 15,67 + 4,01 pg/mg (CLso).

L’analyse de la variance a deux facteurs (ANOVA) appliquée aux taux de lipides et de protéines
testiculaires chez Gambusia affinis a révélé des effets hautement significatifs du temps d’exposition, du
traitement au bisphénol A (BPA), ainsi que de leur interaction. Concernant les lipides, le facteur temps
(F = 273,45 ; p < 0,0001), le traitement (F = 156,71 ; p < 0,0001) et leur interaction (F = 3,90 ; p <
0,0001) influencent de maniére significative 1’accumulation lipidique observée. Cette évolution
témoigne d’une réponse progressive et dose-dépendante a 1’exposition au BPA. Pour les protéines, des
effets similaires sont constatés avec des valeurs de F également trés significatives pour le temps (F =
49,70 ; p < 0,0001), le traitement (F = 96,22 ; p < 0,0001) et leur interaction (F = 0,64 ; p < 0,0001).

Afin d’évaluer la significativité des différences entre les séries exposées aux concentrations de 4,74
mg/L (CLzs) et 7,74 mg/L (CLso) de BPA, un test de Mann-Whitney a été appliqué aux valeurs moyennes
des taux de lipides et de protéines testiculaires. Les résultats montrent qu’aucune différence significative
n’a été observée pour les lipides entre les deux groupes (p = 0,42), bien qu’une accumulation lipidique
plus importante soit notée a la concentration la plus élevée. En revanche, les taux de protéines révelent
une tendance plus marquée a la diminution dans le groupe CLso, avec une différence significative (p =
0,095) (Tableau 22 ; Figure 47).

Page

106



Résultats

Tableau 22: Analyse de la variance a 2 critéres de classification (temps, traitement) sur les réserves énergétiques : lipides et proteines (ug/mg de tissues), chez
les males adultes de G. affinis en période de reproduction suite a une exposition chronique au BPA : CLys (4,74 mg/L) et CLso (7,74 mg/L).

Taux des lipides Taux des proteines
Source de variation DDL SCE CM Fobs P DDL SCE CM Fobs P
Temps 4 2742,72 178,43 273,45 0,0001**** 4 432,12 30,10 49,70 0,0001****
Traitement 2 154,98 83,76 156,71 0,0001**** 2 98,96 48,98 96,22 0,0001****
Interaction 8 56,28 1,83 3,90 0,0001**** 8 14,43 0,76 0,64 0,0001****
Résiduelle 60 45,60 0,0053 60 67,36 0,0095
Totale 74 74
DDL : degré de liberté ; SCE : somme des carrés des écarts ; CM : carré moyen ; Fobs : F observé ; P : niveau de signification.
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Figure 47. Variation du taux des réserves énergétiques : lipides et proteines (pg/mg de tissues) chez les adultes méales de Gambusia affinis pendant la période
de reproduction sexuelle, suite a une exposition chronique au BPA : CL,. (4,74 mg/L) et CL,, (7,74 mg/L) ;
(Moyenne + SEM ; n =5).
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5. Etude histologiques testiculaires induites par le BPA chez Gambusia affinis

Les microphotographies représentatives de la Figure 47 illustrent des coupes transversales
du tissu gonadique testiculaire de Gambusia affinis, comparant les individus témoins et ceux

exposés au bisphenol A a la concentration CLos (4,74 mg/L) aprés 60 jours d’exposition.

L’analyse histologique des testicules de Gambusia affinis (Figure 48) révéle des différences
structurelles marquées entre les poissons témoins et ceux exposés au bisphénol A. Chez les
témoins (Figure 48 A, B, C), ’organisation de 1’épithélium séminifere est bien conservée, avec
la présence de tous les stades de la spermatogenese : spermatogonies (Sg), spermatocytes (SC),
spermatides (ST) et spermatozeugmata (SZM). Les cellules germinales au sein des kystes se
développent de maniere synchrone, et les spermatozoides matures (SP) apparaissent associés
aux tétes sombres des cellules de Sertoli, reflétant une activité testiculaire fonctionnelle et

intacte.

En revanche, les testicules des individus traités au BPA (Figure 48 D, E, F) présentent
plusieurs altérations caractéristiques. On observe un amincissement de 1’épithélium germinal,
une disposition désorganisée des kystes germinatifs, et une congestion des spermatozoides dans
la lumiere tubulaire. Ces modifications traduisent une altération significative de la
spermatogenese. Bien que la structure générale des tubules ne soit pas complétement effondrée,
la dégradation de 1’épithélium germinal et 'absence de liaisons normales entre les cellules
interstitielles et les cellules de Sertoli suggérent une perturbation des processus de maturation

germinale.

Aucun signe d’intersexualité n’a été observé, mais les modifications observées indiquent

clairement une toxicité testiculaire induite par 1’exposition chronique au BPA.
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Figure 48. Histologie des testicules de Gambusia affinis de poissons témoins (A, B, C) et de poissons
traités au BPA (D, E, F) montrant différents stades de la spermatogeneése. (A, B et C) Spermatogonies
(Sg) a la périphérie du testicule, les cellules germinales dans les kystes sont & plusieurs stades de la
spermatogenése : spermatocyte (SC), spermatide (ST) et spermatozeugmata (SZM). Les types de
cellules de chaque kyste se développent de maniere synchrone. Les noyaux des spermatozoides (SP)
sont associés aux tétes noires des cellules de Sertoli (barre d'échelle = 50 um). D, E et F section
histologique de poissons traités au BPA montrant que la disposition des kystes est clairement perturbée
(zone en cercle, D) avec un amincissement de I'épithélium germinal (fleche noire) entrainant une
congestion des spermatozoides (tétes blanches).
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I11. DISCUSSION
1. Toxicité aigte du Bisphénol A

Les résultats obtenus mettent en évidence une toxicité aigué dose-dépendante du bisphénol
A, avec une corrélation claire entre I’augmentation de la concentration, la durée d’exposition et
la mortalité observee. L'absence de mortalité naturelle chez le groupe témoin renforce la
fiabilité des taux de mortalité corrigés, ce qui permet une évaluation plus précise de I'effet
toxique du BPA.

La toxicité aigue du bisphénol A chez les femelles adultes de Gambusia affinis suscite un
intérét croissant en raison de ses effets potentiels sur les fonctions physiologiques, métaboliques
et reproductives. Si les effets chroniques du BPA sont bien documentés, les données récentes
montrent que méme une exposition breve peut entrainer des perturbations biologiques notables.
Dés les premiéres 24 heures, les concentrations faibles (15 et 20 mg/L) induisent une mortalité
modérée, suggérant une toxicité limitée a court terme. En revanche, une augmentation marquée
de la mortalité est observée a partir de 25 mg/L, traduisant un seuil de concentration au-dela
duquel la toxicité aigué devient rapidement significative. Ces observations s’inscrivent dans la
logique classique de la toxicologie, selon laquelle I'intensité des effets augmente avec la
concentration. Un aspect particulierement notable est I’effet cumulatif du BPA au fil du temps,
des concentrations modérément toxiques a 24 heures deviennent fortement létales aprés 72 a 96
heures. En particulier, une exposition a 15 mg/L entraine une mortalité de 13,33 % a 24 h, qui
s’éleve a 60 % apres 72 h, puis 73,33 % a 96 h. Ce profil d’évolution suggere une accumulation
progressive du contaminant dans 1’organisme, aboutissant a une intensification des dommages
cellulaires et des défaillances physiologiques. A partir de 20 mg/L, la toxicité devient
particuliérement sévere, avec des taux de mortalité compris entre 70 et 90 % en seulement 48 a
72 heures. Cette réponse rapide indique des perturbations métaboliques aigués, souvent
irréversibles. La toxicité ainsi devient significative a partir de 25 mg/L des 24 heures
d’exposition, tandis que les concentrations de 15 et 20 mg/L n’induisent que des mortalités
modérées aux premieres phases, mais atteignent 60 a 83 % aprés 72 a 96 heures, confirmant

P’effet cumulatif.
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En revanche, chez les méles adultes de Gambusia affinis 1’exposition aigué au bisphénol A
a été réalisée a travers une série de concentrations croissantes (5, 10, 15, 20 et 25 mg/L),
déterminées a la suite d’essais préliminaires. Comme pour les femelles, aucune mortalité
naturelle n’a été¢ observée dans le lot témoin, ce qui a permis d’attribuer I’ensemble des

mortalités enregistrées a 1’effet direct du contaminant.

Dés 24 heures d’exposition, une réponse toxique claire apparait chez les males. A 10 mg/L
et 15 mg/L, les mortalités atteignent respectivement 33,33 % et 36,67 %, traduisant une toxicité
initiale modérée. Toutefois, a partir de 20 mg/L, une nette augmentation est observée, avec des
taux de mortalité atteignant 70,00 %, et jusqu’a 83,33 % a 25 mg/L. Ces résultats indiquent que
les concentrations moyennes et élevées entrainent une toxicité aigué rapide, visible dés les
premiéres heures d’exposition. A 48 heures, la progression de la mortalité en fonction de la
concentration devient encore plus marquée. Le BPA provoque 43,33 % de mortalité a 15 mg/L,
76,67 % a 20 mg/L, et 86,67 % a 25 mg/L. Fait notable, méme a la concentration la plus faible
(5 mg/L), on enregistre déja une mortalité de 30,00 %, ce qui révéle une toxicité non négligeable
a faible concentration aprés deux jours. A 72 heures, les effets sont accentués. Les
concentrations de 20 et 25 mg/L entrainent respectivement 93,33 % et 100 % de mortalité. La
concentration de 5 mg/L maintient un niveau de mortalité modéré (30,00 %), mais montre des
signes d’accumulation toxique. Apres 96 heures, la mortalité continue d’augmenter, notamment
a 15 mg/L (83,33 %), 20 mg/L (96,67 %), et 25 mg/L (100 %). Les concentrations initialement
modérées deviennent fortement toxiques : a 5 mg/L, la mortalité atteint 43,33 %, et a 10 mg/L,
elle monte a 83,33 %. Ces résultats soulignent un effet cumulatif évident, ou des concentrations

relativement faibles deviennent mortelles & mesure que 1’exposition se prolonge.

L’analyse croisée des données expérimentales met en évidence une toxicité aigué du
bisphénol A a la fois dose-dépendante et cumulative chez Gambusia affinis, avec toutefois des
différences notables entre les sexes. Les males présentent une sensibilité marquée des les
premiéres 24 heures d’exposition, avec des mortalités ¢levées a partir de 10 mg/L, tandis que
les femelles réagissent de maniére plus progressive, avec une augmentation significative de la
mortalité principalement au-dela de 72 heures. A concentration équivalente, la cinétique de

réponse est donc plus rapide chez les males que chez les femelles.
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Ces différences peuvent s'expliquer par des mécanismes physiologiques, hormonaux et
métaboliques différenciés. Chez les males, la réponse aigué pourrait étre liee a une moindre
capacité de détoxification hépatique ou a une perméabilité cellulaire plus élevée au BPA. Cela
rejoint les conclusions de Jeon et al. (2024), qui ont mis en évidence chez le poisson-zébre une
perturbation marquée du métabolisme lipidique hépatique chez les méles exposés au BPA,
accompagnée d’un stress oxydatif important dés 48 heures d’exposition. Ces altérations
systémiques précoces pourraient expliquer la mortalité accélérée chez les males de Gambusia

affinis.

De leur coté, les femelles semblent accumuler les effets toxiques de maniére plus
progressive, ce qui pourrait étre lié a une réponse hormonale modulée par des cycles
reproductifs ou a une meilleure capacité d'adaptation métabolique initiale. Toutefois, aprés 72
a 96 heures, elles atteignent également des niveaux de mortalité élevés a des concentrations
similaires, ce qui démontre un effet cumulatif manifeste. L’étude de Sanz et al. (2024), sur des
embryons de poisson-zebre, a également révélé des profils d’expression génique différents entre
males et femelles exposés au BPA, notamment sur les genes impliqués dans la réponse au stress
et la régulation hormonale. Les travaux de Xu et al. (2025), menés chez I’oursin marin
Heliocidaris crassispina, ont mis en évidence que les males subissent une désorganisation
cellulaire reproductive plus rapide que les femelles, ce qui souligne une tendance interespece
selon laquelle les males pourraient étre plus vulnérables aux polluants endocriniens lors

d’expositions aigués.

La modélisation toxicologique réalisee par Vracko et Lagares (2024) sur différentes espéces
aquatiques a également permis d’identifier une tendance constante : a dose égale, les males
atteignent souvent plus rapidement les seuils critiques de toxicité aigué, en raison de différences
dans les processus de métabolisation et de distribution du contaminant dans les tissus. Ainsi que
I’étude comparative de \Wang et al. (2024) sur le BPA et ses analogues renforce 1’idée que la
réponse toxique dépend fortement de facteurs biologiques tels que le sexe, 1’dge ou le stade
physiologique. lls soulignent I’importance d’inclure ces variables dans I’évaluation des risques

environnementaux, afin de mieux prédire les impacts a I’échelle des populations.

Les données obtenues dans notre étude chez Gambusia affinis confirment que le bisphénol
A provoque une toxicité aigué significative chez les deux sexes, bien que les dynamiques
d’apparition et les seuils de sensibilité different. Cette double sensibilité a également éte
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rapportée par \Wang et al. (2019) chez le carassin doré (Carassius auratus), ou une exposition
aigué au BPA a entrainé des perturbations morphologiques et fonctionnelles séveres dans les
gonades des males et des femelles. Chez les males, les chercheurs ont observé une apoptose
cellulaire marquée dans les testicules dés les premiéres 96 heures, tandis que chez les femelles,
une réduction significative de la croissance ovarienne et de l'activité hormonale a été constatée.
Ces effets sont similaires & ceux enregistrés dans notre expérimentation, ou les maéles
présentaient une mortalité rapide dés 10 mg/L a 24 h, et ou les femelles montraient une toxicité

progressive culminant a 96 h.

