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Résumé

L'avenement des nanotechnologies conduit a l'augmentation de la production de
nanoparticules qui pourraient étre libérées dans I'environnement. Les nanoparticules
métalliques sont utilisées dans diverses applications commerciales (bactéricides, protection
UV, imagerie médicale) et leur toxicité est une source de préoccupation. Le but de ce travail a
été d'évaluer le devenir de nanoparticules métalliqgues (Ag, Au, CuO, Cd, ZnO) dans
I'environnement marin ainsi que leurs effets sur deux invertébrés marins endobenthiques : le
bivalve Scrobicularia plana et le ver Hediste diversicolor en utilisant un ensemble de
biomarqueurs a différents niveaux d'organisation biologique (comportement, réponses
biochimiques et génotoxicité). Les effets ont été évalués aprés Il'exposition a différentes
sources environnementales (eau, nourriture, sédiments indépendamment ou en combinaison
dans des mésocosmes). Dans un certain nombre de cas, ce travail révéle un effet toxique des
nanoparticules qui n’est pas dii au métal constitutif mais directement aux propriétés
nanoparticulaires. Les résultats montrent que les biomarqueurs sont des outils prometteurs
pour évaluer [I'écotoxicité des nanoparticules et pourrait étre utilises pour ameliorer
I'évaluation des risques.

Mots-clés: Nanoparticules métalliques, Ecotoxicité, Biomarqueurs, Scrobicularia plana,
Hediste diversicolor

The advent of nanotechnologies is leading to the increase production of nanoparticles which
could be released in the environment. Metal nanoparticles are used in a variety of commercial
applications (bactericides, UV protection, medical imaging) and their toxicity is a source of
concern. The aim of this work was to evaluate the fate of metal-bearing nanoparticles (Ag, Au,
CuO, Cd, Zn0O) in the marine environment and their effects on two marine endobenthic
species : the bivalve Scrobicularia plana and the worm Hediste diversicolor by using a set of
biomarkers at different levels of biological organization (behaviour, biochemical responses
and genotoxicity). Effects were evaluated after exposure to different environmental sources
(water, food, sediment independently or combined in mesocosms). In a number of cases, our
work revealed a toxic effect of nanoparticles which is not due to the constituent metal but
directly to the nanoproperties. Results show that biomarkers are promising tools to evaluate
the ecotoxicity of nanoparticles and could be used to improve risk assessment.

Keyword: Metallic Nanoparticles, Ecotoxicity, Biomarkers, Scrobicularia plana, Hediste
diversicolor
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DGT : Diffusive Gradient in Thin film

DLS : Dynamic Light Scattering

ECHA : European Chemicals Agency

FAO: Food and Agriculture Organization

GDR: Groupement de Recherche

GST : Glutathion S-Transférases

ICEINT: International Consortium for the Environmental Implication of Nanotechnology
IML: Intrinsiq Materials Ltd

ISO: International Organization for Standardization

ICP-MS: Inductively coupled plasma mass spectrometry

JRC: Joint Research Center

LCA: Life Cycle Assessment

LDH: Lactate dehydrogenase

MDA: Malondialdéhyde

MFB : Multispecies Freshwater Biomonitor

MT: Métallothionéine

MWCNT : Nanotubes de Carbone Multi-Feuillet

NanoReTox: The Reactivity and Toxicity of engineered Nanoparticles

NATO: North Atlantic Treaty Organization Scientific Affairs Division

NHM: Natural History Museum

NOM: Natural Organic Matter

NP: Nanoparticules(s)

OCDE - OECD : Organisation de Coopération et de Développement Economigue
PNEC : Predicted No Effect Concentration

REACH : enRegistrement, Evaluation et Autorisation des substances Chimiques
RNO : Réseau Nantional d’Observation

ROS: Reactive Oxygen Species

SAGE: Schéma d’ Aménagement et de Gestion de I’Eau

SOD: Superoxyde Dismutase

SCENIHR : Scientific Committee on Emerging and Newly Identified Health Risks
SWCNT : Nanotubes de Carbone Simple Feuillet

TBARS : Thiobarbituric Reactive Substances

TEM : Microscopie Electronique a Transmission

TSP : Total Suspended Particles

UFP : Ultrafine Particle

UV: Ultra Violet
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Communication des travaux de recherche

Publications dans des journaux scientifigues internationaux

Dans le cadre de la these:

e BUFFET P.E., FOSSI TANKOUA O., PAN J. F., BERHANU D., HERRENKNECHT C., POIRIER L.,
AMIARD-TRIQUET C., AMIARD J. C., BERARD J.B., RISSO C., GUIBBOLINI M., ROMEO M.,
REIP P., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C., 2011. Behavioural and biochemical responses of
two marine invertebrates Scrobicularia plana and Hediste diversicolor to copper oxide nanoparticles.
Chemosphere, 84, 166-174.

e PAN JF., BUFFET P.E., POIRIER, L., AMIARD-TRIQUET C. GILLILAND D., GUIBBOLINI M.,
RISSO DE FAVERNEY C., ROMEO M., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C., 2012. Size
Dependent Bioaccumulation and Ecotoxicity of Gold Nanoparticles in an Endobenthic Invertebrate: the
Tellinid Clam Scrobicularia plana. Environmental Pollution, 168, 37-43.

e BUFFET P.E., AMIARD-TRIQUET C., DYBOWSKA A., RISSO DE FAVERNEY C., GUIBBOLINI
M., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C. Fate of isotopically labeled zinc oxide nanoparticles in
sediment and effects on two endobenthic species,the clam Scrobicularia plana and the ragworm Hediste
diversicolor. Ecotoxicology and Environmental Safety. http:/dx.doi.org/10.1016/j.ecoenv.2012.07.010.
(sous presse)

e JOUBERT Y., PAN J.F., BUFFET P.E., PILLET P., MOUNEYRAC C., AMIARD-TRIQUET C. Gold
nanoparticles induce in vivo DNA damage in an estuarine bivalve Scrobicularia plana (En
preparation).

e BUFFET P.E., PAN J.F., POIRIER L., AMIARD-TRIQUET C., AMIARD J.C., GAUDIN P., RISSO-
DE FAVERNEY C., GUIBBOLINI M., GILLILAND D., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C.
Behavioural and biochemical responses of the endobenthic bivalve Scrobicularia plana to silver
nanoparticles in seawater and microalgal food. (Soumise).

e BUFFET P.E., POIRIER L., ZALOUK-VERGNOUX A., CHARLES S., AMIARD J.C., GAUDIN P.,
RISSO DE FAVERNEY C., GUIBBOLINI M., GILLILAND D., PERREIN-ETTAJANI H,,
VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C. Behavioural and biochemical responses of the endobenthic
invertebrates Scrobicularia plana and Hediste diversicolor to cadmium sulfide quantum dot (CdS QDs):
Waterborne and dietary exposure. (En préparation)

e BUFFET P.E., RICHARD M., CAUPOS F., ZALOUK-VERGNOUX A., PERREIN-ETTAJANI H.,
LUNA-ACOSTA A., AKCHA F., AMIARD J.C., AMIARD-TRIQUET C., GUIBBOLINI M., RISSO
DE FAVERNEY C., THOMAS-GUYON H., REIP P., BERHANU D., VALSAMI-JONES E.,
MOUNEYRAC C. A mesocosm study of fate and effects of CuO nanoparticles on endobenthic species
(Scrobicularia plana, Hediste diversicolor). (Soumise)
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Dans le cadre de collaborations scientifiques:

¢ KALMAN J., BUFFET P.E., AMIARD J-C., DENIS F., MOUNEYRAC C., AMIARD-TRIQUET C.
2010. Assessment of the influence of confounding factors (weight, salinity) on the response of
biomarkers in the estuarine polychaete Nereis diversicolor. Biomarkers, 15, 461-469.

e FOSSI TANKOUA 0., BUFFET P.E., AMIARD J.C., AMIARD-TRIQUET C., MOUNEYRAC C.,
BERTHET B., 2011. Potential influence of confounding factors (size, salinity) on biomarker tools in the
sentinel species Scrobicularia plana used in monitoring programmes of estuarine quality.
Environmental Science and Pollution Research, 18, 1253-1263.

e FOSSI TANKOUA O., BUFFET P.E., AMIARD J.C., AMIARD-TRIQUET C., GILLET, P,
MOUNEYRAC C., BERTHET B., 2011. Intersite variations of a battery of biomarkers at different
levels of biological organisation in the estuarine endobenthic worm Nereis diversicolor (Polychaeta,
Nereididae). Aquatic Toxicology, 114-115, 96-103).

e FOSSI TANKOUA 0., BUFFET P.E., AMIARD J.C., BERTHET B., MOUNEYRAC C., AMIARD-
TRIQUET C., 2012. Integrated assessment of estuarine sediment quality based on a multi-biomarker
approach in the bivalve Scrobicularia plana. Ecotoxicology and Environmental Safety (accepté sous
modification).

Communications dans des congres internationaux

Dans le cadre de la these:

e BUFFET P.E., FOSSI TANKOUA O., BERHANU D., HERRENKNECHT C., POIRIER L.,
AMIARD-TRIQUET C., AMIARD, J.-C. BERARD J.-B., RISSO C, GUIBBOLINI M., ROMEO M.,
REIP P., VALSAMI-JONES E. & MOUNEYRAC C., 2010.. Behavioural and biochemical responses of
two marine organisms Scrobicularia plana and Nereis diversicolor to copper oxide nanoparticles. In :
20th Annual Meeting Society of Environmental Toxicology and Chemistry annual meeting
(SETAC), Sevilla (Spain), 21-27 May 2010.

e PAN J-F., BUFFET P.E., POIRIER L., AMIARD-TRIQUET C., GILLILAND D., GUIBBOLINI M.,
RISSO C., ROMEO M. VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C. Ecotoxicology of gold
nanoparticles in endobenthic invertebrates, the tellinid clam Scrobicularia plana and the polychaete
worm Nereis diversicolor. In: 21st Annual Meeting Society of Environmental Toxicology and
Chemistry annual meeting, Milano (Italy), 15-19 May 2011.

e PAN, J-F., AMIARD-TRIQUET, C., BUFFET, P.E., GILLILAND, D., MOUNEYRAC, C., POIRIER,
L., JOUBERT, Y. The influence of gold nanoparticle sizes on their bioaccumulation and effects at the
cellular level in an estuarine clam Scrobicularia plana. In: 15th International Symposium on Toxicity
Assessment (ISTA), Hong Kong (China), 3-8 July 2011.
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e BUFFET P.E., AMIARD-TRIQUET C., DYBOWSKA A., GUIBBOLINI M., RISSO DE FAVERNEY
C., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C. Fate of isotopically labelled ZnO nanoparticles in
sediment and biochemical and behavioural responses of two marine invertebrates Nereis diversicolor
and Scrobicularia plana. In : 22nd Annual Meeting Society of Environmental Toxicology and
Chemistry annual meeting (SETAC) World Congress, Berlin (Germany), 20-24 May 2012.

e BUFFET P.E., CHATEL A., AKCHA F., REIP P., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C. Impact
genotoxique de nanoparticules metalliques chez deux especes estuariennes : S. plana et N. diversicolor.
In: ECOBIM, Reims (France), 5-8 juin 2012.

e BUFFET P.E., RICHARD M., CAUPOS F., VERGNOUX A., PERREIN-ETTAJANI H., THOMAS-
GUYON H., LUNA-ACOSTA A., AMIARD-TRIQUET C., AMIARD J.C., RISSO DE FAVERNEY
C., GUIBBOLINI M., REIP P., VALSAMI-JONES E., MOUNEYRAC C., 2012. A mesocosm study
of fate and effects of CuO nanoparticles on endobenthic species (Scrobicularia plana, Nereis
diversicolor). In: 22nd Goldschmidt, Montréal (Canada), 24-29 June 2012.

Dans le cadre de collaborations scientifiques:

e AMIARD-TRIQUET C., BUFFET P.E., FOSSI TANKOUA 0., KALMAN J., AMIARD J.C,,
DEDOURGE-GEFFARD 0., METAIS I. & MOUNEYRAC C., 2009. Biomarkers in the polychaete
Nereis diversicolor as a sentinel species in estuaries. In : 14th International Symposoium on Toxicity
Assessment (ISTA), Metz (France), 30 August-4 September 2009.

e FOSSI TANKOUA O., BUFFET P.E., AMIARD J.C., BERTHET B., DEDOURGE-GEFFARD O.,
METAIS I, MOUNEYRAC C. & AMIARD-TRIQUET C., 2009. Cascading effects of chemical stress
at different levels of biological organisation in endobenthic invertebrates. In : 20th Annual Meeting
Society of Environmental Toxicology and Chemistry annual meeting (SETAC), Sevilla (Spain),
21-27 May 2010.
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Introduction

Introduction

Le «nanomonde », les nanotechnologies et les nanosciences sont au cceur des plus
grandes innovations du XXI®™ siécle. Les progrés technologiques notamment dans le
domaine de la microscopie ont laissé entrevoir le « monde » dans des dimensions jusqu’alors
inexplorées. Ils permettent d’observer des objets de ’ordre du nanométre correspondant a un
milliardieme de metre, la dimension des atomes et des molécules. Dans un discours donné le
29 decembre 1959 a la réunion annuelle de I'American Physical Society, Richard Feynman
évoquait déja le nanomonde : "There's Plenty of Room at the Bottom". Ces paroles
visionnaires traduisent les possibilités innombrables qu’offre le monde de I’infiniment petit et
I’intérét des scientifiques le concernant. La pierre angulaire de la course a la miniaturisation
est alors posée. L’homme souhaite pouvoir créer des objets en les assemblant atome par atome.
Ces concepts précurseurs sont a 1’origine des nanotechnologies. La synthése de la molécule de
fulleréne a largement contribué a attirer I’attention des scientifiques vers les nanoparticules.
Jusqu'a des temps récents, les scientifiques pensaient que le carbone pur existait a 1’état de
graphite ou de diamant. En 1985, H. Kroto, B. Curl et R. Smalley, une équipe de chercheurs
travaillant sur les chaines constituant les amas carbonés interstellaires, ont pour la premiere
fois synthétisé des structures carbonées en cages, bouleversant les idées recues concernant la
structure du carbone pur. Les fullerénes sont des molécules rappelant une sphere ou un tube
composes de structures pentagonales ou hexagonales empéchant la formation de feuillets. Le
premier fulleréne décrit est une structure a 60 carbones (C60) avec une taille proche du
nanometre. Le C60 flt synthétisé par vaporisation de graphite au sein d'un courant d’hélium
balayé par un plasma tres chaud. Il fit nommé buckminster fulleréne rendant ainsi hommage a
Richard Buckminster Fuller, un architecte qui mit au point le déme géodésique. Ces structures
couplant légereté et résistance ont motivé I’engouement de la communauté scientifique et de
I’industric voyant en elles une véritable révolution. De nombreux autres types de
nanomatériaux ont ensuite été synthétiseés a base de carbone, de métaux et de silice avec des
formes variées : des nanoparticules (NP), des nanofibres, des nanoplaques. Depuis, les NP
envahissent les revues scientifiques, les médias mais aussi I’industrie et le commerce. Le
marché important que représente le secteur des nanotechnologies, évalué a 3 trillions de

dollars pour I'horizon 2015 (Hwang et Bradley 2010, Lux Research) attire les convoitises.
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Introduction

Les NP suscitent pourtant beaucoup d’interrogations et de peur. Méme si la communauté
scientifique ne souhaite pas se priver des bénéfices que peuvent nous apporter les NP, il ne
faut pas reproduire les erreurs passées liées a lutilisation précoce de nouveaux produits
(plomb, amiante...) et négliger leur potentiel toxique sans faire les démarches scientifiques
nécessaires pour assurer leur innocuité sur la santé humaine et environnementale. Toute la
problématique concernant les NP est axée sur 1’évaluation bénéfices / risques qui passe par le
développement des connaissances et de la surveillance de ces nouveaux produits. En effet, de
nombreuses questions se posent sur le devenir et les effets des NP manufacturées sur la santé
humaine et I’environnement (Moore 2006; Wiesner et al. 2006; Klaine et al. 2008; Gao et al.
2009; Stone et al. 2010) et ont fait I’objet de rapports détaillés (Afsset 2006; Royal
Commission on Environmental Pollution 2008; European Commission 2009; Afsset 2010).
Des etudes preliminaires sur les NP révelent un potentiel toxique pour les cellules humaines
ou de mammiferes (Arora et al. 2008; Park et al. 2008; Wang et al. 2008; Fahmy et Cormier
2009; Frohlich et al. 2009; Ahamed et al. 2010; Li et al. 2010; Sizova et al. 2012). La toxicité
des NP est surtout étudiée chez les organismes aquatiques d'eau douce (Federici et al. 2007;
Lovern et al. 2007; Heinlaan et al. 2008; Navarro et al. 2008; Chae et al. 2009; Griffitt et al.
2009; Hao et al. 2009; Ispas et al. 2009; Peyrot et al. 2009; Allen et al. 2010; Bai et al. 2010;
Bilberg et al. 2010; Johnston et al. 2010; Zhu et al. 2010; Xiong et al. 2011), d'eau marine
(Koehler et al. 2008; Tedesco et al. 2008; Cong 2011; Gomes et al. 2011; Kadar et al. 2011;
Zuykov et al. 2011; Gomes et al. 2012) et terrestres (Hu et al. 2010; Kool et al. 2011; Amorim
et Scott-Fordsmand 2012). Cependant un grand nombre de ces travaux concerne I'évaluation
de la toxicité des NP pour des doses tres elevées parfois tres éloignées de celles qui pourraient
se retrouver dans ’environnement. Les études portant sur les effets chroniques résultant de
faibles niveaux d'exposition sont peu nombreuses (Klaper et al. 2009). Dans la majorité des
études, I'exposition est réaliseée par voie directe : dans le milieu de culture pour les expériences
in vitro ou dans I'eau pour les expériences in vivo en milieu aquatique. Pourtant les NP et
spécifiqguement celles d'origine métallique ont tendance a s'agréger et a sedimenter avec pour
résultat leur transfert de la colonne d'eau vers les sediments (Klaine et al. 2008). A I'heure
actuelle, il n'existe pas de moyens techniques spécifiques pour quantifier les NP dans des
matrices complexes comme celles retrouvées dans I'environnement et notamment dans les

milieux aquatiques. Il existe également peu de données concernant les effets des NP a des
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concentrations réalistes (proches de celles prédites par les modeles en I'absence de données de
terrain) et intégrant des paramétres environnementaux tels que le support d'exposition (eau de
mer, nourriture, sédiments) et ses composantes (biofilm), l'effet du cycle de marée et les
fluctuations naturelles. De plus, peu de données existent concernant la toxicité des NP et
prenant en compte une variété de paramétres biologiques. L'utilisation de biomarqueurs a
différents niveaux d'organisation biologique : des biomarqueurs au niveau sub-individuel
(biochimiques), individuel (comportement) jusqu'a la génotoxicité, peut nous donner des
informations sur les effets potentiels qui pourraient se répercuter a des niveaux d’organisation

biologique plus élevés (e.g. populationnel) a plus long terme des NP.

Au niveau international, des groupements de recherche ont vu le jour afin d'associer les
compétences d'équipes renommées pour éetudier la production et les effets des NP sur la santé
et I'environnement, notamment le GDRi international Consortium for the Environmental
Implication of Nanotechnology (ICEINT). En Europe, la mise sur le marché des substances
chimiques est régulée par la réglementation européenne sur I’enregistrement, I'évaluation,
l'autorisation et la restriction des produits chimiques (REACH) qui est entrée en vigueur en
juin 2007. Cependant, le texte original sur les substances chimiques n'est pas adapté car il
prend en compte la nature de la substance et non sa taille. D’importants efforts sont réalisés
par I’Union Européenne afin de répondre aux interrogations concernant le risque

environnemental 1ié a "utilisation des nanomatériaux.

Ce travail de thése s’inscrit dans le cadre du programme Européen (FP7) NanoReTox
(The Reactivity and Toxicity of engineered Nanoparticles: risks to the environment and
human health, convention de subvention no. [214478]) regroupant des equipes
pluridisciplinaires internationales hautement qualifiées pour faire face aux conséquences
environnementales et humaines de I'exposition aux NP manufacturées. Ce programme
regroupe des institutions/organismes de recherche: the Natural History Museum (Londres),
the Imperial College (Londres), the King's College (Londres), Roskilde Universitetscenter
(Danemark), I'Université de Nice Sophia Antipolis (France), I'Université Catholique de
I'Ouest (France), I'Universidad del Pais Vasco/Euskal Herriko Unibertsitatea (Espagne), the

Joint Research Centre (Italie), I'Universita di Pisa (Italie), the United States Geological Survey
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(Etats-Unis), et deux entreprises : Intrinsiq Materials Ltd. (Londres) et AHAVA-Dead Sea
Laboratories (Israél).

Les problématiques de recherche du programme sont axées sur la synthése, la
caractérisation et la réactivité des NP dans les milieux biologiques et environnementaux, les
aspects d’accumulation et de toxicité in vitro et in vivo des NP métalliques manufacturées.
Cette these est intégrée dans le groupe de travail (WP3) focalisé sur I'exposition in vivo des
organismes aquatiques. L'objectif de ce WP est de répondre aux problématiques suivantes :

e Comment les propriétés physico-chimiques et la composition des NP métalliques
affectent leur biodisponibilité et leurs effets chez les organismes aquatiques ?

e Les NP sont-elles plus biodisponibles quand elles sont dissoutes ou en suspension dans
I'eau, ou lorsqu'elles sont présentes dans les aliments et les sédiments ingéres par les
organismes ?

e Est-ce que la pénétration des NP dans les tissus génére des réponses qui peuvent étre
utilisées comme biomarqueurs dans des tests de toxicité mais aussi pour étre intégrees

dans les programmes de biosurveillance ?
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Premiere partie : Les Enjeux Technologiques et Economiques des
Nanoparticules
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Chapitre 1: Synthése bibliographique

1. Propriétés spécifiques des nanoparticules

1.1. Définitions

Les nanomatériaux ou nano-objets sont a I'neure actuelle définis comme des substances
comportant au minimum une échelle « nano ». Cette échelle est comprise entre 1 et 100 nm.
Ces nanomatériaux sont classés de maniére hiérarchique selon le nombre de dimensions

inférieures a 100 nm qu’ils présentent (Figure 1).

Nano-objet

(1 dimension externe ou plus < 100 nm)

Nanoparticule Nanofibre Nanoplaque (Nanoplate)

(3 dimensions externes < 100 nm) (2 dimensions externes < 100 nm) (1 dimension externe <100 nm)

O =

Nanofil (Nanowire) Nanotube Nanotige (Nanorod)

(nanofibre conductrice) (nanofibre creuse) (nanofibre solide)

Figure 1 : Les différents types de nano-objets (Iso 2008).

Une NP est un cas particulier de nanomatériaux possédant 3 dimensions inférieures a 100 nm.
Cependant, I’organisme international de normalisation (ISO), I’Organisation de Coopération
et de Développement Economique (OCDE), les structures ou comités nationaux et
internationaux, possedent leur propre description du terme « nanomatériau ». L’harmonisation
de la définition méme du terme « nanomatériau » est donc indispensable. La taille est une
unité de mesure universellement applicable pour définir ces matériaux. Cependant, c'est la
compréhension de la distribution de la taille des nanomatériaux qui semble I'examen le plus
pertinent selon le Scientific Committee on Emerging and Newly ldentified Health Risks

(SCENIHR 2010). En effet, il est difficile d'étudier uniquement la taille externe des particules
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puisqu'elles sont modifiées en surface par des composés organiques, et forment des
agglomérats parfois micrométriques plus ou moins stables comportant de nombreuses NP. La
communauté scientifique s'accorde donc sur la nécessité d'utiliser une description plus
détaillée prenant en compte d’autres paramétres que la taille comme la surface, la charge,
etc... afin de mieux décrire ses substances. La Commission Européenne (CE) recommande
ainsi qu’un produit soit considéré comme « nanomatériau » s’il remplit au moins 1’'un des

critéres suivants :

e Matériau constitué de particules ayant une ou plusieurs dimensions externes de
taille comprise entre 1 et 100 nm, avec plus d’1% du nombre de particules
respectant cette condition ;

e Matériau avec une structure interne ou une structure de surface dans une ou
plusieurs dimensions, d’une taille comprise entre 1 et 100 nm ;

e Matériau avec une surface spécifique (par unité de volume) supérieure & 60 m%/cm?,

a I’exclusion des particules de taille inférieure a 1 nm.

La recommandation de la CE met donc I’accent sur la distribution (en nombre) des NP
ainsi que sur la notion de surface spécifique (60 m%/cm?® correspondant & la surface spécifique

de sphéres de 100 nm de diamétre et de densité égale & 1 g/cm?).

1.2. Effet de la taille des nanoparticules

A la taille nanométrique, les caractéristiques des matériaux différent sensiblement par
rapport aux matériaux microscopiques ou macroscopiques et repoussent les regles de la
physique et de la chimie vers ses limites (Klaine et al. 2012). De plus, la taille des NP affecte
directement leur comportement, leur transport et leur devenir dans I’environnement mais
augmente aussi leur biodisponibilité vis-a-vis des tissus biologiques (Monteiro-Riviere 2007).
Les propriétés d’adsorption, de dissolution, et d’oxydo-réduction des particules sont liées a la
taille de ces particules (Bottero et al. 2011). Les NP peuvent rester en suspension dans I’air et
I’eau et se déplacer sur de grandes distances constituant également des vecteurS pour d’autres
contaminants (Kaegi et al. 2008). Elles peuvent atteindre des cibles biologiques plus

facilement que les particules de plus grandes tailles car elles ont la capacité de passer de
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nombreuses barriéres biologiques par de multiples voies : respiratoire, digestive, cutanée. Ces
proprietés leur conférent un véritable intérét pour la conception de nouveaux médicaments ou
de vecteurs de médicaments (Parveen et al. 2012) ou encore pour la mise au point de
marqueurs biologiques (Gao et al. 2002).

1.3. Effet de I'augmentation de I'activité surfacique

Lorsque la taille d’une particule diminue, le rapport surface sur volume augmente.
Puisque la portion réactive d’une particule est située a sa surface, les effets de surface ne sont
donc plus négligeables vis-a-vis de ceux du volume. L’augmentation de la proportion
d’atomes en surface augmente ’activité surfacique (Tableau 1). Environ 35-40% d'atomes
sont localisés a la surface d'une NP de 10 nm alors que moins de 20% sont en surface pour des
particules dont la taille dépasse 30 nm (Auffan et al. 2009). Par conséquent, le comportement
des NP est gouverné par les interactions chimiques avec la surface et les caractéristiques de
ces surfaces (Wiesner et Bottero 2007). Les NP sont donc susceptibles de fortement interagir
avec les molécules biologiques (ADN, protéines) et les organites cellulaires. De plus, elles ont

également un fort pouvoir de catalyse des réactions biologiques et chimiques.

Tableau 1 : Evolution du pourcentage d’atomes situés en surface en fraction du nombre
d’atomes constituant la nanoparticule d'aprés Klabunde (2001).

Nombre total Atomes en
d’atomes surface (%)

Un motif 13 92

Deux motifs 55 76

147 63

Troiz motifs

Quatre motifs

Cing motifs

Sept motifs 1415 35

23



Chapitre 1: Synthése bibliographique

1.4. Influence de I'effet quantum

A la taille nanométrique, le comportement des particules est régi par la physique
classique mais également par la physique quantique (Sellers et al. 2009). Lorsque la taille du
systeme atteint celle de la longueur d'onde des électrons, le r6le de la mécanique quantique est
crucial. L’effet quantum est lié au confinement du mouvement des electrons qui modifie les
caracteristiques essentielles optiques, électroniques et magnétiques de certaines NP (Wiesner
et Bottero 2007; Grassian 2008; Sellers et al. 2009). A titre d’exemple, les propriétés optiques
de certains métaux changent a I’échelle nanométrique. Les particules d'or nanométriques
peuvent présenter des couleurs différentes selon leur taille et I’oxyde de zinc devient

transparent a I'échelle nanométrique.

2. Origines des nanoparticules

2.1. Nanoparticules d’origine naturelle

Une quantité non négligeable de NP présentes dans I’environnement ont une origine
naturelle bien que leur proportion soit plus faible par rapport a I’émission potenticlle de NP
manufacturées (Klaine et al. 2008). Dans I’atmosphére, les NP proviennent des processus de
nucléation et de condensation des gaz et des vapeurs. Les processus de combustion, d’érosion
et le volcanisme libérent des particules ultrafines comportant également une proportion de
particules nanométriques jouant un réle non négligeable dans les processus naturels (Wiesner
et Bottero 2007). Dans les systémes aquatiques, dans les sols et les sediments, les particules
comprises entre 1 nm et 1 um sont appelées colloides. Ces derniers comportent des molécules
organiques telles que les acides humiques et fulviques, des protéines et des composés
inorganiques tels que des oxydes et hydroxydes de fer et de manganese. Leur petite taille leur
confere une forte réactivité de surface et donc un fort pouvoir de liaison avec les contaminants

organiques ou inorganiques.
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2.2. Nanoparticules générées involontairement par les activités humaines

Certaines NP sont générées par I'homme non pas pour un usage particulier mais produites
involontairement a la suite de processus ayant recours a la combustion (Tableau 2). Ces
processus peuvent avoir lieu de maniere industrielle lors de la production d'énergie dans les
centrales thermiques, pour le transport (automobile et aviation) mais également lors de
I'incinération des déchets. De plus, au quotidien I'ébullition, les fritures pour l'alimentation, les
feux de chauffage produisent des NP au niveau domestique. Ces activités générent des NP
notamment a proximité des grands centres urbains et industriels. Les efforts sont de plus en
plus importants pour quantifier et évaluer la toxicité de ces particules. Les particules
atmosphériques qui peuvent inclure des NP sont plus particulierement étudiées autour des

grands centres urbains.

Tableau 2 : Les sources naturelles et anthropiques de nanoparticules d'aprés Simeonova

(2007).
Origine Naturelle Origine Anthropique
Involontaire Volontaire
Nucléation des gaz Moteurs a combustion NP manufacturées
Feux de forét Centrales a charbon
Volcanisme Incinérateurs
Virus Aviation
Biominéralisation Fumées (métaux, polymeéres)
Processus chaud
Moteurs électriques

2.3. Nanoparticules manufacturées

Les nanomatériaux sont dits manufacturés quand ils sont produits intentionnellement et
introduits dans ’environnement par I’homme (Afsset 2010). Ils doivent étre distingués de
I’ensemble des particules d’échelle nanométrique citées précédemment. L’étude des dangers
et I’évaluation des risques associés aux nanomatériaux manufacturés est primordiale puisqu'ils

sont produits en raison de leurs propriétés nouvelles et spécifiques (Handy et al. 2008).
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Depuis une dizaine d’années, les nanomatériaux entrent dans la composition de nombreux
produits commercialisés ou sont utilisés dans des procédés industriels pouvant conduire a une
exposition humaine. La production de NP dans le monde dépasse plusieurs centaines de
tonnes pour de nombreuses substances (485 000 t de silice, 469 000 t d’alumine, 300 000 t de
carbonate de calcium, 250 000 t de dioxyde de titane et 240 000 t de carbone) selon le rapport
de I’Afsset (2010). La production de NP manufacturées est en plein essor. Actuellement plus
de 1300 produits utilisant des nanomatériaux sont sur le marché mondial (Woodrow Wilson
Institut, The Project on Emerging Nanotechnology, http://www.nanotechproject.org). En 2014,
50% des produits électroniques et 16% des produits manufacturés pour la santé et les sciences
de la vie utiliseront des nanomatériaux. En 2014, les produits utilisant des nanomatériaux

représenteront environ 15% du total des produits manufacturés (Lux Research 2006).

3. Syntheése des nanoparticules

3.1. Approche ascendante « Bottom-up »

L’approche ascendante « Bottom-up » vise a construire atome par atome ou molécule par
molécule (Figure 2) une structure nanoparticulaire (Biswas et al. 2012). Cette meéthode
implique la condensation ou la nucléation d’atomes ou de molécules en phase gazeuse ou
liquide. Les techniques de synthese ascendante sont nombreuses (dép6t en couche atomique,
dépbt en phase vapeur...). La synthése de NP d’argent par exemple est trés souvent realisée
par précipitation de nitrate d’argent en utilisant un agent réducteur (tel que I’acide ascorbique).
L’¢lectrolyse d’une électrode d’argent produit des colloides comportant des NP d’argent mais
aussi des ions argent (Sellers et al. 2009). La création d'objet atome par atome est complexe et
les techniques d'auto-assemblage sont actuellement trés étudiées. Elles visent a utiliser les
forces d'attraction physico-chimiques pour construire des NP. Le principe est de rendre
réversibles les interactions attractives entre les particules afin d’avoir un processus
d’assemblage a 1’équilibre, pour favoriser les organisations de cristaux stables. Cela revient a

faire pousser un monocristal avec des NP.
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3.2. Approche descendante « Top-down »

La deuxiéme approche dite descendante ou « Top-down » consiste & diviser une grande
structure en de multiples structures de manic¢re répétée afin d’obtenir des particules
nanométriques (Figure 2). La déstructuration est réalisée par action mécanique (attrition ou
fraisage), chimique (destruction des liaisons spécifiques) ou par volatilisation par ablation
laser ou par four, suivie de la condensation des éléments volatilisés (Wiesner et Bottero 2007).
Les techniques de lithographie sont aussi communément utilisées pour fabriquer des structures
en deux dimensions de taille micrométriqgue a nanométrique tels que des circuits intégrés
(Biswas et al. 2012). Le principe repose sur le dépot d’un masque sur un matériau suivi d’une
attaque de la matiere exposée chimiquement (acide) ou mécaniquement (UV, rayon-X,
electron-beam). La technique utilisée conditionne la résolution du produit final.

Méthodes physiques:

Photolithographie

Actions chimiques (destruction de liaisons)
Actions mécaniques (attrition ou fraisage)
Volatilisation par ablation laser

Stratégie top-down

0.1 nm 1nm 10nm 100 nm fum 10pm 100 pum 1 mm
SRPIT OO O O SO T S

r L Al

Stratégie bottom-up

Méthodes chimiques:

Synthése organique

Auto-assemblage

Condensation ou la nucléation (gaz/liquide)
Electrolyse

Figure 2 : Stratégies bottum-up et top-down modifiées d'aprés Nam et Lead (2008).
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4. Les types de nanoparticules manufacturées et leurs usages

Les nanomatériaux utilisent une trés grande variété chimique de nanocomposants.
Cependant ce sont les matériaux a base de carbone, de métaux ou d'oxydes métalliques qui
sont les plus largement commercialisés. Les plus utilisés sont I’argent (313 produits), les
carbones (91 produits), le titane (59 produits), le zinc (31 produits) et ’or (28 produits) selon
la base de données Woodrow Wilson Institut, The Project on Emerging Nanotechnology (2012)

4.1. Les carbones

Historiqguement, les NP de carbone ont été les premiéres particules de taille nanométrique
manufacturées. Le noir de carbone est constitué de fines particules de carbone possédant un
fort pouvoir d’agglomération. Il est surtout intégré dans les processus de fabrication des
gommes, des caoutchoucs et des plastiques. L'application la plus commune est I’ajout de noir
de carbone dans les pneumatiques en automobile. 1ls résistent ainsi a l'usure et adhérent sur le
sol sec; en effet la gomme se déforme de facon frictionnelle par rapport a la charge, du fait de
I'établissement de liaisons moléculaires mécaniques. Les autres formes de carbone
nanoparticulaire (Figure 3) couramment synthétisées sont les fullerénes : des nanosphéres de
carbone, des nanotubes de carbones mono-couche (single-walled carbone nanotubes SWCNT)
ou des nanotubes de carbones multi-couches (multi-walled carbone nanotubes MWCNT) dont

les feuillets de carbones sont enroulés de maniére concentrigue.

Figure 3 : Structure des nanoparticules de carbone (C60, nanotube de carbone mono-
couche et multi-couches).
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Les propriétés électriques rendent les nanomatériaux a base de carbone particulierement
intéressants en électronique (Liu et al. 1998) et pour le stockage d’énergie. En effet, les
nanotubes de carbone disposant d’atomes agencés en lignes droites sur la longueur du tube
sont de tres bons conducteurs de I'électricité. Lorsque les atomes de carbone sont disposés en
spirale, ils deviennent des semi-conducteurs (conductivité intermédiaire). D’autre part, la
structure des nanotubes de carbone alliant résistance, souplesse et légéreté est couramment
utilisée pour I’amélioration des équipements sportifs. Des mesures ont démontré que les
nanotubes de carbone sont environ 200 fois plus durs que I’acier (Sellers et al. 2009). Les
fullerénes sont utilisés en cosmétique pour assurer une meilleure pénétration des produits dans

la peau et trouvent également des applications en optique et photochimie.

4.2. Les métaux et oxydes métalliques

Les NP métalliques sont également tres largement utilisées et entrent dans la composition
de nombreux produits commercialises. Leurs propriétés varient selon le métal utilisé (Tableau
3) et la taille des NP produites. L’application la plus commune est 1’utilisation de NP de TiO;
et de ZnO dans les cremes solaires, qui permettent de bloquer les ultra-violets. Les NP de
TiO, sont également utilisées pour fabriquer des verres ou revétements auto-nettoyants. Ces
NP possédent des propriétés photocatalytiques (un rayonnement de longueur d’onde adéquate
proche des UV permet d’activer des réactions radicalaires provoquant 1’oxydation des
produits organiques) et super hydrophiliques permettant a I’eau de former un film nettoyant
les surfaces et ne laissant pas de traces d’évaporation. Les NP d’argent sont utilisées

principalement pour leurs propriétés antibactériennes sur des revétements ou dans des textiles.
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Tableau 3 : Propriétés et applications des nanoparticules modifié d'apres Bigorgne (2011).

NP Propriétés Applications Secteurs d'activité
, . stockage de I'électricité, fils conducteurs, . . , .
carbone électrique . informatique, électronique
semi-conducteurs
L. . e équipements sportifs,
L résistance des matériaux, ductilité, qA p P
meécanique . Lilies \ batiment et travaux
imperméabilité, allégement . L.
publics, véhicules
) . membrane de filtration avec une affinité . ,
filtration , traitement de I'eau
forte pour les composés hydrosolubles
. - vétements, pansements, revétements textile, médecine,
argent antibactérien . . .
antibactériens pharmacie
. . . crémes solaires, vitrages anti-UV, anti-IR ~ cosmétiques, batiment et
dioxyde de titane optique . .
ou athermiques travaux publics
photocatalytique /

hydrophylique

vitrages ou revétements auto-nettoyant

systémes de filtration ou de purification

batiment et travaux publics

batiment et travaux

filtration . . L
de l'air publics, véhicules
. . batiment et travaux
. pigment blanc dans les peintures, . L
pigment . . . publics, véhicules,
plastiques, colorant alimentaire " . .
cosmétiques, alimentation
oxyde de zinc optique crémes solaires, fonds de teint cosmétiques

oxyde de cuivre antibactérien

solutions antibactériennes, revétements
antibactériens
nanofluides favorisant les échanges de

agriculture, batiment et
travaux publics
informatique, électronique,

thermique L
q chaleur véhicules
. . distribution localisée de médicaments, P .
or biologique . . médecine, pharmacie
traitement anti-cancer
optique imagerie médicale médecine, pharmacie

antibactérien

intégration dans des containers

industrie agro-alimentaire

composant pour la fabrication de

oxyde de fer filtration membranes de filtration traitement de I'eau
. nanofluides favorisant les échanges de  informatique, électronique,
thermique L
chaleur véhicules
oxyde d'aluminium Filtration composant pour la fabrication de traitement de I'eau,
membranes de filtration véhicules
cadmium électrique semi-conducteur informatique, électronique
Silice électrique isolant, enrobage de fibres optiques informatique, électronique

anti-agglomérant

mécanique

additifs dans les poudres alimentaires

composant offrant une basse résistance
au roulement

alimentation

véhicules
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5. Les enjeux économiques des nanoparticules

Les propriétés inhabituelles des NP ont accélére la production des nanomatériaux et le
nombre d’applications dans de nombreux domaines mobilisant I’attention des chercheurs, des
gouvernements et des industriels (Ju-Nam et Lead 2008). Depuis 2007, le nombre d’articles
dans des journaux scientifiques traitant des sujets liés aux nanotechnologies a été multiplié par
2. Ainsi en 2011, les contributions les plus importantes sont a attribuer a la Chine (24936
articles) et aux Etats-Unis (18747 articles). Entre 2005 et 2011 plus de 10 milliards de dollars
ont été dépensés au Etats-Unis pour la recherche sur les nanotechnologies (Klaine et al. 2012).
En Europe, I'Allemagne (6835 articles) et la France (4551 articles) ont produit le plus
darticles scientifiques concernant les nanotechnologies (selon la base de données ISI Web of
Knowledge). Désormais, les NP ne sont plus seulement étudiées en laboratoire mais
également accessibles a la vente et largement distribuées. Le nombre de nano-produits
répertoriés a eté multiplie par environ 24 depuis mars 2005 selon le Woodrow Wilson Institut,
The Project on Emerging Nanotechnology (2012). Ce projet issu du partenariat entre le
Woodrow Wilson Institute et The Pew Charitable Trust vise a répertorier tous les produits
pouvant étre acquis aisément par les consommateurs et clairement identifiés comme nano-
produits. La base de données fournit la liste des nano-produits commercialisés dans le monde

et est remise a jour régulierement (Figure 4).

21400

21000

800

g 600
O -— - T T T T T

2005 2006 2007 2008 2009 2010

Nombre de nano-produits

commercialisés dans
N
o
o

Figure 4 : Evolution du nombre de nano-produits commercialisés de 2005 a 2010 d’apres
The Project on Emerging Nanotechnologies (Woodrow Wilson).

31



Chapitre 1: Synthése bibliographique

La répartition des nano-produits est assez inégale selon les secteurs d’activité (Figure 5).
Les nano-produits sont majoritairement utilisés dans les domaines de la santé et de la forme

(« fitness ») avec des ratios importants concernant leurs usages dans les cosmétiques et
I'nabillement.

Catégories de produit Catégorie Santé Fitness

® Produits pourenfants

® Filtration
m Appareils électroménagers
® Créme solaires
= Automobile
= Produitsde sport
= Nourriture et boisson
® Hygiéne corporelle
™ Electronique etinformatique
m Vétements
= Maison et jardin
= Cosmétique
Santé et Fitness

Figure 5 : Répartition des nano-produits commercialisés dans les différents secteurs

369

d'activités d'apres la base de données The Project on Emerging Nanotechnologies

(Woodrow Wilson).

Des évaluations du marché des nanotechnologies (Figure 6) d’aprés des modeles basés sur
des indicateurs financiers indiquent des perspectives de plusieurs centaines voire plusieurs
milliers de milliards de dollars (Hullmann 2006). Le secteur des nanotechnologies est déja

considéré comme un secteur majeur de I’activité mondiale.

Nanomatériaux

3,000,000 =

B Nano-produits o o
2,500,000 = Scénario optimiste

2,000,000 =
1,500,000 =

1,000,000 =

Revenue (Millions S)

500,000 Scénario pessimiste

0 T T T T T T
2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015

Figure 6 : Evolution du marché des nanotechnologies d'aprés Hullmann(2006) et Hwang

and Bradley (2010).

32



Chapitre 1: Synthése bibliographique

6. Reglementation sur les nanotechnologies

Le défi réglementaire consiste a wveiller a ce que la société puisse bénéficier des
applications innovantes issues des nanotechnologies, tout en conservant un niveau élevé de
protection de la santé humaine et environnementale selon le texte Regulatory aspect of
nanomaterials, CE, Brussels (2008). De nombreuses législations cadrent actuellement la
production et I'utilisation des substances chimiques et font I’objet d’un contréle accru.
Cependant, les enjeux réglementaires concernant les NP sont importants et délicats puisque
ces particules sont composées de substances souvent déja connues (carbone, silice, oxydes
métalliques). Cependant, la taille nanométrique n’est pas prise en compte et justifie pourtant
I’adaptation du cadre réglementaire. Reposant sur les connaissances scientifiques, la

réglementation évolue rapidement.

6.1. En Europe

Les NP sont des substances chimiques qui entreront dans la réglementation européenne

sur ’enregistrement, ¢valuation, autorisation et restriction des produits chimiques (REACH).