2.Effet sur les indices biométriques
2.1 Effet sur ’indice Gonado-Somatique

Les résultats obtenus dans cette étude montrent que 1’exposition chronique au bisphénol A
affecte significativement I’IGS chez les femelles de Gambusia affinis. Des 72 heures
d’exposition a la concentration CLso (9,37 mg/L), une diminution marquée est observée, et cette
baisse se poursuit tout au long de I’expérimentation, atteignant des niveaux critiques au 60°
jour. A la concentration CLps (6,81 mg/L), une baisse progressive mais significative est
également constatée, soulignant une réponse en fonction de la dose et du temps. Contrairement
aux témoins, dont I’IGS suit une progression normale au cours du temps, les femelles exposées
au BPA présentent une stagnation, puis une régression de I’indice. Cela suggere une altération
du développement ovarien, probablement liée a une perturbation du systéme endocrinien.
L’analyse de la variance (ANOVA) a révélé des effets hautement significatifs des facteurs
temps, traitement et de leur interaction, confirmant la validité statistique des résultats. Ces
données rejoignent celles de \Wang et al. (2019), qui ont mis en évidence un ralentissement de
la croissance ovarienne chez des femelles de Carassius auratus exposées au BPA. De méme,
Sanz et al. (2024) ont observé une altération des marqueurs du développement reproducteur
chez des embryons femelles de poisson-zébre exposés a des analogues du BPA. Ces études
confirment que le BPA est capable de perturber le systeme reproducteur chez les femelles,
méme a des concentrations modérées. La baisse de I'lGS dés les premiéres 72 heures
d’exposition suggere une action rapide du BPA, possiblement par une interférence avec les
récepteurs hormonaux impliqués dans la maturation des ovocytes. Le BPA est connu pour
perturber 1’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique en mimant ou en bloquant I’action des
cestrogenes, ce qui pourrait inhiber la sécrétion de gonadotrophines nécessaires a la croissance
folliculaire.
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A long terme, ’effet cumulatif est évident : 1’IGS chute jusqu’a des valeurs trés faibles,
atteignant 7,59 £ 1,15 dans le groupe CLso au 60° jour. Cela suggére une inhibition presque
compléte de Iactivité ovarienne. Un tel effondrement de I’IGS pourrait étre indicatif d’une
stérilit¢ fonctionnelle si I’exposition au BPA se poursuit, méme a des concentrations
environnementalement réalistes. Ces résultats indiquent que I’IGS constitue un bon indicateur
biologique des effets sublétaux du BPA, en particulier dans le cadre d’expositions prolongees.
Sa sensibilité permet de détecter des altérations physiologiques précoces avant méme
I’apparition d’effets Iétaux, ce qui est essentiel pour 1’évaluation des risques environnementaux
associes aux polluants a activité endocrinienne. Ces résultats rejoignent ceux de plusieurs
travaux récents. Notamment, 1’étude de Nam et al. (2024) sur le Java medaka (Oryzias
javanicus) a mis en évidence une réduction significative de I’IGS chez les femelles exposées
chroniquement au BPA, associée a une baisse drastique de la ponte et a une altération
histologique des gonades. Ces auteurs soulignent que la perturbation endocrinienne induite par
le BPA entraine un déréglement hormonal systémique, affectant directement le cycle de

reproduction.

L’indice gonado-somatique (IGS) chez les méles de Gambusia affinis a montré une
diminution marquée et rapide des les premiers jours d’exposition au bisphénol A. Une baisse
significative de I’IGS est observée dés le 15° jour a la concentration CLso (7,74 mg/L), avec
une valeur moyenne de 0,37 + 0,009. Cette tendance se retrouve également a la concentration
CL2s (4,74 mg/L), bien que de maniére légérement moins prononcée (0,44 + 0,02), par rapport
aux témoins qui présentent une valeur stable de 0,55 + 0,01. A la fin de la période expérimentale,
soitau 60° jour, I’IGS continue de diminuer de maniére significative, atteignant 0,30 + 0,01 pour
le groupe CL2s et 0,22 + 0,02 pour le groupe CLso. Ces valeurs reflétent une réduction soutenue
du développement des gonades chez les males, traduisant une inhibition progressive de la

fonction reproductive.
2.2 Comparaison intersexués de I’indice Gonado-Somatique

Ces résultats confirment que les méles de Gambusia affinis sont sensibles aux effets
chroniques du BPA, méme a des concentrations relativement modérées. La chute rapide et
persistante de I’IGS indique une altération du développement testiculaire, probablement li¢e a
une perturbation de 1’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique, comme observé dans d’autres
études. Par exemple, Wang et al. (2019) ont mis en évidence des effets similaires chez les méles
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de Carassius auratus, avec une dégénérescence testiculaire et une baisse de la production de
spermatozoides en réponse a une exposition prolongée au BPA. Des résultats analogues ont été
rapportés par Srivastava et Reddy (2021) ont documenté chez Heteropneustes fossilis une baisse
significative de I’IGS accompagnée d’altérations histopathologiques des testicules apres
exposition au BPA, avec des lésions séveres telles que la dégénérescence des tubules
séminiféres. De méme, Ribeiro et al. (2021) ont observé chez Astyanax lacustris une réduction
de I’IGS et une désorganisation cellulaire dans les gonades des males, démontrant que le BPA
affecte non seulement la masse des gonades mais aussi leur structure fonctionnelle. Forner-
Piquer et al. (2019), aussi ont rapporté une baisse de I’IGS et des dommages testiculaires
confirmés par histologie, chez Sparus aurata, renforgant 1’idée que le BPA exerce un effet

inhibiteur transversal sur la spermatogeneése.

Chez les méles de Gambusia affinis, la diminution de I’indice gonado-somatique (IGS) est
précoce et marquée, apparaissant des les premiers jours d’exposition au BPA, et se poursuivant
de maniére soutenue jusqu’a la fin de I’expérimentation. A 1’inverse, chez les femelles, bien
que la baisse soit également significative, elle s’installe de fagcon plus progressive, avec des
valeurs critiques atteintes majoritairement vers la fin de la période d’exposition. Cette asymétrie
temporelle dans la réponse biologique suggére que les males sont plus sensibles que les femelles
aux effets chroniques du BPA sur la fonction gonadique. Cette plus grande vulnérabilité des
males pourrait étre liée a plusieurs facteurs : une structure testiculaire plus directement affectée
par le stress oxydatif induit par le BPA, un métabolisme hormonal plus rapide, ou encore une
moindre capacité de compensation endocrinienne face a la perturbation de I’axe hypothalamo-
hypophyso-gonadique.

Ces résultats sont en accord avec de nombreuses études scientifiques. Jeon et al. (2024) ont
montré que chez Danio rerio, les males présentent une altération plus rapide du métabolisme
reproducteur que les femelles, notamment en raison d’une réponse hépatique et hormonale
immeédiate face au BPA. De plus, Forner-Piquer et al. (2019) ont mis en évidence chez Sparus
aurata une réduction significative de I'lGS et des dommages histologiques testiculaires
survenant rapidement apres exposition, tandis que les effets sur les femelles étaient plus tardifs.
De méme, Srivastava et Reddy (2021) ont observé chez Heteropneustes fossilis une
dégeénérescence marquée des testicules dés les premieres semaines, suggérant une atteinte

rapide des fonctions de reproduction male.
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Ces données renforcent 1’idée que les effets du BPA sur la reproduction sont non seulement
dose-dépendants, mais également sexuellement différenciés, avec une réactivité plus rapide et
plus sévere chez les males. Kang et al. (2002) avaient déja souligné cette distinction en
observant une réduction significative de I’IGS et une altération structurale des gonades males
de Oryzias latipes, comparativement aux femelles dont les réponses semblaient amorties sur le

plan histologique.
2.3 Effet sur I’indice hépato-somatique

L’indice hépato-somatique (IHS), qui refléte la masse relative du foie par rapport au poids
corporel total, est un indicateur bioénergétique et physiologique sensible, souvent utilisé pour
évaluer I’impact de substances toxiques sur le métabolisme hépatique chez les poissons. Dans
cette étude, 1’exposition chronique au BPA a induit une augmentation significative et
progressive de I’THS chez les deux sexes de Gambusia affinis, bien que la cinétique et I’intensité

de la réponse varient entre les males et les femelles.

Chez les femelles, les effets sur I’IHS ne se manifestent qu’a partir de 45 jours d’exposition,
et de maniere différenciée selon la concentration. Une augmentation significative est d’abord
détectée a la concentration CLso (9,37 mg/L), suivie d’une élévation & CLs (6,81 mg/L) au 60°
jour. Ces résultats suggerent une réponse hépatique cumulative, traduisant probablement une
surcharge métabolique progressive ou une accumulation hépatique du BPA, liée a des

mécanismes de détoxification plus lents ou plus complexes chez les femelles.

En revanche, chez les males, une augmentation de I’THS est observée dés le 15° jour a la
concentration CLso, et devient hautement significative au 30° jour, atteignant 0,20 + 0,01 contre
0,12 £+ 0,01 chez les témoins. Cette réponse précoce témoigne d’une sensibilité hépatique plus
immédiate, probablement en lien avec une mobilisation métabolique accélérée pour tenter de
neutraliser ou d’éliminer le contaminant. A partir du 45° jour, 'IHS augmente également a
CLos, et au 60° jour, il atteint des valeurs comparables a celles des femelles traitées, indiquant

une réaction hépatique marquée dans les deux sexes, mais selon des dynamiques distinctes.

Ces résultats sont en accord avec les observations de Mi et al. (2021) chez Gobiocypris rarus,
ou une exposition au BPA a induit une accumulation de triglycérides dans le foie, associée a
une augmentation de I’'THS chez les males, des les premiéres semaines d’exposition. De méme,
Chakraborty et al. (2023) ont rapporté une augmentation significative de I’'THS chez
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Oryzias latipes apres exposition transgénérationnelle au BPA, avec une réponse différenciée
entre méales et femelles, les femelles présentant des effets plus retardés mais persistants.

En outre, Zahran et al. (2020) ont mis en évidence chez Oreochromis niloticus une
augmentation marquée de I’IHS chez les males exposés a des eaux usées contenant du BPA,
accompagnée de modifications histopathologiques du foie, telles que des foyers inflammatoires
et des Iésions des hépatocytes.

2.4 Comparaison intersexues de I’indice hépato-somatique

La différence de temporalité dans la réponse hépatique observée entre les males et les
femelles de Gambusia affinis peut étre attribuée a des facteurs physiologiques et hormonaux
distincts. Chez les femelles, le cycle reproductif et les exigences énergétiques liées a la
vitellogeneése peuvent entrainer une priorisation métabolique qui retarde 1’activation des
mécanismes hépatiques de détoxification. A I’inverse, les males semblent activer plus
rapidement leur systéme hépatique en réponse a I’exposition au BPA, ce qui se traduit par une

¢lévation plus précoce de I’THS.

Ce décalage de réponse entre les sexes est en accord avec plusieurs études antérieures. Par
exemple, Chakraborty et al. (2023) ont montré chez Oryzias latipes que 1’exposition
transgénérationnelle au BPA induit une augmentation marquée de I’'IHS, avec des effets plus
durables chez les femelles. A I’opposé, Zahran et al. (2020) ont rapporté une réponse hépatique
plus immédiate chez les males Oreochromis niloticus exposés a un mélange de xénostéroides

incluant du BPA, ce qui appuie I’idée d’une réactivité hépatique masculine plus rapide.

De plus, les résultats de Mi et al. (2021) chez Gobiocypris rarus ont mis en évidence une
augmentation significative de I’'IHS chez les males des la troisieme semaine d’exposition,
corrélée a une accumulation de triglycérides dans le foie. Cette observation suggére une
stimulation du métabolisme lipidique hépatique induite par le BPA, susceptible d’expliquer
I’hypertrophie hépatique observée. L’étude de Naderi et al. (2014) chez Danio rerio a montré
que I’exposition prolongée au bisphénol S (BPS), un analogue du BPA, entraine une elévation
de ’IHS chez les deux sexes, mais avec des profils de réponse modulés selon le sexe, la

concentration et le stade de développement.
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Ces travaux confirment que I’indice hépato-somatique constitue un biomarqueur fiable de la
détresse hépatique induite par les perturbateurs endocriniens comme le BPA. lIs soulignent
également I’importance de considérer le sexe et les caractéristiques métaboliques propres a

chaque individu dans 1’évaluation de la toxicité chronique de ces composés.
2.5 Effet sur I’indice de condition

L’indice de condition (K) est un paramétre morphométrique utile pour évaluer 1’état de santé
général des poissons. Il reflete la relation entre le poids et la longueur du corps et permet
d’estimer les réserves énergétiques ainsi que 1’équilibre physiologique de I’individu. Dans cette
étude, 1’exposition chronique au bisphénol A a entrainé une baisse significative de 1’indice de
condition chez les males et les femelles de Gambusia affinis, avec des différences marquées

dans la dynamique temporelle et I’intensité de la réponse.

Chez les femelles, aucune différence statistiquement significative n’a été observée pendant
les 45 premiers jours d’exposition, méme a la concentration la plus élevée (CLso). Ce délai de
réponse pourrait traduire une phase de compensation métabolique durant laquelle les
mécanismes physiologiques sont mobilisés pour maintenir la reproduction et le métabolisme
énergétique. Toutefois, a partir du 45° jour, une diminution importante de 1’indice de condition
est enregistrée a la concentration CLso. Ce déclin peut étre attribué a une dégradation de la
fonction hépatique ou a une altération de I’absorption des nutriments, affectant directement la
réserve corporelle. A la concentration CLzs, en revanche, aucune variation significative de K
n’a été détectée sur I’ensemble de la période, suggérant une capacité de tolérance plus élevée a

cette concentration.

Chez les males, la réponse est plus précoce. Une baisse significative de 1’indice de condition
est détectée deés le 30° jour, aussi bien a CLas qu’a CLso. Cette réponse rapide indique une
déstabilisation plus immédiate de I’équilibre énergétique et physiologique, probablement en
lien avec une activité hépatique accrue face au stress chimique ou une mobilisation plus rapide

des réserves métaboliques.

Ces résultats sont soutenus par plusieurs études similaires. Ribeiro et al. (2021) ont montré
que I’exposition au BPA chez Astyanax lacustris provoque une diminution de 1’indice de
condition, corrélée a des perturbations métaboliques hépatiques. De méme, Mi et al. (2021) ont
observé chez Gobiocypris rarus une réduction de K associée a un désequilibre lipidique,

Page
118



Discussion

résultant d’une perturbation des voies de régulation de I’énergie. Ces études, tout comme les
données obtenues ici, suggerent que 1’exposition au BPA altere le métabolisme global, avec des

effets visibles sur la masse corporelle et la réserve énergétique.
2.6 Comparaison intersexués de I’indice de condition

Les différences observées entre les sexes dans la réponse au BPA peuvent étre attribuées a
des priorités métaboliques distinctes. Chez les femelles, une proportion importante de 1’énergie
est mobilisée pour des fonctions reproductives spécifiques, telles que la vitellogenese, ce qui
pourrait retarder la mise en place de réponses physiologiques au stress toxique. Ce phénoméne
est cohérent avec les résultats de Forner-Piquer et al. (2019), qui ont montré que 1’activation de
la vitellogenese chez Sparus aurata pouvait masquer temporairement les altérations
métaboliques induites par le BPA, réduisant la réactivité des biomarqueurs comme 1’indice de

condition a court terme.

A I’inverse, chez les méales, I’absence de vitellogenése et de fonctions associées au stockage
des réserves énergétiques pour la reproduction favorise une mobilisation métabolique
immeédiate en réponse au stress environnemental. Cette mobilisation rapide explique la baisse
précoce de I’indice de condition observée dans cette étude. Ces résultats rejoignent ceux de Sun
et al. (2020), qui ont démontré chez des poissons males que le BPA pouvait induire une
féminisation métabolique en modifiant les voies de signalisation de ’AMPK et de mTOR,
altérant la gestion énergétique et entrainant une chute de la condition corporelle. Une étude de
Liuetal. (2021) sur Hippocampus erectus confirme également une altération marquée de 1’état
corporel chez les méles exposés au BPA a des concentrations environnementales. Les auteurs
y rapportent une baisse significative de 1’indice de condition, accompagnée d’une accumulation
hépatique de lipides et d’un déséquilibre endocrinien, corroborant 1’idée d’une vulnérabilité

masculine accrue face aux perturbateurs endocriniens.