La déclaration des nanomatériaux n’est pour le moment pas envisagée dans les textes qui
prennent en compte la composition chimique des substances produites, mais aucun aspect
concernant les dimensions des matériaux n'est jusqu'a présent considéré. De plus, a I’heure
actuelle seules les substances produites, échangées ou commercialisées a plus de 10 t/an font
I’objet d’évaluations et sont enregistrées pour des productions ou échanges supérieurs a 1 t/an.
La législation actuelle couvre dans une large mesure les risques en matiere de nanomatériaux,
cependant elle doit étre modifiée a la lumiere des nouvelles informations disponibles, par
exemple en matiére de seuils. La réglementation repose sur les connaissances scientifiques
concernant les propriétés et les risques des nanomatériaux et des données qui en résultent.
L’ECHA (European Chemicals Agency) prépare actuellement une mise a jour de son guide
des exigences d’information et d'évaluation de la sécurité chimique fondée sur les resultats
des projets d’application de REACH sur les nanomatériaux de la Commission européenne.

Dans I’attente de ce texte le principe de précaution doit étre appliqué. Au niveau européen, un
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nouveau réglement sur les cosmetiques prévoit des tests spécifiques et 1’étiquetage « nano »
obligatoire d’ici 2013 ainsi qu'une résolution parlementaire sur les « nouveaux aliments ». Ces
Iégislations soulignent le processus d’évolution de la réglementation pour un meilleur control

des nanoproduits.

6.2. En France

A partir de 2009 les lois Grenelle ont été mises en place obligeant les producteurs et
importateurs de nanomatériaux & declarer leurs activités aux autorités. Selon la directive
«cosmétiques» 76/768/CEE, le fabricant ou l'importateur d'un produit cosmétique doit évaluer
et attester la sécurité du produit avant sa mise sur le marché communautaire. Cela doit étre fait
en prenant «en consideration le profil toxicologique général des ingrédients, leur structure
chimique et leur niveau d'exposition». Les lois Grenelle ont également permis I’organisation
d’un débat public en vue d’une meilleure information du public, des consommateurs et des
travailleurs. Cependant les discussions ont été boycottées et le bien fondé du débat est sujet a

controverse.

Le ministére de 1’écologie, du développement durable, des transports et du logement a
précise dans la législation francaise en 2012 les définitions concernant les NP, les agrégats et
agglomérats de NP et modifié la réglementation en matiére de déclaration de substances
chimiques nanoparticulaires. Selon le décret n° 2012-232 du 17 février 2012 relatif a la
déclaration annuelle des substances a 1’état nanoparticulaire, les articles L.523-1 a L.523-3 du
code de I’environnement prévoient 1’obligation de déclarer les quantités et les usages de
substances a 1’état nanoparticulaire produites, distribuées ou importées en France. Le
dispositif a pour objet de mieux connaitre ces substances et leurs usages, de disposer d’une
tragabilité des filiéres d’utilisation, d’une meilleure connaissance du marché et des volumes
commercialisés et enfin de collecter les informations disponibles sur leurs propriétés
toxicologiques et écotoxicologiques. De plus, une déclaration est obligatoire dés que la
quantité minimale de 100 grammes de substance a été produite, importée ou distribuée. Les
déclarations et les données qu’elles contiennent sont gérées par I’ Agence nationale de sécurité
sanitaire de I’alimentation, de I’environnement et du travail (ANSES). Ces nouvelles mesures

entreront en vigueur en 2013.
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Deuxiéme partie : Les Enjeux Environnementaux et Sanitaires des
Nanoparticules
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Dans la chaine de production des NP, les voies d’entrée dans l'environnement et les
systemes biologiques sont multiples : de la synthese des NP & leur transport, jusqu'a leur
utilisation et leur recyclage (Figure 7). De plus, I'usure des produits contenant des NP ne doit
pas étre négligée et peut donner lieu a une libération de ces particules dans l'environnement.
Kaegi et al. (2008) ont montré que les peintures de facade de batiment contenant des TiO, NP

peuvent étre oxydées puis érodées et libérées dans I'environnement.

Fuites et rejets

S
P T |

B o

Extraction et Traitement des L A . .
. . Fabrication Utilisation  Gestion des déchets
production des matériaux
matériaux + + +
Recyclage Refabrication Réutilisation

Figure 7 : Les voies d'entrée des nanoparticules dans I'environnement d'aprés the Royal
commission on Environmental pollution (2008).

L’introduction de NP dans I’environnement n’est plus remise en doute (Moore 2006;
Nowack et Bucheli 2007; Handy et al. 2008; Klaine et al. 2008). Il reste cependant de
nombreuses questions sur les quantités qui vont entrer dans I’environnement et plus
particulierement dans les systemes aquatiques qui constituent la destinée finale de nombreux
contaminants. L'évaluation des risques imposée par l'utilisation croissante de nanomatériaux
dans les produits commerciaux nécessite une meilleure compréhension de leur mobilité, de
leur biodisponibilité et de leur toxicité. La mise au point d'outils adaptes a la détection des NP
dans l'environnement ainsi que pour leur caractérisation dans le milieu est un pré-requis
indispensable. L'évaluation du risque des nanomatériaux, nécessite a la fois des connaissances
concernant leur potentiel d'exposition et les dangers qui peuvent subvenir a I’issue de
I'exposition. Un effort important doit étre mené pour évaluer le risque environnemental et

pour la santé humaine provenant de la pénétration des NP dans les organismes.
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1. Comprendre le devenir des nanoparticules entrant dans
I'environnement

L’étude des NP dans I’environnement est une science relativement nouvelle nécessitant
des outils adaptés a leur étude. A I’heure actuelle, il existe peu d’outils pour 1’évaluation
quantitative des concentrations en NP dans I’environnement (Nowack et Bucheli 2007) et le
challenge est plus difficile a réaliser que pour les polluants solubles (Klaine et al. 2012). De ce
fait, les données concernant les concentrations en NP manufacturées présentes dans les
milieux sont rares voire absentes (Gottschalk et al. 2009; Tiede et al. 2009; Stone et al. 2010).
Néanmoins, il est possible de prédire les concentrations en NP qui pourraient étre retrouvées
dans I’environnement a 1’aide d’outils de modélisation (Gottschalk et al. 2009; Tiede et al.
2009). De nombreux auteurs s’accordent sur I’importance de caractériser rigourcusement les
NP afin de pouvoir évaluer par la suite les effets de ces NP sur les organismes (Handy et al.
2008; Klaine et al. 2008). Stone et al. (2010) ont regroupé les caracteristiques principales les
plus pertinentes : la taille, la dissolution, I’aire de la surface ainsi que sa charge et la
composition de la particule qui sont primordiales pour comprendre leur comportement et les
effets sur ’environnement d’aprés de préceédents travaux (Oberdorster et al. 2005; Powers et
al. 2006; Thomas et al. 2006; Powers et al. 2007; Klaine et al. 2008; Warheit 2008). Hassellov
et Kaegi (2009) proposent 10 facteurs clés pour la caractérisation des NP : la forme, la taille
d'une particule primaire, la distribution des tailles, la structure, la composition, la surface
spécifique, les fonctions de surface, la charge, I'état d'agglomération et la concentration
(Figure 8). D’autres critéres ont aussi une grande importance dans la cohérence des études sur
les NP. Elles doivent étre caractérisées dans leurs milieux d’exposition, a la concentration
utilisée pour les tests de toxicité et avec plusieurs méthodes d’analyse (Domingos et al. 2009).
En effet, de nombreuses questions apparaissent lorsque les NP pénetrent dans I'environnement.
La taille et la structure des NP peuvent étre modifiées et elles peuvent se lier avec les
colloides ou les particules du milieu, s'agréger, s'agglomérer (Klaine et al. 2008). Dans ces
conditions il est possible que les NP que I'on trouve dans le milieu soient tres différentes des
particules produites par l'industrie (Levard et al. 2012). Tous ces facteurs doivent étre pris en

compte pour prédire le devenir des NP dans I’eau et le sédiment mais aussi pour vérifier si les

38



Chapitre 1: Synthése bibliographique

organismes seront exposés a ces particules, sous quelle forme mais également si ils seront

susceptibles de les accumuler. Dans une deuxiéme étape, la toxicité peut étre évaluée.
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Figure 8 : Propriétés a prendre en compte dans la caractérisation des nanoparticules

d'apres Hassellov et Kaegi (2009).

1.1. Les nanoparticules atmosphériques

Les particules présentes dans I'atmosphere peuvent étre émises directement et sont alors
appelées particules primaires ou sont issues des processus de condensation ou de nucléations
de gaz présents dans lI'atmosphére et sont des particules secondaires (Hester et Harrison 2007).
Les TSPs (Total Suspended Particles) incluant les PM1, PM2.5 et PM10 (PMX particules de
X um) sont caractérisées selon leurs sources, leurs comportements dans I’atmosphere et leurs

effets sur la santé. Plus récemment, les UFPs (Ultrafine particles <100 nm) ont fait 1’objet
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d’une attention croissante en raison de leurs effets sur la santé et ’environnement (Xia et al,
2009). Les NP représentent une faible proportion de I'ensemble des particules présentes en
suspension dans l'atmosphére. Les PMO0.1 qui appartiennent aux NP proviennent en grande
partie du trafic routier (62%) et la part la plus faible correspond aux NP manufacturées (3%)
(Hester et Harrison 2007). La composition des NP dans l'atmosphére est dominée par la
présence de matiéres organiques entre 52 et 67% et les NP métalliques représentent 12 a 20%
dans des villes américaines telles que Riverside et Azusa en Californie (Kuhn et al. 2005). Les
densités mesurées dans les environnements urbains sont comprises entre 20 000 et plus de 100
000 particules par cm? et varient quotidiennement avec la fréquentation des automobiles dans
les villes mais peuvent aussi varier selon les saisons (Figure 9). Les densités de particules

comprises entre 10 et 500 nm mesurées dans les environnements urbains sont 2 & 3 fois plus
importantes qu’en milieu rural (Wang et al. 2010).
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Figure 9 : Origine et évolution saisonniére des densités des particules mesurées dans l'air
de villes du Royaume Uni d'aprés Hester et Harrison (2007).
Dans l'air comme dans tous les fluides, les NP s'agglomerent entre elles, ou avec les
autres particules dans l'air en fonction de leur nombre, leur densité et en fonction du temps

(Oberdorster et al. 2005). Ces NP tendent a se déposer et peuvent étre remises en suspension
par le vent.
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1.2. Les nanoparticules en phase aqueuse

Au-dela du relargage de NP manufacturées directement dans l'eau, le dépdt des NP
atmosphériques combiné au ruissellement et & I'érosion des sols contribuent également a leur
entrée dans les milieux aquatiques. Les courants marins et les vents conditionnent leur
dispersion dans ces milieux, dans les eaux de surface ou en remettant en suspension les

particules sédimentées (Figure 10).
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Figure 10 : Devenir des nanoparticules dans I'environnement d'apreés Klaine et al. (2008).

Le comportement des NP dans les milieux aqueux et notamment leur agglomération est
principalement régi par les phénomenes de mouvement Brownien, mécanique des fluides et de
gravité (Nowack et Bucheli 2007) mais aussi les interactions de Van der Waals, les
interactions électrostatiques, les phénomeénes de répulsion (Wiesner et Bottero 2007) et la
force de dissolution (Sellers et al. 2009). L'agrégation des NP augmentera généralement avec
la force ionique de la solution et la concentration de cations divalents tels que Ca®* et Mg?*.
Ainsi les NP ont tendance a s'agréger davantage en eau de mer qu'en eau douce (Monteiro-
Riviere 2007). Les conditions physicochimiques telles que la température, le pH, la salinite,

les concentrations en matiéres organiques peuvent aussi influencer le comportement des NP
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dans l'eau (Wiesner et Bottero 2007), c'est-a-dire leur dissolution, leur agglomération ou leur
agrégation (Figure 11).
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Figure 11 : Formation d'agglomérats, d'aggrégats et fonctionnalisation des nanoparticules

dans I'environnement.

Les milieux aquatiques contiennent une grande variété de complexes, des substances
hétérogenes et polydispersées issues de I'érosion, des systemes bactériens et sont soumis a
d'autres processus qui ont le potentiel d'interagir avec les NP manufacturées et modifier
sensiblement leur comportement (Lead et Wilkinson 2007). A titre d'exemple, le
comportement des Ag NP dans I'environnement a été revu par Levard et al. (2012). Ces
auteurs ont montré que la transformation des Ag NP provoquée par des réactions avec des
ligands organiques ou inorganiques a des effets sur la stabilité physique et chimique de ces NP
et donc aussi sur leur toxicité potentielle. Diegoli et al. (2008) ont constaté que les acides
humiques améliorent la stabilité des particules a des valeurs de pH extrémes en formant un
revétement de surface qui affecte ainsi la charge de surface et la chimie des particules en eau
douce. La matiere organique naturelle (NOM) peut également influencer la dispersion et la
stabilité des nanotubes de carbone en eau douce (Hyung et al. 2007). Puisque de nombreux
polluants sont actuellement présents dans les milieux aquatiques (Amiard-Trigquet et Rainbow
2009), il est probable que les NP puissent se lier a ces polluants pour former des mixtures

complexes dont le comportement et la toxicité restent difficiles a évaluer (Moore 2006).
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L'interaction des NP avec des composés organiques toxiques (Figure 12) peut amplifier ou
diminuer la toxicité des ces composés (Nowack et Bucheli 2007).
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Figure 12 : Interaction entre les nanoparticules, les polluants et les organismes dans
I'environnement d'aprés Novack et Buchelli (2007).

1.3. Les nanoparticules dans les sols et les sédiments

Des NP naturelles incluant des oxydes métalliques sont présentes dans tous les
écosystémes et jouent un role important dans les processus biochimiques (Wigginton et al.
2007). Les NP manufacturées et libérées dans l'environnement forment des agrégats et
agglomérats dans l'eau, se déposent et sont stockées majoritairement dans les sédiments
(Klaine et al. 2008). Leur dépdt augmente avec la taille des particules conduisant a une
exclusion progressive des NP en suspension dans les fluides selon leur taille. Une fois dans les
sédiments, les NP sont soumises aux conditions physico-chimiques (dégradation chimique) et
interagissent avec le biota (biodégradation) mais aussi avec la matiere organique (Farré et al.
2009). Le réle de la biotransformation et biodéposition a été mise en évidence dans une étude
portant sur le bivalve (Corbicula fulminea) exposé a des Au NP (Hull et al. 2011). Ces auteurs
montrent que la biodégradation par les invertébrés benthiques est un processus important dans
le devenir et le transport de NP persistantes dans les systémes aquatiques. Les transferts dans
la chaine alimentaire pourraient étre a l'origine de contamination des plus hauts niveaux

trophiques (incluant 'nomme), mais les démonstrations de transferts trophiques sont pour le
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moment a leurs prémices (Ferry et al. 2009). Les particules sédimentaires sont connues pour
jouer un réle important dans la séquestration et le transport des contaminants sur de grandes
distances via les courants marins. Ainsi, les caractéristiques hydrodynamiques et
morphologiques des zones cOtieres et estuariennes qui déterminent en grande partie la
distribution des NP liées a ces sediments. En raison de la complexité du comportement des NP
dans le sol, la caractérisation, les expériences d'exposition et les tests de toxicité associés sont
difficiles a mettre en ceuvre (Kool et al. 2011).

1.4. Les outils de caractérisation des nanoparticules dans
I'environnement.

Les challenges concernant la caractérisation de nanomatériaux dans I'environnement sont
multiples puisqu'il constitue un milieu non controlé avec de nombreux parametres fluctuant.
Le premier probléme concerne la difficulté de localiser et de quantifier de faibles
concentrations de nanomatériaux dans I'environnement. En outre, les nanomatériaux
manufacturés ne représentent qu'une petite fraction de I'ensemble des NP incluant celles
d'origine naturelle. Si la quantification des nanomatériaux dans l'eau est complexe, la
séparation des nanomatériaux dans les sols et les sédiments est encore plus difficile. Des
efforts sont nécessaires en termes de recherche pour identifier, isoler et caractériser les
nanomatériaux dans des échantillons naturels (Monteiro-Riviere 2007). A I'heure actuelle,
beaucoup de techniques de caractérisation exigent un prétraitement des échantillons (séchage,
analyse sous vide) qui peut modifier leurs formes et leurs propriétés originales. De plus, pour
I'étude de ces matériaux particulaires les mesures peuvent également étre fortement biaisées
en raison de manque d'homogénéité d'échantillonnage. Un consensus apparait dans la
littérature scientifique concernant I'importance d'utiliser de multiples techniques d'analyse afin
d'éviter des biais résultant de I'échantillonnage (Gottschalk et al. 2009; Hassellov et Kaegi
2009; Tiede et al. 2009; Stone et al. 2010). Certaines de ces techniques, et leurs capacités

d'analyse sont présentées ci-dessous (Tableau 4).
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Tableau 4 : Les méthodes de caractérisation des nanoparticules d'aprés Hassellov et Kaegi
(2009).

Size (nm)
Méthode 1 10 100 1000 Distribution des tailles Forme Agglomération Concentration Propriété de surface = Structure
| e e |
Atomic force microsco
Py — +H oui oui ppb-ppm ++ non
(AFM)
Méthode N2-BET — non non non + non
Centrifugation —> ++ non oui non non
Dialyse —> ++ non non non non
Dynamic light scattering A .
(DLS) — + oui oui ppm non non
Electrophorése — + non non ppm + non
Electron energy loss
spectroscopy (EELS) and
P 'py( ) ) L non non non ppm non non
energy dispersive X-ray
(EDX)
Environmental scannin
. & o 4 + non oui ppb-ppm non non
electron microscope (ESEM)
Filtration e ++ non non non non
Flow field-flow-
. . | | ++ oui oui ppm non non
fractionation (Flow FFF)
Sedimentation field-flow-
e — . oui oui ppb non non
fractionation (Sed FFF)
Hydrodynamic
Y v — ++ non non non non
chromatography
Inductively coupled plasma
mass spectrometry (ICP- non non non ppt-ppb non non
MS)
Laser induced breakdown
— ++ non oui t non non
detection (LIBD) PP
Nanoparticle Trackin
P . J — +H+ non oui ppb-ppm non non
Analysis (NTA)
Size-exclusion [ ++ non non non non
chromatography (SEC)
Scanning electron
R & —> +H+ oui oui ppb-ppm non non
microscope (SEM)
Selective laser sinterin
8 > + oui oui ppm non non
(SLS)
Selected area electron .
) ) ® non non non non oui
diffraction (SAED)
Spectrometrie + non non ppb-ppm + non
Transmission electron
; — + oui oui ppb-ppm + oui
microscopy (TEM)
Turbidimetre =4 + non oui ppb-ppm non non
Ultrafiltration H ++ non non non non
X-Ray Photoelectron
— non non non +HH non
Spectroscopy
X-Ray diffraction | non non non non oui

2. La toxicité des nanoparticules pour ’'homme

Méme si la caractérisation et la quantification des NP restent complexes, il est primordial
d'étudier dés a présent la toxicité de ces substances puisqu’elles sont manipulées et

commercialisées dans de nombreux secteurs d’activité. A l'issue de leur entrée dans
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I'environnement, les expositions chroniques ou accidentelles sont a envisager. Les risques
pour I'homme peuvent intervenir soit par contamination directe via l'air dans les villes
polluées, a proximité des sites de production de NP, mais aussi pour les travailleurs qui
produisent et manipulent des nanomatériaux. La pénétration des NP peut intervenir par dépot
sur la peau, par injection (pour le cas de "nano" médicament directement dans le sang), par
inhalation d'air contaminé via le tractus respiratoire ou par ingestion d'eau ou d‘aliments
contaminés dans le tractus gastro-intestinal (Oberdorster et al. 2005). Lorsque les NP passent
les barrieres biologiques, elles peuvent atteindre tous les organes via le sang. Etudier la
toxicité des NP est une tache ardue puisqu’il existe une grande variété de NP basée sur des
substances différentes, avec de multiples tailles, formes et intégrées dans des solutions, des
gels qui peuvent modifier trés largement les propriétés de ces NP et leur toxicité. Cependant
les expériences de toxicité in vitro permettent de mettre en avant certains effets liés a
I'exposition de cellules a des nanomatériaux pour prévoir les effets sur la santé humaine
(revue de Xia et al. 2009; Arora et al. 2012).

2.1. Le stress oxydant

Le stress oxydant provient de la géneration de ROS (Réactive Oxygen Species) tels que le
peroxyde d’hydrogéne (H,0,) ou les hydroxyles (OH¢) qui peuvent endommager les cellules
(péroxydation lipidique, dommages sur les protéines ou I’ADN, perturbation du
fonctionnement des mitochondries). Les métaux actifs dans les réactions d'oxydo-réduction
sont susceptibles de produire des ROS via la réaction de Fenton et conduisent a la production
de radicaux libres (Winterbourn 1995; Karlsson 2010). Les NP sont également susceptibles de
produire ce type de réaction et leur toxicité est communément associée a la génération de
stress oxydant (revue de Xia et al. 2009). Ces auteurs préesentent les mécanismes liés aux NP
générant du stress oxydant : la photoactivation par les UV, les discontinuités et défauts en
surface du cristal qui modifient I'état électronique des particules, le cycle Redox mais aussi la
dissolution qui produit des ions libres susceptibles de générer des ROS. Karlsson et al. (2008)
montrent que le stress oxydant varie fortement selon le type de NP auxquelles sont exposees

les cellules (CuO, TiO,, CuZnFe;0,4 Fe304, Fe,O3 ou des nanotubes de carbone). De
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nombreux travaux mettent en avant la génération de stress oxydant sous l'effet de NP
métalliques dans des souches cellulaires humaines : les Ag NP dans les cellules de I'épiderme
(Arora et al. 2008), les TiO, NP dans les cellules épithéliales bronchiales (Park et al. 2008),
les CuO NP dans les cellules épitheliales de larynx (Fahmy et Cormier 2009), les AuNP dans
des cellules de poumons de feetus (Li et al. 2010), les NiFeO; NP dans des cellules
épithéliales pulmonaires humaines (Ahamed et al. 2011).

2.2. Apoptose/nécrose

La génération de ROS peut étre a l'origine du déclenchement de processus d'apoptose.
Ahmad et al. (2012) ont démontre que des NP de silice pouvaient induire I'apoptose dans les
cellules hépatiqgues humaines, sous laction des ROS et régulés notamment par une
surexpression des genes codant pour la caspase-3. Des résultats similaires ont été observes
pour ces cellules de poumons humains exposés a des CuO NP (Ahamed et al. 2010) et des
NiFeO; NP (Ahamed et al. 2011). Les travaux de Frohlich et al. (2009) montrent que la
cytotoxicité dans des cellules endotheliales exposees a des NP de polystyréne peut étre liée au
processus d’apoptose, de nécrose ou des troubles de la prolifération cellulaire. Arora et al.
(2008) montrent qu’une fragmentation de I’ADN issue de I’apoptose de cellule de peau
humaine survient apres exposition a des NP d’argent. Les NP de TiO, sont aussi susceptibles

de générer de I'apoptose chez des cellules épithéliales de bronche (Park et al. 2008).

2.3. Génotoxicité

Les NP sont des sources probables de génotoxicité puisque leur taille leur permet de
pénétrer les noyaux cellulaires et d'interagir directement avec I'ADN. Les dommages
génotoxiques peuvent intervenir par lésion de I'ADN, ou en perturbant le bon fonctionnement
de la mitose (Afsset 2010). Chen and von Mikecz (2005) ont montré que des NP de silice
peuvent pénétrer dans les noyaux cellulaires entrainant une inhibition de la réplication, de la
transcription et de la prolifération cellulaire. Des lésions de I'ADN peuvent intervenir

indirectement par une déplétion en substances antioxydantes, via une perturbation de l'activité
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mitochondriale et/ou par l'inhibition des mécanismes de réparation de I'ADN. Les NP peuvent
également générer des composés oxydants provenant de I'endocytose et/ou de la phagocytose
qui pénetrent dans le noyau et alterent I'ADN. Ahamed et al. (2010) montrent par exemple que
des CuO NP peuvent avoir un potentiel génotoxique indirect via la génération de stress
oxydant. Bahrba et al. (2009) ont démontré que des NP de CoCr peuvent induire
indirectement des dommages de fibroblastes humains sans passer la barriére de cellules
confluentes qui les protége. Ces auteurs proposent que les effets génotoxiques apparaissent via
une cascade de réactions conduisant a l'apparition de lésions dans les fibroblastes sous la
barriere de cellules confluentes.

3. Ecotoxicité des nanoparticules dans I'’environnement

Depuis une dizaine d'années, de nombreuses éetudes paraissent concernant le danger
potentiel des NP vis-a-vis de ’environnement. Ces études ont principalement été menées dans
I'eau douce et quelques travaux ont éte réalisés dans I'eau de mer (Tableau 5). Du fait de la
complexité des techniques a mettre en ceuvre pour étudier le comportement et les effets des
NP dans le sol et les sédiments, peu de travaux sont actuellement disponibles a ce sujet
(Tableau 5). Ces travaux ont pourtant une pertinence écologique élevée au regard des
propriétés d'agrégation et d'agglomération puis de sédimentation des NP dans I'atmosphére et

dans les milieux aquatiques.
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Tableau 5 : Etudes toxicologiques et écotoxicologiques traitant des nanoparticules métalliques.

Ti f E
NP Doses Suppliers Coating Primary size ime o . Xposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Synthesized in Uncoated or not Human fibrosarcoma Oxidative stress Arora et al
Ag 0.76-50ug.mL-1 v . 7-20 nm 24h In vitro and human . ! ’
laboratory specified . . apoptosis thresholds 2008
skin/carcinoma cells
0.1mg.L"to 10 Synthesized in Citrate or polyvinyl Oncorhynchus mykiss Moderate cytotoxic Farkas et al
Ag ML Y .p yviny 3-40 nm 24-48h In vitro y. y effects, activation of !
mg.L laboratory pyrrolidone (Gill cells) 2011
defense
Ag NP caused a
reduction in
membrane integrity
0.063-17.4 mg.L Synthesized in . . 1-5nmand 5- . Oncorhynchus mykiss and cellular Farkas et al.
2h-
Ag, Au ! laboratory Sodium citrate 10 nm h-48h In vitro (Hepatocytes) metabolic activity, 2010
Au NP caused an
elevation of ROS
levels
. . 221 £1.9nm .
Au 1nM Synthesized in Fetal bovine serum to35.5+3.9 72h In vitro H.uman lung Oxidative stress Lietal.
laboratory nm fibroblasts 2010
Lysozyme release,
extracellular
oxyradical and nitric
oxide
C60: 0.7,TiO;: Mytil, ) .
C60 fullerene, 1 Sigma—Aldrich, Uncoated or not .I 2 . R v ,us L (NO) production, Canesi et al.
X X 1-10 g.mL R o 22 and SiOy: 30-60 min In vitro galloprovincialis .
TiO,, SiO, Degussa Evonik specified depending on the 2010a
12nm (hemocytes) .
concentration and
the NP type and
inflammatory
effects.
NCB induced
Uncoated or not Mytilus S'En:;'ii?):;g:z:i‘is ; Canesi et al
Carbon black 1-50 ug.mL'1 Degussa Evonik . 35+12 nm 30-60 min in vitro galloprovincialis '
specified parameters and 2008
(hemocytes) .
inflammatory
processes.
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
. Apoptosis, necrosis .
| R H helial Frohlich
Carboxy 0.1-1.0 mg.L” Invitrogen Uncoated or not 20-500 nm 4-24h In vitro uman endothelia and reduction of rohlich et
polystyrene specified cells . . al. 2009
proliferation
0.036 mg.cm” o
CoCr and 0.36 mg.cm’ Synthesized in Uncoate.d.or not 29.5+6.3 nm 24h In vitro Human fibroblast cell DNA damage Bhabra et
2 laboratory specified al. 2009
Induce oxidative
stress, genotoxic
R . . Uncoated or not 52.51+10.23 . Human lung epithelial | potential which may | Ahamed et
10- mL? - o 2 .
cuo 0-50 ug.m Sigma—Aldrich specified nm ah In vitro cells be mediated al. 2010
through oxidative
stress
CuO:42 nm, High variation
TiO,: 63 nm, among different NP
CuO, TiO,, ZnO: 71 nm, to cause toxic
Zn0, CuZnFe;04: 29 . . effects. CuO
E u ted t H | thelial Karl t
CuZnFe;0,, 2-80 pg.mL ! Sigma—Aldrich ncsaesifi:; ne nm, Fe304: 20- 18h In vitro uman L::r;IgISepl elia NP were the most aarl 5258886
Fe30,, Fe,03 P 30 nm, Fe,03: toxic (ROS, DNA :
and MWCNT 29 nm and damage). The
MWCNT: 110- toxicity was not
170 (5-9 x 10'3) explained by Cu ions
Fe,03: 30-60 Increased toxicity of
nm, Fe304: 20- NP compared to
:%og}lzeégg 10-80 ug.mL'1 Sigma-Aldrich Unc:a;si(:isg not 40 nm, TiO;: 18h In vitro H:r?tahr;;ai;\:eczlﬁr micrometer particles Kzrllszsggget
2 P 20-100 nm and P of the same ’
Cu0: 20-40 nm composition
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Time of

Exposure

NP Doses Suppliers Coating Primary size . Species Main conclusions References
exposure environnements
Induce oxidative
stress evidenced by
R H | ithelial i f Ah
NiFe,0. 1-100 pg.mL Sigma-Aldrich Uncoate.d.or not 26+17 nm 24h In vitro uman lung epithelia gengratlon o amed et
specified cells reactive oxygen al. 2011
species (ROS),
induced apoptosis
. Human epithelial and Inhll;.ntlo.n of Chen and
. a1 Kisker, Postnova Uncoated or not few hours to . . . replication, .
Sio, 25 pg.mL . . 40 nm-5pum In vitro epithelial, human . Von Mikecz
or Polysciences specified 24h transcription, and
nasal septum . . 2005
cell proliferation
Alfa Aesar, .
SiO,, FeO;, 2 Nanostructured Uncoated or not Si0;: 80 nm, . . Laryngeal epithelial ROS ger}erated by Fahmy .a nd
80 pg.cm . FeOs: 20-40 30 min-5h In vitro CuO induced Cormier
CuO and Amorphous specified cells .
. nm, Cu: 30 nm oxidative stress 2009
Materials, Inc.
Oxidative stress in
dose-dependent
Nanostructured manner indicated by
. 1 Uncoated or not 14.23+2.16 R human liver induction of ROS and | Ahmad et
SiOy 1-200 pg. mL & Amorphous e 72h In vitro . L o
. specified nm carcinoma lipid peroxidation al. 2012
Materials, Inc .
and depletion of
GSH. Induction of
apoptosis
The ROS triggered
the activation of CSP
TiO, 5-40 ug.mL'l Degussa Korea Uncoate.d.or not 21 nm 24-96h Invitro Human bfonchlal and gxgrt Park et al.
specified epithelial cells cytotoxicity by 2008

an apoptotic
process.
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NP

Doses

Suppliers

Coating

Primary size

Time of
exposure

Exposure
environnements

Species

Main conclusions

References

Cu

2-24mg.g”
depending from
target organs

Synthesized in
laboratory

Uncoated or not
specified

103.0+2.0 nm

3h-7 days

Injection

Wistar

Apoptosis index as a
criterion for the
assess- ment of safe
introduction of
copper NP into
organism of living
systems

Sizova et al.
2012

TiO,

500 pg per mice

Hangzhou Dayang
Nanotechnology
Co. Ltd.

Uncoated

80 nm

2,10,20
and 30 days

Intranasally

Mice

Oxidative damage
expressed as lipid
peroxidation
increased
significantly

Wang et al.
2008

Multiple
metal oxyde
and two
carbon
nanopowder

0,1-500 mg.L™

Sigma-—Aldrich

Uncoated or not
specified

<100 nm

15 min-96h

Aquaeous and
solid phase

Bacteria, micro algae,
micro invertebrate
and fish

Risk to aquatic life in
water column and
sediment
compartments,
differential sensivity
depending on
species

Blaise et al.
2008

Zn0, Fe-ZnO,
TiO, and CeO,

0.1-10 mg.L?

Synthesized in
laboratory or
Meliorum
Technologies,
Evonik Degussa

Uncoated or not
specified

300-1000 nm
(in seawater)

96h

Culture

Lytechinus pictus
(Embryo)

Physical
characteristics of
metal oxide NMs in
seawater were
linked with their
toxicity

Fairbairn et
al. 2011
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Ti f E
NP Doses Suppliers Coating Primary size ime o . Xposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Ag NP attached
to the microbial
cells, probably
. . Autotrophic and causing cell wall .
Ag 0.1-1 mg.L'1 Synthesized in Polyvinyl alcohol coated 5-35nm 24h Culture heterotrophic pitting. NP Choi etal.
laboratory . 2008
bacteria could have
detrimental effects
on the
microorganisms
biofilms are
g Stanford . . impacted by Ag NP Fabrega et
20-2 L : t -2 .
Ag 0-2000 pg Materials Corp. Citrate 65+30 nm 4-24h Culture Pseudomonas putida depending from al. 2009
medium types
E. coli were inhibited
at the low
Synthesized in Escherichia coli,, concentration Kim et al
Ag 0.2-33nM ¥ Sodium borohydride 13.5+2.6 nm 24h Culture Staphylococcus of Ag NP, whereas ’
laboratory 2007
aureus the growth-
inhibitory effects on
S. aureus were mild
Toxicity of Ag NP and
. . types of
Synth d U ted t 1.25-120h L t al.
Ag 0.04-0.71 nM ynthesizedin neoa e. .or ne 11.6£3.5nm s ou.rs Culture Danio rerio (embryo) abnormalities are ceeta
laboratory specified post fertilization 2007
dependent on the
dose of Ag NP
Growth inhibition, at
Ag 0.5-50 mg.L'l Synthesized in Citrate or.polyvmyl 7-21 nm 1-3 days Culture Caenorhabditis least Pz?rt of the Meyer et al.
laboratory pyrrolidone elegans toxicity was 2010

mediated ionic silver
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
g Nanostructured &
2.12%10™°- Thalassiosira EPS may be involved | Miaoetal.
A E A h Polyvinyl li -7 48h |
g 1.3*10'M morvp ous olyvinyl pyrrolidone 60-70nm 8 Culture weissflogii in Ag detoxification 2009
Materials Inc.
Wake Forest Adverse effec.ts on
University Center Crassostrea virginica embryonic Ringwood
Ag 0.0016-1.6 |.1g.L'1 Sodium citrate 15+6 nm 48h Culture development, MT
for (embryo) . i etal. 2010
Nanotechnology induction, NP or
ionic effect
Oxidative stress may
have been an
. u ted t C habditi Roh et al.
Ag 0.05-0.5 mg,L1 Sigma-Aldrich ncoa eA Aor no 20 nm 24-72h Culture aenornabaitis important oheta
specified elegans o 2009
mechanism in AgNP
toxicity
Biosynthesis in . St.ra.lr.m dependent
laboratory or E. coli, S. oneidensis inhibition depended Suresh et al
Ag <25 pg.mL? R v Uncoated or Oleate 4+1.5nm 8-15h Culture e . on the synthesis ’
chemically and B. subtilis 2010
. procedure and the
synthesized
surface coat
Zhejiang A|20350'100
. nm, SiO,: 20- Zn0O and TiO, NP
Al,03, SiO,, - H h u ted t o .
203 ! 2 5-1000 mg.L ! ongs feng ncoa e. Aor no 50 nm,Zn0: 20 2-6 days Culture Chlorella sp. inhibited the algal Jietal. 2011
Zn0, and TiO, Material specified
Technology Co +5nm and growth
gy ~o- TiOy: 5-10 nm
5-15 min
Deoxygenated (bioluminecent
Au, Ag, and 10-116 mg.L'1 Synthesized in tetramethylammonium 7.57-33.8 nm test), 7 days Culture Cucumis satlvu's and Low effects Barrena et
Fes0, laboratory X (Seed Lactuca sativa al. 2009
hydroxide -
germination
test)
CdSE 10-100 L of QD Evident Crassostrea wrgm{ca Evidence of toxmlty Ringwood
(quantum . . ZnS layer 6.2+0.05 nm 24h Culture (Hepatopancreatic to hepatopancreatic
dot) solution Technologies cells) cells et al. 2006
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
. Immunotoxicity, ,
g A D 10kDa-0.4 ’ .
CdTe 1.6-8 mg.L1 merican Lye Uncoate.d.or not 0 a-0.45 um 24h Culture Elliptio complanata oxidative stress and Gagné et a
Source specified (in freshwater) 2008
DNA damage
Synthesized in Ce0z: 15-30
Ce0,, SiO,, 1me.ll IZborator or Uncoated or not nm, SiO,: 7-10 24-96h Culture Daphnia magna, Ce02 only induced Lee et al.
TiO, g X y. specified nm, TiO,: 7-20 Chironomus riparius DNA damage 2009
Sigma-Aldrich
nm
Copper NP were
Korean Basic toxic to both plants
g i L .
Cu 200-1000 mg.L 1 Science Uncoateidior not ND 48h Culture Phqs.eo/us Rad‘/atus, . and. also wer‘? 4 ee et al
. specified Triticum Aestivum bioavailable, toxicity 2008
and Institute
clearly resulted from
CuNP
Raphanus sativus,
1 R X Uncoated or not Lolium Induction of DNA Atha et al.
- - +
CuO 10-1000 mg.L Sigma—Aldrich specified 58 +45 nm 6 days Culture perenne and Lolium damage 2012
rigidum
Cellular aggregation,
deteriorative effect
E . Uncoated or not Chlamydomonas on chlorophyll Saison et al.
CuO 0.004-0.02g.L" | MTIC t 81+16 6h Cult
Y g orporation specified nm ufture reinhardtii probably due to 2010
formation of reactive
oxygen species
. . TiOz: 20 nm . .. .
S -Aldrich ! Mycobact T ty d d
CuO, TiO,, Cu- 4 'gma ) rie .or Uncoated or not Cu-doped TiO,: yeovac ?r/um oxicity depending Wu et al.
: 20 mg.L synthesized in . 24h Culture smegmatis and from the target
doped TiO, specified 20 nm, CuO: 40 ) , . 2010a
laboratory nm Shewanella oneidensis species
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Ti f E
NP Doses Suppliers Coating Primary size tme o . Xposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Increased expression
Tio BASF The of MT and SODm Bigorene et
> 0.1-10 mg.L” chemical Aluminium hydroxide 14-16 nm 24h Culture Eisenia fetida RNA (Real-time PCR) gorg
(byproducts) ) . al. 2010
company and induction
of apoptotic activity.
Nanjing Emperor Uncoated or not Dose and medium Lietal
Zn0 50-1000 mg.kg'1 Nano . 30+5nm 96h Culture Eisenia fetida . ’
. specified dependent toxicity 2011
Material Co.
1.85-25 mg.L” Toxicity of NP was .
ZnO: 50- .
Zn0O, CuO (Zn0O) and 31.25- Sigma—Aldrich Unc;)a;;t:iz; not ngJOS-OagOnrr;m, 4-24h Culture CZZ:’thm;?: due to dissolved M:Irtlzrggget
500mg.L™ (CuO) P : P metal ions ’
31.25-1000 (.ZuO NP toxicity
mg.Ll? (zn0), 10- higher than bulk,
g i Zn0: 50-70 nm, ZnO NP toxicity is
Zn0, CuO, 160 mg.L . . Uncoated or not Saccharomyces L Kasemets et
! Sigma—Aldrich . CuO:30 nm, 16-18h Culture - similar to bulk,
TiO, (Cu0), 625— specified ) cerevisiae . al. 2009
1 Ti0,:25-70 nm explain in part from
20000 mg.L . . )
(Ti0y) dissolution, TiO, NP
2 are not toxic
Mycobacterium
smegmatis, .
shewanella | 0
R U ted t Zn0: 20 3 . idensis, Wu et al.
Zn0, TiO, 20-100 mg.L ! NanoAmor neoa e. .or ne n nm 10 min Culture Onelaensts appears to have a ueta
specified TiOz:20 nm Saccharomyces much higher 2010b

cerevisiae, Escherichia
coli, Cyanothece
51142

antimicrobial activity
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Enhanced apoptotic
R Al(OH fi ith Lapi I
TiO, 1-100 mg.L ! T-lite™ SF, BASF . (OH)s ar.1d 10-50 nm 1, 4 and 8 weeks Food and Soil Lumbricus terrestris requ.en?\( without apied eta
polydimethyl siloxane significant 2011
bioaccumulation.
4 Nicotiana tabacum,
100 mg.L Nanocomposix Food chain Lycopersicon Trophic transfer and Judy et al
Au (primary X P Tannic acid 5,10,15nm 7 days yeop .p e s Y ’
San Diego exposure esculentum, Manduca biomagnification 2011
producers)
sexta (larvae),
67. algae exposed to Synthesized in X . . . Croteau et
VA R D 20-11 - L D
nO 10-1000 mg.L 1 laboratory iethylene glycol 0-110 nm 3-7h Food exposure ymnaea stagnalis amage digestion al. 20114
. Responses to NP
10-1 D
TiO, 0 ,1000 mg TiO; Sigma—Aldrich Uncoate.dior not 25-75 nm 3-14 days Food exposure Porcellio scaber appeared to be robne et
g dryfood specified . al. 2009
unique
R B Uncoated or not Activities of Jemec et al.
Tio 0,1pg.g’-mg.g? | Sigma-Aldrich - 15 1-55d Food Porcellio scab o
i0, ug.g -mg.g igma ric specified nm ays ood exposure orcellio scaber antioxidant enzymes 2008
TiO, NP behave like
other toxic dietary
DeGussa AG, Uncoated or not metals where growth Ramsden et
TiO, 10-100 mg.kg'1 Lawrence . 21 nm 8 weeks Food exposure Oncorhynchus mykiss rate and
R specified al. 2009
Industries haematology can be
protected during
sub-lethal exposures
TiO,, ZnO and 1/1(.) of t’he R . Uncoated or not Ti05: 10nm, . ] Mem'b‘ran‘e Valant et al.
animal’s Sigma-Aldrich L Zn0O: 85 nm, 30 min Food exposure Porcellio scaber destabilization
Cc60 X specified . 2009
weight C60: ND potential
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Bioaccumulation of Pipan
2000- gt z A
Zn0 000-5000 pg.g Sigma—Aldrich Uncoate.d.or not 84.9 nm 4 weeks Food exposure Porcellio scaber n depends most Tkalec et al.
dry food specified probably on Zn
. . 2010
dissolution
Size effect,
1 Synthesized in Bovine serum . . biodeposition play a Hull et al.
Au 2-8 mg.L laboratory albumin or citrate 7.8,15,46 nm 345h Freshwater Corbicula fluminea role in the fate and 2011
transport of NP
AgNP used in this
. . study
Sigma—Aldrich or . -
B X . Uncoated or organically | <100 nmand . have toxicity Allen et al.
- L D -
Ag 5-400 mg synthesized in coated <150 nm 48h Freshwater aphnia magna characteristics 2010
laboratory L
similar to those of
jonic silver
E Polyvinyl i i t of th Bilb t al.
Ag 63-300g.L ! NanoAmor © y\{lny 81+2nm 20h Freshwater Perca fluviatilis impairment o e. flberg et a
pyrrolidone tolerance to hypoxia 2010
4':9(;;:]:; (te:;:)te Cellular and DNA
E . . Uncoated or not ! . . damage Chae et al.
A 10-50 pg.L* Sigma-Aldrich 1-10d 24-96h Freshwat o lat ’
g He ‘gma re specified ays reshwater fyzias iatipes carcinogenic and 2009
(genes o
. oxidative stresses
expression
Chlamydomonas Particles contributed Navarro et
Ag 10-100000 nM NanoSys GmbH Carbonate coated 25+13 nm 8 days Freshwater ,y . to the toxicity as a
reinhardtii al. 2008
source of Ag+
Ag:26.6 +8.8
: +
nr;‘lc:r.nzil? - NP have a distinct
4 . , Al ) )
. 100 pg.L 71(Ag), Quantum Sphere Uncoated or not 41.7 £8.1, Ni: ) . b'°'°‘?"'°a' effect not Griffitt et al.
Ag, Cu, TiO, 1000pg.L™ (Cu | Incorporated and . 48h Freshwater Danio rerio relied solely by
and TiO,) Degussa specified 6.1x14nm, release of soluble 2009
2 & Co:10.5+2.3 S
nm, TiO,: 20.5
+6.7
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NP

Doses

Suppliers

Coating

Primary size

Time of
exposure

Exposure
environnements

Species

Main conclusions

References

€60, TiO,

0.5-500 ppm

Synthesized in
laboratory

Uncoated or
Tetrahydrofuran

20-200 nm

24h

Freshwater

Daphnia pulex

Significant
production of the
toxicity biomarkers
GSTand CAT
indicating changes in
reactive oxygen
species.
Functionalization
alters both toxicity
and oxidative stress.

Klaper et al.
2009

CdTe

0.4-4 mg.mL'1

Synthesized in
laboratory

Thioglycolic acid

3.2nm

12-72h

Freshwater

Hydra vulgaris

QDs caused time and
dose dependent
morphological
damages more
severe than Cd2+
ions. Subtle genetic
variations, in the
absence of
morphological
damages

Ambrosone
etal. 2012

CdTe
(quantum
dot)

0-8mg.L"

American Dye
Source, Inc.

Thioglycolate

1kDa-0.45 um
(in freshwater)

24h

Freshwater

Elliptio complanata

Cd have effects on

MT levels and can

generate oxidative
stress

Peyrot et al.
2009
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Time of Exposur
NP Doses Suppliers Coating Primary size €o . posure Species Main conclusions References
exposure environnements
CuNP are acutely
toxic to zebrafish.
Quantum Sphere Uncoated or not Gill was the Griffitt et al
CuO 0.25-1.5 mg.L'1 P . 80 nm 48h Freshwater Danio rerio primary target organ :
Incorporated specified . 2007
for CuNP. Toxicity
not explained solely
by Cu ions.
Ultrastructural
changes in the .
0.5,4,50175 X X Uncoated or not , . . Heinlaan et
CuO 1 Sigma-Aldrich . 31+12.8 nm 48h Freshwater Daphnia magna midgut, solublization
mg.L specified . al. 2011
explained only part
of the toxicity
These results suggest
. . that configuration of
Ni 10-1000 mg.L'1 Synthesized in Uncoate.dior not 28,63,112 nm 5 days Freshwater Danio rerio NP may affect Ipsas et al.
laboratory specified . 2009
toxicity more than
size
Respiratory distress,
oxidative stress,
DeGussa AG, . .
TiO, 01,05, ‘,’f 10 Lawrence Uncoated 21 nm 14 days Freshwater Oncorhynchus mykiss organ p?tholqgles, Frederici et
mg.L Industries and the induction of al. 2007

anti-oxidant
defences
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NP Doses Suppliers Coating Primary size Time of Fxposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Biochemical
measurements
showed that TiO, NP
exposure
. 1 . . Uncoated or not . significantly Kim et al.
TiO, 1-10 mg.L Sigma Chemical specified <40 nm 24-48h Freshwater Daphnia magna increased the 2010
antioxidant defenses
CAT, GPX and GST.
Toxicity was
mediated by ROS
Depletion of
Hongsheng Uncoated or not Cyprinus carpio antioxidant enzymes Linhua et al
TiO, 5-400 mg,L’1 Material Sci. & specified 50 nm 1-8 days Freshwater yﬁEJuvenile)p activities and the 2009 :
Tech. Co. P elevation of LPO in
the liver
Severe growth
. a1 . ] retardation and Zhu et al.
TiO, 0.1-100 mg.L Degussa Uncoated 21 nm 48h-21 days Freshwater Danio rerio mortality, as well as 2010
reproductive defects
. 2.0 mg.L'1 (TiOy) . . C60 cause
TiO,, C60, 1 Synthesized in C60: 10-20 nm, . . L. Lovern et al.
CE0HXCT0HX and 260 pg.L laboratory Tetrahydrofuran (C60) Ti0,: 30 nm 60 min Freshwater Daphnia magna modification of heart 2007
(Ce0) rate
Nano Applied R
10-300 mg.L'1 Research TiO,: 20-70 Ox!datlve strfas.s, gut .
. X " . . tissues exhibited Xiong et al.
TiO,, ZnO (TiOy) and 2-50 | Center of Nanjing Uncoated nm, ZnO: 16- 96h Freshwater Danio rerio L.
a R . oxidative effects 2011
mg.L™~ (ZnO) University of 157 nm

Technology

after exposure to NP
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Time of

Exposure

NP Doses Suppliers Coating Primary size . Species Main conclusions References
exposure environnements
Hangzhou Mortality for high
1 Wanjing New Uncoated or not . . doses, retarding the Bai et al.
- +
Zn0 1-100 mg.L Material specified 36.7+11.6 nm 96h Freshwater Danio rerio (embryo) embryo hatching, 2010
Co., Ltd. reducing larvae sizes
Zn0: 68.7 £
3.35 nm, CeO,: . .
ZnO,. Ce0 50-5000 pg.L” Sigma-—Aldrich Uncoated 10.2+0.78 24h-14 days Freshwater Danio rerio, . Low uptéke of metal | Johnston et
TiO, . Oncorhynchus mykiss oxide NP al. 2010
nm, TiO, :34.2
+1.73 nm
I . Metal oxide particles
Vib heri, )
Gradient of Zn0: 25-70, Cu: ! I:IOfISC er do not necessarily .
Zn0, CuO, X . . Uncoated or not X . Daphnia magna and Heinlaan et
X concentrations Sigma—Aldrich . 30 nm, TiO;: 30 min -48h Freshwater have to enter the
TiO, specified Thamnocephalus al. 2008
upto20g.L-1 50-70 nm cells to cause the
platyurus L
toxicity
Zn0: 50-70 nm, Toxicity is mainly due
Zn0, TiO,, Bl . . Uncoated or not TiO,: 25-70 Pseudokirchneriella e Aruoja et al.
Cuo 0.1- 100 mg.L Sigma—Aldrich specified nm, CuO: 30 24-72 h Freshwater subcapitata tothe sol.ublllzatlon 2009
of ions
nm
Daphnia magna, The toxicity of both
Artificial or Thamnocephalus nanoCuO and .
230+
CuO and ZnO ug.L-l-mg.L'1 Sigma-—Aldrich Uncoate.dior not Cu0: 30 £10, 24h-48h natural platyurus, nanoZnO was mostly Blinova et
specified Zn0: 60 nm al. 2010
freshwater Tetrahymena due to the
thermophila solubilised ions
5, 50 or 500 Synthesized in Gasterosteus Liver pathology and Sanders et
Cds ! 1 ¥ Uncoated 42+1nm 21 days Brackish water compromised
ug.L laboratory aculeatus al. 2008

reproductive fitness
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Time of

Exposure

NP Doses Suppliers Coating Primary size . Species Main conclusions References
exposure environnements
Ag:26.6 +8.8
nm, Cu: 26.7 £
Gradient of 7.1 nm, Al: Daphnia pulex, Susceptibility to
Ag, Cu, Al, Ni, concentrations Quantum Sphere Metal oxvde laver 41.7 £8.1, Ni: 48h Hard freshwater Ceriodaphnia dubia, nanometal toxicity | Griffittetal.
Co, TiO, up t0 10 me.L™ Incorporated ¥ ¥ 6.1+1.4nm, Pseudokirchneriella differed among 2008
P g Co:10.5+2.3 subcapitata species
nm, TiO,: 20.5
+6.7
Au NP
Spartina alterniflora, U NF can
. pass from the water
Mercenaria
. . ] column to the
7.08x108 Synthesized in Uncoated or not mercenaria, llyanassa . Ferry et al.
Au X 1 . 65 nm x 15 nm 12 days Mesocosm . marine food web.
particles mL laboratory specified obsoleta, Cyprinodon L 2009
. Clams and biofilms
variegatus,
Palaemonetes pugio accumulated
pug the most NP
0,6-87 nM
(water), 7 to 250 Synthesized in . L 17+5nmor MOD water and . Damage diegestion Croteau et
A8 nmoles g.L'1 laboratory Citrate or humic acid 13+3 nm 24h food exposure Lymnaea stagnalis with loss of weight al. 2011b
(food)
NBC: 30 nm, r;y:rcr’f; '::l_
NBC, C60 a1 Sigma—Aldrich, Uncoated or not CGQ: 0.7 Mytilus destabilisation with | Canesi et al.
fullerene, 0.05-5 mg.L R . nm,TiO,: 22 24h Seawater . i
X . Degussa Evonik specified . galloprovincialis NCB C60 > TiO, NP 2010b
TiO,, SiO, nm and SiO,: .
12 nm >SiOS NP. Changes
in catalase and GST.
0-50 g Ag.g'ldry .
Ag weight (dw) Sigma-Aldrich POlmeyl 20-200 nm 10 days Seawater Nereis diversicolor Genotoxic effect Cong etal.
X pyrrolidone 2011
sediment
Bioaccumulation of
. . Ag in organs depend
Ag 0.7 ug.L'1 Synthesized in Uncoated or not 20-25 nm 3h30 Seawater Mytilus edulis of the Ag form, this is Zuyczcz]vl(e]t al.

laboratory

specified

not true for
extrapallial fluid
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Ti f E
NP Doses Suppliers Coating Primary size ‘me o . xposure Species Main conclusions References
exposure environnements
E Synthesized in i . . Induction of Tedesco et
A 7 Lt 1 24h Mytil 1
u 50 ug laboratory Citrate 3 nm Seawater ytilus edulis oxidative stress al. 2008
Modest level of
g Synthesized in i . . oxidative stress Tedesco et
A 7 Lt 156+ 24h Mytil 1
u 50 pg laboratory Citrate 5.6+5nm Seawater ytilus edulis without lipid al. 2010a
peroxidation
R Synthesized in Uncoated or not i . Oxidative stress, size | Tedesco et
A 7 Lt 3+1, 24h Mytil 1 ’
Y 0ug laboratory specified >3 0nm Seawater vtilus edulis dependant effect al. 2010b
g Intrinsiq Scrobicularia plana Induction of defence, | Buffet et al.
10 pg.L* o 10-1 -1 S iy ’
cuo Ovg Materials Limited Uncoated 0-100nm 7-16 days Seawater Hediste diversicolor specific nano effect 2011
. . . Oxidative stress, lipid
CuO 10 ug,L’1 Synthesized in Uncoate.dior not 31+10 nm 3-15 days Seawater Myt/lys o peroxidation, AChE Gomes et al.
laboratory specified galloprovincialis RN 2011
inhibition
. . . Oxydative stress
E Synth d u ted t Mytil, / G t al.
CuO 10 p.g,L1 ynthesized in ncoa e. Aor no 31+10 nm 3-15 days Seawater yi ys o effect related to the omes eta
laboratory specified galloprovincialis 2012
nano form
. . Decline fertilization
Fe (zero Biodegradable organic- Mytilus succes, delay in Kadar et al
O.l-lOmg,L'1 Nanoiron Ltd. (Na acrylic copolymer) 50 nm 2h Seawater 4 o ! v ’
valent) X R s galloprovincialis development, DNA 2011
and inorganic stabilizer
damage.
Very strong
El . . Uncoated or not Mytilus interactions between | Kadar et al.
- - +
Fe,03 100-10000 pg.L Sigma-Aldrich 40.1+1.3 nm 48h Seawater galloprovincialis acidification of water 2010a

specified

and NP effects
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Ti f E
NP Doses Suppliers Coating Primary size ime o . Xposure Species Main conclusions References
exposure environnements
Beds of Lysosomal damage,
untreated glass Uncoated or not X , apoptosis of Koehler et
Glass wool wool (silicon ND specified <5 nm-7um 12h-16 days Seawater Mytilus edulis epithelial cells, al. 2008
dioxide) oxidative stress
Ag-NP do not result -
2 Mihl
Ag 0,50 0r .1000 Sigma-Aldrich Uncoate.d.or not 58.6 £18.6 nm 1-30 days Sediments Bacteria inanincreasein uhling et
pg.L specified e . al. 2009
antibiotic resistance
Separate routes of
R cellular Garcia-
2 r's ized i ) . o ) e
Ag 50.ng g Synthesized in Citrate 30+5nm 10 days Sediments Nereis diversicolor internalization for Alonso et al.
sediment laboratory
soluble and 2011
nanoparticulate Ag
CuO NP had the
cu 30-240 ug.grl Synthesized in Uncoate.dior not 6+1nm 3 weeks Sediments Potqmopyrgus greatest efffscts on Pang et al.
laboratory specified antipodarum growth, feeding rate, 2012
and reproduction
Si0,: 50-400, Genotoxic stress
Si0,, Sb,0s, 1 Commercialized Uncoated or not Sb,0s5: >5000 . X percentage survival | Oberholster
Fe,0; 5-5000 ug ke NP specified nm, Fe,03: 50- 10 days Sediments Chironomus tentans and growth length etal. 2011
150 nm inhibition
1,5,2,3g.kg"
. X Cellular damage and
Ti0; and (Ti0z) and 0'903' : ) Uncoated or not 1-2nm x 0.5- ) . . DNA damage in Galloway et
Carbone 0.03 g.kg Sigma-Aldrich L 10 days Sediments Arenicola marina
nanotubes (carbone specified 2.0 um coelomocytes only al. 2009
for TiO
nanotube) or 1t
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environnements
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References

Zn0

0.2-1mg.L”

Nanosun,
Microniser

Uncoated or not
specified

35+10 nm

28-100 days

Sediments

Corophium volutator

Growth and
reproduction
affected, same
toxicity between
soluble or
nanoparticulate form

Fabrega et
al. 2012

Cu

30-1030 mg.kg™
dry soil

ND

Uncoated

66 nm

42 days

Soil

Enchytraeus albidus

NP specific effect,

lower reproductive

output and higher
avoidance

Amorim et
al. 2012

TiO,, ZnO

0.1-5.0 g.kg™

Aipurui Co., Ltd.

Uncoated or not
specified

10-20 nm

7 days

Soil

Eisenia fetida

Harmful effects for
level >1 g.kg-1,
toxicity of ZnO NP
was higher than TiO,

Hu et al.
2010

Zn0O

100-6400 mg.kg

Ydw

BASF (Z-COTE®)

Carbon

<200 nm

4 weeks

Soil

Folsomia candida

Zn released from NP
determine the
observed toxic

effects

Kool et al.
2011

Zn0O

250 and 750
mg.kg'1

Sigma-—Aldrich

Uncoated

<100 nm

21 days

Soil and food

Eisenia veneta

Reproduction
declined, higher
toxicity of ionic form

Hopper et
al. 2011

ZI’]O, A|203,
TiO,

0-400mg.L™

Hongchen
Material Sci. and
Technol. Co.

Uncoated or not
specified

Zn0: 20 nm,
AlegZ 60 nm,
TiO,: 325 nm

24h

Ultrapure water

Caenorhabditis
elegans

Both NP and their
bulk counterparts
were toxic, inhibiting
growth and
especially the
reproductive
capability of the
nematode

Wang et al.
2009
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3.1. Bioaccumulation des nanoparticules dans les organismes

Un certain nombre de données concernant la bioaccumulation des NP sont disponibles
dans la littérature scientifique puisqu'elle constitue une information de premiére importance,
pour pouvoir comprendre les effets associés chez les organismes. Chez les invertébrés, Buffet
et al. (2011) ont montré une accumulation similaire de Cu sous forme soluble et
nanoparticulaire chez I'annélide H. diversicolor et le bivalve Scrobicularia plana. Cong et al.
(2011) ont montré des résultats similaires chez le méme annélide exposé a de I'Ag sous forme
soluble et nanoparticulaire. Gomes et al (2011) ont contaminé des moules (Mytillus
galloprovincialis) avec du cuivre sous forme soluble et sous forme de NP, montrant une
accumulation plus importante de cuivre soluble par comparaison avec les CuO NP. Cependant
aprés 15 jours d'exposition la concentration en CuO NP dans les moules est restee constante
alors qu'une partie du Cu sous forme soluble est évacuée. Tedesco et al. (2010a) ont demontré
que chez la moule Mytillus edulis, les Au NP sont accumulées et localisees majoritairement
dans la glande digestive. Des résultats similaires ont été decrits chez le bivalve C. fulminea
exposé a des Au NP et localisées principalement dans I'appareil digestif (Hull et al. 2011).
Moore (2006) a démontré que des NP de polyester de sucrose étaient accumulées dans les
cellules digestives de la moule M. edulis. Chez le poisson zébre (Danio rerio), une
accumulation identique de Cu soluble ou d'origine nanoparticulaire a été observée dans la
branchie (Griffitt et al. 2007). Chez la méme espece, la concentration en Ag d'origine
nanoparticulaire accumulée est plus importante que celle de I'Ag soluble. En mimant les
conditions environnementales, une expérience realisée en mésocosme visant a comprendre les
transferts de Au NP dans un réseau trophique a montré que ce sont les invertebrés filtreurs

suivis du biofilm qui accumulent majoritairement les NP (Ferry et al. 2009).

Le probléme majeur concernant la bioaccumulation des NP est de savoir si elles sont
adsorbées sur I'épiderme des organismes ou Véritablement incluses dans les cellules et sous
quelle forme elles pénétrent dans I'organisme (Fabrega et al. 2011). Les mesures classiques de
métaux ne permettent pas de vérifier la forme des NP intégrées et ne peuvent pas donner une
localisation précise des NP dans les organes. Pour obtenir plus d'informations concernant la
bioaccumulation et la localisation des NP, il est nécessaire dutiliser des techniques de

microscopie. Heinlaan et al. (2011) ont mis en évidence une ingestion de CuO NP dispersées

67



Chapitre 1: Synthése bibliographique

dans la lumiére du tube digestif entre les microvillosités chez Daphnia magna, cependant ces
auteurs n'observent pas de NP internalisées dans I'épithelium. De méme Galloway et al. (2010)
ont localisé des agrégats de TiO, sur I'épiderme et dans la lumiére du tube digestif de
I'annélide Arenicola marina par Raman scattering microscopy. Garcia-Alonso et al. (2011)
ont également décrit la présence d'’Ag NP dans la lumiére du tube digestif de H. diversicolor
mais également des particules internalisées dans les cellules du tube digestif.

3.2. Toxicité des nanoparticules pour les micro-organismes

Les micro-organismes constituent un compartiment important dans I'environnement pour
leur réle dans la biodégradation des contaminants et parce qu'ils constituent un vecteur de
transfert pour les organismes supérieurs. Kim et al. (2007) ont montré que les NP d'argent ont
un pouvoir bactéricide di a la génération d'anions super-oxyde a la surface des NP et/ou des
ions qu'elles libérent. Les NP s'adsorbent a la surface des cellules, et la génération de ROS
peut endommager les membranes cellulaires perturbant également les échanges d'ions entre la
cellule et son milieu. Les altérations membranaires pourraient faciliter l'entrée de NP a
I'intérieur de la cellule. L'internalisation des NP peut conduire a l'apparition de malformations
cellulaires (Choi et al. 2008). Bondarenko et al. (2012) ont montre que des CuO NP peuvent
induire la genération de ROS, et des lésions sur I'ADN de la bactérie Escherichia coli. Ces
auteurs suggerent cependant que les effets proviennent en grande partie de la dissolution des
CuO NP. Chung et al. (2011) ont démontreé que des nanotubes de carbone pouvaient réduire
I'activité et la biomasse de la communauté microbienne des sols. De méme, Nogueira et al.
(2012) ont pu observer une réduction de la diversité et des modifications de la structure des
communautés bactériennes du sol exposeées a des Au NP, TiO, NP et des polymeres de

carboxylmethyl-cellulose.

3.3. Toxicité des nanoparticules dans lI'eau douce

La majorité des travaux concernant la toxicité des NP sur des organismes aquatiques

d'eau douce portent sur les daphnies (D. magna et D. pulex) ou sur des poissons et en
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particulier le poisson zébre (D. rerio) mais aussi sur des algues Chlamydomonas reinhardtii,
Pseudokirchneriella subcapitata et Chlorella vulgaris.

L'exposition de D. magna a des Ag NP a révélé une toxicité similaire a celle de I'Ag
ionique et de la forme nanoparticulaire (Allen et al. 2010). Chez les Daphnies, la toxicité des
CuO NP ne peut pas étre totalement expliquée par la dissolution du Cu provenant des NP
(Heinlaan et al. 2011). La dissolution des NP (Ag NP, CuO NP, Al NP, Ni NP, Co NP) peut
avoir un réle variable selon le métal étudié (faible pour les Ag NP et les Cu NP mais élevé
pour le Ni NP) selon Griffitt et al. (2008). D'autre part, Heinlaan et al. (2008) ont démontré
que la toxicité des ZnO NP et TiO, NP peut intervenir sans pénétration des NP a l'intérieur de
la cellule mais en générant des ROS a I’extérieur de la cellule qui peuvent endommager leurs
membranes. les TiO, NP et C60 peuvent générer du stress oxydant chez D. pulex (Klaper et al.
2009) et perturber le comportement de D. magna, ce qui peut avoir des conséquences sur leur
alimentation, leur reproduction et donc l'avenir des populations (Lovern et al. 2007).

Chez le poisson, les NP d'Ag, CuO et TiO, ont des effets biologiques sur D. rerio qui ne
sont pas expliqués uniquement par la libération d'ions métalliques solubles (Griffitt et al.
2009). Xiong et al. (2011) ont montré que l'exposition a des TiO, NP et ZnO NP génére du
stress oxydant chez D. rerio. Sur la méme espéce, les travaux de Wang et al. (2011) ont révélé
que les TiO, NP provoquent une diminution de la croissance, de la reproduction et entrainent
des mortalités. Une exposition a des ZnO NP peut entrainer un retardement du développement
chez des embryons de D. rerio ainsi qu'une reduction de la taille des larves (Bai et al. 2010).
Frederici et al. (2007) ont démontré que les TiO, NP pouvaient provoquer la genération de
stress oxydant et une induction des défenses associées, un stress respiratoire et une érosion de
I'épithélium intestinal chez la truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss. Bilberg et al. (2010) ont
observé une réduction de la tolérance a I'hypoxie résultant de l'effet des Ag NP qui peuvent
altérer la morphologie externe des branchies chez la perche commune Perca fluviatilis
exposés a des NP d'Ag NP. Frederici et al. (2007) et Chae et al. (2009) ont montré que les NP
métalliques génerent du stress oxydant chez O. mykiss et chez le médaka Oryzias latipes
exposés a des TiO, NP et des AgNP respectivement. De méme, les TiO, NP provoquent une

péroxydation lipidique dans le foie des juvéniles de carpes Cyprinus carpio (Hao et al. 2009).
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Les effets des NP sur des invertébrés ont aussi été investigués (revu dans Canesi et al.
2012). Le bivalve C. fluminea est capable d'accumuler des Au NP et contribue a leur transport
dans le milieu (Hull et al. 2011). Les CdTe (quantum dot) sont susceptibles de générer du
stress oxydant chez le bivalve Elliptio complanata (Gagné et al. 2008; Peyrot et al. 2009).
Ambrosone et al. (2012) ont observé des altérations morphologiques ainsi qu'une induction de
génes impliqués dans l'apoptose (CSP) chez I'hydre (Hydra vulgaris) exposée a des CdTe NP.

La toxicité des NP métalliques a également été évaluée chez plusieurs especes d'algues
d'eau douce. Navarro et al. (2008) ont montré qu'une part de la toxicité des Ag NP est due a la
libération d'ions chez C. reinhardtii. Des expériences d'exposition a des NP de ZnO, TiO,,
CuO ont révélé que leur toxicité est principalement générée par la libération d'ions chez P.
subcapitata (Aruoja et al. 2009). Une diminution de la teneur en chlorophylle, de la viablilité
des algues et un accroissement de la formation de ROS et de la péroxydation des lipides a été
mise en évidence chez l'algue d'eau douce Chlorella vulgaris (Oukarroum et al. 2012).

Blaise et al. (2008) et Griffitt et al. (2008) ont démontré que la toxicité et I'accumulation
des NP métalliques varient selon les espéces étudiées. Ces auteurs soulignent également que

les NP constituent un risque potentiel pour les organismes aquatiques d'eau douce.

3.4. Toxicité des nanoparticules dans I'eau de mer

Les effets des NP sur les organismes aquatiques marins ont été étudiés principalement
chez les invertébrés et notamment chez les moules Mytilus edulis et Mytilus galloprovincialis.
Des auteurs ont montré que les NP génerent du stress oxydant chez M. edulis exposée a des
Au NP (Tedesco et al. 2008; Tedesco et al. 2010; Tedesco et al. 2010), a des NP issues de
fibre de verre (Koehler et al. 2008) mais aussi chez M. galloprovincialis exposée a des CuO
NP (Gomes et al. 2011; Gomes et al. 2012), des Fe,O3; NP (Zero-valant) (Kadar et al. 2011),
du noir de carbone (Canesi et al. 2008), des C60, TiO, NP et SiO, NP (Canesi et al. 2010;
Canesi et al. 2010). Les Fe,O3 NP sont également responsables de la péroxydation lipidique
dans des cellules de branchies de la moule M. edulis (Kadar et al. 2010) et de la perturbation

de son développement larvaire (Kadar et al. 2010). Le stress oxydant est également suspecté
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d'étre la cause de I'induction de biomarqueurs de défense chez Hediste diversicolor et S. plana
exposées a des CuO NP (Buffet et al. 2011). Les C60 sont susceptibles de perturber la stabilité
membranaire des lysosomes (LMS) chez I'huitre américaine Crassostrea virginica (Ringwood
et al. 2009), et chez la moule M. galloprovincialis (Canesi et al. 2010). Une réduction de la
teneur en chlorophylle, de la viablilité des algues et un accroissement de la formation de ROS
et de la péroxydation des lipides a été mise en évidence chez l'algue marine Dunaliella
tertiolecta (Oukarroum et al. 2012).

3.5. Toxicité des nanoparticules via I'alimentation

Les effets d'une exposition a des NP par la voie alimentaire sont relativement peu connus.
Des expériences d'exposition a des TiO, NP chez l'invertébré terrestre Poercellio scaber ont
révélé des effets sublétaux tels qu’une induction de la catalase (CAT) et ’augmentation de
I’alimentation (Drobne et al. 2009) et une réduction non dépendante de la concentration
d’exposition pour les activités CAT et de la glutathion S-transferase (GST) (Jemec et al. 2008).
Chez la méme espéce, I’alimentation n’a pas été affectée par les expositions a des ZnO NP
(Pipan-Tkalec et al. 2010) par lintermédiaire de feuilles contaminées. Au contraire,
I'exposition du gastéropode Lymnaea stagnalis a des ZnO NP marqués par des isotopes du Zn
ont permis de montrer des dommages dans les mécanismes de digestion (Croteau et al. 2011).
De méme, des truites (O. mykiss) exposées a des TiO, NP présentent des effets toxiques

similaires a la forme soluble tels que des diminutions de croissance (Ramsden et al. 2009).

3.6. Toxicité des nanoparticules dans le sol et les sédiments

L'étude des effets des NP dans les matrices telles que les sols et les sediments est
complexe et notamment pour les métaux qui sont déja présents naturellement en grande
quantité dans ces compartiments. Cependant des travaux récents se sont focalisés sur ces lieux
de stockage a long terme des NP dans I'environnement. Des effets toxiques ont été démontres
chez Eisenia fetida exposée a des TiO, NP et ZnO NP (Hu et al. 2010). Chez la méme espece

exposée a des ZnO NP, Hopper et al. (2011) ont montré que la toxicité du Zn est plus forte
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pour la forme ionique. Bigorgne et al. (2011) ont démontré que les produits issus de la
dégradation des TiO, NP engendrent une augmentation des défenses antioxydantes
(Métallothionéine : MT, superoxyde dismutase : SOD) et des processus apoptotiques issus des
ROS. Les produits issus de la dégradation de ces NP peuvent provoquer des troubles des
meécanismes de phagocytose chez E. fetida. Une augmentation de I'apoptose a été observée
dans les cellules de I'épicuticule et de la paroi intestinale du ver Lumbricus terrestris exposé a
des nanocomposés de TiO, (Lapied et al. 2011). Amorim and Scott-Fordsmand (2012) ont
présenté des constatations similaires concernant la reproduction de Enchytraeus albidus
exposés a des Cu NP et ajoutent que les effets sont spécifiques a la forme nanoparticulaire.
Les résultats de Kool et al. (2011) concernant la toxicité des ZnO NP chez Folsomia candida

mettent en avant le rdle important de la libération de Zn dans la toxicité des NP.

4. Les outils pour I'évaluation de la toxicité des nanoparticules pour la
santé et I'environnement.

4.1. Echelle cellulaire

Puisque la génération de stress oxydant semble étre un des effets les plus fréquemment
observés, Xia et al (2009) proposent d'utiliser le paradigme du stress oxydant comme
processus de screening de la toxicité des NP. Ainsi ils classent les effets selon trois échelles de

génération de ROS :

e Niveau 1 : L'induction de réponses antioxydantes et de mécanismes de protection est
suffisante pour protéger la cellule.

e Niveau 2 (pour un niveau intermédiaire de stress oxydant) : La réponse peut conduire
a des processus d'inflammation générés par les ROS.

e Niveau 3 (pour un haut niveau de stress oxydant) : Les ROS perturbent la membrane
mitochondriale, les cellules sont en nécrose et apoptose. Il faut ajouter que les ROS

pénétrent dans les noyaux entrainant des effets génotoxiques importants.
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En ayant ciblé les principaux effets provoqueés par les NP sur les organismes, il est donc
possible de travailler sur un set de biomarqueurs (Figure 13) capable de nous indiquer I'état
dans lequel se trouve l'organisme étudié. Ces biomarqueurs permettent de vérifier la présence
de stress oxydant par la mise en place de défenses (MT, CAT, GST, SOD) et éventuellement
de tester si les défenses mises en place sont dépassées, entrainant l'apparition de dommages
(Thiobarbituric reactive substances: TBARS, Caspase-3 like: CSP-3 like, Acétylcholine
estérase: AChE et tests de génotoxicité). La défense ayant un co(t énergétique non
négligeable, la lactate deshydrogénase (LDH) apparait comme un biomarqueur approprié pour
vérifier I'état métabolique des organismes. Enfin, les tests de comportement nous donnent des
informations sur l'état individuel des organismes et constituent une source d'information
primordiale du point de vue de la réponse écologique des especes contaminées par des
nanomatériaux. Les altérations du comportement sont particulerement importantes pour la
survie des especes dans leur écosystéme. L’enfouissement est essentiel pour les organismes
endobenthiques pour la fuite contre les prédateurs et la collecte de nourriture. L’alimentation
qui contribue a I’accumulation d’énergie dans le milieu est aussi un comportement intéressant
a évaluer. Ces paramétres individuels peuvent nous apporter les premieres informations sur le

risque pour les populations dans leur milieu.
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Figure 13 : Biomarqueurs de défense et de dommage impliqués dans la réponse des
organismes face aux nanoparticules.

4.1.1. Métallothionéine

Les métallothionéines (MT) sont des protéines de faible masse moléculaire (6kDa pour
les monomeres et 12kDa pour les dimeres). Elles possedent une structure en 2 domaines
repliés sur eux-mémes leur conférant leur thermoreésistance. Elles sont également caractérisées
par une teneur élevée en cystéine (~30%) impliquant la présence de groupements thiol, ce qui
leur confére un fort pouvoir complexant vis-a-vis de certains métaux (revue de Amiard et al.
2006), notamment les ions métalliques lourds bivalents. Ces protéines interviennent en
premier lieu dans ’homéostasic des métaux essentiels Zn et Cu et ont un rdle indirect dans la
détoxication (transport vers les sites de minéralisation) de certains métaux traces (Cd, Hg, Pb,
Ag). Cette fonction a été décrite notamment chez les mollusques (Amiard et al. 1998),
crustacés et annélides (Amiard et al. 2006). Des auteurs s'accordent aussi sur son réle

protecteur contre les radicaux libres (Viarengo et al. 1999; Buico et al. 2008; Moreau et al.
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2008). La MT parait constituer un biomarqueur d'intérét pour les études sur les NP
métalliques. Peyrot et al. (2009) montrent une induction de MT dans la glande digestive et la
gonade et une réduction dans les branchies du bivalve E. complanata exposée a des quantum
dot de CdTe et du Cd soluble. Selon ces auteurs la diminution observée dans les branchies
pourrait résulter de l'oxydation de la protéine sous l'effet du stress oxydatif. Chen et al. (2011)
ont montré une induction du géne codant pour la MT chez des larves de poisson zébre (D.
rerio) exposées a du Cu sous forme soluble et nanoparticulaire avec des valeurs
significativement plus fortes pour les NP en relation avec leur bioaccumulation. Bigorne et al.
(2011) ont également montré une induction du gene codant pour la MT chez E. fetida
exposées a des résidus de TiO, NP. Une augmentation des concentrations en MT a également
été observée chez le bivalve S. plana exposé a des CuO NP (Buffet et al. 2011) et des Au NP
(Pan et al. 2012) ainsi que chez M. galloprovincialis exposée a des CuO NP (Gomes et al.
2011; Gomes et al. 2012). Une induction significative des génes de MT a été décrite dans le
foie de Medaka (O. latipes) exposés a des Ag NP (Chae et al. 2009).

4.1.2. Catalase

La catalase (CAT) est un catalyseur de la réduction du peroxyde d'hydrogéne en eau et en
oxygene moléculaire. Cette enzyme a un réle dans la prévention de la péroxydation des
molécules biologiques et elle est sensible a certains contaminants inducteurs du stress oxydant
au niveau des membranes cellulaires comme les contaminants organiques mais aussi les
métaux et NP meétalliques. Ce biomarqueur s'est révélé particulierement sensible dans de
récents travaux d'écotoxicologie sur les NP. Buffet et al. (2011) ont observé une induction de
CAT chez le bivalve S. plana et I'annélide H. diversicolor exposé a des CuO NP. La catalase a
également été induite chez S. plana exposés a des Au NP (Pan et al. 2012). Ce biomarqueur
est aussi décrit comme particulierement sensible chez M. galloprovincialis exposée a des SiO;
NP, TiO, NP, du noir de carbone et des C60 (Canesi et al. 2010). Kim et al. (2010) ont
également observé une induction de CAT chez D. magna exposées a des TiO, NP. La

production de ROS générés par des CuO NP a induit une augmentation de CAT jusqu'a
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atteindre les limites de ses capacités antioxydantes conduisant ensuite a son inactivation
(Gomes et al. 2011).

4.1.3. Glutathion S-transférase

Ces enzymes multifonctionnelles présentent de nombreuses isoformes. Elles sont
impliquées dans la biotransformation des polluants conjuguant le glutathion réduit (GSH) a
des composés électrophiles pour faciliter leur élimination. Ces protéines agissent en phase Il
de biotransformation durant la réaction de conjugaison. A titre d'exemple, une induction de
GST a été observée chez S. plana et H. diversicolor exposées a des CuO NP (Buffet et al.
2011) et S. plana exposées a des Au NP (Pan et al. 2012). Ce biomarqueur a été stimulé
également chez M. galloprovincialis exposée a des SiO, NP (Canesi et al. 2010) et chez D.
magna exposés a des TiO, NP (Kim et al. 2010). Chen et al. (2011) ont observé une
diminution de I'expression du gene codant pour la GST chez des larves de poissons zébre (D.
rerio). Une induction significative des genes codant pour la GST a été décrite dans le foie de
Medaka (O. latipes) exposés des Ag NP (Chae et al. 2009).

4.1.4. Superoxyde dismutase

Cette enzyme catalyse la transformation de l'ion superoxyde en oxygene divalent et en
peroxyde d'hydrogene (McCord et Fridovich 1969). Elle constitue donc une partie importante
du systeme de défense contre les radicaux libres. Buffet et al. (2011) et Pan et al. (2012) ont
montré une induction de SOD chez S. plana exposée a des CuO NP et des Au NP
respectivement. Une augmentation de l'activité de la SOD a également été observée chez M.
galloprovincialis exposée a des CuO NP (Gomes et al. 2011). Chen et al. (2011) ont observé
une augmentation de I'expression du géne codant pour la SOD chez des larves de poisson
zebre (D. rerio). Bigorne et al. (2011) ont également montré une induction du géne codant

pour la SOD chez E. fetida exposee a des résidus de TiO, NP.
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4.1.5. Lactate déshydrogénase

C’est une protéine enzymatique présente dans le cytoplasme et utilisée comme marqueur
de dommage tissulaire en condition anaérobie (Ellumalai et al. 2002). Wu and Lam (1997) ont
montré la corrélation négative entre I’activité de la LDH et ’oxygene dissous dans différents
sites chez la moule verte asiatique Perna viridis. Cette enzyme permet le maintien de la
glycolyse en condition anoxique, en catalysant la conversion réversible du pyruvate et NADH
en lactate et NAD. La quantification de son activité permet de connaitre 1’état métabolique de
I’organisme. En effet, son induction peut étre reliée a une détérioration de la voie métabolique
aérobie par des composés exogenes (Frasco et Guilhermino 2002). La défense contre le stress
causé par les contaminants est consommatrice d'énergie et l'activité LDH est particulierement
importante quand une quantité considérable d'énergie est rapidement nécessaire (Diamantino
et al. 2001; Moreira et al. 2005). A titre d’exemple, ’activité de la LDH est un biomarqueur
sensible pour étudier une exposition aux hydrocarbures chez la moule (Long et al. 2003).

4.1.6. Acetylcholinestérase

Cette protéine a un role dans la transmission de I’influx nerveux car elle hydrolyse le
neuromédiateur acétylcholine. Son inhibition constitue un biomarqueur de neurotoxicité. La
diminution de son activité est souvent associee a la présence de contaminants organigques ou
métalliques dans le milieu. Wang et al. (2009) ont montré que différents types de NP (Cu NP,
et des nanotubes de carbone mono et multicouches) pouvaient présenter des proprietes
neurotoxiques et proposent d'utiliser 'AChE comme biomarqueur pour les NP. Des effets
neurotoxiques attestés par l'inhibition de I'AChE ont été démontrés uniquement apres 15 jours
d'exposition chez M. galloprovincialis exposées a des CuO NP (Gomes et al. 2011). Zhao et al.
(2011) ont montré une inhibition de l'activite de la cholinestérase lors de l'exposition de
juvéniles de carpes Cyprinus carpio a des CuO NP, et suggerent également leur pouvoir

neurotoxique potentiel.
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4.1.7. Thiobarbituric réactive substances

Lorsque les systemes antioxydants enzymatiques et non enzymatiques évoqués ci-dessus
ne parviennent pas a neutraliser I’ensemble des especes réactives de l'oxygeéne, ces derniéres
provoquent une dégradation oxydative des lipides membranaires. Les produits issus de cette
dégradation peuvent réagir avec l'acide thiobarbiturique et sont qualifiés de TBARS
(substances réactives a I'acide thiobarbiturique) (Amiard et Amiard-Triquet 2008). Le dosage
des niveaux de TBARS dont le plus important est le malondialdéhyde (MDA) représente donc
une excellente approche de I'exploration du stress oxydant chez les vertébrés et invertébrés
marins (Durou 2006; Bergayou et al. 2009). Les niveaux de TBARS ont été diminués dans des
truites arc-en-ciel (O. Mykiss) exposées a des TiO, NP, ceci résultant probablement de I'action
des protections antioxydantes mises en place chez les animaux pour contrer les effets des ROS
(Ramsden et al. 2009). Une augmentation de la production de TBARS a été observée dans les
branchies, l'intestin et le cerveau du bivalve E. complanata exposé a des CdTe NP (Gagné et
al. 2008).

4.1.8. Caspase-3

La cytotoxicité est souvent liée a I'activation des mécanismes de l'apoptose au niveau des
mitochondries et déclenchée par la formation de ROS (Cho et al. 2007). La détection d'une
induction de caspase-3 dans les cellules et les tissus est une étape clé dans le processus
d'exécution de la voie apoptotique (Abu-Qare et Abou-Donia 2001; Risso-de Faverney C et al.
2001; Ahamed et al. 2010). Dans des expériences in vitro, des auteurs ont observé une
activation de CSP résultant de la production de ROS dans des cellules humaines exposées a de
TiO, NP (Park et al. 2008), des NP de polystyréne (Frohlich et al. 2009), CuO NP (Ahamed et
al. 2010), NiFe,O, NP (Ahamed et al. 2011) et SiO, (Ahmad et al. 2012). Ce marqueur est
aussi utilisé dans des expériences sur les organismes marins. A titre d'exemple, Ambrosone et
al. (2012) ont observé une induction de caspase-3 chez I'hydre Hydra vulgaris exposée a des
CdTe NP.
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4.1.9. Test des comeéetes

L'utilisation du test des cométes a été recemment revue par Karlsson (2010). Cet auteur
souligne la sensibilité de ce test dans les expériences sur les NP du fait de leur grande
réactivité. Ce test est tres répandu dans les expériences de toxicité in vitro, et de plus en plus
utilisé dans des expériences in vivo. A titre d'exemple, Karlsson (2010) a recensé 46 études in
vitro utilisant un test cométe. Dans la majorité des cas, les NP de tous types provoquent des
effets génotoxiques. Des dégats sur I'ADN ont pu étre observés dans des cellules exposées a
des TiO, NP (12 articles), des NP de carbone (11 articles), ZnO NP (5 articles), Fe,O3 NP (3
articles), Ag NP (2 articles), SiO, NP (2 articles), CuO NP (2 articles) et dans un cas de
cellules exposées a des Au NP. Deux études d'écotoxicologie ont montré des dommages sur
I'’ADN in vivo. Lee et al. (2009) ont observé une augmentation des dégats sur 'ADN chez D.
magna et C. riparius exposés a des CeO,, SiO, et TiO,. Hu et al. (2010) ont observé des
lésions de I'ADN dans les ceelomocytes du ver de terre E. fetida exposé a des TiO; et ZnO NP.
De récents travaux ont permis de mettre en évidence des lésions de I'ADN chez les invertébreés
marins. Cong et al. (2011) ont observé des dégits de 'ADN dans les ccelomocytes de H.
diversicolor exposées a des Ag NP et de I'Ag soluble. Les dégats observes augmentaient avec

la concentration utilisée pour l'exposition (1-50 pg.g™).

4.2. Del’échelle individuelle vers la population

Les tests comportementaux sont des outils trés sensibles pour les études écotoxicologiques
(Amiard-Triquet 2009). Les mitochondries représentent la principale source de production de
ROS dans les cellules (Gagné et al. 2010) et représentent l'organite le plus important dans les
cellules pour la production d'énergie. De nombreux travaux ont démontré que les polluants
pouvaient étre a l'origine de perturbations du métabolisme énergétique via le colt de tolérance
mis en place pour les défenses des organismes (Calow 1991; Bonnard et al. 2009; Amiard-
Triquet et al. 2011). Les perturbations du métabolisme énergétique peuvent également étre
associées a une modification de I'allocation de I'énergie vers la croissance individuelle et la
reproduction. Ces perturbations pourraient étre a l'origine des dysfonctionnements a I'échelle
individuelle et des effets sur la conservation des organismes. La locomotion qui permet aux
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espéces d'étre moins vulnérables face aux prédateurs et l'alimentation qui est une étape
importante pour I'acquisition d'énergie sont deux mécanismes clés dans la survie des especes.
Certains auteurs ont observé une altération du comportement pour des organismes exposés a
des NP. Lovern et al. (2007) ont pu observer plusieurs parametres du comportement chez les
daphnies (D. magna) exposées a des nanotubes de carbone a l'aide d'une caméra a haute
vitesse. Les NP ont significativement réduit la fréquence cardiaque des animaux et perturbé
les mouvements des appendices de locomotion et d'alimentation. Ces résultats peuvent
présager un risque accru de prédation et le déclin de la reproduction, indiquant également que
ces NP peuvent avoir des impacts sur la population et la dynamique du réseau alimentaire
dans les systemes aquatiques. Pang et al. (2012) ont mesuré une réduction de I'alimentation du
gastéropode marin Potamopyrgus antipodarum exposé a des CuO NP. Les CuO NP ont été
également a l'origine d'altération de l'alimentation chez le bivalve S. plana (Buffet et al. 2011).
Ces auteurs ont également observé une réduction de la vitesse d'enfouissement chez le bivalve
S. plana et I'annélide H. diversicolor. Une réduction de la vitesse d'enfouissement a également
été observee chez S. plana exposées a des Au NP (Pan et al. 2012). Des troubles de la
locomotion ont également été décrits chez le vers C. elegans exposé a des Al,O3 NP (Li et al.
2012). Musee et al. (2010) ont observe une altération de I'évitement de sédiments contamineés
chez le gastéropode d'eau douce Physa acuta exposé a des TiO2 NP. Des travaux ont mis en
avant les effets des Ag NP sur les capacités olfactives de la carpe (Carassius carassius). Les
conséquences de cette altération peuvent modifier les capacités d'évitement face aux

prédateurs, de recherche de nourriture et la reproduction (Bilberg et al. 2010).