Rajapaksa et al. (2024) ont récemment demontré chez Danio rerio que I’exposition a long
terme au BPA entrainait une diminution marquée du facteur de condition chez les deux sexes,
mais avec une cinétique plus rapide chez les males. Cette différence est expliquée par une
activation plus precoce des voies métaboliques de détoxification chez les méles, alors que les
femelles, en période de reproduction, maintiennent prioritairement leur métabolisme

reproductif.
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En définitive, les différences entre males et femelles dans la variation de 1’indice de condition
(K) refletent une divergence des priorités physiologiques et des stratégies de réponse
métabolique. Ces résultats confirment que I’indice de condition est un biomarqueur sensible et
utile pour détecter des altérations sublétales induites par le BPA, en tenant compte des variations

intersexes.

3.Effet du Bisphénol a sur les biomarqueurs de dommage

3.1 Effet sur I’acétylcholinestérase (AChE)

L’acétylcholinestérase (AChE) est une enzyme clé du systeme nerveux, responsable de la
dégradation de I’acétylcholine au niveau des synapses. Sa sensibilité a divers contaminants
chimiques, notamment les perturbateurs endocriniens comme le bisphénol A (BPA), en fait un

biomarqueur de choix pour évaluer les effets neurotoxiques sublétaux chez les poissons.

Dans cette étude, une inhibition significative de 1’activité de I’ AChE a été observée chez les
males et les femelles de Gambusia affinis exposés chroniquement au BPA. Chez les méles, la
baisse de ’activité enzymatique est apparue des le 15° jour d’exposition, avec une inhibition
marquée a la concentration CLso, et des valeurs atteignant un minimum de 2,16 nM/min/mg au
60° jour. Chez les femelles, I’inhibition s’est installée de maniére plus progressive, avec des
différences significatives a partir du 30° jour et des valeurs minimales a 3,17 nM/min/mg a CLsg

apres 60 jours.

Les analyses statistiques ont mis en évidence des effets significatifs du temps d’exposition,
de la concentration de BPA, et de leur interaction, sur I’activité de I’ AChE dans les deux sexes.
Les tests non paramétriques ont également révélé une sensibilité plus marquée chez les males a
partir du 15° jour, avec des écarts plus prononcés entre les groupes a 30 et 45 jours. Ces
observations sont cohérentes avec plusieurs travaux antérieurs. Carnevali et al. (2018) ont
rapporté une inhibition précoce de I’AChE chez Danio rerio exposé au BPA, avec des effets
comportementaux associés. Qu et al. (2019) ont démontré que le BPA et certains de ses
analogues réduisent significativement [’activit¢ de I’AChE chez Carassius auratus,

accompagnés d’altérations morphologiques des tissus nerveux.

Chez Oreochromis niloticus, Kassim et al. (2021) ont montré une diminution marquée de

I’activité enzymatique chez les males exposés au BPA, mettant en évidence une plus grande
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vulnérabilité enzymatique par rapport aux femelles. Cette différence de réponse pourrait étre
liée & une activation plus intense du métabolisme hépatique chez les méles, facilitant la
conversion du BPA en métabolites plus réactifs. L’étude de Ribeiro et al. (2021) souligne que
la réponse de I’AChE au BPA est ¢galement influencée par la température et le métabolisme
basal, ce qui peut expliquer certaines variations dans I’évolution de I’activité enzymatique
observées au fil du temps. De maniére complémentaire, Oliveira et al. (2022) ont mis en
évidence un phénomeéne de récupération partielle de ’activité de I’AChE aprés exposition
prolongée, ce qui pourrait expliquer la tendance a la réduction des différences entre les
concentrations & 60 jours observée dans cette étude. Ces résultats confirment I’intérét de
I’AChE en tant que biomarqueur neurotoxique fiable et sensible a 1’exposition chronique au
BPA. Son comportement différencié entre les sexes et sa réactivité dés les premiéres phases de
I’exposition en font un indicateur pertinent pour 1’évaluation des effets sublétaux de polluants

environnementaux sur les poissons.
3.2 Comparaison intersexuée de I’activité de I’acétylcholinestérase (AChE)

L’analyse comparative entre les males et les femelles de Gambusia affinis révele une
différence notable dans la réponse enzymatique a 1I’exposition chronique au bisphénol A (BPA).
Chez les males, la baisse de I’activité de I’AChE est apparue précocement, dés le 15¢ jour
d’exposition, et s’est accentuée avec le temps, notamment a la concentration la plus élevée
(CLsp). Cette inhibition rapide traduit une sensibilité neurotoxique marquée, potentiellement
liée a une mobilisation métabolique plus immédiate du foie et a une production accrue de
métabolites réactifs du BPA, capables d’inhiber directement I’enzyme. Chez les femelles, bien
que I’inhibition de ’AChE soit également significative, elle s’installe de manicre plus
progressive. Les premiéres différences nettes par rapport au groupe témoin n’apparaissent qu’a
partir du 30° jour d’exposition, suggérant une forme de résistance initiale ou un décalage dans
I’activation des voies de détoxification. Ce phénomene pourrait étre attribué a une priorisation
métabolique en faveur de la reproduction, comme la vitellogenése, mobilisant les ressources

hépatiques au détriment des mécanismes de défense neurochimique immédiats.

Ces observations rejoignent celles de Kim et al. (2022) qui ont étudié les effets
neurotoxiques d’un analogue du BPA (le bisphénol F) sur le cerveau de Danio rerio, en
montrant une inhibition dose-dépendante de I’ AChE chez les deux sexes, avec une réponse plus
marquée chez les males.
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Vega-Lopez et al. (2024) ont démontré que ’activité de I’AChE dans le cerveau des
Oreochromis niloticus est fortement réduite par 1’exposition au BPA, avec des différences
significatives entre les sexes selon la dose et la durée. Ils ont observé que les males expriment
des altérations enzymatiques et histologiques plus précoces que les femelles. Heredia-Garcia et
al. (2023) ont confirmé que des concentrations environnementalement réalistes de BPA
provoquent une inhibition de I’AChE dans le cerveau des Danio rerio, avec des différences de
réponse entre les sexes corrélées a 1’intensité de stress oxydatif. En définitive, la comparaison
entre les sexes met en évidence une réponse neurotoxique différenciée au BPA : les males
présentent une inhibition plus rapide et marquée de I’ AChE, tandis que chez les femelles, cette

réponse est plus progressive, mais atteint des niveaux similaires en fin d’exposition.
3.3 Effet sur Le Glutathione-S Transferase (GST)

L’activité enzymatique de la glutathion S-transférase (GST), enzyme clé du systeme de
détoxification cellulaire chez les poissons, a montré une induction progressive et significative
en réponse a I’exposition chronique au bisphénol A (BPA). Cette augmentation traduit une
activation du métabolisme de phase Il, dont la fonction principale est la conjugaison des
substances toxiques au glutathion, facilitant leur neutralisation et leur élimination. Chez les
males, I’augmentation de I’activité¢ enzymatique est apparente des le 15¢ jour, notamment a la
concentration CLso, et s’intensifie jusqu’au 45¢ jour. Cette élévation rapide suggeére une réponse
adaptative immédiate a 1’agression chimique. Toutefois, une Iégere diminution est observée au
60¢ jour, ce qui pourrait traduire un phénomene de régulation négative ou un épuisement des
capacités enzymatiques apres une stimulation prolongée. Chez les femelles, I’induction de la
GST est plus progressive, atteignant des valeurs enzymatiques maximales au 45¢ jour,
supérieures & celles observées chez les males. A la concentration CLso, I’activité GST dépasse
1,9 uM/min/mg, ce qui indique une réponse métabolique soutenue. Cette dynamique pourrait
étre liée a une sollicitation hépatique accrue, possiblement en rapport avec les processus
physiologiques de reproduction comme la vitellogenése, qui mobilisent intensément les

ressources hépatiques.

Les résultats obtenus dans cette étude sont en accord avec plusieurs recherches menées sur
d'autres especes de poissons exposés au bisphénol A (BPA), qui ont également mis en évidence
une induction marquée de I’activité de la glutathion S-transférase (GST) en réponse a une
exposition prolongée. Qiu et al. (2016) ont observé chez Oryzias latipes que I'expression des
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genes liés au stress oxydatif, y compris la GST, était modulée différemment selon le sexe. Les
males présentaient une induction enzymatique précoce, similaire a celle relevée chez Gambusia
affinis dans notre étude, tandis que la réponse chez les femelles était plus tardive mais
d’amplitude plus ¢élevée. Ces résultats confortent 1’idée d’une dynamique de réponse
enzymatique différenciée entre les sexes. Karami et Courtenay (2015), en étudiant Clarias
gariepinus, ont mis en évidence une variabilit¢ de I’activité GST selon le sexe, le temps
d’exposition et la concentration du contaminant. Ils ont également souligné que les males
montraient une sensibilité métabolique accrue aux faibles doses, tandis que les femelles
développaient des réponses plus importantes a long terme, ce qui correspond aux tendances
observées dans notre experience. Rhee et al. (2008), en travaillant sur Kryptolebias
marmoratus, une espece hermaphrodite, ont montré que la régulation du géne GSTM était
influencée par des signaux endocriniens différenciés selon les tissus et le sexe phénotypique,
confirmant ainsi le réle du contexte hormonal dans la modulation de cette enzyme. Sun et al.
(2019) ont démontré chez Danio rerio que I'exposition au BPA induit une augmentation de
I’activité de la GST avec des différences notables entre les males et les femelles. Chez les méles,
la réponse était plus rapide, tandis que chez les femelles, elle était plus durable. Cette
différenciation était attribuée a la régulation de voies métaboliques distinctes, influencées par

les niveaux hormonaux et I’état physiologique.
3.4 Comparaison intersexuée de I’activité de la GST

L’analyse comparative entre les males et les femelles de Gambusia affinis révele des
différences notables dans la dynamique d’induction de I’enzyme glutathion S-transférase
(GST), en réponse a une exposition chronique au BPA. Ces différences traduisent des
sensibilités métaboliques divergentes entre les sexes. Chez les males, 1’augmentation de
I’activité enzymatique est détectable des les premicres phases de I’exposition (15e jour),
traduisant une réactivité précoce du systéme de détoxification. Cette réponse atteint un pic a 45
jours, suivi d’une 1égére réduction au 60e jour, possiblement liée a une saturation ou une
régulation négative du systéme enzymatique. Tandis que chez les femelles, I’induction de la
GST soit plus tardive, elle est plus marquée en intensité. L’activité enzymatique reste élevee
jusqu’au 60e jour, suggérant une activation prolongée des mécanismes de biotransformation.
Cette réponse pourrait étre associée aux fonctions physiologiques spécifiques des femelles,

notamment la vitellogenese, qui mobilise fortement le foie.
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L’analyse statistique a mis en évidence des différences significatives entre les sexes, les
concentrations et les durées d’exposition. Ces différences confirment I’existence de sensibilités
métaboliques différenciées, avec une réponse enzymatique plus rapide chez les males, mais plus
soutenue chez les femelles. Les résultats observés ici sont confirmées par plusieurs études
récentes : Olsvik et al. (2009) ont rapporté chez la morue de 1’ Atlantique (Gadus morhua) une
variation de ’activité GST influencée par le sexe, avec une régulation plus marquée chez les
males. Mit et al. (2023) ont recemment demontré, chez Gasterosteus aculeatus, que le BPA et
ses analogues induisent une réponse GST plus prononcée dans le foie des males, mais une
persistance plus élevée chez les femelles. Rajapaksa et al. (2024) ont documenté chez le Danio
rerio juvénile que des niveaux environnementaux de BPA entrainent des modifications
significatives de I’expression GST et d'autres enzymes antioxydantes, affectant aussi la

croissance et la condition physique, avec une modulation sexuellement différenciée.

3.5 Effet sur P’activité enzymatique de la catalase (CAT)

L’enzyme catalase (CAT), impliquée dans la dégradation du peroxyde d’hydrogéne (H20.),
a eté identifiee comme un biomarqueur de choix pour évaluer le stress oxydatif chez les
poissons exposés a des contaminants environnementaux. Dans notre étude, 1’exposition
chronique au BPA a provoqué une élévation significative de 1’activité de la CAT chez

Gambusia affinis, de maniére dose-dépendante et temporellement différenciée selon le sexe.

Chez les males, I'induction de l'activité catalasique a été observée des le 15¢ jour, avec une
augmentation trés significative du taux de catalase. A la concentration CLzs (4,74 mg/L),
I'activité catalasique moyenne était de 1,08 + 0,02 pmol H.O2/min/mg, contre 0,56 + 0,02 pumol
H:0./min/mg chez les témoins. A la concentration CLso (7,74 mg/L), l'activité catalasique était
de 1,65 + 0,04 umol H-02/min/mg, toujours supérieure a celle des témoins. Cette tendance s’est
poursuivie jusqu’au 45¢ jour, ou I’activité enzymatique a atteint des valeurs de 1,82 + 0,03 umol
H202/min/mg a CL25 et 2,32 + 0,04 pmol H.02/min/mg a CLso. Cependant, a 60 jours, l'activité
a montré une légere réduction. Néanmoins, elle est restée supérieure a celle des témoins, avec
des valeurs de 2,08 + 0,02 pmol H202/min/mg a CLs et 2,54 + 0,03 pmol H202/min/mg a CLso.
Cette inversion de tendance suggére un épuisement des réserves enzymatiques ou une
régulation négative aprés une activation prolongée, ce qui est en adéquation avec les résultats
observés par Mukherjee et al. (2020) chez Labeo bata, ou I’activité de la catalase suivait un

schéma similaire apres une exposition prolongée au BPA. Ainsi que Salahinejad et al. (2021),
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ont rapporte une induction enzymatique soutenue de la catalase chez Danio rerio males exposés

a des analogues du BPA, indiquant une sensibilité oxydative accrue chez ce sexe.

Chez les femelles, bien que I'induction de la catalase ait été significative des les premieres
phases de I'exposition, le pic d'activité a été observé plus t6t, au 30° jour. A la concentration
CL2s (6,81 mg/L), l'activité moyenne était de 1,52 + 0,02 pmol/min/mg, et & CLso (9,37 mg/L),
elle a atteint 2,16 + 0,01 umol/min/mg, comparativement a 0,66 + 0,02 umol/min/mg chez les
témoins. Cependant, contrairement aux maéles, une diminution progressive de l'activité
enzymatique a été enregistrée a partir du 45° jour, avec des valeurs de 1,18 £+ 0,02 pmol/min/mg
pour CLas et 1,76 + 0,05 umol/min/mg pour CLso. Cette tendance s'est poursuivie jusqu'au 60°
jour, ou les valeurs ont baissé a 1,14 + 0,02 pmol/min/mg pour CL2s et 1,44 + 0,01
pumol/min/mg pour CLso. Cette réduction pourrait étre due & un réajustement métabolique, ou &
un déclin de la capacité de détoxification en raison de 1’engagement des ressources hépatiques
dans des processus reproductifs comme la vitellogenése, comme le suggére 1’étude de Hamed
et al. (2021) sur Clarias gariepinus, ou l'activité antioxydante a diminué en période de

reproduction.