5. Adapter les techniques et les protocoles aux études écotoxicologiques
sur les nanoparticules

Depuis plus de 10 ans les scientifiques travaillant sur les nanomatériaux essaient de
développer des techniques d'étude adaptées afin de mieux appréhender le comportement et les
effets des nanomatériaux dans I'environnement. Une multitude d'approches et de techniques

rendent parfois les comparaisons difficiles. Afin de progresser plus vite, il est indispensable de
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développer un certain nombre de standards dans le domaine des nanomatériaux. Plusieurs
réseaux scientifiques incluant I’OCDE, I’'ISO (International Organisation for Standardization)
the Society of Environmental Toxicology and Chemistry Nano Advisory Group et le réseau
européen Nano Impact Net (http://www.nanoimpact net.eu/) travaillent actuellement sur ces
problématiques. La problématique des études de nanotoxicologie ou nanoécotoxicologie
implique d’adapter les techniques utilisées dans les tests de toxicologie et d'écotoxicologie sur
des substances classiques. En effet, les NP ont des propriétés spécifiques qui nécessitent
certaines précautions. Handy et al. (2012) font I'inventaire des conditions a respecter pour ces
tests. Ces auteurs proposent:

e Pour les études sur les NP métalliques l'utilisation de contr6le sous forme de sels
métalliques permet de comparer les expériences récentes avec la littérature sur les
métaux.

e Les substances dispersantes (coating) doivent étre évitées si possible. Dans le cas
contraire elles doivent étre testées seules et prises en compte dans l'interprétation des
résultats.

e La contamination des milieux d'exposition peut étre réalisée dans une mixture de
sédiment sec/ NP ou par l'intermédiaire d'une suspension dans un liquide. Dans ce
dernier cas la suspension doit étre realisée juste avant la contamination afin d'éviter la
dégradation des NP. Les NP sédimentent généralement rapidement et il est donc
intéressant d'utiliser un systeme de melange ou un régime semi-statique avec
renouvellement de la contamination afin de maintenir le niveau de contamination et
surtout la dispersion des NP dans le milieu.

e Une caractérisation des NP dans les milieux d'exposition est indispensable.

e Des recherches en conditions proches de I'environnement, avec des especes
écologiquement pertinentes (différentes de celles des tests OECD) sont nécessaires.

e Des tests similaires aux expériences de bioaccumulation classiques sont nécessaires

ainsi que la vérification de I'exposition et de la prise de particules pendant l'expérience.
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Synthese du chapitre 1

Les NP ont des propriétés physico-chimiques les rendant extrémement intéressantes
pour l'industrie mais potentiellement dangereuses pour la santé et I'environnement.

La production et le commerce de nanomatériaux est en forte croissance. Les enjeux
financiers sont importants et le marché des nanomatériaux pourrait atteindre 2,5
trillions de dollars en 2015.

La réglementation concernant les nanomatériaux est & preciser. Elle nécessite des
études toxicologiques et écotoxicologiques approfondies.

Le développement d'outils de caractérisation et de quantification de nanomatériaux
dans I'environnement est nécessaire afin de mieux appréhender leurs comportements.
L'effet le plus souvent rencontré dans les expériences in vitro et in vivo est la
génération de stress oxydant et des effets en cascade qui peuvent en découler tels que
la génotoxicité, l'apoptose, les perturbations du comportement et de la reproduction.

La majorité des travaux actuels concernent les effets des NP dans I'eau douce. Les
données concernant la toxicité des NP pour les organismes dans I'eau de mer par la
voie alimentaire mais surtout via le sédiment sont encore parcellaires et nécessitent

d'autres investigations.
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1. Les especes sentinelles pour I'étude des effets écotoxicologiques
des nanoparticules

1.1. Les especes sentinelles

Le suivi de la qualité des milieux est une priorité puisque les activités anthropiques
générent une multitude de substances dont certaines sont potentiellement toxiques. Le suivi de
ces substances et I'évaluation de leur toxicité et écotoxicité est un défi de taille. Les mixtures
complexes et les concentrations parfois trés faibles de polluants sont extrémement difficiles a
étudier par des approches chimiques traditionnelles. En effet, I'étude de tous les polluants
présents dans l'eau est trés couteuse et néglige les effets antagonistes ou de synergie des
polluants. Les approches écotoxicologiques reposant sur l'utilisation de biomarqueurs dans
des organismes modeles proposent des alternatives intéressantes pour le suivi de la qualité des
milieux. Ces concepts reposent en premier lieu sur le choix d'espéces adaptées qui nous
indiquent I'état écologique d'un site et les effets éventuels lors de contaminations chroniques
ou accidentelles. Ainsi, les espéces sentinelles constituent des indicateurs précoces et
sensibles des perturbations de I'environnement reflétant la dégradation des conditions initiales
du milieu naturel. Elles permettent de caractériser I'état d'un ecosystéeme soumis a un stress
environnemental et d'évaluer les perturbations pouvant survenir a l'intérieur de cet écosystéme.
Dans le cas idéal, une espece sentinelle (Amiard et Amiard-Triquet 2008) doit étre sédentaire,
facile a collecter, suffisamment robuste pour résister aux pollutions, vivre assez longtemps
pour accumuler et conserver les polluants afin de permettre aux chercheurs de réaliser un suivi
adéquat sur le long terme et posséder une large répartition géographique pour pouvoir

comparer I'état écologique de différents sites.

Les scientifiques ont montré I'intérét de la macrofaune benthique dans des programmes de
biosurveillance du milieu aquatique. Les bivalves (moules et huitres) ont été utilisés pendant
de nombreuses années en France dans le cadre du Réseau National de la Contamination
Chimique (ROCCH) anciennement appelé Réseau National d'Observation (RNO) d'aprés le
modéle Mussel Watch utilisé pour la biosurveillance des milieux aquatiques dans le monde
(Goldberg 1986). Les annélides polychétes peuvent constituer jusqu'a 30% des espéces de la

macrofaune benthique et jusqu'a 80% de l'abondance totale des especes sur un site. Les
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polychétes présentent des valeurs de richesse, de diversités spécifiques, de biomasse et de
densité importantes (Guerra-Garcia et al. 2006; Licciano et al. 2007).

Certaines caracteéristiques de ces deux taxons (bivalves et polychétes) justifient leur

utilisation en tant que sentinelles de I'environnement :

e D'un point de vue technique, leur récolte sur le terrain est généralement aisée du fait
des densités importantes que I'on trouve dans I'environnement. Leur collecte ne met
pas en péril le devenir de l'espéce sur le site d'étude. Certaines espéces sont faciles a
identifier et a maintenir en élevage au laboratoire.

e Ces especes présentent des tailles suffisantes fournissant assez de matériel biologique
(tissus, fluides etc.) pour la réalisation de multiples analyses.

e Ce sont des organismes sédentaires, ubiquistes et abondants dans les écosystémes
aquatiques. Du fait de leur faible mobilité, ils témoignent donc directement de I'état du
site sur lequel ils sont établis.

e Leur activité de bioturbation est un processus important dans le cycle géochimique des
nutriments et des contaminants.

e Elles sont généralement tolérantes aux changements de conditions environnementales
(salinité, température, oxygeéne dissous, eutrophisation etc.). La plupart des bivalves et
des annélides ont une durée de vie suffisamment longue pour étudier l'effet des
polluants sur une échelle de temps allant des effets précoces jusqu'aux effets a moyen
et long termes.

e Certaines espéces d’invertébrés présentent des aires de répartition géographique tres
étendues permettant la comparaison entre différents sites en Europe.

e La macrofaune benthique constitue une ressource importante pour les consommateurs
secondaires contribuant au transfert des contaminants vers les niveaux trophiques

supérieurs tels que les oiseaux limicoles, les poissons mais aussi I'homme.
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1.2. Des espeéces cibles des nanoparticules

Le risque potentiel des nanoparticules pour le milieu aquatique dans la colonne d'eau et
les sediments a été souligné a de nombreuses reprises dans la littérature scientifique (Moore
2006; Wiesner et al. 2006; Klaine et al. 2008; Gao et al. 2009; Stone et al. 2010). Parmi les
organismes susceptibles d'étre en contact avec les NP, les mollusques bivalves et les
annélides polychétes sont particulierement concernés. Les avantages de l'utilisation des
bivalves pour les études de la toxicité des NP ont été récemment revus par Canesi et al. (2012).
Ces organismes filtrent de grandes quantités de particules dans la colonne d'eau avec la
nourriture mais aussi dans les sédiments. Les annélides ingerent d'importants volumes de
sédiments pour extraire la matiére détritique et les micro-organismes (Galloway et al. 2010).
Ces deux embranchements peuvent accumuler potentiellement les NP présentes dans le milieu.
Le mollusque bivalve Scrobicularia plana et I’annélide polychéte Hediste (Nereis)
diversicolor semblent donc constituer des especes sentinelles particulierement intéressantes

pour les études sur l'ecotoxicité des nanomatériaux.

2. Scrobicularia plana (da Costa, 1778).

Tableau 6 : Classification de Scrobicularia plana.

Regne: Animalia
Embranchement: Mollusca
Classe: Bivalvia
Sous-classe: Heterodonta
Ordre: Veneroida
Superfamille: Tellinoidea
Famille: Semelidae

Genre: Scrobicularia
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2.1. Répartition géographique

Scrobicularia plana est un bivalve (Tableau 6) vivant principalement dans les eaux peu
profondes de 1’étage médiolittoral dans les sédiments meubles argileux, vaseux ou sablo-
vaseux et riches en matiéres organiques détritiques (Casagranda et Boudouresque 2005). Cette
espéce peuple la facade Atlantique Nord-Est, depuis les cdtes de Norvege, de la mer Baltique
jusqu'a celles du Sénégal (Fischer et al. 1987), et dans la mer Méditerranée (Trebble 1976).
Sa distribution verticale se situe dans les 20 premiers centimetres de sédiment et varie selon la
taille des spécimens. La scrobiculaire est une espéce euryhaline tolérante aux variations de
salinité de 11 a 34,5 PSU (Freeman et Rigler 1957; Green 1957) et eurytherme (tolérante aux
variations de tempeérature) ce qui lui permet de s'implanter dans les zones estuariennes et
cotieres. Les densités de population varient de dizaines d'individus, a plusieurs milliers
d'individus au metre carré (Sola 1997). Elle fait partie des espéces ubiquistes sur les zones en
aval de l'estuaire de la Loire (GIP Loire estuaire 2003). Sa durée de vie est variable autour
d'une moyenne d'age de 5 ans (Sola 1997; Verdelhos et al. 2005).

2.2. Régime alimentaire

S. plana. est une espece au régime alimentaire mixte. Elle peut en effet alterner entre un
régime suspensivore et déposivore de surface selon les conditions du milieu. A marée haute,
elle filtre principalement les particules présentes en suspension dans la colonne d'eau (Figure
14 A) et a marée basse, elle consomme le biofilm (la matiére organique particulaire, les
bactéries, les diatomées benthiques et le microphytobenthos marin) déposés a la surface du
sédiment (Figure 14 B) selon Hughes (1969).
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Figure 14 : Régime alimentaire mixte de S. plana suspensivore a marée haute (A) et
déposivore a marée basse (B) (photographie : Rodger Jackman).

2.3. Biologie de la reproduction

Scrobicularia plana est une espéce gonochorique (a sexes séparés) avec une fécondation
externe apres émission des gamétes dans l'eau. Son cycle de gamétogenése varie selon la
latitude (Hughes 1971; Santos et al. 2011). Le déclenchement de la maturation des gamétes,
ainsi que celui de la ponte sont liés aux facteurs environnementaux tels que la température,
I'ensoleillement et la disponibilité alimentaire (Worall et Widdows 1983; Raleigh et Keegan
2006; Santos et al. 2011). Dans les pays nordiques (Angleterre, Ecosse, Norvege), S. plana
présente un cycle de reproduction court (3 a 6 mois) avec généralement une seule période de
ponte au milieu de I'été (Hughes 1971; Worall et Widdows 1983) ou plus rarement deux
périodes de ponte (Frenkiel et Mouéza 1979). En France (Pays de Loire), la période de ponte
peut avoir lieu de la fin du printemps jusqu'au milieu de I'été (Mouneyrac et al. 2008). Dans
les pays du sud de I'Europe (Portugal, Espagne, Sud de la France), le cycle de gamétogénese
est plus long (7 a 11 mois) avec deux périodes de ponte distinctes (Sola 1997; Santos et al.
2011) le plus souvent en hiver et en été. Les pontes peuvent cependant avoir lieu tout au long
de la période de maturité sexuelle (Guerreiro 1998), comme dans I'estuaire du Guadalquivir,
en Espagne, ou elle commence en février et se termine en octobre ( -Rda et al. 2003).
Des cas d'hermaphrodisme (Raleigh et Keegan 2006) ou d'intersexe (présence de gametes
males et femelles) ont été décrits chez cette espece en Angleterre et au Portugal (Chesman et
Langston 2006; Langston et al. 2007; Gomes et al. 2009; Fossi Tankoua et al. 2012).
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L'éclosion a lieu de 72 a4 96 h apres la fécondation. La formation du velum, un organe
permettant de nager et de se nourrir permet une phase de vie planctonique des larves véligéres
pendant environ 3 semaines. Elles alternent ensuite entre phase nageuse et mouvements sur le
fond lors de la formation du pied (larves pédivéligeres). Lorsque le substrat est favorable,
elles se sédentarisent et continuent leur développement (Frenkiel et Mouéza 1979; Santos et al.
2011). Les scrobiculaires atteignent leur maturité sexuelle a partir de 2 a 3 ans selon les
conditions du milieu avec une longueur de coquille d'au moins 20 mm (Sola 1997; Raleigh et
Keegan 2006).

3. Hediste diversicolor (O. F. Muller, 1776)

Tableau 7 : Classification de Hediste diversicolor.

Regne: Animalia
Embranchement: Annelida
Classe: Polychaeta
Sous-classe: Palpata
Ordre: Aciculata
Superfamille: Phyllodicida
Famille: Nereididae
Genre: Hediste

3.1. Répartition géographique

H. diversicolor est un annélide polychete (Tableau 7) vivant dans les sédiments sablo-
vaseux riches en matieres organiques dans les zones intertidales estuariennes, dans les eaux
saumatres et cotieres. Cet annélide eurytherme et euryhalin peut également résister a des
conditions d'hypoxie séveres et persister dans les milieux trés eutrophisés. H. diversicolor est
présente sur les cdtes Nord-Européennes jusqu'a la Mer Baltique, sur la partie Atlantique de la
cote Nord-Américaine ainsi qu'en Mer Noire et en Mer Caspienne ou elle a été introduite
(Smith, 1977 in Scaps 2002). Sa répartition et sa densité varient de quelques individus a

plusieurs milliers dans les eaux peu profondes et bien oxygénées (Scaps 2002; Obolewski et al.
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2009). Cette espece vit dans des terriers pouvant mesurer plusieurs dizaines de centimetres de
profondeur (Durou 2006). L'irrigation du terrier permet son oxygénation, ce qui a pour
conséquence l'augmentation des échanges de solutés, incluant a la fois les nutriments et les
contaminants, a l'interface eau-sediment et la stimulation de processus de minéralisation et de
dégradation de la matiére organique par les bactéries aérobies (Gilbert et al. 1997; Hansen et
Kristensen 1998; Banta et al. 1999; Scaps 2002; Cardoso et al. 2009).

3.2. Régime alimentaire

H. diversicolor est principalement omnivore (Fauchald et Jumars 1979) et présente
différents modes d'alimentation qui varient selon les cycles de marée. A marée basse, son
régime alimentaire est principalement déposivore avec ingestion de nourriture captée a la
surface du sédiment (Esselink et Zwarts 1989; Barnes et Gibson 1990). A maree haute, H.
diversicolor peut recourir a un régime alimentaire proche de celui des filtreurs en secrétant un
épais filet de mucus dans son terrier ou a I'extérieur du terrier. Elle effectue ensuite des
mouvements ondulatoires qui génerent un courant d'irrigation (Figure 15), entrainant les
particules vers le mucus auquel les particules peuvent adhérer (Barnes et Gibson 1990;
Riisgard 1991).
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Figure 15 : Régime alimentaire de H. diversicolor captation en surface (A), captation en
surface par l'intermédiaire de filet de mucus (B), captation de la nourriture dans le terrier
(C) (MMustrations: Scaps 2002).

3.3. Biologie de la reproduction

H. diversicolor est gonochorique, le sex-ratio, largement en faveur des femelles et varie
de 70 a 90% (Dales 1950; Marty 1997). L'énergie allouée a l'effort de reproduction est
extrémement important chez cette espéce (70%) (Adiyodi et Adiyodi 1983; Grémare et Olive
1986). Une fois la maturité sexuelle atteinte (entre 1 et 3 ans), chaque individu se reproduit
une seule fois et meurt (Grémare et Olive 1986). Guidé par des phéromones émis par la
femelle, le male libére ses produits sexuels par déchirure des téguments a I'entrée du terrier et
meurt peu de temps apres (Marty 1997). Chez la femelle, la mort peut survenir plusieurs
semaines apres la ponte, le temps pour elle d'incuber ses ceufs dans la galerie et de les ventiler
pour assurer leur bon développement (Marty 1997). La reproduction est fortement influencée
par les variations saisonniéres (température, ensoleillement) et la quantité de nourriture
disponible (Dales 1950; Marty 1997; Scaps 2002). La période de reproduction varie de 1 mois
a toute I'année selon la localisation, avec une ou plusieurs périodes de ponte (Dales 1950;
Olive et Garwood 1981; Marty 1997; Durou 2006; Amiard-Triquet et Rainbow 2009).
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Contrairement a la plupart des Neréides, H. diversicolor se reproduit & I'état atoque, c'est-a-
dire ne subissant pas de changements morphologiques durant cette période (Dales 1950;
Marty 1997). Les animaux en période de reproduction peuvent cependant prendre des
couleurs qui passent de l'orangé au vert. Chez les adultes matures, ces changements de
coloration sont dus a la présence de biliverdine (issue de la dégradation de I'hnémoglobine dans
le sang) dans la paroie digestive, I'épiderme et les cellules ceelomiques. Les males peuvent
prendre une couleur vert bouteille issue de la formation de sperme dans le ceelome tandis que
chez les femelles la teinte se rapproche du vert-olive (Dales 1950; Dales et Kennedy 1954).
Chez les femelles matures, les ovocytes contenus dans la cavité ccelomique mesurent en

moyenne 200um (Dales 1950).

Les larves éclosent au stade trochophore et continuent leur croissance dans le terrier maternel
le quittant aprés la formation de quatre sétigéres, 11 a 13 jours aprés la fécondation. Les larves
libres se déplacent par nage-reptation et sont capables de s'enfouir dés le stade de six sétigeéres,
avec l'acquisition des cirres tentaculaires postérieurs. Elles peuvent alors construire des
galeries semblables a celles des adultes dont la taille peut dépasser 10 cm, se sédentariser et

adopter le mode de nutrition des adultes (Marty 1997).

4. Choix du site de prélevement

Estuairqdé-
la Loire

Baiede
Bourgneuf

Figure 16 : Localisation du site de collecte, la Baie de Bourgneuf sur la fagade atlantique.
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La baie de Bourgneuf est cernée par la pointe de St Gildas au nord et I'ile de Noirmoutier
au sud (Figure 16). Elle se situe au sud de l'estuaire de la Loire, en limite cotiere du Marais
Breton qui est intégré dans le réseau Natura 2000. Cette baie ouverte vers I'Atlantique Nord
présente un climat d'influence océanique. La turbidité y est élevée. La baie de Bourgneuf est
peu industrialisée, les activités humaines qui y sont pratiquées sont principalement la péche,
I'agriculture extensive, la pisciculture, la conchyliculture, la saliculture et le tourisme. La baie

constitue un site de repos riche en nourriture pour de nombreux oiseaux (Figure 17).

Figure 17 : Photographie du site de collecte (photographie : P-E. BUFFET, Janvier 2010).

Les eaux de la baie de Bourgneuf sont de qualité trés acceptable selon le Schéma
d’Aménagement et de Gestion de I’Eau (SAGE). Les données concernant la pollution du
littoral acquises dans le cadre du Réseau National de la Contamination Chimique (ROCCH)
montrent des niveaux de pollution relativement faibles. Les niveaux de pollution de
l'environnement marin de 1’Atlantique du Nord-Est sont surveillés par de nombreux pays
européens afin d'assurer un maintien de la qualité du milieu. La convention OSPAR indique a
cet effet des seuils conseillés pour les substances potentiellement dangereuses incluant les
métaux. Les mesures de métaux dans les sédiments de notre site d'étude ont été réalisées dans
des études précédentes par notre équipe et présentent des valeurs proches des seuils indiqués
dans la stratégie OSPAR (Tableau 8).
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Tableau 8 : Concentration en métaux (Cd, Hg, Ni, Pb, V, Zn, Cu mesurée pg.g™" poid sec)
dans les sédiments de la Baie de Bourgneuf (Amiard et al. 2007) et valeurs préconisées par
la convention OSPAR.

cd Hg Ni Pb Vv Zn Cu
Concentrations en
métaux dans les
sédiments de la baie de 0,16 <25 <60 134 11,8
Bourgneuf (ug.g '1)
Concentration en
métaux dans les
0,20 0.05 45 25 84 90 20

sédiments précognisées

par OSPAR (pg.g'l)

Compte tenu de ces ¢léments et du fait qu’a ’heure actuelle il est impossible de disposer
d’un site totalement indemne de pollution, notre choix s’est porté sur le site de la baie de

Bourgneuf qui constitue un site aussi propre que possible.

5. Réflexion sur le choix des nanoparticules étudiées

Le premier objectif de notre équipe de recherche a été de choisir les NP métalliques les
plus pertinentes concernant d'éventuels risques environnementaux. Nos travaux se sont
focalisés sur I'étude de NP manufacturées dans des laboratoires partenaires (IML, NHM, JRC)
du projet de recherche NanoReTox (Cf introduction) afin de connaitre les techniques de
production et les caracteéristiques des NP utilisées. Ces informations sont importantes puisque
de nombreux nano-produits sont mis sur le marché avec des descriptifs concernant les
particules parfois imprécis. De plus, les processus de fabrication peuvent étre soumis a un
brevet interdisant la divulgation des processus de fabrication ou des substances utilisées pour
stabiliser les NP. Certains travaux ont mis en avant que les techniques de synthése ainsi que
les dispersants/surfactants peuvent conditionner le comportement et la toxicité des NP (Klaper
et al. 2009; Suresh et al. 2010). Il est donc souhaitable de travailler directement avec
l'organisme producteur de NP afin de vérifier la validité des informations concernant la
caractérisation et le mode de synthése des NP. Sur un échantillon de 101 articles sur la toxicité
et I'écotoxicité des NP qui ont été étudiés dans le chapitre 1, 70% des travaux ont été réalisés
avec des NP manufacturées et seulement 30% ont été réalisés avec des NP synthétisées par le

laboratoire ou un laboratoire partenaire des auteurs de ces travaux.
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Les nanomatériaux explicitement reférencés dans les produits commercialisés sont
relativement peu nombreux. Cependant certains d'entre eux sont inventoriés dans le Nanotech
Project (http://www.nanotechproject.org) mené par le Woodrow Wilson Institute. Ainsi en
Mars 2011, 313 produits a base d'Ag NP, 59 produits a base de TiO, NP, 31 produits a base de
Zn NP et 28 produits a base d'Au NP ont été recensés. Les Ag NP et les TiO, NP sont de loin
les NP qui occupent le plus I'attention des scientifiques et suscitent des interrogations du fait
du nombre de produits croissants et des quantités produites par l'industrie. Les NP a base de
titane ont fait I'objet d'une attention médiatique particuliére car elles sont largement utilisées
dans les cremes solaires et les produits cosmétiques. Les Ag NP sont de plus en plus utilisées
dans le textile et les produits médicaux pour leurs propriétés antibactériennes. Sur un
échantillon de 101 articles scientifiques sur la toxicité et I'écotoxicité des nanoparticules, 27,7
% des travaux portent principalement sur les TiO, NP, 21% sur les Ag NP et 21% sur les
Cu/CuO NP (Figure 18). De nombreux travaux ont souligné les effets toxiques des Ag NP
pour différentes espéces (revue de Fabrega et al. 2011) et des effets particulierement marqués
chez des organismes exposes a des CuO NP (Griffitt et al. 2007; Griffitt et al. 2009). Nous
avons donc souhaité étudier I'ecotoxicité de ces particules sur nos deux modeles biologiques S.
plana et H. diversicolor. Nos efforts ont été focalises également sur I'étude des autres NP
métalliques manufacturées (Sigma-Aldrich, NanoAmor...) mais dont 1’écotoxicité est

relativement moins bien connue : les Au NP, les ZnO NP, et les Cd NP.

N Ag
ETiO2

B CuO/Cu
HZnO

N Au

mcd

Figure 18 : Pourcentage des différentes NP métalliques étudiées dans un échantillon de
101 articles scientifiques sur la toxicité et I'écotoxicité des NP.
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6. Réflexion sur le design expérimental

6.1. Choix des milieux d'exposition

Les mécanismes complexes qui conditionnent le comportement des NP dans
I'environnement ont été détaillés dans le chapitre 1 et soulignent les nombreuses difficultés
que les scientifiques doivent surmonter pour évaluer leurs effets écotoxicologiques. Dans un
premier temps, notre équipe a décidé d'exposer les modéles biologiques sélectionnés
Scrobicularia plana et Hediste diversicolor aux NP directement dans I'eau. Les modeles
utilisés dans cette étude sont adaptés pour évaluer une contamination par la phase aqueuse. H.
diversicolor est un annélide polychéte hémisessile dont les galeries sont aérées par des flux
d'eau générées par les mouvements du corps. L'environnement des organismes dans le terrier
peut étre relativement indépendant des sédiments puisque ses parois sont recouvertes par une
couche de mucus sécrétée par lI'animal. S. plana, filtre d'importantes quantités d'eau et produit
un flux d'eau de mer pour son oxygeénation dans le sédiment. Les tissus mous des bivalves
sont baignes par le fluide palléal qui est constitué principalement d'eau de mer. Les voies

d'entrée des NP par le compartiment aqueux ne doivent donc pas étre négligeées.

L'agrégation ou l'agglomération et la sédimentation des NP sont des mécanismes qui ont
été décrits plus en détails dans le chapitre 1. Les nanoparticules peuvent donc se déposer a la
surface des sediments et s'associer avec le biofilm ou s'accumuler fortement dans le biofilm
comme le suggéerent Ferry et al. (2009) dans leurs travaux sur les transferts d'’Au NP dans les
réseaux trophiques. Des interrogations se posent donc concernant le role de la contamination
par la voie alimentaire pour approfondir les connaissances sur les effets écotoxicologiques
potentiels que peuvent induire les NP. Enfin a long terme, les sédiments constituent un

compartiment de stockage majeur de nombreux contaminants incluant les NP.
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M Voie alimentaire
m Sol

Sédiment
M Eau douce
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Figure 19 : Pourcentage des milieux d'exposition choisis dans un échantillon de 51 articles
scientifiques sur I'écotoxicité des NP.

Ces différentes voies d'expositions nécessitent donc des études spécifiques afin de
déterminer leur role dans les mécanismes de toxicité des NP dans les milieux aquatiques. Sur
I'ensemble des publications sur I'écotoxicité des NP étudiees dans le chapitre 1 (Figure 19), il
apparait clairement que les études sont majoritairement réalisées en eau douce (43,1%) et en
eau de mer (21,7%). Peu d'informations sont actuellement disponibles concernant des
expositions par la voie alimentaire (17,6%) et lorsque les NP sont associées aux sédiments
(9,8%). Dans nos travaux, nous avons souhaité obtenir des informations supplémentaires
concernant ces voies d'expositions qui sont les moins étudiées mais qui contribuent a

I’accessibilité et donc a la toxicité des NP dans I'environnement.

6.2. Approcher les conditions environnementales

6.2.1. Utilisation de dose réaliste

Du fait des limites techniques de détection des NP dans I'environnement, les données
concernant les concentrations en NP dans les écosystemes cotiers et estuariens sont rares voire
inexistantes. Deux approches sont possibles concernant le choix des doses d'exposition. Sur
un échantillon de 101 publications sur la toxicité et I'écotoxicité des NP, 36% des articles

utilisent des doses supérieures au mg.L™ ou au mg.kg™. Ces concentrations trés élevées
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peuvent correspondre a une pollution de type accidentelle révélant des effets aigus provoques
par les NP. Cependant, dans le but de la prévention du risque sanitaire et environnemental
concernant les NP, il est nécessaire de s'intéresser également & de plus faibles doses qui
pourraient éventuellement étre rencontrées dans des sites pollués de maniere chronique par
des nanomatériaux. Des études de modélisation nous fournissent quelques indications
concernant les concentrations en NP qui pourraient entrer dans l'environnement. Ces
concentrations ne devraient généralement pas excéder quelques pg.L™ dans I'eau et pg.kg™
jusqu'au mg.kg™ pour des sols trés contaminés (Tiede et al. 2009). Dans le cas de l'absence de
mesures environnementales, I’'une des stratégies consiste a travailler avec des doses proches
de celles rencontrées dans les milieux contaminés par des métaux sous forme soluble. Ces
concentrations sont représentatives des contaminations exercées par l'industrie et le relargage

des eaux usées dans les bassins versants.

6.2.2. Reproduire les conditions de I'environnement

Durant toutes les expériences de cette thése, nous avons souhaité travailler en suivant une
démarche nous rapprochant au mieux des conditions environnementales. Nous avons donc
utilisé de I'eau de mer naturelle qui nous a été fournie a titre gracieux par I’entreprise de
conchyliculture Vendée Naissain. Une filtration a 0,45 pum a permis d'enlever les particules
grossiéres eventuellement en suspension dans l'eau. Les sédiments utilisés ont été collectés
dans la baie de Bourgneuf et défaunés manuellement afin de conserver la structure du
sédiment d'origine. Les expériences ont également été congues pour simuler les conditions
que I'on pourrait rencontrer en cas de pollutions chroniques par des NP dans les milieux

aquatiques marins.

Afin de reproduire I'exposition dans l'eau de mer:

e Puisque les NP métalliqgues sédimentent naturellement dans l'eau, un régime
d'exposition semi-statique a été choisi afin de conserver des particules dans la colonne
d'eau et mimer un relargage continu de NP dans I'environnement. L'eau ainsi que la

contamination ont été renouvelées tous les deux jours.
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Aucun systeme d'oxygénation n’a été introduit dans les aquariums pour ne pas
modifier le comportement des NP dans I'eau ainsi que celui des animaux. Cependant
l'eau de mer stockée pour le renouvellement de I'exposition a été oxygénée
continuellement.

Puisque les organismes sélectionnés (S. plana et H. diversicolor) sont des especes
endobenthiques, les expériences menées dans I'eau ont été réalisées dans l'obscurité
afin d'éviter les perturbations par la lumiere en absence de sédiment.

Les bivalves ont été exposés par groupes dans les aquariums. Les annélides ont été
exposés individuellement afin d'éviter l'autotomie et le cannibalisme qui peut se

produire lorsque d'importantes quantités de mucus sont sécrétées dans le milieu.

Afin de reproduire I'exposition par la voie alimentaire:

Les bivalves ont été exposés a des algues contaminées. Nous avons choisi d'exposer S.
plana a Nitzschia sp. qui forme un film dans le milieu d’exposition, mimant ainsi la
formation du biofilm a la surface de la vasiére (Figure 20 A).

Les annélides omnivores ont été contaminés avec des piéces d'annélides (Figure 20 B)
qui ont été précédemment exposés aux métaux (NP ou métal soluble) puis congelés

comme décrit précédemment par Rainbow et al. (2004).

Figure 20 : Préparation de I'exposition par voie alimentaire: Pieces de H. diversicolor

contaminées A et culture des algues Nitzschia sp. B.
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Afin de reproduire I'exposition par le sédiment:
e L'introduction des contaminants a éte réalisée dans I'eau superficielle afin de simuler le
relargage et le dép6t des NP a la surface des sédiments.
e Un systeme de bullage dans des tubes en PVVC perforés a été installé dans le sédiment
afin d'éviter leur anoxie. (Ce systéme n'a pas d'effet sur la spéciation des oxydes
metalliques, Larner et al. 2012).

Figure 21 : Systéeme d'oxygénation des sédiments avant I'ajout d'eau de mer.

Reproduire les conditions de I'environnement avec des mésocosmes :

Aprés avoir travaillé sur différentes voies d'exposition, il semblait pertinent de réaliser
des expériences couplant ces voies d'exposition dans des mésocosmes. Un mésocosme fait
référence a un systéeme expérimental qui simule des conditions aussi proches que possible de
I'environnement tout en contrdlant un certain nombre de facteurs environnementaux (FAO
2009). Ces systemes permettent d'approcher et de comprendre le devenir et les effets de
I'entrée de contaminants dans I'environnement. Ainsi dans nos mésocosmes (Figure 22) nous

avons pu intégrer et combiner de multiples paramétres environnementaux :

e Utilisation de doses réalistes pour la contamination en NP.
e Utilisation d'eau de mer et de sédiment naturel.
e Développement de biofilm naturel (bactéries, champignons, algues protozoaires) a la

surface du sédiment.
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e Reproduction d'un cycle tidal qui est important également pour les migrations du
biofilm et la remise en suspension des NP dans le milieu, mais aussi I'alimentation des
animaux a marée haute et marée basse.

e Fluctuations naturelles de la lumiére et du climat.

Niveau d’eau F =
(15cm)
tube
évacuation
O 0 O
Bac inférieur pompe
eau (125L)
Bulleur

Figure 22 : Dispositif expérimental installé dans un mésocosme pour reproduire le cycle
tidal et alimenter I'eau en oxygéne.

7. Techniques envisagées pour comprendre le comportement et les
effets des nanoparticules dans I'environnement

A la base de toutes les études écotoxicologiques, une méthodologie (Figure 23) bien
spécifique doit étre appliquée afin d'apréhender tous les aspects de la contamination par les
polluants. La triade classique: exposition aux contaminants, bioaccumulation et effets est une
nécessité. Dans les travaux d'écotoxicologie moderne, les approches couplant les informations
a différents niveaux d'organisation biologique permettent d'évaluer les effets des polluants
allant de I'organisme vers la population et les écosystemes. Durant cette these, de nombreuses
expériences se sont succédées amenant ainsi de nouvelles questions concernant le
comportement et les effets des NP sur nos deux modeles d'étude S. plana et N diversicolor.
Ces différentes interrogations ont nécessité l'utilisation de techniques multiples et faisant

appel a des champs de compétences tres différents de la physico-chimie jusqu'a la biologie et
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I'écologie pour préciser et affiner notre compréhension des mécanismes a l'origine de
I'écotoxicité des NP métalliques. En effet, les études écotoxicologiques sur les NP demandent
une adaptation des outils et méme parfois la conception de nouvelles techniques d'étude pour

travailler sur ces polluants émergents.

Evénements écotoxicolgiques

Facteurs qui modifient la
Facteurs qui modifient Facteurs qui modifient la sensibilité des populations ou
I'exposition sensibilité individuelle des communautés

Réponse des
Présence de Présence de Réponse de
populations ou des
polluants dans le polluants dans I’organisme aux
communautés aux
milieu I’organisme polluants
polluants

Methodologles B|omarqueurs Biomarqueursd effets au Evaluatlon d’effets au
analytiques d’exposition niveau individuel niveau des populations
ou des communautés

Figure 23 : Méthodologie d'évaluation des effets écotoxicologiques d'aprés Lagadic et al.

(1997).

7.1. Evaluation de I'exposition aux nanoparticules

7.1.1. Caractérisation des nanoparticules dans le milieu d’'exposition

La caractérisation des NP est une étape indispensable a la compréhension des
mécanismes qui régissent leur comportement dans différents milieux est un pré-requis avant
d'étudier leurs effets sur les organismes. Les techniques utilisant la dispersion de la lumiére
(Dynamic Light Scattering: DLS) sont utilisees en routine pour évaluer la taille des
nanoparticules dans les milieux aqueux. Les particules en suspension dans un fluide subissent
le mouvement brownien. Si ces particules sont illuminées avec un laser (Figure 24), l'intensité
de la lumiére diffusée fluctue selon la taille des particules. L'analyse de ces fluctuations
d'intensité informe sur la vitesse du mouvement brownien et donc la taille des particules. Le

diametre qui est mesuré par la DLS est appelé diameétre hydrodynamique et se réfere a la
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facon dont les particules se diffusent dans le fluide. Le coefficient de diffusion ne dépendra
pas uniquement de la taille de la particule primaire mais aussi de la structure de surface, de la
charge, ainsi que de la concentration et du type d'ions dans le milieu. Cette technique donne
donc accés a la taille des agglomérats ou agrégats (le type de liaison entre les particules n'est

pas accessible) associés aux éléments se fixant a leur surface.

Particules en

Lentille de solution
focalisation -
e =
|
‘ e Oa o ]
U o o Diffusion de la
P lumiere

Détecteur
Figure 24 : Schéma de fonctionnement de la DLS (Diffusive Light Scattering).

Afin d'étudier la distribution de la taille des nanoparticules qui sont introduites dans le
milieu d'exposition, il est possible de deposer des NP sur des grilles adaptées et de déterminer
la taille des NP par microscopie électronique a transmission (TEM). Ces analyses sont
particulierement intéressantes pour vérifier les tailles primaires des particules. Cependant,
l'interprétation des resultats provient d'échantillons déshydratés provoquant la formation
d'agglomérats a la surface de la grille ce qui peut rendre l'observation des tailles difficile
(Figure 25).
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Figure 25 : Nanoparticules agglomérées aprés déshydrations sur une grille TEM.
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Ces analyses nous donnent des informations particulierement importantes pour connaitre
sous quelle forme les NP sont présentes dans le milieu d'exposition. Ainsi, il est possible de
mieux comprendre sous quelle forme les NP ou les agglomérats pénétrent dans les organismes.
Le TEM peut également étre couplé avec la microanalyse physique donnant acces a la nature

des particules directement au sein des tissus.

7.1.2. Les capteurs passifs (Diffusive Gradients in Thin film: DGT)

Dans I'environnement les métaux sont susceptibles de se dissoudre, de précipiter, de
former des complexes organiques ou inorganiques. Il était donc naturel de s'interroger sur la
forme et la stabilité des NP dans les milieux aqueux pour réaliser nos expériences. La
premiére question a consisté a savoir si la toxicité potentielle des NP venait du métal labile
libéré dans le milieu ou si la toxicité provenait spécifiguement de la forme nanoparticulaire ou
de la combinaison des deux. Les capteurs passifs (Figure 26 A) ou Diffusive Gradients in
Thin film (DGT) sont des dispositifs de prélevements passifs placés directement dans le
milieu d'exposition (Figure 26 C) qui captent la fraction de métal labile libérée dans I'eau libre,
ou I’eau intersticielle des sédiments. lls sont constitués d’un gel chélatant qui complexe les
ions métalliques qui I’atteignent et un gel diffusif, qui permet le transport naturel d’espéces
métalliques depuis le milieu aquatique vers le premier gel (Figure 26 B). Le gel de diffusion
en contact avec le milieu contréle la vitesse d’accés des métaux au gel chélatant, ou les ions
s'accumulent. Ces outils permettent une mesure plus sensible que les analyses de métaux
totaux directement dans le milieu car ils suppriment les effets de matrices rencontrés dans
I'environnement et constituent une mesure intégrative dans le temps reflétant la libération de
métal labile durant I’ensemble des expériences. Dans le cas des NP, nous avons pu évaluer si
la toxicité venait du métal libéré ou si une part des effets observés chez nos modeles
biologiques était attribuable a la forme nanoparticulaire ou encore a une combinaison des

deux.
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A A
Gel diffusif
Gel chélatant Filtre

Figure 26 : Capteurs passifs pour la mesure des métaux labiles dans I'eau et les sédiments
(A). Structure d'un capteur passif (B). Capteurs passifs en place dans I'eau et les sédiments
lors d'une exposition (C).

7.1.3. Dosages des nanoparticules dans les sédiments marquage avec des
isotopes

Puisque les NP sont susceptibles d'étre stockées a long terme dans les sédiments, il est
nécessaire d'investiguer ce compartiment. Les études sur le comportement et les effets des NP
dans les sédiments se heurtent a un probleme majeur. Les sédiments sont naturellement riches
en métaux, ce qui rend difficile la distinction entre la concentration présente a l'origine et la
concentration de métaux ajoutée dans le cadre d'une exposition a des NP. Pour surmonter cet
obstacle, nous avons utilisé des NP marquées par un isotope du Zn et réalisé des carottes afin
de mesurer leur répartition verticale au sein des sédiments. Ces études sont importantes pour
évaluer quels sont les organismes les plus exposés aux nanoparticules, si les échanges ont lieu
principalement a la surface des sédiments, ou si des échanges ont lieu avec la profondeur mais
également les effets de la faune tels que la bioturbation qui influence la répartition des NP

dans les sédiments.
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7.2. Evaluation de la bioaccumulation dans les tissus mous des invertébrés

A T'heure actuelle, puisque une multitude de NP sont produites avec des caracteristiques
toutes aussi variées (structures, tailles, modifications de propriétés de surface...), il est difficile
de prédire leur stabilité et leur transformation dans l'environnement. De ce fait, il est
également trés complexe de savoir si ces particules vont étre bioaccumulées dans les
organismes et par la suite dans les réseaux trophiques. Les études classiques en écotoxicologie
nécessitent I'évaluation de la bioaccumulation des métaux dans les organismes et les études
sur les nanomatériaux ne font pas exception a cette regle. Cette étape permet de faire le lien
entre les quantités de polluants accumulés dans les tissus et les effets observés dans les
organismes. Nous avons donc mesuré les concentrations de métaux accumulés dans les tissus
mous des deux espéeces sentinelles choisies pour ce travail (S. plana et H. diversicolor) par

spectrophotométrie d'absorption atomique (AAS).

7.3. Localisation des nanoparticules dans les tissus des invertébrés

L'utilisation des capteurs passifs nous donne une information sur la libération de métal
labile provenant des NP dans I'environnement, mais on peut se demander si les particules
restent intactes dans l'organisme ou si elles sont dissoutes apres avoir pénétré dans les tissus.
Les mesures de métaux dans différents organes peuvent nous renseigner sur la répartition des
métaux dans l'organisme, mais elles ne nous donnent pas accés a leurs formes
physicochimiques. En effet, I'intégration des NP dans les organismes peut conduire a des
modifications potentielles de forme physico-chimique du fait des variations de pH (par
exemple au niveau du tractus digestif) mais aussi de la présence de nombreux ligands
organiques potentiels et donc influencer la stabilité des NP. Dans le cas des études sur les
polluants sous forme particulaire, les effets observés sont susceptibles de provenir également
de l'adsorption a la surface des téguments des organismes ou de leur internalisation par les
voies respiratoires ou digestives. Les techniques de microscopie électronique couplées aux
microsondes analytiques sont sans doute les plus adaptées pour pouvoir répondre aux

questions concernant la forme et la localisation des NP intégrées par les organismes.
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7.4. Les biomarqueurs biochimiques

Les résultats des études écotoxicologiques présents dans la littérature scientifique ont
permis de choisir une batterie de biomarqueurs adaptés a I'observation des effets potentiels a
différents niveaux d'organisation biologique: sub-individuel et individuel. Le role des
biomarqueurs utilisés dans les différentes expériences décrites dans cette these ont été
détaillés dans le chapitre 1. Les réponses biochimiques ont été suivies par spectrophotométrie
(Figure 27) ou fluorimétrie.
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Figure 27 : Lecteur de microplaque Tecan® Sunrise® (A) et microplaque (B) pour le suivi des
activités enzymatiques.

L'activité de la catalase (CAT) a été determinee d’apres Clairborne (1985), par le suivi de

la dismutation du peroxyde d'hydrogene (H,0,).

2H,0y ——» 0O, + 2H,0

L'activité de la glutathion S-transférase (GST) a été mesurée d’aprés Habig (1974), en
suivant la formation du 1-glutathion-2,4-dinitrobenzéne résultant de la conjugaison entre le
substrat (1-chloro-2,4-dinitrobenzéne (CDNB) avec le glutathion réduit (GSH).

CDNB + GSH ———» GS-CDNB + H*

L'activité de la superoxyde dismutase (SOD) a été evaluée d’aprés McCord et Fridovich
(1969), par le degré d'inhibition de la réduction du cytochrome c¢ couplée a la génération de

superoxyde par la xanthine oxydase.
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Le radical superoxyde (O, -) est produit par une réaction catalysée par la xanthine
oxydase:

Xanthine + O, + H,0 Uric acid + O, - + H+
Em—

Le cytochrome c est reduit par le radical superoxyde:

Cytochrome® ¢ + O, +  ———— Cytochrome® ¢ + O,

La superoxyde dismutase inhibe la réduction du cytochrome c:

20, -+2H+ SOD —— 0, + H,0,

L'activité de l'acétylcholine estérase (AChE) a été déterminée d’apreés Galgani et
Bocquené (1991), par le suivi de la formation de thiocholine et par une réaction avec le
dithiobisnitrobenzoate.

acétylthiocholine ———— thiocholine + acétate
thiocholine + dithiobisnitrobenzoate

L’AChE n'a pas été caractérisée a notre connaissance chez S. plana. Il n'est pas clair de
définir si le substrat est hydrolysé seulement par I’AChE ou également par les
pseudocholinestérases. Dans I'ensemble du document, nous utiliserons donc I'abréviation

AChE la plus courante pour parler des cholinestérases.

L'activité de la lactate deshydrogénase est évaluée d’apreés Diamantino et al. (2001), par le
suivi de la transformation du pyruvate en lactate concomitante avec l'oxydation de NADH, H*
en NAD™

Pyruvate + NADH, H+ ——» lactate + NAD"

L'activité de la caspase-3 (CSP-3) a éteé déterminée par la mesure de la dégradation du
substrat N-acetyl-lle-Glu-Val-Asp-7-amino-4 trifluoromethylcoumarin (Ac-DEVD-AFC) en

amino trifluoromethyl coumarin (AFC) d’aprés les informations du fournisseur de kit
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Promega. La fluorescence de I'AFC libre est mesurée par fluorimétrie et est proportionnelle a

la quantité de CSP-3 activée.

La péroxydation lipidique a été évaluée d’aprés Halliwell et Gutteridge (1985), par la
formation des substances réactives a I'acide thiobarbiturique (TBARS) par rapport au standard
malonedialdehyde (MDA). Le MDA forme un adduit  (Figure 28) avec lacide
thiobarbiturique (TBA) et peut étre mesuré par colorimétrie. Comme le TBA peut réagir avec
d'autres composes que le MDA, les résultats sont généralement exprimés en concentrations de
TBARS (Roméo et Giamberini dans Amiard-Triquet et Rainbow 2009).

S.' N . r“\\, > ':" 'L‘ ki ':V - r J N 5 {a ‘f‘v

Figure 28 : Figure 26: Adduit MDA-TBA.

La concentration en MT a été évaluée d’aprés Mouneyrac et al. (2002), chez S. plana par
polarographie a impulsion différentielle. Des études antérieures (Poirier et al. 2006) ont révélé
que la détermination de MT n'était pas un biomarqueur pertinent concernant I'exposition aux
métaux chez H. diversicolor, ce biomarqueur n'a donc pas été déterminé chez l'annélide. La
technique de polarographie permet la détection d’une variation d’intensité du courant lors de
la réduction de I’hydrogéne des groupements thiols présents en grande quantité dans les
protéines type MT. Ceci permet de quantifier les groupements thiols (—SH) dans les protéines

en question.

7.5. Les biomarqueurs du comportement

La présence de contaminants dans I'environnement peut engendrer des réponses sensibles

et précoces sur le comportement (comportement d'évitement, de nourrisage) incluant des
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réponses pour des concentrations tres faibles sublétales. Lorsque les niveaux de contamination
augmentent, les organismes mettent en place des défenses qui se traduisent par les réponses
biochimiques. Le colt énergétique de ces meécanismes peut avoir des conséquences sur
I'allocation énergétique ce qui peut accroitre les perturbations comportementales. La baisse de
I'activité locomotrice rend les organismes plus vulnérables face a leurs prédateurs et les
perturbations de l'alimentation modifient l'acquisition d'énergie nécessaire a croissance et la
reproduction. Ces biomarqueurs du comportement sont donc des réponses au niveau
individuel permettant de faire le lien avec des effets populationnels potentiels. Les effets en
cascade depuis les altérations infra-individuelles jusqu'aux effets populationnels ou méme au
niveau de la communauté ont donné lieu a plusieurs syntheses (Amiard-Triquet et al. 2011;
Weis et al. 2011). Dans nos travaux, nous avons focalisé nos efforts sur l'observation de

I'enfouissement et de l'alimentation chez S. plana et H. diversicolor.

Puisque nos deux especes modeéles sont des organismes endobenthiques, leur
comportement n'est pas limité a des déplacements a la surface du sédiment. Les modes de vie
de S. plana et H. diversicolor ont été décrits plus en détails dans les sections précedentes. Les
mouvements associés a la recherche de nourriture, la ventilation et la locomotion dans leur
terrier ne sont pas faciles a étudier par des approches classiques. Afin d'en apprendre plus sur
les perturbations de ces organismes, nous avons utilisé le Multispecies Freshwater Biomonitor
(MFB). Le MFB est un outil qui permet d'analyser en détail le comportement des organismes
par l'enregistrement des variations de fréquences électriques (Figure 29 B) créés par les
mouvements des invertébrés dans le sédiment (Gerhardt et Schmidt 2002). Ces
enregistrements sont réalisés a l'intérieur d'une chambre (Figure 29 C et D) reliée a un

ordinateur (Figure 29 A) qui est muni d'un logiciel dacquisition.
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Figure 29 : Multispecies Freshwater Biomonitor: matériel d'acquisition (A), interface du
logiciel de mesure des fréquences (B), chambre pour la mesure du comportement de H.
diversicolor (C) et S. plana (D).

7.6. La génotoxicité

Les NP sont susceptibles d'induire directement ou indirectement des effets génotoxiques
dont les mécanismes ont été décrits plus en détails dans le chapitre 1. Nous avons donc réalisé
des tests comete pour évaluer ces effets chez S. plana et H. diversicolor. Dans ce travail, les
cellules isolées contenues dans les fluides de nos animaux (les hémocytes chez les bivalves et

les ceelomocytes chez les annélides) ont été extraites pour évaluer les dommages éventuels a
I'ADN.

Le test des cometes est une technique d’électrophorése sur microgel d’agarose permettant
de détecter des fragmentations de I’ADN de cellules individualisées (Figure 30 A). L’analyse
se fait sur des cellules incluses dans un gel d’agarose entre lame et lamelle. Ces lames sont
plongées dans un tampon de lyse aboutissant a la perméabilisation des membranes par des

détergents, et a I’extraction des protéines nucléaires sous I’action de sels en forte
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concentration. L’ ADN sous forme d'un nucléoide est mis au contact d’une solution permettant
son déroulement. L’ADN ainsi préparé est ensuite placé dans un champ électrophorétique
permettant la migration différentielle des fragments. Les molécules chargées négativement,
migrent donc vers ’anode a une vitesse inversement proportionnelle a la longueur de leur
chaine. L'ADN intact migre sous I’effet du champ électrique en décrivant une sphere
compacte. L'ADN fragmenté migre plus rapidement et forme un halo en direction de I'anode.
La migration de 'ADN endommagé forme un panache semblable a celui d'une comete. Ainsi
la mesure de la longueur de la queue de la cométe permet d'évaluer les cassures de I'ADN
avec une caméra et un logiciel d'acquisition (Figure 30 B).

1 ehabe compt & vmemns date

A Al g
|

Figure 30 : Principe de I'évaluation des dommages a I'ADN par test cométe (A) et interface
de lecture sur le logiciel Komet 6, Kinetic Imaging Ltd (B).
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Synthese du chapitre 2

Exposition par l'eau

Au NPs
(Chapitre 3)

CuO NPs
(Chapitre 7)

—

Problématique

* Quel est le comportement des NPs dans I'eau de mer ?
« Est-ce que les NPs sont biodisponibles?

« Est-ce que les NPs provoquent des réponses utilisables
pour la surveillance environnementale?

Exposition par l'eau
et la voie alimentaire

Ag NPs
(Chapitre 4)

CdS NPs
(Chapitre 5) s 4

—

* Comment la voie de contamination alimentaire affecte-t-
elle la biodisponibilité et les effets des NPs?

Exposition par le

ZnO NPs
(Chapitre 6)

compartiment sédimentaire

\/ i

* Quel est le comportement et la distribution des NPs a
I'interface eau/sédiment?

* Comment la contamination par le sédiment affecte-t-elle la
biodisponibilité et les effets des NPs?

CuO NPs
(Chapitre 7)

Exposition en mésocosme

=

Pertinenceécologique

* Comment se comportent les NPs en conditions aussi
proches que possible de 'environnement ?

* Quels sont les effets écotoxicologiques des NPs sur les
organismes aquatiques benthiques ?

Caractérisation des NPs dans le
milieu

Bioaccumulation des NPs

Effets des NPs

*Distribution des tailles (DLS)
*Taille de particule primaire
(TEM)

*Distribution dans le sédiment
(Isotopes)

*Métal labile libéré dans I'eau ou
les sédiments DGT

*Mesure des métaux (AAS)
*Localisation des NPsdans les
tissus (TEM)

*Défense contre le stress oxydant
(CAT, GST, SOD, MT)
*Métabolisme énergétique (LDH)
*Neurotoxicité (AChE)
*Peroxydation des lipides (TBARS)
*Apoptose (CSP)

*Comportement (enfouissement,
alimentation, MFB)
*Génotoxicité (essai comete)
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Dans ce travail, les résultats sont présentés sous forme de publications scientifiques
publiées ou en cours de publication. Cette approche nous a permis de confronter nos
études aux regards extérieurs afin d'en améliorer la substance et de répondre aux
questions et avis de spécialistes du domaine. Afin de permettre aux lecteurs de
comprendre le but de chaque expérience réalisée dans cette thése, les publications sont
associées dans un ordre logique permettant d'intégrer la réflexion scientifique qui a été
menée durant ces trois années. Chaque chapitre sera donc replacé dans son contexte en
intégrant des éléments concernant les outils utilisés pour surmonter les difficultés
rencontrées durant ce travail et d'éventuels resultats additionnels. En conclusion de ce
travail au sein du programme NanoReTox et des discussions entre les différents groupes
de travail, il sera possible de dégager les premiéres informations concernant I'évaluation

et la gestion du risque des NP métalliques.
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Chapitre 3 : Effet de la taille des nanoparticules
d’or sur la localisation, la bioaccumulation et les
réponses biochimiques et comportementales
chez Scrobicularia plana.
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1. Contexte del'étude

Ce chapitre comporte deux publications dans lesquelles nous avons étudié le
comportement et les effets des nanoparticules d’or (Au NP) via une contamination par I'eau ;
ce dernier constituant le premier compartiment qui réceptionne les NP dans I'environnement
(Cf Chapitre 1). Par leur mode de vie, S. plana et H. diversicolor sont susceptibles d'étre
exposées par voie aqueuse. Lorsque nous avons commencé nos travaux, les protocoles et les
informations concernant les expositions aux NP dans le sédiment étaient presque inexistantes.
De fortes contraintes apparaissent pour les études dans le sédiment puisqu'il est difficile de
répartir uniformément les NP dans ce compartiment et de les caractériser. De plus, certains
métaux présentent des concentrations naturelles tres fortes, ce qui peut rendre difficile la
caractérisation et le suivi des NP métalliques ajoutées au milieu. Les études dans le sediment
demandent donc l'utilisation d'outils bien spécifiques qui seront détaillés dans les prochains

chapitres.

L'utilisation du compartiment aqueux comme milieu d'exposition peut s'avérer pertinent.
En effet, d’'un point de vue mécanistique, l'eau constitue le vecteur d'entrée des NP dans
I'environnement (Klaine et al. 2008). Les NP manufacturées sont libérées dans I'eau douce et
I'eau de mer ou elles subissent des transformations qui dépendent de la nature physico-
chimique des particules mais aussi des substances stabilisantes utilisées lors de leur
fabrication. Afin de comprendre, sous quelle forme parviennent les NP dans I'environnement,
il est nécessaire de mettre en place des techniques pour investiguer ce compartiment. Du point
de vue biologique, les modeles utilisés dans cette étude sont adaptés pour évaluer une
contamination par la phase aqueuse. S. plana, filtre d'importantes quantités d'eau de mer et
génere des mouvements d'eau pour son oxygenation dans son terrier. Les tissus mous des
bivalves baignent dans le liquide palléal qui est constitué principalement d'eau de mer. Les

voies d'entrée des NP par le compartiment aqueux ne doivent donc pas étre négligées.

Parmi les NP métalliques, les Au NP sont qualifiées de trés bons modeles pour observer
I'effet spécifique particulaire dans les milieux (Judy et al. 2011). En effet, on trouve de faibles
quantités d'or dans I'environnement. De plus, I'or constitue un matériau relativement difficile a

altérer, résistant a I'oxydation et la dissolution (Merchant 1998). Il est donc peu susceptible
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d'étre libéré sous forme soluble dans les milieux aquatiques classiques (Ferry et al. 2009). Les
propriétés specifiques de la matiére a I'état de NP peuvent cependant modifier la réactivité des
matériaux et doivent faire lI'objet d'une attention particuliere. Partant du postulat que les Au
NP ne seraient pas ou peu dissoutes dans le milieu, il semblait donc trés intéressant de les
utiliser pour étudier les mécanismes spécifiques aux NP simplifiant une partie des
questionnements concernant l'altération et les transformations des NP métalliques dans les
milieux aquatiques. Ainsi en réalisant une étude sur ce modéle et en écartant dans un premier
temps certaines problématiques des expériences simulant lI'environnement, nous avons pu

nous focaliser sur des questions de premiere importance dans la problématique des NP.

Puisque les Au NP sont probablement intactes dans les milieux, il semble important
d'observer les mécanismes de bioaccumulation spécifiques a la matiere particulaire. En effet,
si l'accumulation de substance dissoute dans les organismes marins est relativement bien
connue (revu dans Luoma et Rainbow 2008), peu d’études se sont focalisées sur le devenir
des particules mises en contact avec les organismes avant ’avénement des nanotechnologies.
Les particules peuvent former des agrégats, des agglomérats, s'adsorber sur les surfaces des
aquariums, se lier avec dautres constituants de la colonne deau (Cf Chapitre 1).
Contrairement aux substances dissoutes, les particules peuvent s'adsorber sur les téguments
des organismes comme cela a été démontré chez Arenicola marina exposée a des NP de TiO;
(Galloway et al. 2010), ou étre présentes dans le tractus digestif comme cela a été observe
chez des daphnies (Daphna magna) exposees a des NP d'oxyde de cuivre (CuO) (Heinlaan et
al. 2011). La toxicité peut ainsi étre liée a lI'accumulation de substances toxiques dans les
organes ou par des reactions a la surface des membranes biologiques telle que I'oxydation.
Nous avons donc décidé de coupler les mesures d'or total dans les tissus avec des analyses de
microscopie électronique a transmission afin de préciser le(s) mode(s) d'accumulation des Au

NP chez S. plana.

Le deuxieme aspect que nous avons également souhaité explorer est I'influence de la taille
des Au NP puisque cette caractéristique influence directement les effets de surface qui sont
primordiaux pour la compréhension du comportement et des effets des NP dans
l'environnement (Cf Chapitre 1). A titre d’exemple, Ma et al. (2011) ont montré que la

dissolution des NP d'argent (Ag) est directement proportionnelle a leur taille. Dans notre cas,
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si les Au NP ne sont pas ou peu altérées dans le milieu, cela signifie également qu'elles
conservent leur taille initiale dans le milieu mais aussi dans les organismes. L'effet de la taille
suscite l'intérét des scientifiques dans les études toxicologiques et écotoxicologiques sur les
NP. Limback et al. (2005) ont montré que dans un milieu aqueux l'effet taille des NP d'oxyde
de cérium (CeO,) peut étre nuancé par les phénomeénes d'agglomération des particules. Ainsi,
la formation rapide d'agglomérats dans un liquide est fortement favorisée pour de petites
particules en raison de leur densité élevée par rapport a des particules de plus grande taille qui
pour les mémes concentrations restent essentiellement non agglomérées. Hull et al. (2011) ont
montré que le taux de filtration chez Corbicula fulminea peut étre influencé par la taille des
Au NP présentes dans le milieu. Ils proposent ainsi que les bivalves possedent des capacités
de rétention qui different selon la taille des particules a I'échelle du nm et que le mécanisme
est similaire a celui bien connu concernant I’efficacité de rétention spécifique aux différentes

especes pour les particules de plus grande taille.

Pour cette expérience nous avons choisi d'exposer S. plana a une concentration de 100 pg
Au.L™. La dose testée est supérieure aux concentrations attendues dans I'environnement mais
permet par contre d'étudier la bioaccumulation des Au NP et surtout de les localiser dans les
tissus des bivalves. La localisation des NP par microscopie électronique a transmission peut
s'averer tres complexe dans des organismes exposés a des concentrations réalistes sur le plan
environnemental (beaucoup plus faibles que la concentration choisie dans cette experience) et
donc difficiles a observer dans les tissus. Cette concentration est principalement utilisée par
rapport a ce probléme méthodologique. C'est dans les chapitres suivants que nous aborderons
plus en détails les questions de réalisme environnemental. Ainsi cette premiére expérience a
pour but de nous donner les premiéres clés nécessaires a la compréhension des mécanismes

d'écotoxicité des NP pour les organismes aquatiques.

121



Chapitre 3

Les problématiques abordées dans ce chapitre sont les suivantes :

e Quel est le comportement des Au NP de trois tailles différentes (5, 15, 40 nm) dans
I'eau de mer prenant en compte I'effet des ligands potentiels libérés par les organismes ?

e Est-ce que les Au NP sont bioaccumulées par le bivalve S. plana ? Est-ce que la taille
influence la bioaccumulation ?

e Ou sont localisées les Au NP dans les organismes? Est-ce que les Au NP sont
internalisées dans les tissus ?

e Quels sont les effets cellulaires potentiels ainsi que les réponses biochimiques et

comportementales engendrées chez S. plana ?
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Publication 1: Size dependent bioaccumulation
and ecotoxicity of gold nanoparticles in an
endobenthic invertebrate: The Tellinid clam
Scrobicularia plana.
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ARTICLE INFO ABSTRACT

At history” Gold nanoparticies (AuNPs) have important tachnclogical applications resulting in an increased potential

Receaved 5 Ocscher 2011 for release 1o the environment. and 2 greaer possibiiity of sexcological effecs. The manne bivaive Soo-
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1. Introduction Nel 21 3l 2006 AuNPs have been shown [0 Indixe resciive axygen

Nanotechnology is 2 rapedly emerging discipline with 2 vanety of
applications. In nanomaterials, the exponential increase in the ratio
of surface-to-bulk Jtoms with decreasing particle size results in
greater activity per umit mass compared 1o identical bolk materials
(Oberdarster et al. 2005} AuNPs are of spedial interest because of
their funcions in medikine and therapeutics {reviewed iIn
Kumrmann et al. 2011 ). in electronics, catalyss, cosmetic, and food
industries {Dansed and Astruc, 2003 Widespread use of NPs will
Iikely lead 1o their increased refease mto the environment {Klaine
el al, 2008), espeaally in cosstal environments that are dose o
relezse of their component (e.g ons for metalcontaning NPs) or
through one of the most common effect of axidative stress carsed by
conductivity {Klsine et sl 2008; johnston et al, 2011; Moore, 2006

* (errespondng author
E-oad addorss amiaed -trgues-clensy-nandes It (C Amand Trqeet)

O365-73513 ~ see front matter © 2002 Ehewier Lad AR nghts seserved.
dor 10 W55 eavpol 201201 65)

species { ROS} production with {Pam et 2l 2007, 2009; Tedesco et al,|
2010b) or without {Farkas et al. 2010) consequent taxicity. The large
surfoce area and high surfoce reactivity of NPs is likely o induce
oaxidative stress (Tedesco 1 al, 20100}, thus even particles made of
low toxicky material fike polystyrene can be deleterious in nano
scales (Brown et al. 2001 ), and this toxk ity may be size-dependent
(Johnston et al, 2011; Pan et al, 2007}

Catalase (CAT), glutathione S-transferase (GST) and superaxade
dismutase (SOD) have been proposed as markers involved in anti-
oxxiant systems of defense in vanous aguatic speces such as
bivalves (Van der Oost et al. 2005) Melothionems are 3 useful
ool to reveal the presence of bicavailable metals {reviewed in
Amiard et al, 2006, and may be involved in both metal detwafi-
Guon and antoxidant defense (Viarengo & al, 1999) Defense
agamst the stress caused by contaminants is enefgy consuming,
and lactate dehydrogenase (LDH) activity is particularly important
when 3 considerable amount of energy s rapidly required
(Diamantino et al, 2001) under adverse conditions. When the
defense mechanisms in organisms are not sufficient 1o cope with
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oxidative stress, changes in the concentrations of thiobarbitunc
20 reactive substances {TBARS) are able to reflect the state of lipid
peraxidation of the membranes {Knight ¢ al| 1988) In addition,
behavioral biomarkess (burrowing feeding rate) are sensitive tools
to assess the impact of contaminants X concentrations far below
lethal levels (Amiard-Triquet. 2009), as well-documentad in the
bivaive mollusk Scrobinsiaria plane {Bonnard <t al, 2009; Solé et al,
2009 . To date the exact mechanisms concerning the in vivo taxicity
of NPs (including AuNPs), and the link between biomarkers at
different levels of biclogical organization {e.g molecular ve indy-
vidual} remain poorly understood.

Sediments are the final sink for most contammants, iInckuding
NPs. Ferry et al {2009) showed recently that Au nanorods passed
from the water column to sediment ( concentration fzctor was 331 at
1Z d)and the marine food web (g in clam concentration factor was
228 « 10* & 12 d) vsing laboratory-constructed estuarine meso-
cosms. The aquatic benthic bivalve S. piona is 2 key speces in the
structure and funcioning of estuanne ecosysiems and 3 major link
in estuarnine food webs, playing an important role in biogeochemical
oycles of both nutnents and contaminants as 3 consequence of ils
bioturbation activity. it has been shown to be 2 relevant model
organism for the determination of biomarkers (Bonnard et al, 2009;
Solé o1 Al 2009; and was successfully adopied in our recent nano-
toxiaciey studies on CoO NPs {Buffet et 2l 2011, In the present study,
we carried out in vivo evaluation of biclogical responses of S. plona o
AuNPs of thees sizes {5, 15, and 40 nm). The fate of AuNPs of the three
sizes tested was characterized in stock solution and experimental
Ma(maﬂhuwﬂul&emdm;hw

amm, complementary methods were used to assess size distribotion,
zeta potential and purity. Animal metabalic condition (LDH activi-
ties] and the bicaccurmuation of Au from NP, togeiher with tiered
biomarker sets of defense (MT, CAT, CST, and SOD) and damage
(TBARS and ACHE activity) as well as behavioral biomarkers (post-
exposure feeding and burrowing ) were Jdopied.

2 Materiak and methoads

21 (oid porticie ch
M‘!dm“mﬁ,ﬂd&-}mmum“
Reseanch Ceatre. bpea Raly) 35 3 suspension of 385 mgl ™ nrm.hbtﬂn‘
2t 20 “C for expeniments for one week af the The particie site &
mnﬂmummmanmnum
(oeanng 00 mgl~?) See spplementary matenal (Fgr SIL AT presemi Desc
Centrficge Photosadsmentation ((PS) was used Sfowing 1o test lower concraliaton
(model DO2SOOUUEHR by OFS instrumenis) The higud samples for the sxpermments
mmummaunm‘umnu
! tamks after 2 d i the presence of baalves
Smaﬂd.nn““kmnmm
resulting partiche soe @strivutions The diutions reselted m scleSoms with gold
Concentrations of 30 and 1mg 1" The detecnon it of e mstronwor dd ot
pesmat the ese of the lower value of 1 mgl™’ wsed o the ol exponze tests
Foliowing a08i5on of the pold to the seawaler The Samples were mived and then
kept gently apitated for time poriods op 1o 23 B Samples for OPS analysis were Sken
m:-ao-m-us-zn To provide 3 com@arisen With the particie size
= 3 free sole sample contaming 10 and | mgl " AuNP ok

Mwm(l’swwvﬂ'wnumrmm

accordmg 10 the tesults of the Frendch sational ok (RN, 2006).
Then Cany were transporied D&Muaﬂ nwsmd-l.m
from the collection ste. They wese dceedy d to d seqwater

conSitions for 45 ) & he ame

(37 pou) and alowed 10 acclimate 10 e |
Eogerame 35 o the Seld (1070

11 Nenoportice crpasure

The nanopartacle Sems slaly exposeres were camed ot in Urphcate design
wsing pre-ffered natural seawater (045 uml with » control reatment and (hree
AuNP ttestments each contzamng one e of AuNPs (5, 15 or 40 am, respeciively)
For each of the Gree e AcNFs. procse volume of the sock ANF sclation
wa"ﬂhl-)nﬂmkremm"n
bma-ﬂwmdﬂul AUNF in the mediom, This

x> peldsaverymen metal e

um-*u“mmw

For each condition, clame [n = 35) were glaced mio three polyprogyiens tanks
each containing 2.0 L exposure meadium (12 indvviduals per tank) Exposure tests
wese carnied out fior 164 3t 20 °C m 3 dark 2 condiboned Goem, with th l of
seawater and AuNPs every other day.

24 Facegomer mryowmg tess

mwwm-&m-dw o on the
Deb 0-.--]‘!.61:7-&*4:“
mmmmmwmwnmmm
5 the methodelogy denibed m

ment from the ongna sampling sile {4 om depth, covered by c2 05 an seawater)
o Pl containers. Then the dumrowed mdivaduals weve counted af every 5 ovn
““mnmnm“muhﬂ:ﬂ.m-“

duting (he Jad—6Ih hoors. ATThe end of The b ng fests, d Specamens
‘were counded
25 Peegonee Reling et

Thus exp oced the ol of AuNPs on the physolopcal

»

mwdihmulmeumdu(l mmuum
tanks of each expoinre Trealment weve placed into 20 L 045 ym filterad seawater
within 3 polypropylene contaner Afer the dams opened valves and pumpod
normally | vssally wathan 30 mm ), green dlgae Frtrosebess svcws were added toeach
ConGainer A 2 concentration of X0° cells miT and strred 10 oA 2 Lailrm
concentrsnon Secose I oseeyg are motlle cells they reqam soipeaded in the
water cobumn immedately Aier adding the algae. 3 10 ol shguot water sample was
taken and further water samples wete hourly Laken The ool density was counted in
mwmamxwmammma
commonly vsed | see for mstance Obs et 3l 2000} The o e L
wiing the following eguation (Wortall of al. 1983}

R = Vol » BalG) -w3))e (¢}

Wheve (R i the Gettance tate of the dams (md B ) C; & the cod] density (ceflml ")
3 time L 5 & the ooff dennty (ooff md 7] 3t ime 2.t & the Sime mtenal of
mezarement (5, m h) and Vol i the volume of water (mi} The mdandoal
Gearance fate for 2a0h treatment (Cams pre-exposed 1 515 of S0 am AuNPs of the
contyol) was finslly caloulated from the mean of Two consaculive messcsements for
esch replcate (v =)

2& Sengie zvep

Jor secmein

Mw.uuwdm-umwmu
shelle and mdnvideally wegghed All 0> P were pesf dad'C

weee made ciang fllered analyTacal grade waler
Ac WP solutions were 3lso characiesoad Dy HROSTRSSION CectIon mKTOSCOpY
(TEM), amalyss X by EDS and UV Vit Particle size and morphology

o pr or Bssue degrad All indrvadeal ‘weee then stored
a—u-c-mmum
For MT and LDH, measurements wese camnd out indmidually (n = 0 for exch

wese characterized vong 3 el JEM 1000 (80 &V) squipped with 3 camera system.
Fot sampie preparation carbon-cosied copper TEM grids were placed onfio 2 drop ol
S0 of ctrate AuNF for | . and dnied 3t room temperature. Blactron mTo-
graphs were Snitized and analyzed cung 2 gystem 1o calcolate avetape promary
particle Gamet Blemental analyss was perdformed on the grads wsing an dlaaron
ICrOSCOpe Coupled m-wxmmgmm‘
1o dentify the ¢ T P

22 Aspmcl coliermom end acciwmenom

5 oz wiih shefl lengths arcund 25 om werr collected from the op 20 0m
depth interBdal madifiat sn March 2030, from the By of Bourgnec! Iocated oo the

womarker ) For ST, CAT, SOD, TRARS and (hi. determinations wese cammed ot on &
pdsd!nh&akpammhm“&—dn
B wihode soft Isues afler b and ceatrify dapied 10 exch of
nn'unaa.nnum-umuwnmwa
centrificged azam 10 sepatale the thermoctadle N1 from most of the ofher protesns
which are thermadegradadie (Buffet «t 3l 2011)

27. Rochenicd enalyss

Total proeems were determned scrording to Bradiond (1976) Catalase Jctvities
were sssayed 25 descrided m Caborne {1065) The vatialions in absexdence of
wnmﬂ‘gumu,‘, P were d CST
acTvilies wepe pe b cally at 340 nm Dy guantifinng the

- La

126



Chapitre 3

1K Pan et ol | Esviroementil Pollutfon 768 (2072) 3743 35

Fig. 1. (a—¢) TEM wnages of 5. 15, 4C nm AaNP ve cardon-coaled grads In eack panel scale tars denole 30 om. (d) Elemental comypositon of nanopartuces collected through an

aeabysis X by EDS

nmoks of glutathsone conjugate produced per minuie per mg profein followirg the
conjugation of the acceptor subxirate 1. chloro 2, & dinitrodenzene (CONB) with
reduced gluathione (Habig et al, 1974). SOD activity was desermened at 550 am as
the degree of inhibation of cytochrome C reduction Dy superaxde anion radicals
generated by xanthios cxydase xanthioe reaction at 550 am [ McCord and Frdovich,
19651 Lipid p d was d by the & of thiobarbituric acid
reactive sunstances [ TRARS) (Busge and Aust 19781, quantifed by meference to MDA
ahsorbance at 530 nm {(Halliwell and Cutterdge, 2007). LDH actrvity was measured
with & microplate reader as described in Diamantine ot o (2001 ) Acetyicholines-
terase (ACHE) actanty (nmales of thiocholine produced per min per mg protein) was
determined accosding to Ellman and Courtney | 1961 adapted to a microplate reader
by GCalgani and Bocquené (1991 ). In S plamg it is not chear of valy ACKE or also
psendocholinesterases are ale to hydrolyze the substrate used Thes 1o the all
paper. we will use the abbrevation ChE for cholinesterases.

28 Mool guaseifioation i clams

All laboratory ware was soaked i 10% HOL ninsed three tmes with deloazed
water and drsed in a dessicatie. Following the exposure. Au accumulation in 5. plane
(as the sum of content i suy and pellets cbtained after the first centri-
fegzation, see above sectivn 2.6) from each trealment was invesigated. The soft
trsues were digested in agua rega (HC and HNO,, 0.7500.25 viv, using | mifor03 g
WW)atT 75 “C up 1o dryness. These digests were diluted with 0.4% HC 1o make the A
concentration in an appropriate range for analysis oy atamac absorphion spectro-
photometry [VARIAN SpectrAABCO) wsing standand addition calibration and back
ground correction with Zeeman effect. Detection and quantification hmits were
respectively established 10 003 and 03 g £ wet weaght of cegansms. The whole
procedure pravided 2 satisfactonly accurate result with a recovery efficiency of
84 4 5% determined using spiked [ssues af a concentration of 10 pg g wet wi

29 Sranstycai analyses

Beomarkes kevels were statistcally analyzed by one way ANOVA, using soltware
SPSS{wersion 18) The homogenesty of varlance wasconfiemed by Levene's test [data
of Au concenlrabans and GST actvibies were first logarithm transformed to
nommalize the distributma); when dilferences wene sgnificant, a [SD (Least
Significant Difference) post hoc test was performed 5o find the mdivadual differences
hetworn groups. Percentages of undurrowed indeaduals within the first 250 mun of
experiment were first In-transformed for [neanzation, then the regression coelli
cats of the least-square regression lnes wese conypared using analysis of covani-
ance (ANCOYA)L Less active specimens (enburrowed at the end of the experiment or

Durrowved after more than 240 man) were nol Taken mio ccounl [ a59e53 anet
parameters. Statistacal sigmificant difference was accepled at p < 0.05.

3. Results
3.1, AuNPs aggregation and distriburion fn exposure medium

The nanosize distribution determined by TEM is depicted in
Fig 1(a—c). Particle sizes are in agreement with nominal sizes (5,15,
40nm AuNP) as indicated by the scale bar of S0nm. Fig. 1(d)
shows the presence of Au as indicated by the three peaks corre-
sponding to the gold M shell {22 keV, L shell {9.7 keV) and X shell
(10.8 keV).

The results obtained by CPS at the two concentrations tested
{1 and 10mgL '), both in the presence and absence of bivalves,
were qualitanively similar and for clarity the results presented will
refer to the solutions only at 10mgL ' (Fig. 2). In all cases, the
addition of seawater to the particles produces rapid aggregation/
agglomeration resulting in the lass of the characteristic red/pink
colour of the Au NP solution within the 20-30 s. Samples removed
after 5 mun showed that the population of morodispersed primary
particles was no longer detectable having been largely replaced by
aggregates with sizes 50--80 nm with these growing in nanometers
in size in the peniad 30-60 min. Under the analysis condition used
the upper size detectable wouki be 500-700 nm and after slow
agitation overnight, it was observed that the solutions no longer
showed any significant detectable presence of nanosized materials
in the size range up © 700 nm. It is presumed that continued
aggregation of the small particles has resulted in the formation of
a much small number of large particles which are no longer
detectable due to their low number or having a size outside the
detectable range of the instrument. Even carried out at a highest
concentration {100mgL "), previous studies using DLS were in
agreement wich the presence of large aggregates in seawater
{Fig. S1}. The concentrations used in the testing are too low
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(0mgt ', 1mgl 'or 01 mgl ') 10 rellably provide any useful
data with the UV spectrometry equipment available in the labora-
tory. At 100mgL ', the lass of NP structure in seawater was also
confirmed by the disappearance of the charactersik plasmon
resonance ahsorption band in the UV-Visible spectra around
520 nm {data not shown), For zeta-potential, the rapidly changing
measurements in seawater very difficull to achieve reliably.

32. Body concentration of gold

No detectable Au was observed in control clams {<03 pgg '
wet wi, Fig. 3] Following 16 d AuNP exposure, clams had bio-
accumulated Au in their soft tissues, the mean concentrations
reaching 10.5, 12.0, 177 pgg ' (SD =23, 3.9, 77) respectively for
clams exposed 1o 5,15 and 40 nm trextments, the difference being
significant only between 5 and 40 nm treatments (Fig. 3]

33 Biomarkers

Resuks are shown in Fig 3. MT conceptration in S plona
increased  significantly by 7-46% following 5 and 40 nm AuNP
exposure (not significant for 15 nm). In clams exposed to 15 and
40 nm AuNPs, CAT activities increased compared to controls, the
difference being significant only in the case of the biggest NPs. The
clams expaosed 1o each of the three size AuNPs registered a signifi-
cant increase of GST activities by 60%, 82% and 862 respectively,
compared (o controls. When we compare the effect of three sizeson
CST activities, no significant differences can be observed. Exposure

o 40 nm AuNPs increased the SOD activities in clams by 41%
compared o controls nevertheless no effect of 5 and 15 nm AuNPs
on SOD xtivicies were observed. No significant difference of THARS
concentration and LDH Jctivity (data not shown) was observed
after exposure to the three size AuNPs compared to controls. AChE
activitses in clams increased significantly by 33% and 67X following
exposure to 15 nm and 40 nm AuNPS, respectively, compared to
controls (Fig 3}

34. Fostexposure burrowing and feeding

7d of pre-expusure (0 AuNPs compared 1o controls (Fig. 4 and
Table 1} With increasing in size of AuNPs, stronger inhibition of
burrowing kinetics was observed. In addition, only 3 specimens
(among n - 20) remained unburrowed at the end of the test when
they originated from control tanks or tanks with 5 nm AuNPs. On
the ather hand, 6 specimens {among n — 20) remained unburrowed
at the end of the test when they onginated from tanks with 15 and
40 nm AuNPs (Table 1). Following 14 d expasure 1o AuNPs, clams
showed no significant alteration in feeding behavior compared to
controls (Fig 4).

4. Discussion
4.1 Agzregarion and bioaccumulation of AuNPs

The nominal size of AUNPs and thelr punty were verified by
wsing concomitantly TEM, EDS as well CFS in pure water. For
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2 better understanding of the toxicity effect of NPs, it is smportant
to know the particle behavior in exposure mediom (Card and
Magnuson, 2010}, In seawater NPs lose their electrostatic stabili-
zation due to the charge screening by the Lrge amount of NaCl
(Chinnapongse et al, 2011 ). In agreement wath these findings, oar
results indicate that in seawater AuNPs (5, 15, 40 nm) gave rise o
the formation of AUNP aggregates with size =700 nm {which is in
the size range of natural colloids according to Nowack and Bucheli,
2007 ) with only a small fraction remaining in the nanosize as soon
as after 5 min.

Bivalves {fema viridis, Corbicula fluminea’ are able to ingest
colloidal NPs of different sizes (Pan and Wang, 2004; Holl et 3.,
2011}, Aggregates that can be depasited on the bottom of exper-
imental containers then undergo upiake by sediment-dwelling
animals such as § plane which s mainly a deposit-feeder
{Hughes, 1969 After upcake, the NP aggregates are supposed o
be broken down both physically (e.g with the action of dlia on the
gills and Labial palps; and chemically for instance a1 low pH in the
digestive fluid. The pH in digestive tract of S plana is about 5
(Payne and Thorpe, 19931 Au bicaccumulation in bivalves has
been study with some details in mussels exposed 10 5 and 13 nm
AuNPs (Tedesco et al, 2008, 2010b) and the endobenthic clam
Corbicula flurnimen exposed to 7.8, 15, 46 nm AuNPs (Hull et al,
2011} In both speces, it was <hown that Au NPs did not only
pass through the digestive tract but were internalized, mainly in

d tn coctrol) ace shown above correspanding rolame. <DL delow dececable level Daca are

{nearing those tested in the present study), Hull et al. (2011 have
shown that Au intemnalized from 7.8 nm was dramatically reduced
relative to that of the 15 and 46 nm particles. Our results are partly
in agreement with these findings since, following 16 d AuNP
exposure, a slight increased uptake was observed at the highest
size range in clams S piane. Boaccamulation of Au from NPs is an
interesting finding in a species which plays a2 major role in the
coastal and estuarine food chain since Judy et al (2011) have
brought evidence for biomagnification of gold nanopartides
wathin a terrestrial food cham.

4.2, Biochemical marker responses to AuNPs exposure

MT concentration that can be synthesized by the dam S piana as
response 1o metal contamination (Amiard et al, 2006) was signif-
icantly increased by exposure to AuNPs {5 and 40 nm ) Despite MT
levels were not strictly dependent on biosccumulated Au levels, the
highest MT concentrations were observed in specimens with the
highest bicaccumulated Au.

GST is one of the most sensitive markers in our study since
increases have been observed after exposure 1o all the three size
AuNPs. Catalase and SOD are other enzymes involved in the
primary defense against oxidative stress (Regoli et al, 2011). In the
presente study, CAT and SOD activities were significantly increased
only in clams exposed to the 40 nm AuNPs. Induction of SOD, CAT
and GST activities may be related to the defense mechanisms; GST
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being the most reactive. In our experimental conditions, it is
possible that the defense is sufficiently effective and thus the NPs
would be rewaled by an enhanced TBARS levels. Stmilarly, Tedesco
& al. {20100 reported in mussek exposed for 24 h 1o 13 nm AuNP
2 moderate level of madative stress, suffident to oxidize thiols in
ghutathione and proteins but without causing hipad peraxidation or
indoction of thioredoxin reduciase activity. In addition, it seems
that coping with the potential oxidative stress (known as

Tahie 1

Immmdnmlwmdm
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micmc

d mdreeduals of Scrobicuios
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a prominant effect of NPs) has not led to a need of additional energy
provided by anaerobic metabolism, since no changes in LDH
activity were observed. Similarly, exposure of S. plang to Co0 NPs
did not induce changes in LDH activity or TBARS concentrations
wherease significant responses of defense mechanisms (Buffet
etal, 2011}

43 Behavioral responses

AChE 5 an enzyme essential for the degradation of the nearo-
ransmitter scetylcholine in  cholinergic symapses and  thus
responsible for the correct transmission of nerve impulses in both
vertebrates and invertebrates. It is beleved that AChE activity is
inhibited after organisms are exposed to comiaminants, and
subsequently can interfere with bebavior. Unexpectedly, in the
present study we have observed that ChE activity in dams was
significantly increased by AuNPs exposure. However, amilar
discrepancies were reported in specimens of Spans gumnns
exposed to sublethal copper concentrations (Romani et 2l. 2003),
after exposure of the marine gastropod Nucelle lapiiius to Cd%*
{Cunha et al, 2007) or after dietary exposure of the crustacean
Litopenarss vannamed (o methyl parathion | Comogho et 3L, 2005).
The induction of AChE activity after AuNP exposare could be due to
2 phenomenon of overcompensation as proposed by Badiou et al.
(2008

However, behavior does not depend only on the normal func-
noning of the nervous system but aiso on the energy available for
activity { Amiard-Triquet, 2009} It is therefore not surprising that
feeding behavior which is less energy consuming than burrowing is
nat disturbed whereas burrowing speed was consistently lower in
AuNP contaminated clams { particularly for those exposed to 40 nm
AoNPs).

5. Conclusion

In summary, oor findings may give a better imsight into the
process of nanometal bioaccumuolation and toxic effects in the
to better understand the nanotaxicity considening the extremely
expanding use of nanoscale materials. Au NPs are generally
considerad non toxic like bulk gold, which is inert and biocom-
patible. However, gold that is physiologically inert 3t macroscale has
been shown o have biclogical aaivity at the nanoscale {Knight
et al, 2007, ated by Cough, 2009). In the present study, the
reporied effects on biomarkers can be atributed to the bio-
accurmsation of gold at a dose (100 gL ') which is much higher
than those expeciad in the environment. Other i vitro (Pan e al.,
2009) and in vivo studies with mussels (Tedeso & al, Z008,
2010ab) have revealed AuNP toxiity. Even if 40nm AuNPs
frequently induced a siightly higher responses { CAT, SOD, AChE and
burrowing lanetics) in clams. thers & not a clear patiemn of size
effiect. (dams exhibit diverse mechanisms for coping with stress
caused by nanomaterials, suggesting the suitability of its use as
biomonitoring models to aguatic emvironment. We propose
a strategy integrating the multi tiered biomarker sets to reveal the
effects of biological responses from the infra-individoal through the
individual levels, in order that we can take pecessary environ-
mental management JCBons.
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Publication 2: Gold nanoparticles localization
and cellular damage in the estuarine bivalve
Scrobicularia plana.
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Abstract

The potential toxicity of gold nanoparticles (Au NPs) is addressed by utilizing a bivalve
model Scrobicularia plana. Using Au NPs in a range of sizes (5, 15 and 40 nm), we examined
their subcellular localization in gills and digestive gland. Clams were exposed to Au NPs
initially stabilized with citrate buffer at 100 ug L™. After 16 days waterborne exposure, using
transmission electron microscopy (TEM), few particles were observed in gills, distributed as
free in the cytoplasm. In the digestive gland, the most striking feature was the presence of
individual or small aggregates 40 nm-sized within the nuclei, in association with DNA.
Depending on the size, individual or small aggregates (40 nm Au NPs) or more aggregated
NPs (5 and 15nm) were observed, with at least one of the dimensions (40-50nm) allowing the
passage through nuclear pores. Disorganization of chromatin was marked with an increase in
filamentous structures. In some parts no more chromatin was visible, suggesting an increased
DNA damage. Moreover the perinuclear space from nuclei was enlarged in contaminated
clams when compared to controls.

Keywords

Gold nanoparticles, Transmission electron microscope , DNA damage, Scrobicularia plana

Introduction

Nanotechnology is an emerging field exploiting different materials at the nanometer scale.
A wide range of nanomaterials such as iron, silver, carbon, titan, diamond, gold have been
engineered. Among these nanomaterials, nanoparticles (NPs) have been broadly defined as
having one size range of 1-100nm diameter. Due to their physico-chemical and biological
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properties, they have provoked an enormous interest for both industrial and biomedical
applications. Gold nanoparticles (Au NPs) show a great potential for cell imaging, targeted
drug delivery, cancer diagnostics and therapeutics. Recently, several groups have
demonstrated that Au NPs possess an enormous potential to improve the efficiency of clinical
diagnosis (Baptista et al. 2008) and of cancer treatment (El-Sayed et al. 2009; Panyala et al.
2009; Kang et al. 2010; Patra et al. 2010). As this field continues to develop, the impact of Au
NPs on human and environmental health remains still unclear. Understanding and controlling
the interactions between NPs and living cells will be important for assessing their designated
functions since NPs may cause undesirable interactions with biological systems. Moreover,
the engineering of large quantities of NPs may lead to unintended contamination of terrestrial
and aquatic ecosystems (Klaine et al. 2008). Only a few studies deal with their behavior or
impact on the environment (Renault et al. 2008; Farkas et al. 2009; Ferry et al. 2009; Ward &
Kack 2009; Tedesco et al. 2010a; Tedesco et al. 2010b; Schultz & Vikesland 2011).