3.6 Comparaison intersexuée de I’activité de la catalase

L’analyse statistique intersexuée révele une différence significative dans la sensibilité de la
catalase au BPA. Les méales montrent une induction plus rapide et soutenue, tandis que chez les
femelles, 1’induction est intense mais plus transitoire. Cette distinction est en cohérence avec
les réles physiologiques divergents des deux sexes et leur réactivité hormonale respective. La
comparaison intersexuée met en eévidence des différences notables. Les méales présentent une
réponse plus rapide et prolongée, tandis que chez les femelles, la réponse est plus transitoire
malgré une élévation initiale importante. Ce décalage temporel peut étre attribué a une
modulation hormonale différenciée. Ces résultats sont en adéquation avec plusieurs travaux
récents, comme 1’ont montré Qiu et al. (2016) chez la carpe commune (Cyprinus carpio), ou
I’induction de la CAT était influencee par les profils hormonaux selon le sexe. Sun et al. (2019),
travaillant sur Danio rerio, ont également observé que la réponse de la catalase au BPA variait
en intensité et en durée selon le sexe, avec une réponse masculine plus rapide, contre une activité
féminine plus soutenue mais plus vulnérable au fil du temps. Les résultats de Minaz et al.
(2022), chez Oncorhynchus mykiss, ont confirmé qu’une exposition prolongée au BPA entraine

d’abord une élévation de la CAT suivie d’une baisse, phénomene également constaté
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dans notre étude a partir du 60¢ jour, suggérant une régulation négative ou une fatigue

enzymatique.

3.7 Effet sur le taux de glutathion réduit (GSH)

L'étude de I'évolution du taux de glutathion réduit (GSH) chez Gambusia affinis apres une
exposition chronique au bisphénol A révele que le BPA induit une diminution progressive et
significative du GSH, a la fois chez les males et les femelles, ce qui témoigne d'un stress
oxydatif et d'une altération des capacités de détoxification. Chez les méles, dés le 15¢ jour, une
baisse tres hautement significative du GSH a été observée, particulierement a la concentration
CLso (7,74 mg/L), ou la valeur moyenne du GSH a chuté a 0,21 + 0,02 umol/mg de protéines,
par rapport a 0,34 £ 0,01 umol/mg chez les témoins. Cette diminution s'est poursuivie de
maniere progressive tout au long de I'exposition, atteignant une valeur minimale de 0,19 + 0,01
pumol/mg pour les individus exposes a la concentration CLsg (7,74 mg/L) au 60e jour, avec une
concentration similaire chez les individus exposés & CLas (4,74 mg/L) (0,19 + 0,01 pmol/mg).
Ces résultats montrent clairement que 1’exposition au BPA a un effet dose-dépendant sur

I'épuisement du GSH, un biomarqueur clé du stress oxydatif.

Chez les femelles, une baisse tres hautement significative du GSH a été observée des le 45e
jour d'exposition. A ce stade, I'activité moyenne est passée de 0,49 + 0,01 pmol/mg chez les
témoins a 0,32 £ 0,02 pumol/mg pour CL2s (6,81 mg/L) et & 0,29 + 0,01 umol/mg pour CLsg
(9,37 mg/L). Cette inhibition enzymatique a continué de maniére progressive jusqu’au 60° jour,
atteignant des valeurs de 0,24 £ 0,03 pmol/mg pour CL2s et 0,22 + 0,01 pmol/mg pour CLso,
montrant que I'exposition prolongée au BPA a entrainé une réduction marquée du GSH chez
les femelles, a des concentrations plus faibles comparativement aux males. Ce phénomeéne
pourrait étre d0 a des processus physiologiques spécifiques aux femelles, tels que la
vitellogenése, qui mobilise les ressources hépatiques pour la reproduction, limitant ainsi la
capacité du foie a maintenir des niveaux élevés de GSH. Cette hypothese est en accord avec les
observations de Hamed et al. (2021) sur Clarias gariepinus, ou l'activité antioxydante a diminué

en période de vitellogenése.
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3.8 Comparaison intersexuée du taux de GSH

L’exposition chronique au bisphénol A (BPA) chez Gambusia affinis a révélé des réponses
différenciées entre les méles et les femelles, particuliérement en ce qui concerne le glutathion
réduit (GSH), un biomarqueur clé du stress oxydatif. Chez les males, la diminution du GSH a
¢été rapide et marquée des les premiers jours d’exposition, avec une réduction continue tout au
long de la période d'exposition. Cette réponse rapide est en adéquation avec les résultats de Qiu
et al. (2016) et Wang et al. (2019), qui ont observé des effets similaires chez les méles d'autres
espéces, suggérant que ces individus sont particulierement sensibles aux perturbations du
métabolisme oxydatif induites par le BPA. En revanche, chez les femelles, bien qu'une
réduction significative du GSH ait également été observée, celle-ci s’est produite plus lentement
et n’a commencé qu’au 45¢ jour d’exposition. Ce retard pourrait s’expliquer par les priorités
métaboliques spécifiques aux femelles, telles que la vitellogenése, un processus de reproduction
qui mobilise des ressources énergétiques et métaboliques importantes, retardant ainsi leur
réponse antioxydante au stress oxydatif. Cette observation est conforme aux résultats de Hamed
et al. (2021), qui ont montré une réponse plus tardive chez les femelles de Clarias gariepinus
en raison de I’engagement de leurs ressources dans les processus reproductifs. Ce contraste
intersexué a également été documenté dans d'autres études, telles que celles de Sun et al. (2019)
et Minaz et al. (2022), qui ont observé des différences de réponses enzymatiques entre males et
femelles exposés a des perturbateurs endocriniens, avec des males réagissant plus rapidement

aux facteurs de stress oxydatifs.
3.9 Effet sur le taux de Malondialdéhyde (MDA)

L'exposition au bisphénol A induit des réponses différenciées en fonction du sexe,
notamment dans la production de Malondialdéhyde (MDA), un marqueur du stress oxydatif.
Les résultats montrent des effets significatifs chez les males et les femelles adultes de Gambusia
affinis, bien que les réponses différent selon le temps d’exposition et la concentration. Chez les
males, le taux de MDA augmente des le 15¢ jour d'exposition, atteignant des valeurs moyennes
de 1,72 £ 0,01 nmol/mg dans le groupe traité a CLos (4,74 mg/L) et 1,95 £ 0,03 nmol/mg dans
le groupe traité a CLso (7,74 mg/L), comparativement a 0,72 nmol/mg dans le groupe témoin.
Cette augmentation se poursuit tout au long de 1’exposition, culminant a 1,86 = 0,01 nmol/mg
pour CLos et 2,11 + 0,03 nmol/mg pour CLse au 60¢ jour. Cette réponse rapide et marquée chez
les males suggere une réactivité plus forte au BPA, ce qui est en accord avec d'autres etudes,
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telles que celles de Tiwari et al. (2018), qui ont également observé une réponse oxydative plus
rapide chez les méles exposés au BPA. Ces résultats sont aussi cohérents avec ceux de Zahran
et al. (2020), qui ont trouvé une réponse rapide et marquée au BPA chez les males
d’Oreochromis niloticus, ou le MDA augmentait rapidement, suggérant une activation précoce

des mécanismes de détoxification.

Chez les femelles, le taux de MDA commence a augmenter de maniére significative a partir
du 30¢ jour. Les valeurs moyennes au 30 jour sont de 1,65 + 0,01 nmol/mg pour le groupe traité
a CLzs et 1,82 £ 0,03 nmol/mg pour le groupe traité a CLso, comparativement a 0,87 £ 0,01
nmol/mg chez les témoins. Cette élévation se poursuit au 45¢ jour, avec des taux atteignant 1,75
+ 0,02 nmol/mg pour CL2s et 1,98 + 0,01 nmol/mg pour CLso. Au 60¢ jour, une légere
diminution est observée dans le groupe CLos, avec une valeur de 1,49 + 0,02 nmol/mg, tandis
que CLso maintient un taux élevé de 1,78 £ 0,03 nmol/mg, contre 0,93 £+ 0,01 nmol/mg chez les
témoins. Cette réponse plus graduelle et prolongée chez les femelles expliquée par une gestion
des ressources métaboliques dédiées a la reproduction, qui ralentirait leur réponse antioxydante
au stress oxydatif induit par le BPA en accord avec Hamed et al. (2021), qui ont mentionné que
les femelles de Clarias gariepinus avaient une réponse antioxydante plus durable pendant la

période de reproduction.
3.10 Comparaison intersexuée du taux de MDA

L’exposition chronique au bisphénol A chez Gambusia affinis a révélé des réponses
différenciées entre les méles et les femelles. Les différences dans la dynamique du MDA entre
les sexes soulignent I’importance de considérer les variations intersexuées dans I’étude des
effets toxiques du BPA et d’autres polluants environnementaux. Ces résultats suggerent que les
males réagissent plus rapidement au stress oxydatif induit par le BPA, tandis que les femelles
montrent une réponse plus soutenue, mais plus lente, probablement influencée par des processus
physiologiques liés a la reproduction. Cela met en évidence la nécessité de tenir compte des
différences sexuelles dans 1’évaluation des risques écotoxicologiques, car les mécanismes de
gestion du stress oxydatif et la réactivité aux polluants peuvent différer significativement selon
le sexe. Cette réponse rapide chez les males est en accord avec les travaux de Zahran et al.
(2020), qui ont observé chez Oreochromis niloticus une réponse rapide au BPA chez les males,
ce qui suggere que ce sexe est particulierement sensible aux perturbations du métabolisme
oxydatif. Minaz et al. (2022) ont également observé des réponses
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similaires chez Oncorhynchus mykiss, ou les males ont montré une augmentation plus marquée
du MDA en réponse a une exposition au BPA, suggeérant que ce sexe est plus réactif au stress

oxydatif induit par les contaminants.

En revanche, les femelles de Gambusia affinis ont montré une réponse plus gradualiste et
prolongée, avec une augmentation plus lente du MDA, mais sur une période plus longue. Cette
réponse plus soutenue chez les femelles pourrait étre influencée par des priorités métaboliques,
un processus de reproduction qui mobilise les ressources énergétiques et metaboliques des
femelles, ce qui pourrait expliquer la réponse plus lente au stress oxydatif. Ce phénomene est
soutenu par I’étude de Hamed et al. (2021), qui ont observé que les femelles de Clarias
gariepinus exposees a des toxines ont montré une réponse antioxydante plus prolongée mais
retardée, liée a lI'engagement des ressources dans la reproduction. Les différences dans la
dynamique du MDA entre les sexes ont également été documentées par Sun et al. (2019) dans
une étude sur Danio rerio, ou ils ont constaté que les males avaient une réponse plus rapide au
BPA, tandis que les femelles ont montré une réponse plus durable mais moins rapide. Cette
réponse différente peut étre attribuée a des mécanismes hormonaux et des priorités
physiologiques propres a chaque sexe. Chez les males, la réponse rapide pourrait étre due a une
mobilisation immédiate du systeme de défense antioxydante, tandis que chez les femelles, le
ralentissement de la réponse pourrait étre le résultat de I'engagement énergétique dans des

fonctions reproductives essentielles.
4. Effet sur le taux des vitellines

L’analyse du taux de vitellines chez les femelles adultes de Gambusia affinis exposées au
bisphénol A met en lumiere une inhibition marquée de la vitellogenése, traduisant une
perturbation endocrine significative. Chez les séries témoins, le taux de vitellines suit une
évolution physiologique attendue, augmentant progressivement tout au long de la période
expérimentale passant de 6,09 + 0,009 ug/mg au début de I’expérimentation a 8,01 + 0,01 pg/mg au
60° jour. Cette progression traduit une activité ovarienne fonctionnelle, cohérente avec un cycle
reproducteur actif. En revanche, les séries exposées au BPA montrent une inhibition
progressive, plus prononcée a des concentrations élevées. A la concentration de 6,81 mg/L
(CLzs), le taux de vitellines diminue progressivement, avec une valeur enregistrée de 4,24 +
0,01 pg/mg au 60e jour, représentant une réduction de pres de 48 % par rapport aux témoins.
L’effet est encore plus prononceé a 9,37 mg/L (CLsg), ou une régression marquée est observée
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des le 15e jour (3,70 £ 0,02 pug/mg) pour atteindre un minimum de 2,42 + 0,03 pg/mg a 60
jours, soit une diminution supérieure a 70 %. Cette inhibition forte et rapide indique un

déréglement endocrinien marque.

Cette altération de la vitellogenése est compatible avec le mode d’action connu du BPA en
tant que xéncestrogene, capable de perturber la régulation hormonale des poissons. Le BPA
interféere notamment avec 1’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique (HPG), inhibant la
production d’cestradiol, hormone clé dans I’induction de la vitellogénine par le foie. La
diminution du taux de vitellines observée ici est donc probablement la conséquence d’un
blocage en amont dans cette voie de signalisation. Les observations de notre étude rejoignent
de, Luzio et al. (2015) qui ont montré que I’exposition chronique au BPA induit une réduction
significative du taux de vitellogénine chez les femelles de Danio rerio, méme a faibles
concentrations. De maniére similaire, Caldwell et al. (2012) ont rapporté une suppression de
I’expression du géne codant la vitellogénine chez Menidia beryllina, exposée a une faible dose
de BPA durant plusieurs semaines. Ces effets sont souvent associés a une réduction de la

fertilité, a une atrophie ovarienne et a une baisse du taux de ponte.

Nos résultats sont en adéquation avec d’autres études scientifiques, telles que celles de
Almeida et al. (2020) chez Fundulus heteroclitus, ont également révélé une réduction dose-
dépendante des taux de vitellogénine circulante suite a une exposition au BPA, en corrélation
avec une diminution de la masse ovarienne et des altérations histopathologiques des gonades.
Par ailleurs, Rajapaksa et al. (2024) ont confirme que 1’exposition chronique au BPA induit une
perturbation de la transcription de vtgl et vtg2 chez des poissons juvéniles, confirmant une
sensibilité moléculaire importante de la voie de vitellogenése a ce composé. Luzio et al. (2015)
ont montré une réduction significative du taux de vitellogénine chez Danio rerio femelles
exposees chroniquement au BPA, avec un lien établi entre les doses administrées et la baisse
hormonale. De méme, Nam et al. (2024) ont montré chez le Java medaka (Oryzias javanicus)
qu’une exposition au BPA, seule ou combinée a des microplastiques, entrainait une réduction
significative des taux de vitellogénine et une diminution marquée de la production d’ceufs. Ces
résultats démontrent que la réponse observee chez Gambusia affinis est partagée par d'autres
especes de poissons, confirmant le caractére universel de la vitelline comme biomarqueur

sensible de perturbation hormonale.
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La forte diminution des vitellines mesurée dans cette étude, surtout a la dose de CLso, indique
donc un effet biologique critique sur le systeme reproducteur des femelles, compromettant la
maturation ovarienne. Le BPA, en réduisant la production hépatique de vitellogénine, limite
I’accumulation des réserves protéiques essentielles pour le développement des ovocytes, ce qui
peut avoir des conséquences graves sur le succes reproducteur a 1’échelle des populations. La
réponse temporelle et dose-dépendante observée, appuyée par une analyse statistique robuste,
renforce la valeur de la vitellogénine en tant que biomarqueur sensible de 1’exposition aux
perturbateurs endocriniens dans les milieux aquatiques. Ces résultats sont cohérents Faheem et
al. (2017) ont observé chez Catla catla une inhibition significative de la production de
vitellogénine apres exposition au BPA, avec altération du développement ovarien et
suppression de 1’axe reproducteur. Pareillement, \Wang et al. (2019), en étudiant les effets du
BPA chez le poisson rouge (Carassius auratus), ont signalé une altération du développement
des gonades associée a une baisse du taux de vitellogénine chez les femelles, ce qui a
compromis la maturation des ovocytes. Molina et al. (2018) ont mis rapporté une inhibition
significative de la production de vitellogénine et une régulation négative de I’aromatase chez
Danio rerio femelles exposées au BPA, confirmant une désorganisation hormonale et

métabolique.