At the nanometric scale, NPs acquire novel physico-chemical properties that may
influence biocompatibility. Size, shape, surface chemistry, stability, concentration, and time
of exposure are reported to induce different effects (see reviews Lewinsky et al. 2008; Lévy et
al. 2010). Despite showing little or no cytotoxicity via several standard assays, Au NPs may
be internalized in the cells and cause cellular damage (see reviews Lewinsky et al. 2008;
Murphy et al. 2008; Alkilany & Murphy 2010). Most investigators studied specific
nanoparticle interactions with single cellular system in which parameters can be controlled,
even though this type of model is artificial. Conflicting yet not necessarily contradictory data
exist with regard to the subcellular location of Au NPs reviewed in Khlebtsov and Dykman
2010: freely dispersed in cytoplasm (Nativo et al. 2008; Li et al. 2008; Stelzer & Hutz 2009)
clustered in vesicles (Chitrani et al. 2006; Pernodet et al. 2006; Nativo et al. 2008; Renault et
al. 2008; Tedesco et al. 2010a; Tedesco et al. 2010b). Some studies showed a high fraction of
radioactive Au NPs linked to DNA (Tsoli et al. 2005), an aggregation of small Au NPs (2 nm)
within the nuclei which were damaged (Panessa-Warren et al. 2008), a nuclear fragmentation
(Pan et al. 2007; Patra et al. 2007).

The main molecular mechanism of nanotoxicity is the induction of oxidative stress by
free radical formation (Lanone & Boczkowski 2006). Recent literature contains conflicting
data regarding oxidative stress (Lewinsky et al. 2008; Renault et al. 2008; Tedesco et al. 2008)
and cytotoxicity of Au NPs (Murphy et al. 2008; Panessa-Warren et al. 2008; Cho et al. 2009).
Tissues have potential defence mechanisms, including intracellular antioxidants and
antioxidant enzymes (Young & Woodside 2001) such as glutathion S-transferase (GST),
superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT) and metallothionein proteins (MTs). Our
previous investigations (Pan et al. 2012) showed that activities /concentrations of these
biomarkers increased following exposure to Au NPs of different sizes. The present work was
undertaken to study Au NP uptake in the marine bivalve Scrobicularia plana (S. plana) which
is an interdidal deposit-feeder organism widely used in ecotoxicological studies (Bonnard et al.
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2009; Sole et al. 2009). Clams were exposed for 16 days to Au NPs of size 5, 15 and 40 nm
initially stabilized in citrate buffer as described by Turkevich et al. (1951), then diluted in
seawater at a concentration of 100 pg Au L™.The goal of this study was to determine the Au
NP cytotoxicity in term of subcellular localization and impact by using transmission electron
microscopy (TEM). Au NPs are electronically dense due to their elevated extinction
coefficient that allows their detection by TEM. Targeted organs were gills since in bivalves
they are the first organs in contact with particles, and digestive gland as a key organ for metal
metabolism.

Material and Methods
Animal collection and acclimation

S. plana with shell length of 2.5 cm were collected from the top 20 cm depth interdidal
mudflat in March 2010 from the bay of Bourgneuf, located on the French Atlantic coast (1°
59° 04.80” W, 47° 01’ 50.35” N). This area is comparatively low in contaminant
bioavailabilities according to the results of the French national biomonitoring network (RNO
2006). Then clams were transported to the laboratory in cool boxes covered with seaweeds.
They were immediately transferred to aerated seawater and allowed to acclimate to the
laboratory conditions for 48h at the same temperature as in the field (10°C).

Nanoparticle preparation and characterization

Particle size and morphology were characterized using a Jeol JEM 1010 (80 kV)
equipped with a camera system (Orius 200w Gatan Inc. USA). For sample preparation
carbon-coated copper 200 mesh TEM grid (Agar Scientific,UK) were placed onto a drop of 50
pL of citrate-Au NP for 1 min, and dried at room temperature. Electron micrographs were
digitized and analyzed using Digital Micrograph (Gatan Inc.) to calculate average primary
particle diameter. Elemental analysis was performed on the grids using an X ray energy
dispersive system (ISIS, Oxford Instruments, England) coupled to the TEM.

Gold nanoparticle suspensions were characterized by UV-Vis spectroscopy, dynamic
light scattering (DLS). More details on the characterization methods are described in Pan et al.
(2012).

Nanoparticle exposure

The nanoparticle semi-static exposures were carried out using pre-filtered natural
seawater (0.45 um), with one control and three Au NP treatments each containing one size of
Au NPs (5, 15, 40 nm respectively) as described earlier Pan et al. (2012). For each of the three
sizes, the exposure concentration was 100 pg Au L™. For each condition, clams were
distributed into three polypropylene tanks, each containing 2.0 L exposure medium. Exposure
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tests were carried out for 16 d at 10°C in a dark conditioned cabin, with the renewal of
seawater and nanoparticles every other day.

Sample preparation for TEM

Following exposure, for each condition (control and NPs of each different size), three
clams were collected from three replicated experimental tanks. The isolated tissues (gills and
digestive gland) were cut into small parts to obtain fine pieces. They were rinced in cold
phosphate buffer and placed in a fixing solution of glutaraldehyde (2.5%) and cacodylate
buffer (0.1M) for 2 hours at 4°C and post-fixed in 1% osmium tetroxide and cacodylate buffer
for 1 hour at 4°C. After fixation, samples were rinsed with cacodylate buffer and dried with
increasing concentrations of ethanol and propylene oxide. Samples were embedded in
EMBed-812 resin (Agar Scientific, UK) and polymerized. Ultrathin sections were performed
with an ultramicrotome (Ultracut E, Leica Microsystems, Germany) for TEM were prepared
with a diamond knife (Diatome, Switzerland), collected on copper grids and contrasted with
uranyl acetate and lead citrate. Samples were observed using a transmission electron
microscope (Jeol JEM 1010, Japan).

Results
Elemental analysis

The nanosize distribution determined by TEM is reported in figure 1 (a-c). Particle sizes
are homogeneous with respect to size as indicated by the scale bar of 50 nm. Figure 1d shows
the presence of Au as indicated by the three peaks corresponding to the gold M shell (2.2 keV
L shell (9.7 and 11.5 keV). The observations of thin sections in biological tissues described
below reveals the presence of NPs showing the same sizes and shape as described in
suspensions used for experimental contaminations of bivalves.

Gills

Au NPs were detected close to the basal side of microvilli, therefore demonstrating the
ability of Au NPs to penetrate this epithelium (Figure 2a). Inside the tissue, few particles were
found free in the cytoplasm (Figure 2a, b). Vesicles were more numerous in exposed
specimens than observed in controls and their size was highly variable (Figure 2a). The border
wall of microvilli showed no Au NPs retained outside the cell membrane (Figure 2c). One 40
nm Au NP was visible just near the cell membrane (Figure 2c). TEM examinations did not
reveal any structural disturbance of the plasmalemmal membrane. Since no endocytosis was
observed in contaminated gills, TEM examinations cannot give any information about the
nature of these vesicles. Although many ultrathin sections from several experimental samples
were analyzed, the contamination and the subsequent bioaccumulation in the gills remained
still very weak.
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Digestive gland

Electron micrograph of a section through the microvillous border and the apical
cytoplasm of the absorptive tissue showed the footlet of a microvillus surrounded by filaments
(Figure 3). These cytoplasmic microtubules shaped a filamentous area out of several
microtubules orientated in a different way. Not a single Au NP could be observed in contact
with the microvilli border outside the plasmalemmal membrane. No endocytosis figures were
found in the apical plasma membrane. Au NPs were detected close to the basal side near
microvilli inside epithelial digestive gland. Unlike Au NPs observed in gills, those found in
digestive gland were never located inside vesicles.

Exposure to 40 nm Au NPs

When comparing the morphological features between controls and contaminated samples,
nuclei contrasted markedly. In controls, chromatin condensed as heterochromatin was mostly
distributed at the nucleus periphery, while this chromatin was more dispersed in the central
part (Figure 4a). TEM examination revealed the localization of 40 nm Au NPs within the
nuclei in the digestive gland tissue of exposed clams. Single particles or small clusters of 3-5
Au NPs were distributed all around the nucleus (Figure 4b). In clams exposed to Au NPs, the
amount of heterochromatin was generally less abundant and few electron-dense material was
present in the central part (Figure 4b). Everytime, Au NPs were localized in the vicinity of
herochromatin. No Au NPs were present in the central part in which the chromatin appeared
sparser. However, Au NP uptake within cell nuclei was not homogeneous in the whole tissue.
TEM examinations revealed patches of clustered nuclei close to each other which were
invaded by Au NPs (Figure 4c). These clustered nuclei were always vizualized within the
apical cytoplasm adjacent to the plasmalemma. No endocytosis process was visible at the
apical surface. Cytoplasmic membrane, mitochondria and cytoplasmic reticulum seemed
morphologically intact (not shown).

Exposure to 15nm Au NPs

As for 40 nm Au NPs, 15 nm Au NPs were mainly located within digestive gland cell
nuclei (Figure 5a) but particles often aggregated up to a number of about 15-20 (Figure 5b).
At a high magnification, width of aggregates was measured (Figure 5b). When referred to the
scale bar, the width was about 40-50 nm. Au NPs accumulated only in the vicinity of
heterochromatin, the ultrastructure of which was strongly altered compared to controls and 40
nm Au NP exposed tissues. There was less condensed chromatin which seemed to be more
dispersed. At some places, no more electron-dense material could be seen (Figure 5a). In
particular, fibrillar material was observed instead of condensed chromatin.

Moreover, a number of nuclei seemed to be swollened. As in 40 nm Au NPs exposed
tissues, clustered nuclei were vizualized within the apical cytoplasm (Figure 6). In the case of
15 nm Au NP exposed tissues the number of nuclei among the clusters was higher than
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observed with 40 nm Au NPs (Figure 6). Aggregated NPs were attached to the microtubules
described above (Figure 3). No endocytosis vacuoles were seen near this terminal web.
Although we noticed an increase in intracellular vesicles, there was not Au NP invasion
within these organelles.

Exposure to 5nm Au NPs

TEM examinations of ultra-thin sections of 5 nm Au NP exposed epithelial cells of the
digestive gland did not reveal any structural disturbance of plasmalemmal membrane,
mitochondria and endoplasmic reticulum (not shown). However, as mentionned previously for
15 and 40 nm Au NP experiments, our results showed the ability of Au NPs to penetrate
digestive gland epithelium. Aggregates of Au NPs detected in this tissue remained localized in
nuclei (Figure 7). Chromatin appeared to be more disorganized than in digestive glands
exposed to 15 and 40 nm Au NPs. Electron-dense material amount was strongly decreased
and DNA damage extended to the peripheral area (Figure 7a). We noticed an increase in
filamentous structure formation. Therefore, some parts seemed to be devoid of electron-dense
material. Au NPs were condensed into large aggregates which decorated the chromatin. The
width of these aggregates was about 40-50 nm (Figure 7b). The nuclear membrane appeared
ruffling (Figure 7a) and the perinuclear space seemed to be enlarged (Figure 7a) compared to
control (Figure 7c).

Discussion

As a whole organism is much more complex than a single cell, in vivo toxicological
studies are required to assess the safety of nanoparticles. Uptake of Au NPs was shown in the
whole soft tissues of the bivalve Srobicularia plana exposed in vivo to Au NPs of different
sizes (Pan et al., 2012).

In controls, Au concentration was below the analytical quantification limit (0.3 pg g™ wet
weight) whereas in clams exposed for 16 d, body bioaccumulated Au concentrations increased
with the size of particles. Results indicated concentrations of 11+2 pg g™ wet weight (5 nm),
12+4 (15 nm) and 1848 (40 nm) respectively. The concentration was significantly higher after
exposure to 40 nm Au NPs than after exposure to 5 or 15 nm Au NPs (Pan et al., 2012).

Because clams S. plana behave alternatively as filter-feeders at high tide and deposit-
feeders at low tide (Hughes, 1969; Riera et al., 1999), they can accumulate Au NPs either
from suspension in the water column or deposit onto the bottom of experimental tanks.
Deposits are ingested through the inhalant siphon of the clams, subsequently transported to
the mouth, then to the digestive tract and the digestive gland for intracellular digestion
(Hughes, 1969). The Au NPs examined in the present study have been characterized by Pan et
al. (2012). It has been shown that aggregation occurred in seawater for all the three different
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sizes of Au NPs, increasing from nanosize (5-40 nm) to size >700 nm. This aggregation has
probably favoured uptake since S. plana has a filtration efficiency nearing 100% for particles
of 4 — 40 um and much of the filtered material is ingested (Hughes 1969).

The present study reveals that all of these bioaccumulated Au NPs were localized almost
exclusively in the digestive gland confirming the results obtained in two other bivalves
Mytilus edulis (Tedesco et al. 2010a) and Corbicula fluminea (Renault et al. 2008; Hull et al.
2011). Such a location of Au NPs in digestive gland is not surprising as intracellular digestion
occurs in this organ (Hughes et al. 1969) which is also known to be a key site of metal
detoxification (Viarengo et al. 1999).

Au NPs were detected inside digestive epithelium but also inside gill epithelium,
demonstrating their ability to cross these barriers. Au NPs had various cellular localization
when comparing gills and digestive gland. Au NPs which had penetrated gill cells seemed to
be free in the cytoplasm. Au NPs were never observed outside this border and no damage or
invagination of the plasmic membrane suggesting endocytosis were visible. So, the
mechanism allowing Au NPs to enter the cells could not be established from by our
observations. However, from several in vitro (Li et al. 2008; Alkilany & Murphy 2010;
Peckys & De Jonge 2011) and in vivo studies (Renault et al. 2008; Tedesco et al. 2010a) it
was reported that particles entering cells were trapped in vesicles.

In the digestive gland, once particles have crossed the microvillous border; our TEM
observations indicated the presence of Au NPs associated with filaments supporting the apical
web near the outer surface, suggesting that Au NPs could be passively transported all along
these contractile structures toward the nuclear membrane.

The 40 nm Au NPs entered the digestive gland cells and were exclusively localized
within cell nuclei. In these nuclei, single or 2-3 aggregates were distributed along the
heterochromatin and seemed to be specially linked to the electron dense chromatin. The loss
of condensed chromatin is evident, indicating that the condensed DNA of the nucleus had
been damaged. No more dense chromatin was observed in the central part of the nucleus.
Despite this ultrastructural abnormality, mitochondria or plasmic membranes seemed to be
still intact. The 15 and 5 nm Au NPs were also localized within nuclei. However, some
striking differences have been noticed. There are only a few single particles linked to
chromatin, most of them were aggregated into patches of different sizes. The loss of
chromatin previously mentionned was more pronounced and DNA appeared as fibrillar. Au
NPs could be counted and sized within these aggregates. Whatever the number of Au NPs in
aggregates, the shape seemed to be defined. When measuring the size of these aggregates, we
noticed that the width was always between 40-50 nm. As the Au NPs of the three sizes (5, 15,
40 nm) are able to cross the nuclear membrane, it appears that Au NPs may have pass through
the nuclear pores which have a central channel of a patent diameter of 40 nm (Jovanovic-
Talisman et al. 2009). Based on this assumption, single 40 nm and aggregates of 5 and 15 nm
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Au NPs have to be flexible for crossing the nuclear pores. Chitrani et al. (2006) showed that
the maximum cellular uptake occurred at a nanoparticle size of 50 nm. However, these
authors claimed that particles were trapped in vesicles and did not enter the nucleus.

Our previous data (Pan et al. 2012) showed that in sea water an aggregation occurred for
Au NPs of the three studied sizes. The diameter size of these aggregates was identical and
peaked at of 600 nm for the three types of NPs. That implies that following uptake, aggregates
will be likely broken down by the action of the cilia present all along the gills and on the
microvillous border of the digestive gland. Moreover, aggregates could be dissociated
chemically in the digestive tract under acid pH 4.5 (Payne and Thorpe 1993).

In bivalves, bioaccumulation and cytotoxicity of Au NPs was reported by Renault et al.
(2008) and Tedesco et al. (2010a and b) without a clear demonstration of nuclear localization.
Au NPs have been found inhibiting cell proliferation by down-regulating cell cycle genes (Li
et al. 2008). Panessa-Warren et al. (2008) claimed that only small clusters of 2 nm NPs were
seen at the nuclear membrane and within the nucleus of lung epithelial cells, whereas, the 10
nm Au NPs were not seen within nuclei. They suggested that the larger core size may not
allow their crossing through the nuclear channel measuring 9 nm. But it seems to result from a
misinterpretation of the report by Franke et al. (1981) indicating a size exlusion limit of
approximatively 18 nm, whereas a more recent paper (Jovanovic-Talisman et al. 2009)
indicates a nuclear pore size of 40 nm.

Although NP-induced cytotoxicity has been reported by several groups, many biomedical
applications have been reported. Gold NPs conjugated to antibodies can be selectively
targeted to cancer cells without significant binding to healthy cells (El-Sayed et al. 2006;
Huang et al. 2006). Gold nanospheres anticancer therapy by using their two-photon absorption
of 800 nm laser light was reported by the same group (Jain et al. 2008). Recently, Patra et al.
(2010) have developed a NP-based targeted drug delivery system (DDS) using an anti-
epidermal growth factor receptor as a targeting agent, gemcitabine as the anti-cancer drug and
gold as the delivery vehicle in pancreatic cancer. They demonstrated that targeted DDS was
much more effective to inhibit the proliferation of pancreatic cancer cells than its non-targeted
counterpart. Kang et al. (2010) proposed that Au NPs can be used alone as an anticancer
therapeutic material if conjugated to the proper nuclear-targeting ligand such as the nuclear
localization signal peptide sequence (NLS). NLS is known to associate with importin-protein
in the cytoplasm after which translocation to the nucleus occurs. In this case, Au NPs induces
DNA damage, causing cytokenesis arrest and apoptosis (Kang et al. 2010). Our results
strongly demonstrate that Au NP localization was observed in cell nuclei without any
nanogold targeting signal.

Taken together, our results suggested that the three sizes of Au NPs have a capability of
binding to DNA, to induce DNA damage and subsequent events which can specially affect
cellular functions leading to cell death. What kind of cell death Au NPs could cause necrosis
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or apoptosis? No fragmentation of nuclei and/or cytoplasmic organelles indicating apoptosis
process was Visible. Our results corroborate those of Pan et al. (2009) who concluded to a
size-dependent cytotoxicity, in that 1.4 nm particles trigger necrosis by oxidative stress and
mitochondrial damage. Our TEM examinations demonstrated a swollened shape of nuclei
which could lead to necrosis. That point requires attention because following necrosis, Au
NPs could be externalized in the whole tissue and targeted toward other nuclei. In this way,
necrosis could spread everywhere. The products released by necrosis process are highly
inflammatory and could cause inflammation in the whole animal. Au NPs could be
redistributed via the hemolyph as demonstrated by intravenous administration of Au NPs in
mice (De Jong et al. 2008; Sonavane et al. 2008).

Nanoparticle exposure induces responses of biomarkers of defense such as MTs, involved
in metal detoxification, GST produced in presence of xenobiotics, SOD and CAT enzymes
expressed in oxidative stress (Van Der Oost et al. 2005; Marquis et al. 2009). Our parallel
study (Pan et al. 2012) demonstrated that following exposure of S. plana to 5, 15, 40 nm Au
NPs, these biomarkers were responsive. As Au NPs are xenobiotics, GST activities highly
increased. MT levels were higher in exposed than in control animals. It has been shown that
MTs play an important role in metal detoxification in bivalves since they are responsible for
the sequestration of metal ions (Amiard et al. 2006). MTs are also involved in the defence
against oxidative stress (Viarengo et al. 1999; Moreau et al. 2008). The activities of CAT and
SOD involved in the primary defences were increased demonstrating the induction of an
oxidative stress by Au NPs. It has been demonstrated that amine-coated Au NPs trigger MT
overproduction and an oxidative stress in gills and visceral mass of the bivalve C. fluminea
during a trophic contamination experiment (Renault et al. 2008).

In the present study, there were probably morphological alterations of the nuclear
membrane in experimental groups compared to controls. TEM observations in controls
revealed a thin perinuclear space whereas in contaminated clams this space seemed to be
enlarged. In the same way, nuclei shape appeared swollened and DNA was highly damaged.
In addition, a more pronounced alteration was observed following 15 and 5 nm Au NP
exposure. Such morphological features could indicate a disturbance of the nuclear membrane
due to the induction of oxidative stress by reactive oxygen species (ROS) which in excess
cause protein, DNA and membrane injury (reviews Nel et al. 2006; Aillon et al. 2009).
However, in the absence of any significant increase of thiobarbituric acid reactive substances
(TBARS), no lipid peroxidation was revealed in S. plana (Pan et al., 2012). On the other hand,
lipid peroxidation products were detected in digestive glands of M. edulis exposed to 5 nm Au
NPs (Tedesco et al. 2010a) whereas their previous investigation found no significant increase
in tissues of mussels exposed to Au NPs at 13 nm (Tedesco et al. 2010Db)

Taken together, our results demonstrate that the localization of Au NPs is clearly
corroborated to DNA damage. DNA damage seemed to be more important with the 5 and 15
nm Au NPs. Our results are in agreement with several studies indicating a higher cytotoxicity
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of smaller particles (e.g. Pan et al. 2007; Panessa-Warren et al. 2008; Tedesco et al. 2010a and
b).

Conclusions

We have shown that Au NPs at 5, 15, 40 nm are able to penetrate within branchial and
digestive epithelia of a benthic bivalve Scrobicularia plana during a waterborne
contamination experiment. Differences between the selective tissue bioaccumulation were
observed. In gills, only few Au NPs were observed whereas in digestive glands they were
numerous and located within the nuclei whatever the size (5, 15, 40 nm). This study has
shown a cytotoxicity, corroborating our previous study (Pan et al. 2012) which had shown an
increase of biomarker responses linked to oxidative stress. Till now, most of the studies
suggesting toxicity of Au NPs were based on in vitro experimentation. Our evaluation of
toxicity in vivo suggests interactions with DNA which could lead to a necrosis process. That
points out the necessity to investigate the feasibility of minimizing the cytotoxicity of Au NPs
before their use in various medical applications without any hazardous effects on human
health. Moreover, our results demonstrate uptake and bioaccumulation of Au NPs from an
aquatic ecosystem to a marine bivalve. These findings are of interest in a species which plays
a major role in the coastal and estuarine food chain since recent reports have brought evidence
for transfer of gold particles within a terrestrial food chain (Judy et al. 2011) and within an
estuarine food chain (Ferry et al. 2009). This study confirms that S. plana is a suitable animal
model for environmental toxicological studies of nanoparticles.
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Figures

Figure 1. (a-c) TEM images of 5, 15, 40 nm AuNP on carbon-coated grids. In each panel,
scale bars denote 50nm. (d) Elemental composition of nanoparticles collected through an
analysis X by EDS.

Figure 2. Electron micrograph of a transverse section through the surface of the border wall of
gill in Scrobicularia plana. The presence of cilia (*) which penetrate the cytoplasm indicates
the apical side of the tissue. (a) localization of 40 nm AuNPs, (b) higher magnification in
which three AuNPs are visible. Note the presence of numerous vesicles of different sizes (r),
(c) localization of a 40 nm AuNP free in the cytoplasm = just near the cell membrane.

Figure 3. Electron micrograph through the microvillus border of the digestive gland. Straight
microvilli (%) are longitudinally oriented and anchored in the apical cytoplasm. The central
microvillus core composed of a dense fibrillar meshwork (4) is surrounded by a microtubule-
zone (/') near the apical web. 15 nm AuNPs are associated with these microtubules (>).

Figure 4. Electron micrograph of the digestive gland, (a) in controls heterochromatin is mostly
distributed at the periphery of the nucleus, while it is more dispersed in the central part, (b)
single or small clusters of 40 nm AuNPs (white points on the negative film) are associated
with chromatin, (c) positive picture from the same nucleus (c1), 40 nm AuNPs are visualized
within three clustered nuclei (1, 2, 3), gold particles are always associated with chromatin, the
degradation of which is higher in nucleus 1 than in nucleus 2.

Figure 5. Electron micrograph of the digestive gland, (a) 15 nm AuNP aggregates are
localized within chromatin which appears strongly altered. At some places, no more electron-
dense chromatin can be seen (%) and fibrillar material was observed instead of condensed
chromatin (). Nucleus volume is swollened, (b) higher magnification of an AuNP aggregate
with an approximate width of 40-50 nm.

Figure 6. Electron micrograph of the digestive gland, 15 nm AuNPs are localized within
chromatin of several nuclei (*). The number of nuclei among the clusters is higher than that
observed with 40 nm AuNPs.

Figure 7. Electron micrograph of the digestive gland, (a) 5 nm AuNP aggregates with an
approximate width of 40-50 nm are localized within chromatin which appears strongly
disorganized. There is an increase in filamentous structure. Some parts seem to be devoid of
electron-dense material (*)). (b) higher magnification of an aggregate. The perinuclear space

is enlarged (\) when compared to the control (c).
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Figure 1.
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Figure 2.
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Figure 3.
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Figure 4.
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Figure 5.
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Figure 6.
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Figure 7.
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2. Résultats additionnels

Une expérience similaire & celle réalisée chez les bivalves a été menée conjointement
chez I’annélide H. diversicolor. Les annélides ont été placés individuellement dans des
béchers en plastique de 100 ml remplis avec 50 ml d'eau de mer. Quatre traitements (eau de
mer naturelle sans contamination; Au NP 5 nm, Au NP 15 nm, Au NP 40 nm a la
concentration de 100 pg.L™) ont été réalisés en triplicat (n=10 x 3) dans l'obscurité. Les
milieux d'exposition (eau et NP) ont été renouvelés tous les deux jours pendant 16 jours. Les
invertébrés n'‘ont pas été nourris pendant I'expérience. Les principaux résultats sont décrits

dans le tableau 9.

Tableau 9 : Bioaccumulation et réponses des biomarqueurs biochimiques et
comportementaux chez H. diversicolor exposés a trois tailles d’Au NP (5, 15 et 40 nm). Les
lettres différentes en exposant indiquent des différences significatives entre les
traitements (p <0.05).

Hediste diversicolor
Au
Controle AuNP5 nm AuNP15nm AuNP40nm
Bioaccumulation Nd 700 +370 4 21004134078 | 2890+1570°
(ng/g pf)
Enfouissement (pente) -0,70584~ -0,247°% -0,3719°% -0,3756°
Alimentation 86494 78+13° 77+11° 85154
(larves consommées/h)
CAT
) 33+2A 35+3A 38+44 48+6°8
(umol/min/g ww)
GsT 49+5 51+9 53+8 60+3
(nmol/min/g ww)
SOoD
+ + + +
(USOD/g ww) 28+3 27+6 28+4 28+5
LDH
. 286+864 435+ 788 404 + 118° 418 + 1158
(nmol/min/mg prot)
TBAR
S 0,57+ 0,08~ 0,33+ 0,068 0,38+0,038 0,38+ 0,088
(nmol /g wetw)
AChE
C. 24+3A 33+38 20+3A 32+58
(nmol/min/g ww)

Les annélides ont accumulé les Au NP des trois tailles (5 nm, 15 nm, 40 nm).
L'enfouissement a été altéré chez les animaux exposés aux NP des trois tailles par rapport au
contrble. La prise alimentaire a été réduite chez les animaux exposés aux NP de 5 et 15 nm
par rapport au contréle. Concernant les biomarqueurs biochimiques, seule I’activité LDH a été
induite pour les trois tailles de NP et I’activit¢ CAT chez les annélides exposés aux Au NP de
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40 nm. Aucun dommage n’a pu étre mesuré car les concentrations de TBARS ont été réduites
pour les trois tailles de NP et I’activité AChE a été augmentée chez les animaux exposés aux
NP de 5 et 40 nm (la péroxydation lipidique se traduit habituellement par une augmentation
des TBARS et la neurotoxicité par une inhibition de I’AChE).

3. Conclusion et perspectives

Conformément aux résultats de la littérature, les mesures de DLS montrent que les Au NP
forment des agglomérats dans I'eau de mer. Le résultat le plus important que nous avons mis
en avant est la bioaccumulation pour toutes les tailles de Au NP chez S. plana et H.
diversicolor. De plus, les résultats de microscopie électronique a transmission (obtenus dans
les tissus de S. plana uniquement) révelent une internalisation des Au NP tres majoritairement
au niveau de la glande digestive. La microscopie nous a permis d'observer les Au NP des trois
tailles préférentiellement dans les noyaux des cellules digestives ce qui constitue un résultat
extrémement intéressant. Bien que les NP soient agglomérées dans I'eau de mer, des particules
individuelles ou sous forme de plus petits agglomeérats ont été observés en TEM. Ceci suggére
que les agglomerats ont pu étre fractionnés par des mécanismes physico-chimiques dans le

tractus digestif des animaux (Figure 31).

" " Noyau (glande digestive,
Agglomération dans Fractionnementdans yaule 8 )
I'eau de mer le tube digestif
Pores
nucléaires
t' ® o 40 nm
" ® °
e ST 15 nm
3 -'.-:.. 0%°8%
i B 5nm
:f*.,& £ £5°F

Transport Dommage
passif? de’ADN ?

Figure 31 : Mécanisme hypothétique de la prénétration des Au NP dans les noyaux des
cellules digestives.
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L'entrée des Au NP dans les noyaux pourrait avoir lieu au niveau des pores nucléaires.
Ces résultats confirment que les NP peuvent pénétrer dans les noyaux cellulaires et
potentiellement occasionner des lésions sur 'ADN et des processus d’apoptose. Cette
hypothése reste cependant a confirmer par des analyses complémentaires (biomarqueur
associé aux processus d'apoptose tel que la caspase-3 et un test de génotoxicité tel que l'essai
comeéte) dont certaines seront présentées dans les autres chapitres de ce manuscrit. Concernant
les réponses biochimiques chez les deux espéces d'invertébrés, une induction de biomarqueurs
de défense a été observée chez les organismes exposes aux Au NP. Ces défenses semblent
suffisantes pour lutter contre le stress oxydant rapporté dans de nombreuses études sur les
effets toxiques des NP. En effet, aucun dommage n'a pu étre mis en évidence par le biais des
biomarqueurs biochimiques de dommage (TBARS, AChE). Cependant, des altérations du
comportement des deux espéces d'invertébrés exposés aux NP ont été observées, ce qui
pourrait avoir des consequences pour les especes dans leur environnement (ex : fuite face au
prédateur, recherche de nourriture). Bien que ces résultats aient été obtenus avec des doses
bien plus importantes que celles qui sont supposées étre retrouvées dans l'environnement
(0,14 pg Au L™ dans I'eau selon les prédictions via des modéles mathématiques, Tiede et al.
2009), ce travail nous a permis de mieux cerner le comportement et les mécanismes

d'écotoxicité des Au NP métalliques sur les organismes marins.
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Syntheése du chapitre 3
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Chapitre 4 : Réponses biochimiques et
comportementales des invertébrés Scrobicularia
plana et Hediste diversicolor exposés aux
nanoparticules d’argent par la colonne d’eau ou
I'alimentation.
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1. Contexte de l'étude

Dans le chapitre 3, nous avons étudié le comportement des Au NP et leurs effets lors
d'une exposition directement par la colonne d'eau. Les deux prochains chapitres traitent plus
particulierement de la comparaison entre une exposition a des NP par l'eau ou par
I'alimentation. Les NP choisies pour ces expériences sont I'Ag et le CdS dont le comportement
physico-chimique en milieu aquatique est particulierement complexe. Les effets de la salinité
et des produits du métabolisme des organismes qui influencent la transformation de ces NP
ont été étudiés ainsi que la comparaison des effets entre les formes (soluble ou

nanoparticulaire) de I’Ag et du Cd.

Les préoccupations concernant l'exposition des organismes a des contaminants par leur
alimentation ont fait I'objet de nombreuses études et plus particulierement concernant les
métaux (Ng et al. 2005; Wang et Rainbow 2005). Ainsi les mécanismes de bioamplification
qui se traduisent par une augmentation des concentrations d'une substance a chaque niveau
dans les réseaux trophiques sont particulierement surveillés puisqu'ils peuvent provoquer de
graves conséquences sur les superprédateurs, et plus particulierement sur la santé humaine. Il
est averé que de tres nombreux invertébrés marins acquierent une partie des métaux traces
présents dans leurs tissus par lalimentation (Ng et al. 2005 et littérature citée). Les
mécanismes de transfert sont influencés par le type et la qualité de la nourriture ingérée et par
la forme physico-chimique du métal. Ng et al. (2005) ont montré que les transferts de Cd,
d'Ag et de Zn chez des espéces de bivalves (Perna virdis et Ruditapes philippinarum) sont
directement influencés par l'espece d'algue ingerée et selon la spéciation des métaux dans les
algues. De méme Blackmore et Morton (2002) ont montré que I'accumulation de métal par la
voie alimentaire dépend du type de proie et du type de métal chez le gastéropode Thais
clavigera exposé a du Cd, Cu et du Zn. Rainbow et al. (2011) soulignent la complexité du
phénomene puisque l'accumulation dépend du type de nourriture, du consommateur et
également du métal étudié. De plus, I'assimilation dépend de la forme de métal accumulé par

la proie.

Si les nombreuses interrogations concernant les transferts de métaux traces via

I’alimentation ont fait 1’objet de I’attention des scientifiques, toutes les questions concernant
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le devenir des polluants par la voie alimentaire se posent donc également pour les NP. Peu de
travaux ont été réalisés jusqu'a présent sur les effets des NP par la voie alimentaire (Cf
chapitre 2). Une étude réalisée récemment avec un isotope du Zn (®’Zn) a montré une
internalisation de Zn dans les diatomées Nitzschia palea qui constituaient le vecteur de NP
pour le gastéropode Lymnaea stagnalis (Croteau et al. 2011). Un transfert significatif de °’Zn
a pu ainsi &tre mis en avant chez les gastéropodes. Cependant, ces auteurs soulignent les
difficultés pour cerner l'origine de la toxicité associée a I'incorporation de ZnO NP pouvant
venir du métal lui-méme, des propriétés des NP ou de la combinaison d'un effet
nanoparticulaire associé a la libération d'ions métalliques. Pipan-Tkalec et al. (2010) ont
également investigué I'accumulation de ZnO NP et du Zn soluble chez l'isopode Porcellio
scaber exposé par la voie alimentaire via des feuilles contaminées. Ces auteurs ont montré que
peu de différences sont observées entre les deux formes (soluble et nanoparticulaire),
proposant ainsi I'hypothése du réle de la libération de Zn soluble provenant des NP dans le
processus de bioaccumulation du Zn. De recents travaux ont été menés pour évaluer
veritablement les transferts trophiques des NP dans des écosystemes reconstitués (Ferry et al.
2009; Judy et al. 2011). Judy et al. (2011) ont observé un transfert trophique et une
bioamplification des nanoparticules d'or a partir d'un producteur primaire (Nicotiana tabacum)
vers un consommateur primaire (Manduca sexta). Ferry et al. (2009) ont démontré que le
biofilm et les bivalves sont les organismes qui accumulent le plus les NP dans un mésocosme
reconstituant des conditions estuariennes. Ces résultats ont nourri notre réflexion pour ajouter
I’¢tude de la voie alimentaire en tant que vecteur de la contamination par des NP afin

d’accroitre la pertinence écologique de notre travail.

La pertinence écologique passe aussi par le choix d’une dose appropriée et réaliste.
Comme cela a été présenté dans le chapitre 2, dans de nombreux travaux focalisés sur la
toxicité des NP, les auteurs ont choisi des doses d'expositions fortes dépassant dans certains
cas le mg.L™. 1l est possible que des contaminations accidentelles aboutissent & la présence de
fortes concentrations dans I’environnement, mais elles seront vraisemblablement gérées
difféeremment (nettoyage ou isolement de zones contaminées) des contaminations venant de la
libération continue de faibles doses de NP qui font I’objet d’études concernant la gestion du

risque. Nous avons donc souhaité travailler avec des doses correspondantes a une pollution
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chronique par les NP, susceptibles d’étre retrouvées dans des environnements contaminés par
des NP. En I'absence de technique fiable pour la quantification des NP dans I'environnement,
les seules données présentes dans la littérature sont issues de modéles mathématiques
(Gottschalk et al. 2009; Tiede et al. 2009). En I'absence de données chiffrées, la concentration
testée (10 pg Ag L™) a été choisie compte tenu de la concentration maximale en Ag total (8,9
ng L™ dans la baie de Galveston, Texas) rapportée dans la littérature (Eisler 2007). A titre
d’exemple, des concentrations de 0.06 & 2.9 mg d'Ag. L™ ont été signalées dans les zones
intertidales (cité dans Wood et al. 2004). De plus, les données de la littérature proposent un
role prépondérant de la libération d'argent sous forme soluble dans I'eau de mer (Cf chapitre
1). L'Ag issu des NP est donc succeptible d'étre retrouvé sous forme soluble dans
I'environnement.

Les problématiques abordées dans ce chapitre sont les suivantes:

e Quel est le comportement des Ag NP dans I’eau de mer prenant en compte I'effet des
ligands potentiels libérés par les organismes ? Est-ce que les NP se dissolvent dans
I’eau de mer ?

e Comment la forme physico-chimique (soluble ou nanoparticulaire) influence-t-elle la
bioaccumulation d’Ag chez S. plana ?

e Quelle est I’influence de la voie d’exposition (par I’eau ou par I’alimentation) sur
I’accumulation et les effets des Ag NP sur S. plana ?

e Est-ce que I’exposition a des doses réalistes d’Ag NP peut engendrer des réponses

observables et éventuellement utilisables pour la gestion du risque associé aux NP ?
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Publication 3 : Behavioural and biochemical
responses of the endobenthic bivalve
Scrobicularia plana to silver nanoparticles in
seawater and microalgal food.
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Abstract

Because of their bactericidal effects, Ag nanoparticles (AgNPs) have promising industrial
development but could lead to potential ecological risks. The aim of this study was to examine
the uptake and effect of silver (soluble or as lactate AgNPs of 40 nm) at low concentrations
(10pg L™ in the endobenthic bivalve Scrobicularia plana exposed, for 14 days, directly
(water) or via the diet (microalgae). The stability of AgQNPs in seawater was examined using
Dynamic Light Scattering. Release of soluble Ag from AgNPs in the experimental media was
quantified by using Diffusive Gradient in Thin film. The bioaccumulation of Ag in bivalves
was measured by Electrothermal Atomic Absorption Spectrometry. Behavioural and
biochemical biomarkers were determined in bivalves. Aggregation of AgNPs and the release
of soluble Ag from AgNPs were observed in the experimental media. For both forms of Ag,
bioaccumulation was much more important for waterborne than for dietary exposure. The
response of oxidative stress biomarkers (catalase, glutathion S-transferase, superoxide
dismutase) was more important after dietary than waterborne exposure to Ag (soluble and
NPs). These defences were relatively efficient since they led to a lack of response of damage
biomarkers. Burrowing was not affected for bivalves exposed directly or through the diet to
both Ag forms but feeding behaviour was impaired after 10 days of dietary exposure. Since no
differences of responses to Ag either soluble or nanoparticulate were observed, it seems that
labile Ag released from AgNPs was mainly responsible for the observed toxicity.

Keywords: Ag nanoparticles, Diet, Behaviour, Biomarkers, Oxidative stress, Scrobicularia
plana.

Introduction

Because of their bactericidal effects, AGNPs have a promising future in a large range of
commercial and industrial applications. Despite their advantages, their widespread use, could
lead to potential ecological risks (Klaine et al., 2008). In seawater, nanoparticles are generally
agglomerated, favoring deposition onto the sediment surface; thus benthic organisms may be
at higher risk of exposure (e.g. Keller et al., 2010). Scrobicularia plana is an endobenthic
bivalve which has a key role in the structure and functioning of estuarine and coastal
ecosystems. S. plana is an essential vector for the trophic transfer of metals from microalgae
(phytoplanktonic but moreover epibenthic) and sediment to wading birds and economically
important species (flat fishes, crustaceans) as shown for mercury (Coelho et al., 2008). S.
plana can interfere with the biogeochemical cycles of both nutrients and contaminants as a
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consequence of its bioturbation activity. In addition, it is a useful species for the determination
of a number of biomarkers either biochemical or behavioural (e.g. Solé et al., 2009; Boldina-
Cosqueric et al., 2010).

Most of the standardized ecotoxicity tests are based on contamination through water or
sediments but do not take into account the dietary source. It is now recognized that the uptake
of metals from the diet is a significant route for their entry into marine animals (Wang, 2002),
especially for particle-associated metals (Brown and Luoma, 1995). In the case of NPs, the
study of bioaccumulation resulting feeding on NPs is just beginning (Croteau et al., 2011,
Dybowska et al., 2011). Although some particles could perhaps be taken up across the
epithelium of the gill, mantle and labial palps, the major route for internal exposure and
potential effects is via capture and ingestion (Ward and Kach, 2009). The toxicity of metal
NPs may be due either to their specific physical characteristics as NPs or to the specific
toxicity of metals released from NPs in environmental conditions or within the gut and tissues
of organisms. Thus several authors have compared biological effects induced by soluble Ag or
AgNPs (Griffitt et al., 2008; Navarro et al., 2008). A review by Fabrega et al. (2011) shows
that little research has been done on AgNPs in aquatic invertebrates. Mussels Mytilus edulis
exposed to radiolabelled Ag added to seawater in a free-ionic phase and as AgNPs showed an
important uptake and a similar Ag distribution with maximum concentrations in the digestive
gland (Zuykov et al., 2011). In the oyster (Crassostrea virginica) adverse effects of AgNPs
were observed on embryonic development and lysosomal integrity in adults despite the
induction of metallothioneins (MTs) observed in both stages (Ringwood et al., 2010).

Oxidative stress is recognized as one of the most common effects of nanotoxicity (Klaine
et al., 2008). Thus antioxidant defences (catalase CAT, superoxide dismutase SOD, glutathion
S-transferase GST) are of particular interest when assessing the effect of NPs whereas
thiobarbituric acid reactive substances TBARS are able to reveal if this protective effect is
overwhelmed (Regoli et al., 2011). In addition, MTs which are involved in both antioxidant
defence and metal detoxification, have been recognized as a useful tool to reveal the presence
of bioavailable metals (reviewed in Amiard et al., 2006). Defence against the stress caused by
contaminants is energy consuming and lactate dehydrogenase LDH activity is particularly
important when a considerable amount of energy is rapidly required (Diamantino et al., 2001).

Cell death by apoptosis is a general biomarker which is expressed in multiple cell systems,
conserved phylogenetically, modulated by environmentally relevant levels of chemical
contaminants, and indicates a state of stress of organisms (Kiss 2010). Cells that undergo
apoptosis can be identified by analyzing the morphological, biochemical, and molecular
changes that take place during this universal biological process. The best recognized
biochemical hallmark of both early and late stages of apoptosis is the activation of cysteine
proteases (caspases). The detection of active caspase-3 in cells and tissues, a key enzyme in
execution stage of apoptotic pathway, is an important method used to assess the induction of
apoptosis (Abu-Qare et al.,, 2001; Risso de Faverney et al.,, 2001; Ahamed et al., 2010).
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Acetylcholinesterase activity AChE is a core biomarker of neurotoxicity which interferes with
behavioural responses. Behavioural markers are sensitive tools to assess the impact of
contaminants at concentrations far below the lethal effect (Amiard-Triquet, 2009).

The aim of the present study was i) to evaluate biochemical and behavioural responses of
S. plana exposed in the laboratory to Ag in the form of engineered Ag NPs or as soluble Ag at
10 pg.L™?, a concentration relatively low compared to those generally used in previous studies
reviewed by Fabrega et al. (2011) ; ii) to take into account the mode of exposure either direct
to soluble and nanoparticulate Ag in seawater or indirect via food (microalgae, Nitzschia sp.)
contaminated with both Ag forms. Direct exposure to silver in seawater was chosen because it
was difficult to distribute evenly and reliably NPs in a natural sediment medium. S. plana as
an intra-sedimentary species is able to freely contact with NPs in the aqueous medium. In the
field, oxygenated water is flushed through the burrow from time to time, and within the shell,
the soft tissues are bathed in pallial fluid which is primarily seawater. Exposure was
characterized by using size distribution and dissolution of Ag in the experimental media and
Ag bioavailability was confirmed by measuring bioaccumulation.

Material and methods

Chemicals used and particle characterization

AgNP stock suspension stabilized by lactate was obtained from JRC (EC Joint Research
Center, Ispra) with the particle size of 40-45 nm. A suspension of Ag NPs (20 mg L™) was
prepared in deionized water (DIW), stored at 20°C and used for testing within one month.
Before use, this stock suspension was sonicated for 30 seconds. A stock solution of dissolved
pure Ag metal as AgNO; (1 g Ag L?, in 2% HNO; w/w) was purchased from Fluka
Analytical. All the other chemicals were purchased from Sigma Aldrich. Dynamic light
scattering (DLS) was used to determine the particle size distribution 20 min after they were
dispersed in i) analytical grade DIW, ii) seawater used in experiments at T=0, iii) seawater
from control treatment at T=2 where animals stayed during 2 days. Finally, the UV-Visible
spectra of each sample were determined to verify the presence of the characteristic plasma
resonance bands of AgNPs.
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Animal collection and acclimation

Bivalves (Scrobicularia plana) were collected by hand from an intertidal mudflat in the
Bay of Bourgneuf (1° 59” 04.80”* W, 47° 01’ 50.35” N), located on the West Atlantic coast
(France), in June 2010. This site was chosen as a comparatively clean site after previous
studies carried out in our laboratory with other bivalves mussels and oysters (Geffard et al.,
2004). Animals of the same size (2.2 £ 0.2 cm, 1.40 + 0.3 g) were selected to avoid a potential
influence of this biological factor (Fossi Tankoua et al., 2011). Clams were transported to the
laboratory in a cool box. The animals were then allowed to eliminate their gut content and
acclimatized, in a temperature controlled room (20°C, temperature measured in the sediment
at the time of collection), for 48 h in aerated filtered (0.45 um) natural seawater.

Exposure protocol

Two experiments were carried out to expose bivalves for 14 days to Ag, either in
seawater or in microalgal food.

Waterborne exposure

Bivalves were placed into 2.2 L polypropylene aquaria (12 individuals/tank) filled with 2
L seawater. Three treatments (natural seawater only; soluble Ag: 10 ug Ag L™; Ag NPs: 10
ug Ag L™ were carried out in a triplicate design in the dark at 20°C. The experimental media
(water and NPs) were renewed every other day. Invertebrates remained unfed during the
whole experiment. Previous studies carried out in our laboratory have shown that fast for a
two weeks period did not induce a significant decrease of the condition index of clams or
histopathological changes.

Dietary exposure

S. plana is an alternative deposit-feeder and uses predominantly the biofilm on the
surface of mudflats (Hughes, 1969). Thus a microphytobenthic diatom Nitzschia sp06-1
(NCC178, from the Nantes Cultures Collection of MMS) was chosen as food. Algae were
cultured in flasks (1L) filled with 900 mL Diatom Artificial Medium (DAM) described by
Gagneux-Moreaux et al. (2007) without EDTA in order that silver remained bioavailable.
Diatoms were exposed for 4 days during exponential growth to DAM only, DAM with soluble
silver (10pg Ag L™), DAM with AgNPs (10pg Ag L™). Three replicates were used for each
exposure. A preliminary experiment had shown that both soluble silver and AgNPs did not
change diatom growth. At day 4, diatoms were gently washed to clean them from DAM and
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from any loosely bound silver while keeping the biofilm on the bottom of flasks. The culture
medium was replaced by 900 mL filtered seawater and bivalves were introduced (10
individuals/flasks). Three replicates were used for each exposure and were compared with a
control treatment without animals. Media were changed every other day, replacing
contaminated Nitzschia sp. and seawater. Doing so, it may be considered that uptake in
bivalves is derived from silver really linked to microalgae since it is needed to use ligands, not
only seawater, to provoke the release of metals firmly adsorbed on the outside of the cells
(Hassler et al., 2004).

Metal quantification in experimental media

The dissolved fraction of Ag in experimental media was determined by using DGT tools
(diffusive gradients in thin films) (Davison and Zhang, 1994). The DGT disc units (2.5 cm
diameter) were purchased from DGT Research Ltd. A Chelex-100 resin beads and a diffusive
gel with a pore size of about 5 nm were used (open pore diffusive gel). The thickness of gel
was 0.82 mm. A filter of 0.14 mm thickness and 0.45 pm pore size covered the gel. For each
condition, 6 or 8 DGT units were deployed in the containers respectively with Nitzschia sp. or
S. plana individuals. Levels of Ag accumulated by the DGT units were measured on day 0, 2
and 4 for diatoms exposure and on day 0, 3, 7 and 14 for bivalve exposure (2 DGT units per
sampling day). After sampling, DGT units were washed with ultra-pure water (Milli-Q) and
placed in 2 mL vials. 1.5 mL of 1 M HNO3 was added and left for 1 day to elute Ag from the
Chelex resin. Silver determination was performed in the 1 M HNOj3 eluent by electrothermal
atomic absorption spectrophotometry (EAAS, Varian SpectrAA55 spectrophotometer) with
the Zeeman effect for background correction. Mass of metal accumulated (M) by the DGT
unit was calculated as follows:

M = C,V, = Co(V, + Vo)/fe

where C; is the ion concentration in the resin layer, V is the total volume of resin, Ce is the
Ag concentrationin HNOs (ug.L™), Vg and Ve, the volumes of the gel (0.15.10° L) and the
eluent (1.5.10° L) respectively and f., the elution factor (0.8).

Metal quantification in biota

Ag bioaccumulation was estimated after 14 days of exposure in soft tissues of bivalves (S.
plana, n = 10 per treatment) separately in the cytosol and the insoluble fraction which were
prepared for MTs (see protocol in subsection 2.6). Tissue fractions were digested by heating
(90°C) with suprapure HNO3. The same digestion procedure was applied to algae (see above
2.3.2). Then, the quantification of Ag was performed by using EAAS. Standard addition
analyses were performed in an isomedium and added concentrations of Ag were 3.13 ng mL™,
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6.25 ng mL™, 12.5 ng mL™. All labware were cleaned in 10% nitric acid bath for 24 h and
rinsed three times with DIW before use. The accuracy of analyses was checked by internal
quality control with a standard reference material (Oyster tissue SRM 1566B, US NIST). The
total concentration was recalculated by adding concentrations of Ag in the cytosol and the
insoluble fraction.

Biochemical markers

After removing the shells, the soft tissues were immediatly stored at -80°C until
biochemical analysis. For LDH and MT, measurements were carried out individually (n = 10
per treatment). For GST, CAT, SOD, TBARS, Caspase 3-like (CSP 3-like) and AChE,
determinations were carried out on 5 pools of 3 individuals per treatment. GST, CAT, SOD,
TBARS, LDH and AChE activities were estimated spectrophotometrically as described
previously in Buffet et al. (2011). Since AChE has not been characterized in S. plana, it is not
clear if only AChE or also pseudocholinesterases are able to hydrolyze the substrate used.
However, in the whole paper, the most commonly used abbrevation AChE for cholinesterases
was adopted.

CSP  3-like activity was determined by measuring the release of
aminotrifluoromethylcoumarin (AFC) from the caspase tetrapeptide substrate Ac-DEVD-AFC
(N-acetyl-1le-Glu-Val-Asp-7-amino-4-trifluoromethylcoumarin). After homogenization of the
pooled soft tissues, the supernatant (S9) fraction was obtained by centrifugation at 9000 g for
30 min at 4°C. An aliquot of S9 was mixed with buffer B (312.5 mM HEPES pH 7.5, 31.25%
sucrose, 0.3% CHAPS, 50 AM of DEVD-AFC). The fluorescence of free AFC was measured
by using a fluorometer (Safas FLX Xenius, Monaco) at an excitation/emission wavelength of
390/530 nm every 3 min for 45 min. CSP 3-like activities were expressed in pmoles AFC min
'mg™protein, according to a standard curve obtained from AFC. For MTs, the whole soft
tissues of S. plana were homogenized then, the cytosolic (S1) and insoluble (P1) fractions
were separated by centrifugation at 30000 g for 30 min at 4°C. An aliquot of the soluble
fraction (S1) was heated at 75°C for 15 minutes. Then MTs were isolated by centrifugation
(15000 g for 10 minutes at 4 °C) and determined in the supernantant by differential pulse
polarography (DPP) analysis (Mouneyrac et al., 2002). The standard addition method was
used for calibration with rabbit liver MT (Sigma Chemical Co., St Louis, MO) in the absence
of a marine bivalve MT standard.

Behavioural experiments

Burrowing tests were carried out according to the procedure described by Bonnard et al.
(2009) after 6 days for direct exposure and 5 days for food exposure. Briefly, 20 bivalves per
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condition were tested in two replicated experimental units which consisted of plastic
containers filled with 5 cm of sediment freshly collected from their site of origin and topped
with 2 L of aerated seawater.

After waterborne exposure, the feeding rate was quantified after 13 days according to the
methodology described by Worrall and Widdows (1983) and adapted to our conditions. Algae
(Tetraselmis suecica) freely swimming in the water column were used at a concentration of 10
000 cells mL™ in each tank. The concentration of algae not ingested by bivalves was
measured after 1 hour.

After dietary exposure, diatoms (Nitzschia sp.) lining the bottom of flask were counted in
containers with and without bivalves to determine the feeding rate of S. plana after 10 days of
experiment.

CR = Vol x [In(C1) - In(C2)] / t (1)

where CR is the clearance rate of the clams (mL h-1), C1 is the cell density (cell mL-1) at
time 1, C2 is the cell density (cell mL-1) at time 2, t is the time interval of measurement (t2-
t1, in h) and Vol is the volume of water (mL). The individual clearance rate was finally
calculated from the mean of two replicated measurements for each treatment in triplicate.

Statistical analysis

Percentages of unburrowed individuals were first In-transformed for linearization, then
the regression coefficients of the least-square regression lines were compared using analysis
of covariance (ANCOVA). Otherwise, results are presented as mean + SD. Significant
differences were established by using one-way analysis of variance (ANOVA) or non-
parametric Mann and Whitney (Mann and Whitney, 1987) comparison tests when normality
was not verified and variances of groups were different. The level of significance was
established at p < 0.05. Statistical analyses were performed by using Xlstat pro 7.5.

Results
Fate of Ag nanoparticles in the experimental medium

The DLS size distribution (Fig. 1 A and B) shows that the high salt content of the
seawater induces a rapid agglomeration of the particles as seen by the increase in size from
20-40 to greater than 400 nm. The presence of bivalves for 2 days in the experimental medium
did not change the size distribution of Ag NPs (data not shown). The loss of individually
dispersed particles through aggregation in seawater is also confirmed by the disappearance of
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the characteristic plasmon resonance absorption band in the UV-Visible spectra around 390-
450 nm (Fig. 1 C and D). Again no influence of bivalves was apparent (data not shown).

The mass of Ag accumulated by DGT units in the culture medium of algae and in the
rearing medium of clams is shown in Figure 2A and B. During the 4 days of algal growth, the
DGT results (Fig. 2A) showed a release of Ag from Ag NPs, the final level being as high as
the level determined in the medium spiked with soluble Ag.

At the end of the laboratory exposure of clams (14 days), the results obtained for DGT
exposed to Ag NPs, at a nominal concentration of 10 ug Ag L™, demonstrated that the masses
of accumulated Ag were similar to those accumulated by DGT units exposed to soluble Ag
(respectively: 2.75+£0.18 ng and 2.15+0.62 ng) whereas values in controls were very close to
the detection limit. This result indicates a small but detectable release of labile Ag from NPs
in the medium during the time of experiment (Fig. 2B).

Ag bioaccumulation

After 4 days of algal growth in control or contaminated medium, the concentration of Ag
was 0.009 pg Ag cell™* in control, and respectively 0.29 and 0.64 pg Ag cell™ in seawater with
Ag NPs or soluble Ag. Taking into account the mean quantities of cells ingested by bivalves
(see clearance rate in section 3.4 below), it was possible to calculate the total quantity of silver
ingested on an average by one bivalve over the whole period of exposure to diatoms
contaminated with soluble Ag or AgNPs. These values reached respectively 2.32 ng and 1.33

ng.

The data of silver accumulation in S. plana after 14 days waterborne or dietary exposure
are shown in Figure 3. In the case of waterborne exposure, a significant increase of
bioaccumulation was observed in the cytosolic fraction (S1) of bivalves exposed to both
soluble Ag (209 + 59 ng.g™ ww) and Ag NPs (228 + 64 ng.g™ ww) compared to controls (26
+ 9 ng.g? ww). The insoluble fraction (P1) was proportionally more important than the
cytosolic fraction for silver storage but no significant differences occurred between different
treatments. In the whole soft tissues, total (S1 + P1) bioaccumulated Ag was significantly
higher in bivalves exposed to soluble Ag (992 + 382 ng.g™ ww) than in controls (483 + 253
ng.g” ww) whereas the difference was not significant in bivalves exposed to Ag NPs (753+
467 ng.g™ ww).

In the case of dietary exposure, a significant increase of bioaccumulation was observed in
the cytosolic fraction (S1) for bivalves fed diatoms exposed to soluble Ag (59 + 35 ng.g™ ww)
only compared to controls (13 + 5 ng.g™® ww). The insoluble fraction (P1) was the main
compartment for Ag storage but the Ag concentration in this fraction was not significantly
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enhanced by dietary exposure to Ag either soluble or as NPs. The same was observed for the
whole soft tissues.

Biochemical markers

For both modes of exposure (water or diet), no significant changes were detected for MTs,
TBARS, AChE, LDH, and CSP 3-like (Table 1). In the case of CAT, bivalves exposed to
waterborne or dietary Ag (soluble and NPs) showed an increased activity. For GST and SOD,
activities were significantly increased in bivalves exposed through the diet to both forms of
Ag (soluble and NPs).

Behavioural biomarkers

The slope of the linearized data of burrowing tests are indicated in table 1. No significant
differences were depicted for bivalves exposed directly (water) or through the diet to soluble
Ag and AgNPs compared to controls.

The waterborne exposure of bivalves to soluble Ag or Ag NPs did not induce any change
in the feeding rate based on the consumption of the phytoplanktonic microalgae Tetraselmis
suecica (Fig. 4) The dietary exposure of bivalves to contaminated microphytobenthic algae
Nitzschia sp. did not induce significant changes of the clearance rate after 4, 6 and 8 days (not
shown) whereas after 10 days of exposure, a significant difference (p < 0.05) was shown by
comparison to controls (Fig. 4).

Discussion

In order to put more ECO in the ECOtoxicological study of AgNPs, the dose of silver
tested in the present study is consistently lower than generally used in previous toxicological
studies. It remains very important compared to the predicted environmental concentrations
modeled by Gottschalk et al. (2009) for surface water. On the other hand in the objective of
comparing the toxicity of NP and soluble forms of Ag, the chosen dose is environmentally
realistic for the latter. The concentration tested (10 pg Ag L™) was chosen considering the
maximum concentration of total silver (8.9 pg L™ in Galveston bay, Texas) recorded in the
literature (Eisler, 2007). Silver concentrations of 0.06-2.9 pg L™ have been reported in
intertidal areas whereas the US EPA marine criterion value is fixed at 2.3 pg. L™ (cited in
Wood et al., 2004). On the other hand, bioassays showed that the mean lethal time was > 16
days for S. plana exposed to a silver concentration of 50 pg L™ (Berthet et al., 1992).
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Dynamic light scattering (DLS) applied to AgNPs has shown a rapid aggregation of NPs
in saline water. Extensive changes in aggregation state may be caused by addition of
biological fluids including macromolecules such as polysaccharides and proteins (Fabrega et
al., 2011). In the present study, the potential changes induced by compounds released in
seawater by living organisms were not confirmed in the presence of bivalves in the
experimental medium.

In the seawater constituting the culture medium of Nitzschia sp. or the rearing medium of
clams S. plana, dissolution of Ag NPs was revealed since the labile fractions of Ag increased
in both media and at the end of the experiment were as important as the labile fractions
determined when soluble Ag was initially added. Studying citrate-stabilized and
poly(vinylpyrrolidone)-stabilized AgNPs, Kittler et al. (2010) have shown that in some cases,
NPs release up to 90% of their weight. These authors highlighted that the rate and degree of
dissolution depended on the functionalization as well as on the storage mode. Salinity can
have an effect on dissolved silver release (Liu and Hurt, 2010). In freshwater, Ag binds
strongly to surfaces in low ionic strength water and precipitate as AgCI(s) if traces of chloride
are present in the medium. Instead of precipitating, in estuarine and marine environnement in
the presence of high chloride content, chlorocomplexation of Ag favours the retention of at
least some Ag in dissolved forms as AgCl,, Ag °, Ag ~ (Ward and Krammer, 2002;
Ferguson and Hogstrand, 1998). In addition to chlorides, Ag is known to react strongly with
sulfide and organic matter (Levard et al., 2012).

The formation of stable chlorocomplex favour dispersal of dissolved Ag available to biota
(Luoma et al., 1995). Mechanisms of Ag NPs bioaccumulation in aquatic organisms have
been recently reviewed (Fabrega et al., 2011). These authors mention uptake of Ag NPs
revealed by transmission electron microscopy in zebrafish embryos and bacteria. Ag-
chlorocomplexes play an important role in Ag accumulation via the direct pathway making
Ag the strongest accumulated trace metal for some marine bivalves (Lanceleur et al., 2011).
Soluble Ag is easily incorporated in marine bivalves including Scrobicularia plana (Berthet et
al. 1992). In the present study, waterborne exposure clearly induced a significant
bioaccumulation of Ag in the cytosolic fraction of soft tissues whatever the initial form of Ag
(soluble Ag or Ag NP). Because the insoluble fraction is the major sink of bioaccumulated Ag
(Berthet et al. 1992) the newly bioaccumulated metal was concealed in this initial store.
Indeed, the initial concentration of Ag in controls were relatively low compared to data
reported in Eisler (2010). The total Ag concentration in the soft tissues of control specimens
was 483 ng.g" ww that is consistently lower than concentrations in S. plana from
contaminated sites (800-1200 ng.g™ ww recalculated from data expressed in mg.kg™ dw by
Eisler, 2010). These values are of the same order of magnitude as those determined in the Ag
treatments (753 and 992 ng.g™ ww on an average for exposure to soluble and Ag NPs
respectively). Level as high as 37000 ng.g™ ww being reached exceptionally (recalculated
after Eisler, 2010). The tissue distribution of Ag was similar after dietary exposure and a
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significant enhancement of bioaccumulated Ag was only observed into the cytosolic fraction
from specimens fed diatoms exposed to soluble Ag. Again, this lack of a clear response is
attributable to the limited uptake of Ag associated with algal food. In clams, such small
quantities are within the individual variations of Ag concentrations in the whole soft tissues.
However, the role of algal food as a vector of Ag transfer on longer term must not be
neglected since Ag assimilation efficiency may be relatively high, varying from 20% to 70%
depending on both phytoplankton and bivalve species (Ng et al., 2005).

For most of the studied biomarkers, no effect of Ag was observed considering either
soluble or nanoparticulate forms and both of the modes of exposure (water and food).
However, these biomarkers were proven previously as relatively responsive in situations of
moderate stress. Indeed, in field studies, AChE has been shown as one of the most responsive
biomarkers in S. plana (Solé et al., 2009; Boldina-Cosqueric et al., 2010). GST was also
shown as sensitive enough to reveal the presence of stressors in estuarine and coastal areas in
S. plana and another tellinid bivalve Donax trunculus (Boldina-Cosqueric et al., 2010; Tlili et
al., 2010). An impairment of burrowing behaviour was also revealed in S. plana from French
polluted estuaries despite the induction of another biomarker of defence MT (Boldina-
Cosqueric et al., 2010). In experimental studies dealing with the ecotoxicity of CuO NPs,
CAT, GST and SOD activities were induced in response to oxidative stress (Buffet et al.,
2011), one of the most common effects associated with NPs (Klaine et al., 2008). In
agreement with these findings, several biomarkers of defense were activated in the presence
of both soluble and AgNPs, namely CAT, GST and SOD in S. plana. These mechanisms of
defence may be relatively efficient considering the lack of response of markers of damage
(TBARS, AChE, LDH, and CSP 3-like). On the other hand, MT was not induced in any
condition of exposure tested in the present study, whereas it was in the case of exposure to
CuO NPs (Buffet et al., 2011). Similarly, the synthesis of MT in green mussels Perna viridis,
was not induced by Ag exposure (Wang, 2002). This absence of response is not surprising
since Ag was shown as the less potent MT inducer among a set of metals (Cu>Zn>Cd>Ni>Ag)
(Barka et al., 2001). For behaviour, impairments were observed in the bivalve S. plana, only
for feeding behaviour after dietary exposure to algae exposed to both forms of Ag.

The response of biomarkers of defence (GST, CAT, SOD) in S. plana was more
important after dietary than after waterborne exposure to Ag (soluble Ag or Ag NPs) despite a
lower level of bioaccumulated Ag. However, previous studies underlined the fact that no
direct relationships exist between total bioaccumulation and toxicity (Berthet et al., 1992).
Indeed, an important fraction of silver may be detoxified under insoluble forms. In addition,
these authors have shown differences in the physico-chemical forms of storage of cytosolic
Ag in the bivalve Crassostrea gigas according to the route of exposure (food or water). Ag
was stored in proteins belonging to different classes of molecular masses with likely
differential susceptibility to toxic effects of Ag. An indirect evidence of differences in the
nature of Ag stores is provided by differences in Ag efflux depending on the routes of
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exposure in S. plana: Ag was lost faster following uptake from the dissolved phase compared
to dietary Ag (Amiard et al., 1978). Moreover, it is recognized that Ag complexation
contribute to the reduction of Ag toxicity compared with the Ag+ form (Luoma et al., 1995;
Levard et al.,, 2011). Differences in toxicity observed between waterborne exposure and
dietary exposure could be explained also by transformation of Ag NPs by algae. Navarro et al.
(2008) have suggested that Ag+ formation occurs at the algal interface or in the exposure
medium upon interaction with secreted algal products.

Conclusion

The present work contributes to the debate about the nanotoxicity of NPs themselves or
labile Ag dissociated from the nanoparticles. A study involving several biological models
(zebrafish, daphnids, microalgae) exposed to AgNPs has shown that the role of dissolved
metal part was minor in observed toxicity (Griffitt et al., 2008). On the other hand, studies of
the relative toxicity of Ag NPs and Ag as nitrate salt to the freshwater microalgae
Chlamydomonas reinhardtii have demonstrated the determinant role of soluble Ag in the
observed toxicity resulting from AgNP exposure (Navarro et al., 2008). Similarly, soluble Ag
was the primary cause of the observed toxicity of AgNPs in Daphnia magna (Zhao and Wang,
2012). Our own results with marine bivalves are in agreement with these observations since
no differences of responses to Ag either initially soluble or nanoparticulate were shown. This
is consistent with the detectable release of labile Ag from NPs in the exposure medium. In
oyster embryos, it remains unknown whether the toxicity and gene expression responses were
due to a nano effect or to dissolved Ag toxicity (Ringwood et al., 2010). Thus several
questions remain incompletely answered and further investigations focusing on the
mechanism driving nanomaterial dissolution and toxicity in seawater are needed.
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Table 1. Slope of burrowing tests and biochemical biomarker data in the whole soft tissues of
S. plana from control, exposed to soluble Ag and exposed to Ag NPs. Values with different
superscripts correspond to significant differences (p<0.05). * Slopes of burrowing tests were
obtained after In transformation of the raw data (unburrowed animals depending on the time).

Biomarkers S. plana (w ater exposure) S. plana (food exposure)

Control Soluble Ag Ag NPs Control Soluble Ag Ag NPs

Slope obtained from N N N N N N
Behaviour -0.0094 -0.0097 -0.0103 -0.0141 -0.0136 -0.0154

burrow ing tests*

CAT (umol min™ mg'1

protein) 69 (4)° 103 (1)" 99 (13)" 56 (5)° 112 (16)° 108 (15)°
GST (nmol min™ mg'1
protein) 186 (21)° 196 (14)° 191 (34)° 136 (13)° 246 (18)° 225 (29)°
Defense SOD (U mg™ protein) 62 (14)° 59 (9)° 60 (16)° 42 (1)° 72 (8)° 67 (3)°
MT (g g™~ tissues) 1453 (281)° 1627 (259)° 1663 (419)° 1120 (298)*° 1172 (395)° 1204 (347)°
LDH (nmolmin™ mg™
protein) 13 (4)° 14 (5)° 16 (8)" 26 (7)° 25 (4)° 25 (6)°
TBARS (nmol MDA
mg™ protein) 0.60 (0.03)" 0.45 (0.02)*° 0.47 (0.06)" 0.39 (0.01)" 0.57 (0.05)" 0.54 (0.07)"
AChE (nmolmin™ mg”
Damage * brotein) 28 (4)° 22 (3)° 28 (4)° 22 (7)° 27 (5)° 25 (3)"
CSP-3 like (pmol min™
mg™ protein) 1.31 (0.13)° 1.16 (0.04)* 1.28 (0.18)° 1.38 (0.12)° 1.95 (0.23)° 2.52 (0.73)*
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Figure captions

Fig. 1 Size distribution (A) of AgNPs in Deionized water (DIW) and size evolution of Ag NPs
in seawater (B). Plasmon resonance absorption band in the UV-Visible spectra in DIW (C)
and seawater (D)

Fig. 2 Mean mass (and standard deviation) of Ag accumulated (ng) by DGT units (n = 6 for
diatoms and 8 for clams) during the time of exposure. A Culture medium for algae; B
Seawater of the rearing medium of clams

Fig. 3 Bioaccumulated concentrations of Ag in the whole soft tissues of clams after 14 days of
waterborne or dietary exposure to soluble or nanoparticulate forms. Bars with different
superscripts correspond to significant differences (Mann and Whitney, p<0.05)

Fig. 4 Consumption of microalgae by clams after waterborne or dietary exposure to soluble or

nanoparticulate Ag at day 13 and day 10 respectively. Bars with different superscripts
correspond to significant differences (Mann and Whitney, p<0.05)
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Fig. 2
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Fig. 3
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Fig. 4

Clearance rate (mL.h'!)

140

120

100

80

60

40

20

>

Waterborne exposure
A

|

Control

soluble Ag

AgNPs

Clearance rate (mL.h'!)

45
40
35
30
25
20
15
10

Dietary exposure

Control

soluble Ag

AgNPs

194




Chapitre 4

2. Résultats complémentaires

Une expérimentation sur les effets des Ag NP sur Hediste diversicolor a été réalisée mais
ne fait pas 1’objet de la publication précédente. Cependant les résultats des réponses
biochimiques et comportementales sont présentés dans le tableau ci-dessous (Tableau 10). Le

protocole d’exposition des annélides est le suivant:

Exposition via I'eau: Les annélides ont été places individuellement dans des bechers en
plastique de 100 ml remplis avec 50 ml d'eau de mer. Trois traitements (eau de mer naturelle
sans contamination; Ag soluble: 10 pg Ag L™; Ag NP: 10 pug Ag L™) ont été réalisés en
triplicat dans I'obscurité. Les milieux d'exposition (eau et NP) ont été renouvelés tous les deux
jours pendant 14 jours. Les invertébrés n'ont pas été nourris pendant I'expérience. Des études
antérieures menées dans notre laboratoire ont montré que le jelne pendant deux semaines
n'induit pas de diminution significative de lindice de condition ou de changements

histopathologiques.

Exposition par l'alimentation: Des morceaux d'annélides exposés a I’Ag soluble, aux Ag
NP ou des morceaux de vers issus des controles de I'expérience d'exposition dans I'eau (voir
ci-dessus), ont été utilisés en tant que source de nourriture comme décrit dans une précédente
étude (Rainbow et al. 2006) et adaptée a nos conditions. Puisque les machoires de polychaetes
peuvent contenir de fortes concentrations de métaux (Bryan et Gibbs 1980), seuls les corps
des vers ont été utilisés comme sources de nourriture pendant les essais. Des auteurs ont
montré que les écarts entre les concentrations en métaux dans les différents segments le long
du corps ne varient pas significativement (Rainbow et al. 2006). Les piéces de vers (environ
0,2 cm de long) ont été congelées et utilisees comme vecteur de la contamination tous les

deux jours.
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Tableau 10 Bioaccumulation et réponses des biomarqueurs biochimiques et
comportementaux chez H. diversicolor exposés a I'Ag sous forme soluble ou
nanoparticulaire par la colonne d’eau ou par lI'alimentation. Les lettres différentes en

exposant indiquent des différences significatives entre les traitements (p <0.05)

Hediste diversicolor
Ag Exposition par I’eau Exposition par la nourriture
Controle Agsoluble AgNP Controle Agsoluble AgNP
Bioaccumulation 51+214 | 38742928 | 279+170° | 70+39A | 295+233°% | 227423248
(ng/g pf)
Enfouissement (pente) -0,4606 -0,2595 8 -0,3028°% -0,6704 4 -0,238°8 -0,2745°%
All -
imentation 88+ 14 85418 85+14 80+18 79424 83+20
(larves consommées/h)
CAT
. 776 £47 A 1141+123°8 1138+ 74°% 573 £39 733 £ 166 619+7
(umol/min/g ww)
GST
. 1437+ 60 1351+47 1279+ 46 1312+169 931+74 1525+ 347
(nmol/min/g ww)
SOD 819 +£32 853 +£96 976 £ 141 825 +£37 505 £ 65 786 + 138
(USOD/g ww)
LDH
. 182 +554 211+ 514 257 + 65° 176 + 45 A 267 + 858 277 + 1584
(nmol/min/mg prot)
TBARS
9,9+0,9 "8 11,8+1,04 7,4+0,8° 11,5+1,7 11,0+0,9 8,0+1,9
(nmol /g wetw)
AChE
. 834+ 84 968 +£72 942 +£108 813+ 172 511 +£80 1075+ 249
(nmol/min/g ww)
csp
. 23+3A 41+38 43+38 26+24 72+968 47+84
(nmol/min/g ww)

Les annélides ont accumulé significativement 1'Ag par les deux voies d’exposition (eau et
nourriture) et pour les deux formes d'Ag (soluble et nanoparticulaire) a l'exception des
animaux exposés aux Ag NP par l'alimentation ou la variation mesurée n'est pas significative
(seule une tendance apparait). Le comportement d’enfouissement a ¢été altéré chez les
annélides exposés aux deux formes d’Ag et quel que soit le mode d’exposition. Une induction
des activités CAT et CSP a été mesurée chez les animaux exposés aux deux formes d’Ag par
la colonne d’eau. L’activit¢ LDH a été significativement augmentée chez les annélides
exposés aux Ag NP dans I’cau. Les activités LDH et CSP ont été significativement
augmentées chez les annélides exposés par la voie alimentaire a I’Ag soluble uniquement et

une tendance a I’augmentation a été observée chez les animaux exposés aux Ag NP.
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3. Conclusion et perspectives

Le résultat le plus marquant concernant le comportement des Ag NP est leur
agglomération puis leur dissolution dans 1’eau de mer. Ainsi la libération d’Ag labile
provenant des NP et mesurée par les DGT atteint un niveau similaire a celui mesuré dans
I’exposition a I’Ag soluble. En accord avec ce résultat, les réponses biochimiques et
comportementales mesurées chez les invertébrés sont globalement similaires dans les deux
traitements (Ag nanoparticulaire ou soluble). Le second résultat d’intérét concerne 1’effet de la
voie d’exposition sur la toxicité¢ de I’Ag. En effet, un plus grand nombre de biomarqueurs ont
répondu chez les bivalves exposés a I’Ag par la voie alimentaire (prise alimentaire, CAT,
GST, SOD) par rapport a ceux exposés par I’eau ou seule une induction de CAT a éte détectée
(Tableau 11). Chez les annélides les réponses des biomarqueurs sont plus contrastées et

aucune tendance concernant I’effet de la voie d’exposition ne semble étre détectée.

Tableau 11 : Comparaison des réponses des biomarqueurs chez S. plana et H. diversicolor
selon la forme de I’Ag et la voie d’exposition (colonne d’eau ou alimentation). Induction
significative du biomarqueur A, inhibition significative du biomarqueur N, tendance a
Finduction du biomarqueur (non significatif) <7, pas de variation significative =.

Scrobicularia plana Hedlste diversicolor
Ag Exposition par I'eau Exposition par la nourriture Ag Exposition par I'eau Exposition par la nourriture
Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP
Enfouissement = = = =] Enfouissement \ \ \ \
Alimentation = = \ \ Alimentation = = = =
MT = = = = MT Nd Nd Nd Nd
CAT L ) ) ¥ cAT — — = =
GST = = et L GST = = =
SoD = = ¥ e SoD = = = =
LOH = = = = LDH = — — e =
TBARS = = = = TBARS = = S| =]
AChE = = = = AChE = = = =
csp = = = = csp e — — | - >

Il est possible que les effets de I’Ag plus importants chez les bivalves exposés via les
algues (Nitzschia sp) contaminées résultent de la modification de la spéciation de I’Ag dans
I’eau de mer. En effet, il a ét¢ démontré que I’Ag existe dans le milieu marin sous forme de
chlorocomplexes (Luoma et al. 1995). Cette forme est généralement moins toxique que la
forme Ag+. La spéciation de 1’Ag pourrait étre modifiée par les substances issues du

métabolisme des algues (formation d'Ag™) dans 1’eau de mer comme proposé par Navarro et al.
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(2008). Chez les annélides, les effets observés sont moins importants en réponse a I'exposition
par la voie alimentaire. Une hypothése qui pourrait expliquer ce résultat est le phénomene de
détoxification qui a pu avoir lieu entre la proie et le prédateur tel qu'il est décrit dans l'article
sur le transfert de détoxication dans la chaine alimentaire par Nott et Nicolaidou (1990). Ces
travaux soulignent le nombre d’interactions possibles (stratégie d’alimentation du prédateur,
type de proie) qui affectent la stabilité et les effets des NP dans 1’eau de mer comme cela a été

démontré pour des métaux traces (Ng et al. 2005; Rainbow et al. 2011).
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Chapitre 5 : Réponses biochimiques et
comportementales des invertébrés Scrobicularia
plana et Hediste diversicolor exposés aux
quantum dots de sulfure de cadmium par la
colonne d’eau ou I’'alimentation.
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1. Contexte del'étude

Ce chapitre est complémentaire du précédent et apporte des éléments de comparaison
importants dans la compréhension les facteurs qui influencent la toxicité des NP. Nous avons
souligné dans l'étude précédente que la toxicité des Ag NP est largement modulée par la
transformation des NP dans l'eau de mer. Nos résultats ont montré une libération d'Ag labile
aussi importante que la concentration mesurée pour I'exposition a I'Ag soluble. L'argent labile
peut ensuite étre transformé via la formation de chlorocomplexes avec les chlorures présents
dans le milieu. 1l en résulte que la toxicité provient principalement des effets des complexes
formés dans I’eau de mer. Le phénomene est trés compliqué et peut également étre modifié
par la présence du biofilm qui peut influencer le devenir des NP dans I'eau de mer. Dans ce
chapitre nous allons étudier le devenir des CdS NP dans l'eau de mer et les effets qu'ils
produisent sur les organismes lorsque ceux-ci sont exposes par la colonne d'eau ou par leur

alimentation.

Le choix de la concentration d’exposition en Cd a été¢ soumis a la méme problématique
que pour I’Ag. A I’heure actuelle, il n’y a pas de données environnementales concernant les
concentrations en Cd NP que ’on peut trouver dans les milieux marins et cotiers. Afin de
définir une dose environnementale, nous nous sommes appuyés sur les données provenant des
études sur les métaux traces. Pour le Cd sous forme soluble, les effets sublétaux pour les
animaux marins ont été enregistrés pour des concentrations de Cd ne dépassant pas 10 pg.L™
(Eisler 1985). A ces doses, les effets sont observables au niveau sub-individuel (biochimique)
par des variations d’activités d'enzymatiques et au niveau individuel par la diminution de la
croissance, la perturbation des voies respiratoires et la perturbation des contractions
musculaires (Eisler 1985). Nous avons donc exposé S. plana et H. diversicolor a une
concentration de 10 pg. L™ directement par I’eau mais aussi par la voie alimentaire. Ce choix
nous permettra également de comparer les résultats de 1’exposition de nos organismes avec
ceux observés dans le chapitre 4 pour 1’exposition aux Ag NP étant donné que ces métaux ont

des masses molaires trés semblables.
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Les problématiques abordées dans ce chapitre sont les suivantes:

e Quel est le comportement des CdS NP dans I’eau de mer en prenant en compte I'effet
des ligands potentiels libérés par les organismes ? Est-ce que ces NP se dissolvent
dans I’eau de mer ?

e Comment la forme physico-chimique (soluble ou nanoparticulaire) influence-t-elle la
bioaccumulation du Cd chez S. plana et H. diversicolor ?

e Quelle est I'influence de la voie d’exposition (par I’eau ou par I’alimentation) sur
I’accumulation et les effets des CdS NP sur S. plana et H. diversicolor ?

e Est-ce que I’exposition a de faibles concentrations de CdS NP peut engendrer des
réponses observables et éventuellement utilisables pour la gestion du risque associé
aux NP ?
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Publication 4 : Behavioural and biochemical
responses of the endobenthic invertebrates
Scrobicularia plana and Hediste diversicolor to
cadmium sulfide quantum dots (CdS QDs):
Waterborne and dietary exposure
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Introduction

Quantum dots (QDs) are a special class of nanoparticles (NPs) raising attention of
scientists because of their properties of absorbance and fluorescence and their ability to act as
semiconductors (reviewed in Hardman 2006). Cd based QDs such as Cd suflide (CdS), Cd
selenide (CdSe) and Cd telluride (CdTe), are the most studied nanoxide semicondutors and
are widely used in the fields of medical imaging to tagging and sensing (Wiesner et Bottero
2007; Gagné et al. 2010), electronic and solar energies (Gagné et al. 2010) and they are at the
forefront of nano-biotechnology research (Chen et al. 2012). The increased production of such
nanomaterials (http://www.mknano.com) could lead to potential ecological risks resulting in
their release into the environment especially aquatic environments which are the final
destination of contaminants including NPs (Kaegi et al. 2008). In seawater, NPs are generally
aggregated or agglomerated, favoring deposition onto the sediment surface (Klaine et al.
2008), mixing with the biofilm but also moving in the water column with the tidal cycle and
marine currents. Under these conditions, biota will be exposed to NPs via different routes of
exposure including food, which need to be investigated to evaluate NPs ecotoxicity.

In order to investigate putative ecological impairments caused by engineered
nanoparticles (ENPs), the selection of species playing a key role in the structure and
functioning of ecosystems and recognized as good models for biomonitoring purposes is
necessary (Berthet et al. in Amiard-Triquet et al. 2011). Scrobicularia plana and Hediste
diversicolor have a key role in the structure and functioning of both estuarine and coastal
ecosystems and they contribute to the biogeochemical cycles of nutrients and contaminants
during bioturbation activity. Invertebrates are essential vectors of metal transfer from
environmental compartments (water, food or sediment) to higher trophic levels (Cattaneo et al.
2009) like wading birds and economically important species. In addition, bivalves are
described as a unique target group for NP toxicity (Canesi et al. 2012) pumping large amount
of particles from the water column or adsorbed onto the food and sediment surfaces. Worms
using detritus and micro-organisms as food ingest concomitantly important volumes of
sediment, leading to a potential exposure to NPs residing in sediments as proposed by
Galloway et al. (2010). Thus, the bivalve S. plana and the ragworm H. diversiclor are good
candidates for ecotoxicological studies about NPs (Buffet et al. 2011).

Recently, intense concerns appear concerning QDs toxicity and the role of dissolution of
Cd NPs in the toxicity. In vitro studies show that the release of soluble Cd contributes to
toxicity at least partly (Li et al. 2009; Su et al. 2010) but cytotoxicity cannot be attributed only
to the toxic effect of free Cd** (Cho et al. 2007). Experimental studies in freshwater have
shown that Cd-based NPs are rapidly aggregated or agglomerated after 24h, then a fraction of
Cd (respectively 14 and 15%) is released in water (Gagné et al. 2008; Peyrot et al. 2009).
However, Cd QDs exert higher toxicity compared to the same amounts of soluble Cd on
bacteria and algae, suggesting a specific nano-effect (Priester et al. 2009; Domingos et al.
2011). Oxidative stress and generation of reactive oxygen substances (ROS) seem to be the
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main source of toxicity of Cd-based NPs in cells (Lovri¢ et al. 2005; Li et al. 2009), in the
freshwater cnidarian polyp Hydra vulgaris (Ambrosone et al. 2012), in the freshwater mussel
Elliptio complanata (Gagné et al. 2008; Peyrot et al. 2009), in freshwater fish Gasterosteus
aculeatus (Sanders et al. 2008) and in Oncorhynchus mykiss (Gagné et al. 2010) as previously
described in reviews dealing with NPs (Klaine et al. 2008). Some authors suggest that
mechanisms of defense against oxidant stress represent good biomarkers to evaluate the early
responses to nanometals in aquatic systems (Tedesco et al. 2010; Buffet et al. 2011; Gomes et
al. 2011). In spite of an increasing research effort about Cd-based NPs, most of these studies
focus on cell toxicity whereas only few of them deal in vivo toxicity.

A strategy to assess NP effects is the use of biomarker tools, such as biochemical markers
of defense involved in the response against oxidative stress (metallothionein: MT; catalase:
CAT,; glutathione-S-transferase: GST; superoxide dismutase: SOD) and biomarkers of
damages resulting from the production of reactive oxidative substances (thiobarbyturic acid
reactive substances: TBARS; caspase: CSP). Louis et al. (2010) have shown that metabolism
is modified when fish Oncorhynchus mykiss are exposed to Cd-based NPs due to the
additionnal energy need for defense mechanisms. Thus, lactate dehydrogenase activity (LDH)
is particularly important when a considerable amount of energy is quickly required
(Diamantino et al. 2001). In parallel to molecular and biochemical biomarkers, behavioural
biomarkers are sensitive tools to assess the impact of contaminants and they are particularly
relevant from an ecological point of view since they can altered species survival in avoidance
against predators, foraging and reproduction (Amiard-Triquet 2009). Behaviour can be linked
to the energy pathway since burrowing and feeding are particularly energy consuming.
Burrowing and feeding tests have shown impairments due to the ecotoxicity of metal NPs in S.
plana and H diversicolor (Buffet et al. 2011; Pan et al. 2012). The Multispecies Freshwater
Biomonitor (MFB) is an equipment that improves behavioural analysis by registering online
movements of the organisms in test chambers (Gerhardt et Schmidt 2002) once they are
already burrowed.

The aim of this work was to evaluate the effects of low concentration (10 pg.L™)
compared to those generally used in previous studies (Lovri¢ et al. 2005; Gagne et al. 2008;
Peyrot et al. 2009; Gagné et al. 2010; Su et al. 2010), compared to soluble Cd, on marine
bivalves and ragworms exposed to these contaminants directly in seawater or via their food
(respectively microalgae and pieces of worms). NPs were characterized in deionized water
(DIW) and seawater, then the exposure of animals to soluble Cd was evaluated by using
passive samplers (diffusive gradient in thin films: DGT) and bioaccumulation was measured
in both species. A set of biomarkers at different levels of biological organization (sub-
individual and individual) adapted for ecotoxicology studies was chosen to assess the effects
of CdS NPs versus soluble Cd. According to our knowledge, this is the first paper about
ecotoxicity of CdS QDs in marine organisms dealing with multiple routes of exposure (water
and food).
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Material and methods
Chemicals used and particle characterization

CdS QDs stock suspension was obtained from JRC (EC Joint Research Center, Ispra)
with particle sizes between 5 and 6 nm and a Cd concentration of 700 mg.L™. NPs were
washed using centrifugal ultrafiltration resulting in CdS NPs in pure water with no residual
free stabilizer or other soluble impurities. After 5 min of sonication (Ultrasonicator
BRANSON B-1200 E2 HF 100 W), a suspension of CdS (20 mg.L™) was prepared in (DIW).
Measurements of size distribution were performed using a ZetaSizer Nano by Malvern in
DIW, soft water and seawater.

Animal collection and acclimation

Bivalves and ragworms were collected by hand from an intertidal mudflat in the Bay of
Bourgneuf (1° 59 04.80°” W, 47° 01° 50.35”* N), located on the West Atlantic coast (France).
Animals of the same weight (S. plana: 2.7 +0.5g, H. diversicolor: 0.18 £0.07 g) were
selected to avoid any potential influence of this biological factor (Tankoua et al. 2011). Clams
and ragworms were transported to the laboratory in a cool box. The animals were then
allowed to eliminate their gut content and acclimated in a temperature controlled room (15°C,
temperature measured in the sediment at the time of collection), for 48 h in aerated filtered
(0.45 pum) natural seawater. This acclimatation time period was chosen after Poirier et al.
(2006) and Burlinsson and Lawrence (2007).