Plus récemment, Mukherjee et al. (2024) ont montré que méme a des concentrations
environnementales, le BPA provoque un déséquilibre du systeme reproductif chez Labeo bata,
affectant la synthese de vitellogénine ainsi que la signalisation intra-ovocytaire, soulignant une
toxicité reproductrice significative chez les femelles. Parallelement, Lee et al. (2021) ont
effectué une revue systématique des effets des analogues du BPA et ont conclu que I’inhibition
de la vitellogénine constitue un biomarqueur fiable de la perturbation endocrine chez les espéces
aquatiques

5. Effet du Bisphénol a sur les réservés énergétiques de Gambusia affinis

L’évaluation des réserves énergétiques testiculaires chez les males de Gambusia affinis
exposes chroniquement au bisphénol A a deux concentrations (CLos : 4,74 mg/L et CLso : 7,74
mg/L) met en évidence des perturbations métaboliques notables. Une accumulation progressive
et dose-dépendante des lipides testiculaires est observée au fil du temps. Dés le 15¢ jour, les

taux atteignent 63,86 + 3,65 pg/mg pour CLos et 78,16 + 4,67 pg/mg pour CLso, contre 59,69
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+ 4,23 ng/mg chez les témoins. Cette accumulation s’accentue jusqu’au 60¢ jour, avec des taux

de 82,17 + 2,91 pg/mg et 91,78 + 4,67 pg/mg, respectivement.

Cette tendance a I’accumulation lipidique est cohérente avec les travaux de Zhang et al.
(2021), qui ont montré chez Gobiocypris rarus une stimulation des voies lipogénétiques suite a
une exposition chronique au BPA. De méme, Sun et al. (2019) ont observé un remodelage du
métabolisme lipidique chez les males de Danio rerio, vers un profil plus femelle, en réponse
aux perturbateurs cestrogéniques. Ces résultats sont soutenus par la recherche de Liu et al.
(2018), qui ont mis en évidence un déreglement du métabolisme des acides gras et du
cholestérol dans les gonades de poissons exposeés au BPA, compromettant les fonctions
reproductrices. Par ailleurs, \Wang et al. (2020) ont également signalé une hausse des taux de
lipides totaux dans les tissus gonadiques de Carassius auratus exposés au BPA, indiquant une
altération de 1’équilibre énergétique cellulaire. Par ailleurs, Zhao et al. (2024) ont rapporté que
I'exposition au BPA et a ses analogues provoque une accumulation anormale de lipides dans les
embryons de poisson-zebre, indiquant un déréglement précoce du métabolisme énergétique, ce

qui pourrait également affecter le développement gonadique.

Parallelement, une réduction marquée des protéines testiculaires est constatée dans les
groupes exposés. Dés le 30 jour, les taux chutent a 38,72 + 2,89 ug/mg pour CLas et 29,95 +
3,43 pg/mg pour CLso, contre 47,72 + 4,23 pg/mg chez les témoins. Cette baisse se poursuit
jusqu’au 60¢ jour, atteignant 29,92 + 4,02 pg/mg (CL2s) et 15,67 + 4,01 pg/mg (CLso).
L’¢éventuelle diminution des réserves protéiques est souvent liée au stress oxydatif induit par le
BPA. Ces résultats sont en accord avec ceux de Schonemann et al. (2022), qui ont observé une
dérégulation des voies de biosynthése protéique et de la spermatogenese chez Cyprinodon
variegatus. Mourabit et al. (2020), dans une étude sur Oryzias latipes, ont aussi démontré une
réduction des protéines testiculaires et une altération hormonale, en lien avec une baisse
d’expression des génes liés a la croissance et a la différenciation cellulaire. De méme, Zhang et
al. (2019) ont rapporté chez Oncorhynchus mykiss une inhibition marquée de la production
protéique dans les testicules, accompagnée d'une désorganisation cellulaire aprés exposition au
BPA.

Ainsi, la combinaison d'une accumulation lipidique et d'une diminution des protéines
suggere une réorientation métabolique défavorable dans les testicules de Gambusia affinis,
révélatrice d'une perturbation endocrine profonde. Ces modifications traduisent une altération
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de la fonction reproductive et confirment que le BPA agit comme un xénobiotique perturbant
le métabolisme énergétique et structurel des tissus reproducteurs chez les poissons. Cette double
perturbation a été observée dans plusieurs études expérimentales. De méme, Mourabit et al.
(2020) ont montre chez Oryzias latipes que le BPA provoque une réduction des protéines
testiculaires, couplée a une baisse des androgenes plasmatiques, ce qui affecte directement la
fonction reproductive. Les effets déléteres sur la structure des gonades ont également été mis
en évidence par Schonemann et al. (2022), qui ont révélé une désorganisation du protéome
testiculaire chez Cyprinodon variegatus, notamment dans les protéines impliquées dans la
signalisation cellulaire, le cytosquelette et le transport intracellulaire. Cette désorganisation
s’accompagne d’un déréglement transcriptionnel, touchant les génes liés a la spermatogenése

et a I’homéostasie cellulaire.

Dans des modeles similaires, \Wang et al. (2020) ont souligné que le BPA augmentait les
lipides totaux dans les testicules de Carassius auratus, tout en inhibant les enzymes
antioxydantes et en activant les voies de signalisation pro-inflammatoires, aggravant ainsi les
effets sur le métabolisme gonadique. Qu et al. (2019) ont montré que chez Misgurnus
anguillicaudatus, une exposition subchronique au BPA perturbait I'équilibre des protéines
structurales et des enzymes de la spermatogenese, appuyant I'idée d’une altération globale du
systéeme reproducteur male. De méme, dans le modéle du Danio rerio, Batista-Silva et al.
(2022) ont démontré que le BPA altére les réserves énergétiques testiculaires en modulant les
voies de signalisation de I’AMPK et de la glycolyse, aboutissant a une déplétion protéique.
Egalement, Srivastava et Reddy (2021) ont observé chez Heteropneustes fossilis une
désorganisation des tissus testiculaires, associée a une accumulation lipidique et une diminution
du contenu en protéines totales, suggérant une toxicité oxydative et une perte de fonction.
Moura et al. (2022) chez Danio rerio, ou le BPA a induit un déséquilibre énergétique dans les
testicules, marqué par une élévation du lactate et une diminution du glycogéne et des protéines,
accompagnée d’altérations histologiques. Plus récemment, Zhu et al. (2025) ont démontré chez
les rats que 1’exposition environnementale au BPA affecte directement 1’axe intestin-sang-
testicule, entrainant une inflammation et une altération de I’intégrité testiculaire, accompagnées

d’un déséquilibre du métabolisme lipidique.

L’ensemble de ces études conforte I’idée que les effets du BPA sur le métabolisme
testiculaire sont universellement reproductibles, affectant a la fois la disponibilité énergétique

(via les lipides) et les fonctions structurales et enzymatiques (via les protéines). Cette synergie
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toxique s’inscrit dans un profil typique de perturbation endocrinienne, compromettant

gravement la fertilité et la viabilité des gameétes males chez les poissons d’eau douce.
6. Etude histologiques testiculaires induites par le BPA chez Gambusia affinis

L’analyse histologique des testicules de Gambusia affinis a mis en évidence une altération
significative de 1’organisation du tissu gonadique aprés exposition chronique au BPA. Les
coupes des tissus montrent un amincissement de 1’épithélium germinal, une désorganisation des
kystes, ainsi qu’une congestion des spermatozoides dans la lumiére tubulaire. Ces signes
refletent une perturbation marquée du processus de spermatogenese, malgré 1’absence de signes
d’intersexualité. Ces observations traduisent une toxicité testiculaire structurelle et

fonctionnelle du BPA.

Ces résultats sont en parfaite concordance avec ceux rapportés par Lora et al. (2016) chez le
Danio rerio, ou une réduction de I’épaisseur de 1’épithélium séminifere et une désorganisation
des cellules germinales ont également été observées apres exposition au BPA. De maniére
similaire, Cervantes-Camacho et al. (2024) ont observé chez Goodea atripinnis une
fragmentation des kystes spermatogéniques, une réduction du nombre de spermatides et une
congestion vasculaire dans les testicules, ce qui soutient I’idée d’une atteinte généralisée de la
spermatogenese chez les poissons vivipares exposés a des perturbateurs endocriniens. Chez le
poisson Astyanax bimaculatus, Ribeiro et al. (2021) ont démontré que 1’exposition au BPA
entraine une atrophie testiculaire et une altération des tubules séminiferes, particulierement
lorsque les poissons sont soumis simultanément & un stress thermique. Cette interaction entre
le BPA et d’autres facteurs environnementaux pourrait aggraver les effets histologiques

observés.

Par ailleurs, Mahmoud et al. (2019) ont noté une désintégration des jonctions entre cellules
de Sertoli et germinales chez des carpes exposées au BPA, ce qui compromet gravement la
maturation des spermatozoides. Des résultats similaires ont été rapportés par Forner-Piquer et
al. (2019) chez Sparus aurata, ou une désorganisation des tubes séminiféres et une réduction
du nombre de cellules germinales ont été notées apres exposition au BPA. lls ont également
rapporté une diminution du volume des cellules de Sertoli, affectant leur réle de soutien et de
nutrition dans la spermatogenése. De maniére analogue, Chakraborty et al. (2020) ont observe
chez Labeo rohita une désintégration de 1’architecture testiculaire accompagnée d’une
dégénérescence cellulaire et d’un espacement anormal entre les cellules de Sertoli et les
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spermatogonies apres traitement au BPA. Ces changements histopathologiques ont été associés
a une baisse de la fertilité et & une réduction du nombre de spermatozoides fonctionnels. Une
étude intégrée menée par Zhang et al. (2023) sur Gobiocypris rarus a confirmé que 1’exposition
au BPA provoque une désorganisation compléte de la structure testiculaire, y compris I’atrophie
des tubules séminiféres, la perte des cellules de Sertoli et I’altération du tissu interstitiel,
accompagnées d’une élévation du stress oxydatif. Plus récemment, Zhu et al. (2025) ont montré
chez des rats que I’exposition environnementale prolongée au BPA affectait la jonction entre
cellules de Sertoli et cellules germinales, compromettant la barriere hémato-testiculaire, un

élément essentiel au maintien de la spermatogenése.

Ces ¢études convergent toutes vers 1’idée que le BPA agit comme un perturbateur structurel
majeur des tissus reproducteurs males, affectant non seulement la spermatogenése, mais
également 1’intégrité des cellules de soutien et la communication intercellulaire. L’absence
d’intersexualité chez Gambusia affinis dans cette étude peut refléter une spécificité d’espéce ou

une concentration en-dessous du seuil d’induction d’effets morphologiques plus extrémes.
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IV. CONCLUSION ET PERSPECTIVES

Ce travail de thése s’inscrit dans le cadre de 1’évaluation des impacts des polluants chimiques
sur la faune aquatique des milieux dulgaquicoles, avec un intérét particulier porté sur les
conséquences biologiques du bisphénol A (BPA) un perturbateur endocrinien ubiquitaire.
L’étude a porté sur un poisson larvivore Gambusia affinis reconnu comme espece sentinelle
bio-indicatrice pertinente d’eau douce, en combinant des approches toxicologiques,
morphométrique, biochimiques, physiologiques et histologiques. A travers une double analyse
— aigué et chronique — chez les deux sexes. Afin de caractériser les réponses
physiopathologiques induites par ce xenobiotique sur les fonctions vitales, notamment la

reproduction, le métabolisme et le systeme antioxydant.

Dans un premier temps, 1’évaluation de la toxicité aigué du bisphénol A (BPA) chez
Gambusia affinis a permis de mettre en évidence une mortalité cumulative et dose-dépendante,
conduisant a I’estimation des concentrations létales (CL2s et CLsg). Les males se sont réveélés
plus sensibles que les femelles, présentant un taux de mortalité significatifs observées dés les
premiéres 24 heures d’exposition, méme & de faibles concentrations. En revanche, les femelles
ont réagi plus lentement, avec une mortalité marquée seulement aprés 72 a 96 heures, et a des
concentrations plus élevées. Ce différentiel de sensibilité pourrait s’expliquer par une
mobilisation métabolique plus rapide chez les males, une capacité de détoxification hépatique

moindre, ou encore a des différences hormonales intrinseques entre les sexes.

Dans une seconde série expérimentale, la toxicité chronique du bisphénol A (BPA) a été

évaluée a travers une approche multidisciplinaire biologique :

Sur le plan morphométrique, les résultats ont révélé une sensibilité accrue chez les méles de
Gambusia affinis, illustrée par une diminution significative des indices gonado-somatique
(IGS) et de condition (K) a éte enregistrée, traduisant une atteinte de la capacité reproductive et
de I’état général. Paralléelement, I’augmentation notable de I’indice hépato-somatique (IHS)
témoigne d’un déséquilibre métabolique et d’une sollicitation hépatique accrue, probablement
liée & ’activation des mécanismes de détoxification. Ces perturbations confirment I’impact du

BPA sur les fonctions physiologiques essentielles des poissons d’eau douce.
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Sur le plan biochimique, 1’évaluation enzymatique a mis en évidence une activation précoce
des systemes antioxydants, notamment la glutathion S-transférase (GST) et la catalase (CAT),
traduisant une tentative initiale de compensation face au stress engendré par le BPA. Par
ailleurs, une inhibition significative de 1’acétylcholinestérase (AchE), biomarqueur clé du
systéme nerveux, a été observée, indiquant un effet neurotoxique du BPA. Simultanément, la
diminution significative des taux de glutathion réduit (GSH), combinée a une élévation notable
des concentrations de malondialdéhyde (MDA), marqueur de la peroxydation lipidique, atteste
d’un stress oxydatif sévere. L’ensemble de ces variations biochimiques s’installent de maniere
plus rapide et plus prononcée chez les méles que chez les femelles, soulignant une sensibilité
biologique accrue par rapport aux males. Par ailleurs, les analyses statistiques multivariées,
notamment 1’analyse en composantes principales (ACP), ont permis de discriminer clairement
les profils biochimiques en fonction du sexe, de la concentration et du temps d’exposition. Cette
structuration refléte la dynamique toxique progressive du BPA et son effet dose-dépendant au

sein des milieux aquatique.

Sur le plan physiologique, une diminution progressive et dose-dépendante du taux de
vitellines a été observée chez les femelles indiquant une inhibition de la vitellogenése,
probablement induite par un effet cestrogéno-mimétique du BPA qui constitue un marqueur
central de perturbation endocrinienne. Le bisphénol A, agissant comme un xénoestrogene,
interfére avec 1’axe hypothalamo-hypophyso-gonadique en altérant la production d’estradiol,
hormone essentielle a la stimulation de la synthése hépatique de vitellogénine, précurseur direct
des vitellines. Ces perturbations physiologiques, associées aux effets métaboliques constatés
chez les males, notamment le déséquilibre prononcé des réserves énergétiques (lipidiques et
protéiques) et renforcées par les anomalies histologiques observées (amincissement de
I’épithélium germinal, désorganisation des kystes spermatogéniques), confirment ainsi le
potentiel toxique du BPA sur les fonctions gonadiques. En altérant gravement la fertilité, la
qualité des gameétes et, par conséquent, la dynamique reproductive a long terme. Cette inhibition
entrave le processus de maturation ovocytaire, compromettant ainsi le potentiel reproducteur

des femelles.
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En perspective, il apparait pertinent d’approfondir ces travaux de recherche & travers

plusieurs axes complémentaires, notamment :

o La réalisation de tests de toxicité aigué sur d’autres stades comme les alevins afin
d’affiner les seuils de sensibilité au BPA ;

e Dosage d’autre biomarqueurs moléculaires (cytochrome P450,vtgl/vtg2, etc.) pour
mieux comprendre les mécanismes d’action du BPA ;

o Réaliser test ELISA (Enzyme-Linked Immunosorbent Assay) permettrait de mesurer
avec précision les niveaux de vitellogénine chez les femelles, confirmant ainsi 1’effet
cestrogéno-mimétique du BPA et de ce fait son utilisation comme biomarqueur de
l'exposition aux composés cestrogéniques;

e Suivre Iaccumulation du BPA par la chromatographie liquide haute performance
(HPLC) notamment chez les males pour déterminer le degré de féminisation ;

o L’analyse des effets transgénérationnels du BPA sur les fonctions reproductives, le

développement embryonnaire et la survie des descendants.
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Annexe 1

Annexes

Tampons d’homogénéisation

Tampon Tris a 20 mM (pH = 7,6)

Produits utilisés

- Hydroxyméthyl aminomeéthane (TFiS)........ccccvevveiveieerieierese e 20 mM
- Acide ethyléne diamine tétraacétique (EDTA) ...ccvcoveieieieieiece e, 1 mM
= SACCNAIOSE ...ttt b 05M
- Chlorure de potassium (KCI) ........cooiiiiiiiiieiece e 0,15M
- DIthIiOthréitol (DTT) eiiieiicicie e sne s 1mM
- Fluorure de phénylméthylsulfonyle (PMSF) ........cccccovveiiiieiicic e 0,ImM

o Solubiliser le PMSF dans de l'isopropanol a raison 200 mM ;
o Aliquoter dans des tubes Eppendorf a raison 50 pl ;
o Solution stable pendant 6 mois a - 20 °C.
Préparation
- Pour la préparation de 100 ml de tampon Tris, dissoudre dans 80 ml d’cau distillée
24 g de Tris; 0,029 g d'EDTA ; 17,11 g de saccharose ; 1,11 g KCI ; 0,015gDTT et le

contenu d'un tube Eppendorf de PMSF ;
- Mélanger puis compléter a 100 ml avec de I'eau distillée.

- Tampon a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Tampon phosphate de sodium a 0,1% de Triton

Produits utilisés
- Hydrogénophosphate de sodium (Na;HPOs).
- Dihydrogénophosphate de sodium (NaH2PO.).
- Triton X100.
Préparation
Pour la préparation du tampon phosphate de sodium a 0,02 M (pH=7) :
o Dissoudre 2,83 g de Na2HPO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution A).
o Dissoudre 2,39 g de NaH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution B).
o Ajuster le pH de la solution A a I’aide de la solution B.
Pour la préparation du tampon phosphate de sodium a 0,1 % de Triton :
o Ajouter 0,1 ml de Triton X100 a 99,9 ml tampon phosphate 0,02 M (pH = 7).
o Solution stable pendant plusieurs semaines a 4 °C.

Tampon chlorure de potassium a 1,15 %

Produits utilisés
- Chlorure de potassium (KCI).
Préparation
- Dissoudre 1,15 g de KCI dans 80 ml d'eau distillée ;
- Meélanger puis compléter a 100 ml avec de I'eau distillée.
- Solution stable pendant plusieurs semaines a 4 °C.

Page
189


https://www.google.fr/url?sa=t&rct=j&q&esrc=s&source=web&cd=1&cad=rja&uact=8&sqi=2&ved=0ahUKEwjU5-iAqsrUAhWFfxoKHXYRCIEQFgghMAA&url=https%3A%2F%2Ffr.wikipedia.org%2Fwiki%2FFluorure_de_ph%25C3%25A9nylm%25C3%25A9thylsulfonyle&usg=AFQjCNGNX9VQbaUcDdRHNfa8jchnTpkPuw

Annexe 2

Acétylcholinestérase

Tampon phosphate de sodium a 0,1 % de Triton

Produits utilisés
- Dihydrogénophosphate de potassium (KH2POs).
- Hydrogénophosphate de potassium (K2HPO,).
- Triton X100.
Préparation
Pour la préparation du tampon phosphate de sodium & 0,02 M (pH= 7).
o Dissoudre 2,83 g de Na2HPO4 dans 1000 ml d’cau distillée (Solution A) ;
o Dissoudre 2,39 g de NaH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution B) ;
o Ajuster le pH de la solution A a1’aide de la solution B.
o Solution stable pendant plusieurs semaines & 4 °C.
Pour la préparation du tampon phosphate de sodium a 0,1 % de Triton.

o Ajouter 0,1 ml de Triton X 100 & 99,9 ml tampon phosphate 0,02 M (pH = 7).
o Solution a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Réactif d’Ellman a 0,01 M

Produits a utiliser

- Acide 5, 5'- dithiobis - 2 - nitrobenzoique (DTNB).

- Tampon phosphate (PH = 7) ..ceeiioiiccececeee e 0,02 M
Préparation

- Dissoudre 0,0396 g de DTNB dans 10 ml de tampon phosphate a 0,02 M.

- Solution instable & préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Solution d'acétylthiocoline a 0,1 M

Produits a utiliser
- Acétylthiocoline iodide.
- Eau distillée.
Préparation
- Dissoudre 0,144 g d'acétylthiocoline dans 10 ml d'eau distillée.

- Solution a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.
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Annexe 3

Glutathion - S transférase (GST)

Tampon phosphate 4 0,1 M (pH = 6,5)

Produits utilisés
- Dihydrogénophosphate de potassium (KH2POs).
- Hydrogénophosphate de potassium (K2HPOa).
Préparation

Dissoudre 13,6 g de KH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution A) ;

Dissoudre 17,4 g de K;HPO4 dans 1000 ml d’eau distillée (Solution B) ;

Ajuster le pH de la solution (A) a I’aide de la solution (B).

Solution stable pendant plusieurs semaines a 4 °C.

Solution 1-chloro -2,4 - dinitrobenzene a 20 mM

Produits utilisés
- 1- Chloro - 2,4 - dinitrobenzene (CDNB).
- Ethanol absolu.
Préparation
- Dissoudre 0,04 g de CDNB dans 10 ml d’éthanol absolu.

- Solution instable & préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Solution de glutathion réduit a 20 mM

Produits utilisés
- Glutathion réduit (GSH).

Préparation
- Dissoudre 0,06 g de GSH dans 10 ml d’eau distillée.

- Solution instable & préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.
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Annexe 4

Catalase (CAT)

Tampon phosphate a 0,1 M (pH = 7,5)

Produits utilisés

- Dihydrogénophosphate de potassium (KH2PQOs).

- Hydrogénophosphate de potassium (K2HPOs).
Préparation
Dissoudre 13,60 g de KH2PO4 dans 1000 ml d’eau distillée (solution A) ;
Dissoudre 17,40 g de KoHPO4 dans 1000 ml d’eau distillée (solution B) ;
Ajuster le pH de la solution (B) a I’aide de la solution (A).

Solution stable pendant plusieurs semaines a 4 °C.

Peroxyde d'hydrogéne a 5 %

Produits utilisés
- Peroxyde d'hydrogene (H202).......ccuveivieeiiiieiiieiiieeesee e 30 %

- Tampon phosphate (PH = 7,5)....cciiiiiiieiieeee e 0,1M
Préparation

- Pour la préparation de 100 ml de peroxyde d'hydrogéne a 5 %, ajouter 16,66 mld
H.0- a 83,34 ml de tampon phosphate.

- Solution instable & préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.
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Annexe 5

Glutathion reduit (GSH)

Solution d'acide sulfosalicylique a 4 %

Produit utilisé
- Acide sulfosalicylique.

Préparation
- Dissoudre 4 g de I'acide sulfosalicylique dans 80 ml d’cau distillée ;
- Mélanger puis ajuster avec de ’eau distillée jusqu’a 100 ml.

- Solution a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Réactif d’Ellman a 10 mM

Produits utilisés
- Acide 5, 5'-dithiobis-2-nitrobenzoique (DTNB).
- Méthanol absolu.
Préparation
- Dissoudre 0,0396 g de DTNB dans 10 ml de méthanol absolu.

- Solution instable & préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Tampon Tris-HCI a PEDTA (pH = 9,6)

Produits utilisés

R I 0,4M
s E D T A s 20 mM
- Acide chlorhydrique (HCI) ..ot 37 %

Préparation
- Pour la préparation de 500 ml de tampon, dissoudre 24,22 g de Tris dans 400 ml
d’eau distillée ;
- Ajouter 2,92 g I’EDTA ;
- Mélanger puis compléter a 500 ml avec de I’eau distillée ;
- Ajuster le pH a 9,6 avec quelques gouttes d’HCI.

- Solution a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.
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Annexe 5

Représentations graphiques de la courbe d'étalonnage du GSH
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y =0,0032x + 0,0021
0,25 R?=99,92 %
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Annexe 6

Malondialdéhyde (MDA)

Solution d’acide phosphorique a 1 %

Produits utilisés

- Acide phosphorique (H3PO4)......cciriieiiiiiiee s 98 %
Mode opératoire

- Ajouter 1,02 ml de I'acide phosphorique a 98,98 ml d'eau distillée.

- Solution stable a température ambiante.

Solution d’acide thiobarbiturique a 0,6 %

Produits utilisés
- Acide thiobarbiturique (TBA).
Mode opératoire
Dissoudre 0,6 g du TBA dans 80 ml d’cau distillée ;
Mélanger puis titrer avec une solution de NaOH (2N) jusqu'a la dissolution compléte du
TBA ;
Compléter a 100 ml avec de I’eau distillée.

Solution instable a préparer en quantité juste nécessaire a la série d’analyse.

Représentation graphique de la courbe d'étalonnage du MDA

0,9
0,8
0,7
0,6
0,5
0,4
0,3
0,2
0,1

y =0,009x + 0,0033
R?>=99,82 %

DO

0 20 40 60 80 100 120
Concentration en MDA (nmol/ml)
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Annexe 7

Dosage des vitellines

Tampon Tris-HCI

Produits utilisés

- Acide chlorhydrique (HCI) .......ooiieeieiee e e 37%

Préparation

- Dissoudre 3,02 g de Tris dans 300 ml d'eau distillée. Cela permettra d'obtenir une
solution de Tris a environ 0,5 M.

- Ajuster le pH de la solution a 7,4 en utilisant de I'HCI concentré (37 %). Cela peut étre
fait lentement en ajoutant de I'HCI goutte a goutte tout en vérifiant réguliérement le pH a
l'aide d'un pH-métre ou de bandes de pH.

- Compléter la solution avec de I'eau distillée jusqu'a un volume final de 500 ml.

Tampon complet Tris-NaCl

Produits utilisés

- Solution mere de Tris-HCI (préparée ci-dessus)
- NacCl : 2,9 g pour 10 ml de solution
- Eaudistillée : pour compléter le volume final

Préparation

- Dissoudre 2,9 g de NaCl dans 10 ml de la solution mére de Tris-HCI (obtenue ci-dessus). Cette
solution doit étre a une concentration de 0,5 M en NaCl.
- Compléter a 100 ml le volume avec de I'eau distillée jusqu'a 100 ml. Cela donnera une solution

de tampon Tris-NaCl préte a I'emploi a pH 7,4.
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Annexe 8

Protéines

Réactif protéique

Produits utilisés

- Bleu brillant de Coomassie (G250).

Préparation
- Dissoudre 100 mg du bleu brillant de Coomassie dans 50 ml d’éthanol ;

- Agiter 2 heures puis ajouter 100 ml d’acide phosphorique ;
- Mélanger puis ajuster avec de I’eau distillée jusqu’a 1000 ml ;
- Agiter puis filtrer sur papier filtre Whatman N°1.

- Solution stable pendant plusieurs semaines a 1I’obscurité et a 4 °C.

Dosage des protéines, réalisation de la gamme d’étalonnage:

Tubes 1 2 3 4 5 6

Quantité de (BSApul) 0 20 40 60 80 100

Eau distillée (ul) 100 80 60 40 20 0

Réactif BBC (ml) 4 4 4 4 4 4
0,35

0,3
y =0,0033x + 0,0013

0,25 R?>=99,97%

o
[N

0,15

Absorbance

o
|

0,05

0 20 40 60 80 100 120
Quantité d'albumine (ug)

Dosage des protéines : droite de regression exprimant 1’absorbance en fonction de la quantité

d’albumine (pg) (R?: coefficient de détermination)
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Abstract

Objective Considerable environmental pollution is commonly caused by plastics in marine ecosystems, and as plastics
breakdown, many toxic chemicals, including polycarbonate and bisphenol-A, are released, adversely affecting the health of
marine organisms. In this regard, the present work was devoted to study the toxic effect of bisphenol A (BPA), an endocrine
disruptor, in the freshwater crucian fish Gambusia affinis.

Methods The acute toxicity of BPA was examined in adult male G. affinis with two lethal concentrations, LC,5 and LCy, in
which the confidence intervals were determined after 24, 48, 72, and 96 h of the exposure period. The oxidative stress mark-
ers, including the enzymatic activity of catalase (CAT), glutathione S-transferase (GST), and acetylcholinesterase (AchE),
and the contents of malondialdehyde (MDA) and reduced glutathione (GSH) in the hepatopancreas of control and treated
fish were determined for 60 days. In addition, the study was included histopathological examinations of testes.

Result The toxic effect of BPA exposure increased with exposure time and concentration. Chronic exposure to BPA markedly
decreased the levels of reduced glutathione (GSH) and the enzymatic activity of brain acetylcholinesterase (AchE), and in
contrast, CAT and GST activity and MDA levels were significantly increased.

Conclusions BPA-exposed fish exhibited severe concentration-dependent acute toxicity, as evidenced by the induction of
oxidative injuries, disruption of the neurotransmission process, and subsequently decreased motor activity and alterations
in spermatogenesis.

Keywords Bisphenol A - Gambusia affinis - Acute toxicity - Chronic toxicity - Oxidative stress markers

Introduction

Disposing wastes that contain endocrine disruptors (ED),
including alkylphenols, bisphenols, pesticides, or hormone-
derived molecules, in the aquatic environment introduce
increased risks to marine organisms [1, 2]. Bisphenol A
(BPA), 4.,4'-isopropylidenediphenol, is a synthetic oestro-
genic chemical compound that has been widely applied
for more than 50 years as a monomer for the synthesis of
polycarbonate and epoxy resins [3]. The amount of disposed
wastes that contain BPA, in environment, in environment
was estimated at 450 tons/year [4], and the compound can be
introduced into aquatic systems via several sources, includ-
ing soil leaching and leaching of discharge from the domes-
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fishes. Animals and humans become exposed to bisphenol A
(BPA) by consuming contaminated drinking water and food,
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Introduction

Disposing wastes that contain endocrine disruptors (ED),
including alkylphenols, bisphenols, pesticides, or hormone-
derived molecules, in the aquatic environment introduce
increased risks to marine organisms [1, 2]. Bisphenol A
(BPA), 4,4-1sopropylidenediphenol, is a synthetic oestro-
genic chemical compound that has been widely applied
for more than 50 years as a monomer for the synthesis of
polycarbonate and epoxy resins [3]. The amount of disposed
wastes that contain BPA, in environment, in environment
was estimated at 450 tons/year [4], and the compound can be
introduced into aquatic systems via several sources, includ-
ing soil leaching and leaching of discharge from the domes-
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tic and petrochemical industry [5, 6]. Additionally, BPA was
found in water surfaces from nondetectable concentrations
of 56 pg/L and 0.2 to 13,000 ng/g [7] in fauna, especially in
fishes. Animals and humans become exposed to bisphenol A
(BPA) by consuming contaminated drinking water and food,
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as well as through skin contact; consequently, the compound
poses adverse effects in both animal and human health [8,
9]. Additionally, bisphenol A (BPA) is classified as category
3 reproductive toxicants, affecting developmental processes
endocrine, immune, and nervous system functions [10, 11].

The hepatopancreas, brain, and testis tissues are the
organs involved in reproduction and the main indices for the
evaluation of fish reproductive health. The liver is the major
organ responsible for metabolism, detoxification, biliation,
immunization, and preventing epidemics and thereby regu-
lates diverse metabolic functions in mammalian systems [12,
13]. Furthermore, oxidative damage in the brain may lead to
impairment in hepatopancreas function, and subsequently,
testis injury resulting in synthesis inhibition of sexual hor-
mones in the testis [14].

BPA was reported to induce liver dysfunction through the
generation of reactive oxygen species (ROS), causing liver
oxidative damage [12—15]. In this context, Mukherjee et al.
[16] showed that BPA exposure in Labeo bata increased
lipid peroxidation and oxidative stress. In addition, the
sensitivity of endogenous antioxidants in fish might be an
effective indicator of exposure to aquatic pollutants such as
BPA [17-20]. As reported, low concentrations of BPA can
induce alterations in antioxidant enzymatic activity in the
brain, liver, gills, and kidneys in bighead carp (Hypophthal-
michthys nobilis) [15]. BPA has significant adverse effects
on different trophic level and nutrient cycling in marine
environment, fishes are naturally vulnerable to BPA induce
toxicity [18, 20, 21]. Moreover, toxicity assessments offer
valuable tools in monitoring environments to protect human
and environmental health against chronic or acute expo-
sure to toxic pollutants [22, 23]. The average concentration
that affects organisms after a given exposure period can be
assessed through chronic assays [17, 24], since additional
assays are needed to complete these studies and to record
changes in specified biochemical markers during exposure to
various pollutants. Importantly, assessing the health status of
fish exposed to xenobiotics by determining oxidative stress

(a)
100+ —————————————
g 8011 \\I — Control
2 60 --- 5mg/L
2 .
= — 10mg/L
.g 404 — 15mg/L
g — 20 mg/L
& 204 ==+ 25mg/L
0 120

markers, such as catalase, glutathione-S-transferase (GST),
acetylcholinesterase (AChE), and glutathione peroxidase
(GPx), can help to determine the toxic profile of emerging
pollutants [25-27]. Gambusia affinis [28], a mosquitofish,
is a small freshwater ovoviviparous fish that originated in
Central America and Florida and was introduced into Alge-
ria to biologically fight mosquito larvae due to its aptitude
in biological control and strong adaptability; in addition, the
fish can be used as an indicator organism for toxicological
assays that test pollutants [29, 30]. Therefore, this study was
undertaken to determine the acute toxicity (LC,5 and LCs,)
of BPA after 24, 48, 72 and 96 h and to examine the sen-
sitivity of the hepatopancreas pro/antioxidative parameters
and histopathological observations of the male reproductive
system after chronic exposure to BPA.

Results
Acute toxicity of bisphenol A

Toxicity static non-renewable tests were performed with dif-
ferent concentrations (5, 10, 15, 20 and 25 mg/L) to assess
the lethal concentrations 25 (LC,s) and 50 (LCj,) (the con-
centration of the test substance that is lethal to 50 and 25%
of the organism) for 24, 48, 72 and 96 h of exposure. As
shown in Fig. 1, all the male mosquitofish in the control
group survived, whereas all fishes died after being exposed
to 25 mg/L BPA for 96 h. The LC,5/96 h and LCy/96 h val-
ues were 4.74 mg/L and 7.74 mg/L, respectively (Table 1).
The observed mortality rate started from 33.33 +2.58% in
the treated individuals with a low concentration (10 mg/L)
at 24 h to 96. 67 +2.58% for the treated individuals with the
highest concentration (20 mg/L) at 96 h. The mortality rate
indicates a very significant concentration effect (p <0.001).

BPA exposure at 24 h, 48 h, 72 h, and 96 h at different
concentrations caused fish mortality with a dose—response
relationship.

1007 (b) e
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&
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> - 48
g 40+ - 72
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Fig.1 The survival rate (a) and mortality rate (b) of fish during the acute BPA exposure Concentrations are given in Mean +SEM
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Table 1 Acute toxicity and

E: [t R ion Ii ! LCyIC : LCy, IC (95%
confideiice tntervals (CIyof j ;((il(;i;lre me egression line Slope Cy5 IC (95%) Cso 1C (95%)
adult male G. affinis exposed to
BPA after 24, 48,72, and 96 h 24h y=3,6543x+0,7209 1,87 9,99 14,82
(7,57-2,64) (12,67-17,34)
48h y=4,5391x-0,7123 1,89 8,52 13,49
(6,44-11,87) (10,52-16,71)
72h y=3,8047x 40,7875 1,70 8,07 12,27
(5.23-10,98) (10,16-14,81)
96 h y=3,663x+1,770 1,87 4,74 7,74
(2,74-1,89) (4,46-10,8)

Effect of BPA exposure on oxidative stress
in mosquitofish

Effects of BPA on reduced glutathione (GSH)
contents

As shown in Fig. 2a, the exposure of male G. affinis to
BPA caused significant adverse effects on the hepato-
pancreas redox state, as evidenced by a very significant
decrease (2 <0.01) in GSH content from the 15t day to
the 45" day for the two tested concentrations of BPA (LCys
(4.74 mg/L) and LC5, (7.74 mg/L) compared to that of the
control group. However, the GSH level recorded on the
60" day was significantly recovered (P < 0.05) compared
to that observed on the 45" day of treatment with the two
concentrations of BPA.

Effects of BPA on lipid peroxidation levels

Figure 2B shows that the two tested concentrations (4.74
and 7.74 mg/L) caused a marked concentration-dependent
increase in the level of lipid peroxidation from the 15" day
to the 60" day and a very significant increase (P <0.001) in
the MDA level compared to that of the control group.

Effects of BPA on antioxidant enzyme
activities

As shown in Fig. 3, BPA at the two tested concentrations
caused a significant increase in the enzymatic activity
of CAT (P <0.05) in the male fish hepatopancreas (4.74
and 7.74 mg/L) from the 15" day to the 45th day but was
re-established at the 60" day (P <0.01) compared to that

Bl Control [0 CL,s [ CLs,

051 (a)

sSH
(umol/mg protein)

¢

Exposure time (days)

Fig.2 Levels of reduced glutathione (GSH) a and malondialde-
hyde (MDA) b in the hepatopancreas of control and experimental
groups (C: controls group; BPA: Bisphenol A; LC)s and LCs, BPA
treated groups after 0, 15, 30, 45 and 60 days of exposure) Data are

1 o)

(nmol / mg protcin)

Do DI§ D30 D45 D60

Exposure time (days)

expressed as mean+SM (n=35 per group).Significant differences:
LC,s group and LCs, group versus control group (" p<0.0001,
"p<0.001, “p<0.01); LCs, group versus LC,s group ("5 <.001;
#p<0.01;"p <0.05).
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Fig.3 Hepatopancreatic antioxidant enzyme activity: Catalase (CAT)
¢ and glutathione S-transferase (GST) d in control and experimental
groups; C: controls group; BPA: Bisphenol A; LC,5 and LCyy BPA
treated groups after 0, 15, 30, 45 and 60 days of exposure. Data are

observed on the 45" day (Fig. 3c). While the enzymatic
activity of GST was significantly increased (P <0.05) at
both BPA concentrations (4.74 and 7.74 m) from the 15th
day to the 45™ day, the enzymatic activity showed two dis-
tinct trends in response to BPA at the 60™ day of exposure.

The GST activity of mosquitofish exposed to 7.74 mg/L
of BPA was not differ compared to that observed on the
45" day, while the GST activity of mosquitofish exposed
to 4.74 mg of BPA was re-established at the 60" day
(P <0.01) compared to that observed on the 45t day
(Fig. 3d).

Fig.4 Brain acetylcholinester- 84
ase (AchE) activity in control
and treated G. affinis groups; C:
controls group; BPA: Bisphenol
A; LCy5 and LC;, BPA treated
groups after 0, 15, 30, 45 and
60 days of exposure. Data

are expressed as mean+SM
(n=5 per group). Significant
differences: LC,5 group and
LCs, group versus control
group (“p<0.001; “p<0.01;
" <0.05); LC5, group versus
LC,s group ("'p <0.01;
p<0.05)

AChE activity
(nmoles /min/mg protein)
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expressed as mean+SM (n=35 per group).Significant differences:
LC,s group and LCs, group versus control group (™"'p<0.0001;

e

“p<0.001; "p<0.05); LCs, group versus LC,s group (*p<0.001;
#p<0.01; *p <0.05).

Neurotoxicity biomarkers

Effects of BPA exposure on brain
acetylcholinesterase activity

Figure 4 reveals that the specific activity of AChE was
very significantly inhibited from the 15" percentile in the
LC,5 and LC5, BPA in the treated groups compared to the
control group (LC,s: 3.06+0.3 and LCy: 2.17 £0.06 vs.
control 5.49 +0.29). These differences were highly signif-
icant (p <0.001) on the 45™ day of treatment, and lower

B Control
Bl CLas
B CLsq

D30

Exposure time (days)
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enzymatic activity of AchE (LCys: 2.19+0.20 and LCys:
1.78 £0.05) was observed in BPA-treated fish compared to
controls (Fig. 4). The analysis of variance with two tested
variables (treatment, time) showed a highly significant
(P<0.001) treatment, time, and interaction effect (from the
15" day to the 45" day). However, the AChE activity of
male mosquitofish was significantly increased (P <0.05) in
fish exposed to both concentrations of BPA on the 60th day
compared to that observed on the 45th day.

Principal component analysis (PCA)

Figure 5 shows the projection of the five variables, namely,
the enzymatic and nonenzymatic antioxidant markers meas-
ured in the control and treated groups on the PCA plan
defined by principal components 1 and 2, which describe X:
91.09% and Y: 5.16% of the total variance, respectively. The
first gradient is associated with a strong influence of BPA
exposure on the enzymatic activity of CAT and GST and
the content of MDA. The first axis describes a correlation
of 96.25% of the variance of these parameters. The second
gradient is related to GSH level and AChE activity (Fig. 5a).
The PCA biplot shows two clear pairs of components and
highlights the effect of BPA exposure on the measured vari-
ables. The first component is associated with CAT, GST,
and MDA, while the second is associated with GSH and
AChE (Fig. 5b).

(a) Variables (axes F1 et F2 : 96.25 %)
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Fig.5 Principal component analysis performed on 05 variables of
oxidative stress biomarkers. Factorial plan: F1: 91.09%, F2: 5.16%
a. Biplot results, projection of stress, oxidative variable, and markers
in control and treated groups on the first two principal axes C: con-
trols group: BPA: Bisphenol A; 1.C,5 and I.Cy, BPA treated groups

Effect of BPA treatment on the histological
structure of testes

Testes from the control group showed an intact cyst struc-
ture and exhibited all stages of spermatogenesis (Fig. 6 A,
B and C). However, the testes of fish chronically exposed to
BPA showed cyst degradation, which was associated with
the germinal epithelium thinning and interstitial cells not
being bound to the Sertoli cell, but no signs of intersex were
observed (Fig. 6 D, E and F).

Discussion

Bisphenol A (BPA) is widely used in different forms (e.g.,
polycarbonates and epoxy phenolic resins) in the plastics
industry [31] and is introduced into aquatic ecosystems via
industrial and domestic discharges, thus affecting the health
and performance of aquatic species [32, 33]. Therefore, BPA
was chosen in the present study to test its possible toxic
effects on the nontarget organism Gambusia affinis. Herein,
the acute toxicity of different concentrations (5, 10, 15, 20,
and 25 mg/L) of BPA was investigated in male adults of
Gambusia affinis to estimate the lethal concentrations 25
(LC,5) and 50 (LCs) and their 95% confidence intervals at
different exposure periods (24, 48, 72 and 96 h). The toxi-
cological results revealed that BPA toxicity in adult males
of Gambusia affinis was affected by the concentration and
exposure time. The lethal concentrations expressed in mg/

(b) Biplot (axes F1 et F2 : 96.25 %)
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(GSH) a and malondialdehyde (MDA) content, and Catalase (CAT),
glutathione S-transferase (GST), and acetylcholinesterase activity
(AchE).
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Fig.6 Gumbusia affinis testis
histology of control (A, B, C,
and D) and BPA-treated fish (E,
F. G, and H) showed different
states of spermatogenesis. (A,
B, and C) Spermatogonia (Sg)
on the testis periphery, Germ
cells in cysts are in several
stages of spermatogenesis:
spermatocyte (SC), spermatid
(ST), and spermatozoa (SZ).The
nuclei of spermatozoa are asso-
ciated with Sertoli cell (black
arrow). E, F, and G histological
sections of BPA-treated fish
with LCy and H treated with
LC 5, showed a significant
reduction of cyst number, and
the arrangement was clearly
disrupted with thinning of the
germinal epithelium (black-
heads) resulting in congestion
of sperm cells (whitcheads)
(Scale bar=25-50 um)
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were approximately 9.99, 8.52, 8.07 and 4.74 for the LCs5
and 14.82, 13.49, 12.27, and 7.74 for the LCs at 24, 48, 72,
and 96 h of the exposure period, respectively. Furthermore,
toxicity assessment is an essential step in environmental
monitoring to preserve aquatic life. Organisms can respond
to stress through adapting their biological responses, which
is a predictive indicator of the state of these organisms [34].

Oxidative stress is the first biological response to environ-
mental stressors [22]. In this regard, the antioxidants activities
and lipid peroxidation in aquatic organisms are instrumental
in aquatic environment monitoring programs and may be used
as reliable biomarkers for an assessment of exposure to toxic
chemicals [20, 35]. In addition, the effect of 4.74 mg/L and
7.74 mg/L (LC,5 and LCs) BPA exposure in adult males of
Gambusia affinis for 60 days was concentration and time-
dependent, and accordingly, the results showed a signifi-
cant increase in the level of MDA along with a significant
decrease in the hepatopancreatic GSH content in LC,5. and
LCs, BPA-exposed individuals from the 15" day to the 45%
day. This response profile favours an imbalance between
antioxidants and oxidants that can oxidize lipids and mainly
generate MDA, a toxic compound produced by lipid peroxi-
dation that can alter the fluidity and function of membranes
[22, 26, 36]. Interestingly, the toxic effect of BPA was shown
to involve its pro-oxidant effect by generating free radicals
that are responsible for the oxidation of cell molecules and
disruption of cellular metabolism [37, 38]. In this context,
Kankaya et al. [36] reported a significant decrease in GSH
and an increase in MDA levels in Chalcalburnus tarichi larvae
exposed to BPA. Similarly, Sharma and Chadha [20] reported
increased lipid oxidation levels and decreased enzymatic
antioxidant activity in Channa punctatus freshwater fish that
were exposed to BPA at concentrations of 1.81 mg/l (1/4 of
LCsp) and 3.81 mg/l (1/2 of LCs). Additionally, Qiu et al. [39]
reported an increase in lipid peroxidation, which was associ-
ated with an inhibition in CAT activity in juvenile common
carp (Cyprinus carpio) that were exposed to different concen-
trations (0, 1, 1, 10, 100, and 1000 pg/L) of BPA for 30 days.
The results also showed decreased levels of hepatopancreatic
reduced glutathione (GSH) in the groups exposed to the two
tested concentrations of BPA (4.47 and 7.74 mg/L) compared
to the control group. This result confirms the potential effect of
BPA-induced oxidative stress in hepatopancreatic tissues [40].
The reduced GSH cxerts its role in synergy with antioxidant
enzymes, such as glutathione-S-transferase, to prevent dam-
age to cellular components by scavenging free radicals [19].
Recently, several studies have reported reduced levels of GSH
in fish exposed to BPA, which is in accordance with our find-
ings [20, 35, 40]. Hence, the enzymatic activity of CAT and
GST increased from the 15" day to the 45" day in the BPA
treatment [26]. Catalase is an antioxidant enzyme that cataly-
ses the metabolism of hydrogen peroxide (H,0,) into H,O and
0O, in aerobic organisms in response to various pollutants [41].

In this study, CAT activity was significantly increased
in a concentration-dependent manner following 15, 30 and
45 days of exposure to BPA. The increase in CAT activity
indicates that the enzyme was able to remove H,0, and other
organic peroxides, which are generated as a by-product of
oxygen metabolism [42]. This result is in-line with the results
reported following exposure to BPA and its analogues [38,
42, 43]. Nevertheless, the CAT activity was decrcased from
the 60" day of treatment, suggesting that the fish adapted to
a state of oxidative stress, which was induced by BPA. In the
same way, the GST activity was significantly increased in a
time- and concentration-dependent manner and then recovered
from the 45" day of BPA treatment. GST, a specific phase II
biotransformation enzyme, is used as a biomarker for exposure
to chemicals in aquatic environments [18, 44]. The marked
change in this enzyme activity is likely due to the increase
in the production of ROS that affect the pro-oxidant/antioxi-
dant balance [40]. Likewise, previous studies [45, 46] have
reported an increase in GST activity in hepatocytes of pearl
mullet and Astacus leptodactylus exposed to BPA. However,
the GST activity of fish exposed to 4.74 mg of BPA was re-
established on the 60" day, which can be explained by the
presence of an inhibiting antioxidant system that may reflect
adaptations by fish.

Consequently, CAT and GST were found to be sensitive
indicators of enhanced oxidative stress in G. affinis that were
exposed to BPA. Morcover, acetylcholinesterase (AChE) is an
enzyme involved in regulating neurotransmission, in which
the neurotransmitter acetylcholine undergoes hydrolysis, and
is commonly used as a biomarker of neurotoxic contamina-
tion [47] The inhibition of AChE enzymatic activity leads to
an accumulation of the neurotransmitter and a specific over-
stimulation of neurons in the neuromuscular junction; thus,
the inhibition causes disturbances in the transmission of nerve
impulses. The activity of acetylcholinesterase in the brain of G.
affinis exposed to BPA revealed a significant concentration and
time-response inhibition of this enzyme. This result is similar
to that reported in the study by Hamed and Abdel-Tawwab
[21], who investigated the effects of BPA on tilapia, in which
the enzymatic activity of AchE was significantly decreased. In
addition, AChE activity can be inhibited by various pollutants,
mainly pesticides [47, 48], which consequently may affect the
locomotor activity and life cycle (reproduction and nutrition)
of the exposed specics.

Materials and methods
Chemicals and reagents
Bisphenol A (C,sH,40,; purity >99%), as well as the other

chemical products used in this study, were supplied by
Sigma Chemical Co. (St Louis, France) (Fig. 7).
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Sampling site

The sample specimens were collected in April from a
freshwater reservoir in Ain El Berda (36°44'50” N and
7° 40'14" E) that is fed by rainwater and is located 38 km
southwest of Annaba (Eastern Algeria) (Fig. 8). The
sampling site is far from any human activities, contains
shallow aquatic vegetation and densely carpets the bot-
tom of the pond. The water in the sampling site is char-
acterized by a temperature of 21.0+0.3 C°, salinity of
318.4+43.4 mg/L, pH of 7.4 +0.1, and dissolved oxygen
rate of 3.5+0.4 mg/L.

CH,

CH;

Fig.7 Chemical structure of bisphenol A

Biological materials

The collected specimens were stored in a cooler container
and then transported to the laboratory for analysis. Fish
breeding was performed in aquariums (capacity of 50 to 80
L) filled with tap water that was previously exposed to the
open air for 24 h to evaporate the sodium hypochlorite. The
fish were acclimatized for two weeks and received a pre-
pared food daily that was based on shrimp and dehydrated
fish and marketed under the name Tetramin® (Tetrawerk,
Germany). The aquarium water was changed every two
days since all debris were removed daily. Similar-sized
healthy and active adult male fish were used for the toxi-
cological cvaluations (enzymatic activitics cvaluation).

EL-TARF

LEGEND

[ Limits of Aigeria
D Wilaya of Annaba
Boundaries of neighboring wilayas
@ study site
Geographic coordinates

Longitude
T'4014°E

Latitude
36°44'50°N

Coordinate system: WGS 1984 UTM Zone 32N
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Datum WGS 1984
Degree

00125 0.025
1

Fig.8 The geographical location of the sampling site (Ain El Berda, Annaba, Algeria)
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Experimental design
Toxicity test

A static non-renewable acute toxicity bioassay was con-
ducted according to a standard method [49] to determine
the lethal concentration (25 LC,5 and 50 LCs;) of BPA for
G. affinis following exposure for 96 h. A stock solution
of BPA was prepared by dissolving 1 g in an appropri-
ate amount of dimethyl sulfoxide (DMSO Merck, Ger-
many) and tap water was added to obtain a final volume
of 1000 ml. To determine the lethal concentrations of
BPA during 96 h of exposure, different concentrations of
BPA (5, 10, 15, 20, and 25 mg/L) were prepared from the
stock solution and added to glass tanks filled with 10 L
of water. Ten fish were introduced into each tank 1 day
before the experiment. Three replicates were maintained
for each concentration. The percentage of mortality for fish
exposed to different concentrations of bisphenol after 24,
48, 72, and 96 h was determined; then, the LC,5 and LC50
values were calculated.

Chronic toxicity study of BPA

Chronic exposure to BPA was studied over 60 days. Here,
male G. affinis samples were placed in glass jars fitted with
an air pump and filters. Each jar contained ten similar-sized
specimens in 1 L of water that was previously acclimatized
before contamination, and the specimen was divided into the
following experimental groups:

¢ Group I: Control untreated group.
e Group II: LC,5 (4,74 mg/L) BPA-treated group.
e Group III: LCy;, (7,74 mg/L) BPA-treated group.

Samples were taken from the control and treated groups
at every 15 days interval from time 0 to the 60" day. At the
end of the experimentation, the specimens were placed on
ice at 4 °C to reduce (stop) their vital functions and to avoid
the risk of protein denaturation. The hepatopancreas and
heads of sampled fish were removed and placed separately
in spittoons to be used for grinding.

Preparation of the homogenate

The fish organ samples were excised and ground with a
homogenizer in Tris-buffered saline (TBS) (50 mM Tris,
150 mM NaCl, pH 7.4) based on a weight/volume ratio
of 1/3. The obtained crushed material was centrifuged at
9000 rpm for 15 min at 4 °C, and the supernatant contain-
ing the postmitochondrial fraction (S9) was aliquoted into

Eppendorf tubes and stored at —80 °C for the biochemical
assays.

Oxidative stress markers
Determination of lipid peroxidation

The thiobarbituric acid reactive substance (TBARS) levels
in the hepatopancreatic homogenates were determined as
a marker of lipid peroxidation according to the method of
Buege and Aust [50]. Briefly, 375 pL of the supernatant was
added to 150 pl of TBS (pH 7.4) and 375 pL of the TCA-
BHT solution (trichloroacetic acid (TCA) 20%, butylated
hydroxytoluene (BHT) 1%). After stirring and centrifuga-
tion (1000 g, 10 min at 4 °C), 400 pL of the supernatant
was added to 80 pl of HCI1 (0.6 M) and 320 pL of Tris-TBA
solution (26 mM Tris, 120 mM TBA (thiobarbituric acid)),
and then the mixture was incubated in a water bath at a tem-
perature of 80 °C for 10 min. The optical densities were
measured at 530 nm, and the levels of TBARS were calcu-
lated using a molar extinction coefficient of 1.56 105 M/cm.

Determination of reduced glutathione levels

The level of reduced glutathione (GSH) was determined
according to the method by Ellman (1959), which was modi-
fied by a previous source [51]. In brief, 0.8 mL of the tissue
homogenate was mixed with 0.3 ml of sulfosalicylic acid
solution (0.25%), maintained for 15 min in an ice bath, and
then centrifuged at 2500 x g for 15 min at 4 °C. After that
0.5 ml of the resulting supernatant was mixed with 1 ml of
phosphate buffer (0.1 M, pH 7.4) and 0.025 mL of DTNB
(0.01 M), stirred, and incubated for 5 min at room tempera-
ture. The optical density of the mixtures was measured at
412 nm, and the total GSH content was expressed in umole
of GSH per milligram of protein.

Determination of catalase activity

Catalase activity (CAT) was determined as previously
described [52]. The enzyme catalyses the decomposition of
hydrogen peroxide (H,0,) to water and oxygen in a mixture
containing 100 mM phosphate buffer (pH 7.4), 200 pL of
H,0, (500 mM), and 20 pL of homogenate. After incubation
for 1 min at 25 °C, the absorbance was measured consecu-
tively at 240 nm by the variation in optical density during
the enzymatic reaction. Catalase activity was expressed in
umol of H,O,/min/mg of protcin.
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Determination of glutathione S-transferase
activity

Glutathione S-transferase (GST) activity was determined as
described previously [53]. In brief, 1 ml of the reaction mix-
ture was prepared by mixing 0.830 ml of phosphate buffer
(0.1 M, pH 6.5), 0.05 mL of C-DNB(1-chloro-2,4-dini-
trobenzene) (0.02 M), 0.1 mL of glutathione (GSH) (0.1 M),
and 0.02 mL of homogenate. The absorbance of the prepared
mixtures was measured spectrophotometrically at 340 nm
at 30 s intervals for 3 min. The protein levels were quanti-
fied by the Bradford method [54] using bovine albumin as
a standard.

Determination of cholinesterase (AChE)
activity

The enzymatic activity of AChE was determined as
described by Ellman et al. [55]. In this method, the ace-
tylcholinesterase contained in the supernatant of the brain
reacts with acetylthiocholine (Asch) by releasing acetic
acid and thiocholine (Sch). The latter in turn reacts with
5,5'-dithiobs(2-nitrobenzoic) acid (DTNB) and results in the
yellow product TNB, which absorbs at 412 nm and exhib-
its a concentration proportional to the number of enzymes
present in the mixture. The reaction mixture was incubated
for two minutes at 25 °C, and the hydrolysis of the substrate
was assessed at a 412 nm wavelength and time interval of
25 min. The enzymatic activity was expressed in nmol/min/
mg of protein.

Histopathological analysis

The testes from control and treated fish were fixed in for-
malin for 48, and after paraffin embedding, the larvae were
cut into 5-micron thick sections. The sections were stained
with haematoxylin eosin [56], examined under a microscope
(Leica DM710) and photographed by a Leica microsystem
camera (image processing software, LAZ EZ version 3).

Statistical analysis

Mean values of every assessment were recorded for five male
fishes individually with three repetitions for each and then
mean values were used for further statistical analyses. Data
arc displayed as the mean + SEM. Comparisons between dif-
ferent groups were tested by variance analysis (ANOVA)
with Tukey’s post hoc test. Statistical tests were conducted

@ Springer

by GraphPad Prism (Prism 7, version 7.00, GraphPad Soft-
ware, California, USA), where p <0.05 was considered sig-
nificant. In addition, a principal component analysis (PCA)
coupled with a correlation circle and Ward dendrogram was
performed using XL stat to characterize the response of oxi-
dative stress biomarkers by a multivariate approach.

Conclusions

The results obtained regarding the acute and chronic toxicity
of BPA on a nontarget aquatic organism, G. affinis, are very
useful for assessing early risks of environmental contamina-
tion by endocrine disruptors, mainly mimetic hormones. In
addition, determining the effects of BPA pollution level on
the biochemical responses of fish serves as a valuable tool
for effectively monitoring aquatic ecosystems. Conclusively,
the parameters assessed during the present study could be
used as an appropriate indicator of BPA-induced stress in
edible aquatic organisms.
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