Exposure protocol

Two experiments were carried out to explore the effect of different routes of exposure
either in seawater or in food.

Waterborne exposure

Taking into account that intra-sedimentary species are able to freely contact with NPs in
the aqueous medium from their burrows, animals were first exposed in seawater. Bivalves
were placed into 2.2 L polypropylene aquaria (12 organisms per tank) filled with 2 L seawater
whereas ragworms were individually placed in plastic beakers of 100 mL filled with 50 mL of
seawater. Three treatments (natural seawater without contamination; soluble Cd: 10 pg Cd L™;
CdS NPs: 10 pg Cd L™) were carried out in a triplicate design in the dark. The experimental
media (water and NPs) were renewed every following day during 14 days. Invertebrates
remained unfed during the whole experiment. Previous studies carried out in our laboratory
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have shown that even if animals were not fed during two weeks it does not induce a
significant decrease of the condition index of clams or histopathological changes of both
species.

Dietary exposure

In the second part of this experiment, foods were exposed to soluble Cd and CdS NPs in
order to use them as vectors of contaminants. A microphytobenthic diatom Nitzschia sp06-1
(NCC178, from the Nantes Cultures Collection of MMS) was chosen as food for S. plana
because this alternative deposit-feeder predominantly uses the biofilm on the surface of
mudflats (Hughes 1969). Algae were cultured in flasks (1 L) filled with 900 mL Diatom
Artificial Medium (DAM) described by Gagneux-Moreaux (2007) without EDTA. Diatoms
were exposed for 4 days during exponential growth to DAM, DAM with soluble Cd (10 pg
Cd L™ and DAM with CdS NPs (10 pg Cd L™). At day 4, diatoms were gently washed to
clean them from DAM and from any loosely bound Cd while keeping the biofilm on the
bottom of flasks. The culture medium was replaced by 900 mL filtered seawater and bivalves
were introduced (10 organisms per flasks). Three replicates were used for each exposure and
were compared with a control treatment without animals. Media were changed every
following day, renewing contaminated Nitzschia sp. and seawater. Since ligand is needed to
enhance the release of metals firmly adsorbed on the outside of the cells (Hassler et al. 2004),
it may be considered that uptake in bivalves is derived from Cd really linked to microalgae.

For dietary exposure of H. diversicolor, we used pieces of ragworms exposed to soluble
Cd, CdS NPs or pieces of control worms from the waterborne exposure experiment (see
section 2.3.1) as previously described in Rainbow et al. (2006) and adapted to our conditions.
Because jaws of nereid polychaetes may contain high concentration of metals (Bryan et Gibbs
1980), only bodies of decapitated worms were used as a food source. In addition, Rainbow et
al. (2006) have shown that variations between metal concentrations of different sections of
body along the lenght of the worm behind the head didn't changed significantly. Pieces of
worms (about 0.2 cm long) were frozen and used as food package every two days.

Metal quantification in experimental media

The dissolved fraction of Cd in experimental media was determined by using DGT tools
(diffusive gradients in thin films) (Davison et Zhang 1994). The DGT disc units (2.5 cm
diameter) were purchased from DGT Research Ltd. A Chelex-100 resin beads and a diffusive
gel with a pore size of about 5 nm were used (open pore diffusive gel). The thickness of gel
was 0.82 mm. A filter of 0.14 mm thickness and 0.45 um pore size covered the gel. For each
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condition, 6 or 8 DGT units were deployed in the containers respectively with Nitzschia sp. or
S. plana individuals. Levels of Cd accumulated by the DGT units were measured on day 0, 2
and 4 for diatoms exposure and on day 0, 3, 7 and 14 for bivalve exposure (2 DGT units per
sampling day). After sampling, DGT units were washed with ultra-pure water (Milli-Q) and
placed in 2 mL vials. 1.5 mL of 1 M HNO; was added and left for 1 day to elute Cd from the
Chelex resin. Cd determination was performed in the 1 M HNOj eluent by electrothermal
atomic absorption spectrophotometry (EAAS, Varian SpectrAA55 spectrophotometer) with
the Zeeman Effect for background correction. Mass of metal accumulated (M) by the DGT
unit was calculated as previously described in Buffet et al. (2011).

Metal quantification in biota

Cd bioaccumulation was estimated after 14 days of exposure in the whole soft tissues of
bivalves (n = 10 per treatment) and in ragworms (n = 10 per treatment). Tissue fractions were
digested by heating (90°C) with Aqua Regia (HCI/ HNO3:75/25). Then, the quantification of
Cd was performed by using EAAS. All labware were cleaned in 10% nitric acid bath for 24 h
and rinsed three times with DIW before use. The accuracy of analyses was checked by
internal quality control with a standard reference material (Mussel tissue SRM 2976, National
Institute of Standards and Technology).

Biochemical markers

After 14 days of exposure, whole soft tissues of animals were immediately stored at -
80°C until biochemical analysis. For LDH and MT, measurements were carried out on
individuals (n=10 per treatment). Methodologies applied for the determination of
biochemical markers (MT, GST, LDH, CAT, SOD, TBARS, AChE) have been described in
details by Buffet et al. (2011). MT analysis was performed only in S. plana since MT is not
relevant as a biomarker in H. diversicolor (Poirier et al. 2006). Briefly, MTs were quantified
by Differential Pulse Polarography (DPP) analysis (Mouneyrac et al. 2002) after partial
purification in soft tissue homogenates. Lipid peroxidation was estimated by the formation of
TBARS, quantified by reference to MDA absorbance at 530 nm (Halliwell et Gutteridge
1985). For GST, CAT, SOD, AChE and LDH activities, tissues were homogenised and
enzyme activities were determined spectrophotometrically in the enzyme fraction (S9 fraction)
as described by Habig et al. (1974). for GST, Claiborne (1985) for CAT, McCord and
Fridovich (1969) for SOD, Galgani and Bocquene (1991) for AChE, Diamantino et al. (2001)
for LDH. CSP 3-like activity was determined by measuring the release of
aminotrifluoromethylcoumarin (AFC) from the caspase tetrapeptide substrate Ac-DEVD-AFC
(N-acetyl-lle-Glu-Val-Asp-7-amino-4-trifluoromethylcoumarin). After homogenization of the
pooled soft tissues, an aliquot of S9 was mixed with buffer B (312.5 mM HEPES pH 7.5,
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31.25% sucrose, 0.3% CHAPS, 50 AM of DEVD-AFC). The fluorescence of free AFC was
measured by using a fluorometer (Safas FLX Xenius, Monaco) at an excitation/emission
wavelength of 390/530 nm every 3 min for 45 min. CSP 3-like activities were expressed in
pmoles AFC min™mgprotein, according to a standard curve obtained from AFC.

All the results were expressed with reference to protein concentrations determined
according to Bradford (1976). For MT, LDH determinations were carried out individually (n
= 10 per species and per treatment, control and Cd either soluble or as CdS NPs). For GST,
CAT, SOD, TBARS, AChE and CSP-3 like determinations were carried out on pools of 2-4
individuals per species (H. diversicolor, S. plana) depending on the weight of tissues.

Behavioural experiments

Burrowing tests were carried out according to the procedure described by Bonnard et al.
(2009) after 7 or 8 days to waterborne exposure of H. diversicolor and S. plana, respectively
and 6 or 7 days to dietary exposure of H. diversicolor and S. plana respectively. Briefly, 20
bivalves per condition were tested in two replicated experimental units which consisted of
plastic containers filled with 5 cm of sediment freshly collected from their site of origin and
topped with 2 L of aerated seawater.

Automated behavioural toxicity tests were carried out with the Multifreshwater
Biomonitor (MFB) after 7 and 14 days of waterborne or dietary exposure of both species. One
top of each sensor-chamber was closed with mesh and the other one opened in order to
visually identify movements of animals. For H. diversicolor, movements inducing signals
within the range of 0.5 Hz were identified as undulation, and signals between 1.0 and 2.0 Hz
indicate head movements and feeding activity. For S. plana, movements inducing signals
within the range of 0.5 Hz were identified as burrowing activities with foot movements, and
signals between 1.0 and 2.5 Hz indicated feeding and ventilation siphon movements. The
sensor chambers were placed vertically in plastic tank with a shallow layer of sediment and
topped up with 1 L seawater. The lower half of the chamber was filled with sediment and one
individual per chamber (n=7 per treatment) was placed at sediment surface and was allowed
to acclimate during 1h before MFB recording started. Then it was performed over 7 hours.
The behavioural patterns were examined visually by observing invertebrate movements in
combination with the MFB oscilloscope signals. One chamber without organisms was used as
control for noise signals.

The feeding rate of both species was quantified after 14 days for both water and food
exposures. The feeding rate of S. plana was quantified according to the methodology
described by Worall and Widdows (1983) and adapted to our conditions. Algae Tetraselmis
suecica were used as food at a concentration of 10 000 cell mL™ in each tank (3 tanks per
exposure treatment, 12 clams per tank). The concentration of algae not ingested by bivalves
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was measured after 1 h. The feeding rate of H. diversicolor was quantified according to the
methodology described by Moreira et al. (2005). Twenty worms were fed with 100 Artemia
salina larvae into their individual plastic beakers containing 50 mL of seawater. They were
left undisturbed for 1 h, then, the remaining larvae were collected and counted. The results
were expressed as the number of larvae ingested per hour per organism.

Statistical analysis

The assumptions of normality and homoscedasticity of all results were evaluated using
Shapiro-Wilk and Fisher tests to choose appropriate parametric or non parametric statistics
and to compare treatments (controls, soluble Cd and CdS NPs). Significant differences were
considered at p <0.05. To compare data from treatments, Mann and Whitney tests were
performed on biomarkers data with exception of burrowing tests. Burrowing Kinetics statistic
analysis were performed on R using a generalized non linear model with o as burrowing rate

(:
p(t) =e™

A binomial model B (a,b) was used since a is a binary value (unburrowed/burrowed) with
a probability of success and b number of observations:

, pit—1) -p(t)
N(t) B( 2 (t—1) ,N(t 1))

Burrowing Kinetic differences were estimated using the Bayesian inference. For each
treatment the distribution allow to obtain means and credible interval at p < 0.05

Results
Characterization of CdS NPs

Results of characterization of CdS NPs in deionized water (A), after 24h in soft water (B)
and after 24h in seawater (C) are depicted in figure 1. Distribution of sizes did not changed
dramatically in soft water and seawater with the exception of the formation of few
agglomerates or aggregates with size comprised between 100 and 300 nm.
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Solubility of CdS NPs in the experimental medium

Fig. 2A and Fig. 2B display the evolution of Cd accumulation by DGT during 15 days of
waterborne exposure respectively for S. plana and H. diversicolor. Fig.2C is relative to the
evolution of Cd accumulation by DGT during 4 days of contaminated culture for Nitzschia sp.
The results depicted in A, B and C graphs are similar with the highest quantities of labile Cd
in the media initially contaminated with Cd**. The quantities of labile Cd in the media initially
contaminated with CdS NPs were lower but much more important than those for the control
treatments. In that last case, the observed accumulations are small because there is no
background Cd source.

Considering CdS NP contamination, the observed Cd accumulation in DGT mean that
NPs were partially solubilised in the water of culture and rearing media. Since initial levels of
contamination were identical for both sources (Cd as CdS NPs and soluble Cd), it indirectly
means that another part was staying under the NP form.

Cadmium bioaccumulation

After 14 days of waterborne exposure, Cd concentrations significantly increased in whole
soft tissues of clams and ragworms exposed to soluble Cd (S. plana: 290 + 73 ng.g™, H.
diversicolor: 196 + 71 ng.g™) and CdS NPs (S. plana: 311 +52ng.g*, H. diversicolor:
480 + 247 ng.g™) compared to controls (S. plana: 31 + 8 ng.g™, H. diversicolor: 40 + 20 ng.g™?).
Cd concentrations determined in ragworms exposed to CdS NPs were significantly higher
than concentrations in animals exposed to soluble Cd.

After 14 days of dietary exposure, Cd levels significantly increased only in tissues of
clams exposed to CdS NPs (78 +25 ng.g™) compared to controls (55 + 17 ng.g™). No
difference was observed in other treatments and for both species.

Biochemical markers

The results of biomarker analysis in S. plana are shown in Table 1. Concerning
waterborne exposure, CAT, GST and CSP significantly increased in animals from both Cd
treatments compared to controls and activities were significantly enhanced in the presence of
Cd as NPs than as soluble form, except for CSP. SOD, LDH activities and TBARS levels that
were significantly increased only in clams exposed to CdS NPs. Concerning dietary exposure,
activities of CAT and CSP significantly increased in clams exposed to both form of Cd
compared to controls and GST only in clams exposed to CdS NPs.
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The results of biomarker analysis in H. diversicolor are shown in Table 2. Concerning
waterborne exposure, CAT, GST and CSP significantly increased in animals from both Cd
treatments compared to controls and activities were significantly enhanced in the presence of
Cd as NPs than as the soluble form, except for CAT. Concerning dietary exposure, CAT and
CSP significantly increased in animals from both Cd treatments compared to controls and
activities were significantly enhanced in the presence of Cd as NPs than as the soluble form.
No significant difference was detected in other species, treatments and routes of exposure for
MT and AChE.

Behavioural markers

Results of burrowing test for S. plana and H. diversicolor exposed to the two forms of Cd
in water (respectively A, C) or via the food (B, D) are reported in the Figure 3. The mean rates
of burrowed animals and credible interval showed that differences occurred only in clams
exposed to Cd via the food. The burrowing kinetic was significantly affected for clams
exposed to Cd as NPs compared to controls or Cd as the soluble form. However, no difference
between the treatments (soluble Cd and CdS NPs) is detectable.

Significant differences occurring during the MFB analysis in S. plana and H. diversicolor
exposed to Cd are depicted in the figure 4. For bivalves, their behaviour was modified only in
the case of waterborne exposition to CdS NPs during 14 days, with a reduction of the
frequency (0.5 Hz) corresponding to the foot movements. Concerning ragworms, significant
reductions of the frequency corresponding to the body undulation (0.5 Hz) were observed
after 7 days of exposition to both forms of Cd compared to controls. The same observation is
possible considering animals dietary exposed to CdS NPs compared to controls and soluble
Cd treatments.

Results of feeding tests indicate that algae consumptions of clams were significantly
reduced after waterborne exposition to both forms of Cd (control: 4960 + 386 cell.h™, soluble
Cd: 2347 + 652 cell.h™, CdS NPs: 3300 + 859 cell.h™) and after dietary exposition to CdS
NPs (1008 + 460 cell.h™) only compared with controls (2847 + 971 cell.h™). No difference
(data not shown) was observed considering the feeding of ragworms.

Discussion

It is usually admitted that many NPs tend to aggregate in freshwater and seawater (Klaine
et al. 2008), especially when NPs are uncoated with cationic or anionic polymers that prevent
them from forming aggregates (Gagné et al. 2010). Louis et al. (2010) have shown that more
than 50% of CdTe NPs capped by CdS, with a primarily size between 1-10 nm, formed
aggregates above 10 nm in natural freshwater. Gagné et al. (2008) have demonstrated that
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CdTe NPs tend to form aggregate of different sizes in water using successive filtration steps.
These authors showed that CdTe NPs were mainly aggregated with sizes upper than 450 nm
(80%). In our experiment, we have observed the formation of aggregates or agglomerates with
sizes between 100 and 300 nm in DIW, soft water and seawater by using DLS. However the
majority of CdS NPs kept their nanoscale (1-10 nm) in all media tested in spite of the absence
of coating.

In studies of ecotoxicology about Cd NPs, questions concerning the solubility of particles
are addressed to evaluate how NP properties contribute to their toxicity (Priester et al. 2009;
Domingos et al. 2011). Some authors have previously shown a significant but limited
dissolution of Cd-based NPs in freshwater. By using filtrations, Gagne et al. (2008) have
demonstrated that 15% of CdTe introduced in freshwater were present in the dissolved phase
(including molecular/ionic Cd**). Domingos et al. (2011) have shown that labile Cd
concentrations increased with the concentrations of QDs and with the decrease of pH and
Cd?* concentration corresponded to a relatively small proportion of the total Cd in solution,
ranging from 0.3% to 21.7%. Ambrosone et al. (2012) have measured also low proportions of
dissolved CdTe NPs (12-14%) after 12-24h in freshwater. In the present study, we have
determined the labile fraction of Cd in our experimental medium (seawater) occuring with the
time of experiment by using passive samplers (DGT). The labile fractions measured in DGT
increased linearly with the time of experiment and were very similar in algae culture medium,
and animal media. Interestingly, the labile fraction of Cd in DGT from CdS NP exposure
aquaria were 2 times lower than the values in DGT from soluble Cd exposure aquaria. These
results demonstrated that a significant fraction of CdS NPs (about 50%) remained under the
nanoparticulate form. Considering characterization and DGT results together, there is an
evidence that a significant fraction of CdS NPs kept the nanoscale during at least 14 days.

In our experiment, invertebrates S. plana and H. diversicolor have significantly
accumulated Cd in both waterborne soluble Cd exposure and waterborne CdS NPs exposure.
After dietary exposure, bioaccumulation was not significant except in clams exposed to Cd
NPs via algae. Consequently, the assimilation of Cd associated with algal food or pieces of
worms seemed to be limited. However, the role of food as a vector of Cd transfer on longer
term must not be neglected since assimilation efficiency of metals may be different depending
on both phytoplankton and invertebrates species (Ng et al. 2005).

For the two species, CAT and GST activities were the most sensitive biomarkers of
defence responding to both Cd treatments (soluble and CdS NPs) and for both waterborne and
dietary exposures (except for GST activity in the case of clams dietary exposed to soluble Cd
via algal food and worms exposed to both form of Cd). CAT and GST activities were
previously demonstrated as sensitive defence biomarkers in other studies dealing with metallic
NPs effect on the same species (Buffet et al. 2011; Pan et al. 2012). In addition, in waterborne
exposure, inductions of CAT and GST were higher in clams exposed to Cd as NPs compared
to the soluble form. GST activity was more enhanced in waterborne exposed to CdS NPs
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worms than in animals exposed to soluble Cd. CAT was enhanced in dietary exposed to CdS
NPs worms compared to animals exposed to soluble form. These results are in agreement with
authors demonstrating a higher toxicity of CdSe and CdTe/CdS NPs compared to soluble Cd
(Priester et al. 2009; Domingos et al. 2011). Defence mechanisms seemed to play their role by
preventing lipid peroxidation and neurotoxicity since no increase of TBARS concentrations or
decrease of AChE activities were observed in the two species, treatments and routes of
exposure. However, CSP activities increased for the two species, treatments and routes of
exposure compared to controls. CSP induction was higher in worms exposed to NPs
compared to other conditions. The cytotoxicity is often related to activation of mitochondria
with formation of reactive oxygen species (ROS) and classical apoptosis mechanisms (Cho et
al. 2007). These informations suggest that defences (especially CAT and GST involved in the
protection against formation of oxidative substances) are not sufficient to prevent the ROS
generation and the associated apoptosis mechanism. Since mitochondria represent the major
source of ROS production in cells (Gagné et al. 2010) and are the most important organelles
for the energy production, it could alter functions at a higher biological level. This hypothesis
can be supported since MFB results give access to crucial information in a sensitive and
quantitative way concerning behaviour of invertebrates inside sediment. Results indicate that
body movements (foot movements of clams and body undulations of worms), particularly
energy consuming, were impaired in the two species exposed to CdS NPs (after 7 days for
waterborne and dietary exposed ragworms and after 14 days for waterborne exposed clams).
This result is in agreement with authors showing that metabolism is modified when fishes are
exposed to CdTe NPs capped by CdS due to the additional energy need for defense
mechanisms (Louis et al. 2010). These biomarkers are particularly interesting and sensitive
for risk assessment and ecological point of view since energy pathway is at base of growth
and reproduction.

For clams exposed to CdS NPs via the water, CAT, GST, SOD, LDH and CSP activities
were significantly induced whereas only CAT, GST and CSP activities were increased for the
exposition to CdS NPs via the food. For ragworms exposed to CdS NPs via the water, CAT,
GST and CSP activities were significantly induced whereas only CAT and CSP activities
were increased in worms exposed to CdS NPs via the food (CAT, CSP). These responses are
probably correlated to Cd accumulated depending on the route of exposure and dietary
strategies of each species. The present study is in agreement with other studies about Cd based
NPs showing oxidative processes and ROS production as the main consequences of the
exposure to Cd based NPs (Cho et al. 2007). The effect of ROS in cells can alter the processes
of energy production leading to disturbances of behavior potentially altering higher levels of
invertebrates’biology (growth, reproduction). The observed effects are more important for
organisms of the two species exposed to CdS NPs compared to animals exposed to soluble Cd.
Since an fraction of CdS NPs was not solublized in the experimental media, effects of these
NPs cannot be associated only to soluble Cd released from NPs highlighted by DGT results
but also to the nanometric size effect as previously seen in human cells exposed to CdTe
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(Lovri¢ et al. 2005; Su et al. 2010) in bacteria exposed to CdSe (Priester et al. 2009) and in
fish exposed to CdTe (Gagné et al. 2008).

To our best knowledge, this is the first experiment dealing with ecotoxic effects of CdS
NPs in marine species. The present study contributes to the debate about the role of the
dissolution of NPs to explain their toxicity. In addition, this experiment demonstrates the
potential of passive samplers (DGT) to evaluate the labile fraction released in experimental
media. Effects due partly to the nanoparticulate properties were observed in S. plana and H.
diversicolor. Biochemical and behavioural impairements were demonstrated as a consequence
of waterborne and dietary exposures. From a risk assessment point of view our findings
suggest that low doses of uncoated CdS NPs may pose environmental and health risks.
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Table 1
Biomarkers S. plana (water exposure) S. plana (food exposure)
Control Soluble Cd CdS NPs Control Soluble Cd CdS NPs
CAT (umol
min™ mg™
protein) 61 (5) 85 (2)" 90 (2)° 58 (2) 87 (3)° 87 (7)°
GST (nmol
min™ mg™
protein) 213 (15) 274 (31)° 350 (29)° 216 (52) 262 (16) 327 (41)°
Defense SOD (U SOD
mg™ protein) 26 (3)° 28 (4)* 43 (9)° 35 (7)* 36 (8)° 38 (3)°
MT (ug g™ , , ,
tissues) 1956 (198)° 2043 (164) 1995 (208)° 1982 (364)° 1938 (333)° 2145 (328)°
LDH (nmol
min™ mg'1
protein) 19 (5) 18 (6)° 32(7)° 18 (8)° 15 (6)° 19 (9)°
TBARS (nmol
MDA mg™
protein) 0.33 (0.09)* 0.25 (0.04)* 0.21 (0.07)" 0.41 (0.08)* 0.50 (0.07)* 0.51 (0.06)*
AChE (nmol
Damage min* mg™
protein) 22 (4) 24 (4) 26 (7)° 21 (6)° 20 (2)°® 23 (4)®
CSP-3 like
(pmol min™
mg” protein)  1.29 (0.11)% 1.89 (0.14)° 1.98 (0.18)" 1.35 (0.14) 2.15(0.2)° 2.43(0.31)°
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Table 2
Biomarkers H. diversicolor (water exposure) H. diversicolor (food exposure)
Control Soluble Cd CdS NPs Control Soluble Cd CdS NPs
CAT (umol min-
1 mg™ protein) 55 (4) 89 (6)" 94 (1)° 59 (2) 73 (3)° 97 (8)°
GST (nmol min-
1 mg™ protein) 65(8)* 88 (7)° 127 (14)° 70 (24)* 80 (7)* 91 (15)°
Defense
SOD (U SOD
mg™ protein) 60(6)* 38(5)° 55(3)* 43 (5)° 45 (3)* 43 (12)*
LDH (nmol min-
1 mg™ protein) 264 (54)° 291 (77)* 277 (82)° 243 (38)° 238 (118)* 196 (40)*
TBARS (nmol
MDA mg™
protein) 0.50 (0.08)* 0.49 (0.10)* 0.50 (0.08)* 0.48 (0.06)* 0.50 (0.04)* 0.57 (0,11)*
AChE (nmol
Damage min™ mg™
protein) 75 (27)° 74 (29)* 68 (20)" 92 (18)° 79 (18) 114 (33)*
CSP-3 like
(pmol min™ mg™
protein) 1.24 (0.06)* 2.10 (0.08)" 2.27 (0.02)° 1.21 (0.04)* 1.62 (0.04)" 2.09 (0.09)°
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Figure captions

Figure 1 Size distributions of CdS particles after synthesis (A), 24h after dilution with
softwater (B), 24h after dilution in seawater (C).

Figure 2 Mean masses of Cd accumulated by DGT units (ng) deployed in water at successive times of
exposure. A: the aquaria with S. plana and water contamination (n=3); B: the beakers with H.

diversicolor and water contamination; C: culture medium of Nitzschia sp.

Figure 3 Mean and credible intervals (p<0.05) of the burowing rate (h™) estimated in S. plana
waterborne exposed (A), dietary exposed (C) and H. diversicolor waterborne exposed (B), dietary
exposed (D).

Figure 4 Mean frequency and standard deviation of signals recorded with Multi Freshwater
Biomonitor (MFB) and corresponding to body undulation in H. diversicolor after 7d waterborne

exposure (A), 7d dietary exposure (B) and foot movement in S. plana after 14d waterborne exposure

©).
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2. Conclusion et perspectives

A Tissue de ces travaux, les résultats les plus marquants résident dans les possibilités
innombrables d’interactions entre les NP et le milieu d’exposition. En effet, les résultats
obtenus par la caractérisation montrent une fois de plus une agglomération des NP dans I’eau
de mer. Les capteurs passifs montrent une libération de Cd labile mais la moitier des CdS
reste sous forme nanoparticulaire. Apres 14 jours, les réponses des biomarqueurs (Tableau 12)
chez S. plana sont plus nombreuses pour les bivalves exposés a la forme nanoparticulaire et ce,
quelle que soit la voie d’exposition. Le Cd labile provenant des NP ne peut donc pas expliquer
a lui seul la toxicité des CdS NP. Ces résultats montrent donc que les effets observés sont
probablement liés aux caractéristiques physico-chimiques des NP. Concernant H. diversicolor,
les biomarqueurs (Tableau 12) répondant aux CdS NP et au Cd soluble sont similaires (CAT,
GST, CSP) quelle que soit la voie d’exposition a I’exception de I’induction de SOD chez les
annélides exposés au Cd soluble par ’eau. Cependant, I’induction des activités GST et CSP
sont significativement plus élevées chez les annélides exposés aux NP dans 1’eau par
comparaison avec ceux exposes a la forme soluble. De méme, I’induction des activités CAT et
CSP sont significativement plus élevées chez les annélides exposés aux NP par la voie

alimentaire par comparaison avec ceux exposés a la forme soluble.
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Tableau 12 : Comparaison des réponses des biomarqueurs chez S. plana et H. diversicolor
selon la forme de Cd et la voie d’exposition (colonne d’eau ou alimentation). Induction
significative du biomarqueur A, inhibition significative du biomarqueur N, pas de variation
significative =.

Scrobicularia plana Hediste diversicolor
cd Exposition par I'eau Exposition par la nourriture cd Exposition par I'eau Exposition par la nourriture
Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP
Enfouissement = = = = Enfouissement = = = =
Alimentation \ \ = \ Alimentation = = = =
MT - - - - MT Nd Nd Nd Nd
CAT g P P g CAT P g g P
GsT — ) = — GsT — — = J—
soD = — = = SOD — = = =
LDH = ) = = LDH = = = =
TBARS = — = TBARS = = = =
AChE = = = = AChE = = = =
csp e e e _— csp _— — e e

Utilisant un protocole expérimental et une dose d’exposition similaires a ceux du chapitre 4,
nous avons mis en avant les variabilités entre les Ag NP et CdS NP concernant la stabilité, la
spéciation et la voie de contamination des NP qui ont des rbles importants dans les
mécanismes de toxicité observés chez nos deux especes sentinelles. Les biomarqueurs
biochimiques et comportementaux semblent étre des outils trés performants lorsqu’ils sont
couplés a des techniques de caractérisation permettant le suivi du comportement des NP dans
I’eau de mer et des mesures de bioaccumulation, permettant ainsi une meilleure

compréhension des mécanismes de toxicité des NP dans I’environnement.
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Synthese des chapitres 4 et 5

Ag NPs et CdS

Agglomérationimportante des
NPs dans I’eau de mer.

La dissolution est variable et

dépend de la nature et de la

suspension de NPs

Bioaccumulation dépend de la
voie d’exposition.

A court terme I'accumulation

de métal est plus importante

par la voie directe.

Les biomarqueurs les plus
sensibles sont les enzymes de
lutte contre le stress oxydant (
CAT, GST,SOD)

La caspase liée au processus
d’apoptose est le seul
biomarqueur de dommage
induit par les NPs

Effets influencés par la nature
des NPs, lavoie d’exposition et
la libération de métaux labiles
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Chapitre 6 : Comportement des nanoparticules

d'oxyde de zinc marquées par un isotope stable

(6¢7Zn) dans le sédiment et leurs effets sur deux

especes endobenthiques Scrobicularia plana et
Hediste diversicolor
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1. Contexte del'étude

La plupart des NP métalliques entrent en interaction avec les composés de I'eau douce, de
I'eau de mer et les sédiments lorsqu’elles pénétrent dans I’environnement ; ce qui se traduit
généralement par leur dissolution et/ou leur agglomération (Pang et al. 2012). Du fait du
comportement spécifique des NP dans les milieux aquatiques naturels, elles vont
préférentiellement étre déposées puis stockéees dans les sediments (Nowack et Bucheli 2007;
Klaine et al. 2008). Afin de prédire les effets des NP sur le long terme, il est obligatoire de
comprendre le devenir des NP dans le compartiment sédimentaire ainsi que les effets pouvant
survenir sur les organismes endobenthiques qui constituent des cibles privilégiées des NP
dans les sédiments. Ce chapitre est donc dédié¢ a 1’étude du comportement et des effets des
ZnO NP dans ce compartiment particulier ainsi que [’utilisation de techniques possibles a
mettre en ceuvre pour améliorer nos pratiques dans les expériences sur les NP dans les

sédiments.

La spéciation des métaux dans les sédiments est une problématique trés importante pour
la gestion du risque des métaux traces dans I’environnement. Le comportement et le devenir
des métaux sont régis par une variété de processus physico-chimiques qui dictent leur
disponibilité et leur mobilité dans les systemes sédimentaires (Luoma et Rainbow 2008). Ces
auteurs présentent aussi les nombreuses techniques nécessaires a I’analyse du comportement
des métaux au sein du sédiment et mettent en exergue les difficultés concernant
I’échantillonnage et le traitement pour réaliser des expériences dans le sédiment. Lorsqu'on
travaille sur des NP métalliques, la complexité d’analyse est accrue. La recherche sur I'impact
environnemental des NP manufacturées est toujours entravée par un manque d'outils fiables
pour détecter, visualiser, quantifier et retracer les transferts des particules dans les systémes
naturels et biologiques complexes (Dybowska et al. 2011). L’étude des NP métalliques est
complexifiée également du fait de la présence de métaux a des concentrations non
négligeables qui sont naturellement présents dans le sédiment (et les organismes). Les
techniques de marquage isotopique peuvent constituer un outil de grande valeur pour répondre

aux interrogations concernant le comportement des NP dans les sédiments.
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Les techniques utilisant des isotopes stables sont appliquées depuis de nombreuses années
en géologie pour évaluer ’origine des roches, et en écologie pour comprendre les relations
existantes dans les réseaux trophiques, dans les études du métabolisme, dans les etudes sur la
nutrition et également en santé humaine (Gulson et Wong 2006). Deux approches sont
possibles concernant I’utilisation des isotopes stables. La premiere est basée sur les variations
d’abondance isotopique des produits stables issus de la dégradation radioactive. La seconde
approche est utilisable pour les ¢léments n’ayant pas de parents radioactifs. Dans ce cas précis
la variation d’abondance entre les isotopes est tres faible voire négligeable (Gulson et Wong
2006). Ces auteurs suggerent que 1’utilisation de cette deuxiéme approche est particuliérement
intéressante pour réaliser le suivi des nanoproduits dans I’environnement. L’utilisation de

cette technique nécessite de surmonter certains des obstacles :

e synthése des matériaux enrichis en isotopes,
e méthode d’analyse pour éliminer le bruit de fond pour des études utilisant des doses
faibles,

e limites de détection dans les tissus apres des temps d’exposition relativement courts

Dybowska et al. (2011) ont démontré que 1’étude de la contamination par des NP a des
doses environnementales réalistes est possible grace a I'utilisation de ces trageurs. D’un point
de vue technique, des précautions doivent étre prises pour réaliser ces analyses. En effet, le
choix des isotopes doit intégrer ’abondance naturelle des isotopes dans le milieu d’exposition
et dans les organismes étudiés, les limites de détection des techniques de mesures envisagées
pour I’analyse mais également leur cott. Un rapport réalisé par Rehkdmper et al. (2010) fait
¢tat des avantages et inconvénients de 1’utilisation de ces techniques pour leur usage dans les
tests d’écotoxicologie. Dans le cas de I’étude sur le zinc, le 7n et le "°zn sont indiqués
puisque leur abondance naturelle est relativement faible (Figure 32) et qu'ils permettent

d’utiliser des techniques comme 1’| CP-MS quadripole.
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Figure 32 : Abondance naturelle des isotopes du Zinc.

Le %Zn est ¢galement intéressant puisqu’il est moins colteux a produire que les autres
isotopes mais nécessite cependant des techniques d’analyses trés pointues (Spectrometre de
masse ICPMS double focalisation et multi-collection couplé). Dybowska et al. (2011)
proposent ainsi d’utiliser les travaux basés sur I'utilisation des NP marquées par des isotopes
stables pour constituer une base de nanomatériaux de référence appropriée qui peuvent étre

facilement détectés dans les expériences de nanotoxicologie en laboratoire et sur le terrain.

Dans ce travail, nous avons donc choisi de travailler & la concentration de 3 mg Zn. kg ™.
Cette dose a été choisie au regard des travaux de Tiede et al. (2009) et correspond a une
concentration environnementale prédite par des modéles mathématiques. Puisque ce travail a
été réalisé dans le sédiment, nous avons utilisé des ZnO NP marquées par l'isotope stable ®'Zn.
La suspension de NP a été stabilisée par du diethyléne glycol (DEG) qui permet la dispersion
des particules et évite la formation d'agglomérats afin de conserver les propriétés
nanométriques pour la majorité des NP. Une évaluation de la toxicité du DEG a donc été

menée indépendamment de celle des NP.
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Les problématiques abordées dans ce chapitre sont les suivantes:

e Quel est le comportement des ZnO NP dans le sédiment ? Est-ce que I’activité
bioturbatrice des organismes influence la répartition verticale des NP dans les
sédiments ?

e Est-ce que la toxicité est influencée par la solution de stabilisation (DEG) ?

e La contamination par les ZnO NP dans le sédiment a-t-elle une influence sur

I’accumulation et les effets de ces NP sur les organismes ?
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Publication 5 : Fate of isotopically labeled zinc
oxide nanoparticles insediment and effects on
two endobenthic species, the clam
Scrobicularia plana and the ragworm Hediste
diversicolor.
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1. Introduction

Alrthough it is reported that metal and metal oxide nanoparticles, which are among the most rapidly
commercialized matenials, can cause toxicity 1o organisms, thetr fate in the environment and toxscity 1o
marine ceganisms are not well understoad. In this study, we used a stable isotope labelling approach 10
wrace the fate of nanoparticles (NPs) in sediments and also investigated bio-uprake in two estuarine
intra-sedimentary Inverntebrates Scobicukaria plana and Nerels diversicolor. We selected exposure 1o
3mgkg " sediment Za0 NPs since this level is a realistic prediction of the environmental concentra-
ton in sediments. ¥Zn0 NPs (DLS: 21-34nm. positively charged: 31.3 mV) suspensions were
synthesised in diethylene glycol (DEG) We explored the fate of *“Zn0® NPs in sediment, “Zn
bloaccumudarion and the biochemical (blomarkers of defence and damage) and behavioural { burrowing
kinetics and feeding rates) biomarkers in both species 10 °ZnO NPs and DEG on its own during a 16 d
laboratory exp . After exp e, "'Zn concentrations in sediment showed higher levels in the
upper section (1 cm: 2.59 mg kg~ ') decreasing progressively (2 cm: 1.63 mg kg ™', 3 cm: 090 mg kg™,
4 cm: 067 mg kg~ ") te a minimum value at the bottom (5 cm: 0.31 mgkg- 1) **Zn bicaccumulation
was observed in both organisms exposed 1o ©'Zn0 NPs in DEG bul no majot inter-species differences
were found. At the biochemical level, ¥Zn0 NPs exposure significantly induced Increased glutarhione-
S transferase activity in worms and catalase activily in clams whereas superoxide dismutase aclivity
and thiobarbituric acd reactive substance levels were not affected in any species. Exposure to DEG on
its own leads to a significant increase of metallothionein-like protein bevels in clams compared with
those exposed 10 /Zn0 NPs or controls. Burrowing behaviour as well as feeding rate were significanty
mmpaired in both species exposed to *Zn0 NPs. Concerning exposure 1o DEG on its own. burrowing
behaviour impairments were also shown in bath species and feeding rate was impaired m bivalves.
Al ervitonmentally realistic concentration of 7Zn0 NPs in sediment, there is no strong evidence for a
severe nanoparticle effect since mast effects were also observed in the presence of DEG alone,

© 2012 Elsevier Inc. All rights reserved,

ecotoxicological studies on coastal and marine environment are
required.

The field of nanotechnology has shown a hage expansion
during the last decade. With an increasing range of nanomaterials
under production, questions arise concerning environmental and
human health (Auffan et al, 2009; Klaine et al, 2008). Since
aguatic environments are the final destination of contaminants,

* Cortesponding suthor Fax: =33 241 816674
E-mad address: cathe @ucoir |C Mouneyrac).

0147651375 - see front matter © 2002 Elsevier Inc All rights reserved
http: (/dx doiorg/10.1016 j ecoenv.2012.07.010

Zn0 is one of the most commonly used types of metal-based
nanoparticles in fields like electronics, personal care and UV
protection {Kool et al, 2011} using their specific optic and
photenic properties. ZnO nanoparticles (Zn0 NPs) are also used
as antimicrobial agents in paints, plastics and toothpastes
(Hooper et al, 2011) At the present time, there are many papers
concerning Zn0 NP but no consensus about the role of nanosize
property on their toxicity. Some recent works suggest that risk
assessments do not need 1o go beyond considering the metal
component of Zn0 NPs in soils (Hooper et al, 2011) or that

Please cite this artide as: Buffer, P-E., et al, Fate of

zinc oxide nanoparticles
‘endobenthic species, the_... Ecotoxicol. Environ. Safl {2012), wudxdduwo 1016/jecoenv.2012.07.010

in sediment and effects on two
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toxicity is associated with the solubilized Zn in aqueous systems
(Auflan et al., 2009; Heinlaan et al., 2008; Mortimer et al, 2010)
On the other hand, other scientists showed that the toxicity of
nanosized metal oxides is at beast partly due to the size effect and
not explained by dissolution of the particles alone (Wang et al|
2009).

According o Studart et al. {2007), suspensions with a high
concentration of nanoparticles { > 40 vol%] can be very advanta-
geous, in many technolbogies for device fabnication but need 1o be
stabifized. In most cases, the toxicity of the stabilizing agent is not
investigated. Despite 3 lot of work on toxicity of nanoparticles on
seawater and freshwater species, there is a little number of
studies dealing with sediment (Mahling et al, 2009; Pang et al,
2012} Several authors underline the need o carry out experiment
using soil matrix (Hooper et al, 2011; Kool et al. 2011) or
sediments (Keller et al. 2010) to well understand complex
mechanisms which can modify NPs bicavailability in this parti-
cular compartment. In the environment, metals naturally present
are associated wath sediment and biota at relatively high con-
centrations. Techniques using isotopes are recommended to
follow the optake of metals added in experiments and their
bioavailability (Croteau et al. 2011; Rodgers et al, 2011)
In addition, in seawater, nanoparticles become rapidly agglomer-
ated favouring deposition onto the sediment surface; thus benthic
organisms may be at higher nisk of exposure {Keller et al, 20101

With the main objective of investigating putative ecological
impairments caused by engineered nanoparticles (ENPs), it is
needed to select species which have a key role in the structure
and functioning of ecosystems. In this way, marine invertebrates
such as the ragworm Hediste diversicolor and the bivalve mollusc
Scrobicularia piana (Berthet ot al, 2011; Sole et al, 2009) are
recognized as good models for biomonitoring purposes.

Biomarkers of defence are part of the very first mechanisms of
protection against pollutants in the environment. Metallothionein
(MT) is 2 core biomarker involved in the regulation and detox-
fication of metals in organisms {Amiard ¢t al.. 2006) and may be
involved in the defence against oxidative stress (Buico et al,
2008). Catalase [ CAT), glutathione-S-transferase { GST), superoxide
dismutase (SOD) are also able to cope with axidative processus
(Regoli et al. 2011). These enzymes are of great interest since
oxidative stress is recognized as a main effect of NPs on biota
(Klzine et al, 2008; Moore, 2006

Defence capacities of animals are limited because of the
energy cost of protection against pollutants. IDH acivity s
particularly important when a considerable amount of energy is
rapidly required (Diamantino et al, 2001: Moreira et al., 2006)
under adverse conditions. When defences are not sufficient to
cope with toxiciky, damages can appear. Thiobarbituric acid reactive
substances (TBARS) can reveal the state of peroxidation of lipids
from membranes (Knight =t al, 1588). Cholinesterases (ChE) are
commonly used in environmental assessment and are core biomar-
kers promising for future implementations info the OSPAR coordi-
nated environmental monitoring program (CEMP) as neurotoxicity
marker (Burgeot et al, 2010} In addition, behavioural biomarkers
are sensitive tools to assess the impact of contaminants at
concentrations far below lethal effects (Amiard-Tnquet, 2009)
panticularly in S. plana (Byrme and O'Halloran, 2001) and H. diversi-
color {Moreira et al, 2006)

The aims of the present study were: (i) to evaluate the fate of
Zn0 NPs in sediment and bicaccumulation in endobenthic species
{S. plana, H diversicolor) using purpose-made and well charac-
terised isotopically modified nanoparticles (*Zn0 NPs): (i)
investigate ZnO NPs toxicty using & set of biochemical and
behaviowral biomarkers taking into account the role of the
stabilizing solution (diethylene glycol DEG] in the toxicity of
Zn0) suspension.

2. Material and methods
2.1 Chemmiruds used end particle cRaracseripanion

wnummuuwmnmm‘uuww
wte 3 labelling techninjue, such 2 staisie ladeling 10 s=p Zn derived
mmmmewum-MMummﬂlman
mum;uummuu'(mmmmaamr&um

of metal in sedim of our site wens
determined {in mg kg “lluta(lll\(ulllxl.ﬂ(omwml«al (2007)
and M {15) (Ami Our results Jre in the ame range

mwmwu.m»muwnm In S caie, il is
approprate o wark with isotope te separate Zn from NPs from natural Zn Zn0
NPy ssotopically enrkhed (296X with 3 mm isctope of Zn (“Zn natesal
abundance of 4.18) were synthesized at the Natural History Musezm, London,
acconting to 1he precocol outhoed in Dybowska et al (2071 Rriefly. sotopially
ennched zinc metal (purchased from lsoflex, Russia) was tramsformed o zinc
Acerate pracursor which subsequently was transformed into the Noal product ie
Zn0 by Torved Bydrolysis in DEG at 170°C. The suspension of “Zn0O NPy was
stored in the dark 3t 20°C and for no lager than 2 menths. Dilktioes were

epared directly just before wie I oam a final coocentrabon of 3 mg
- ¥ cadh < 4 ‘“ .:_ 1, “" ” "

By Tiede et al (2005

Diduted suspension of the Z2n0 NPs was depesited on carbon costed copper
oo for TEM imagiog (Hitachi 7100 operatiog ot 100 RV]. The bydrodynane size
(nn&unwnﬂummwlw zs-cpu 6.4) of the NPx

od using M Zetaszper Nano (Mah Led) X-ray
m&mvmp:bmdnmv:mwmww
1o INEL CPS 120 position-sensitive detector with Co-K, radiation and the phase
identification was performed wiing STOE software.

Dynamic ght scattering (DLS) techneque (Malvern Zetasizer Nano, Mabwrn
Instruments Lid) was used to stody the stabidity of the NPs suspension in the
exposure medium Le natural seavater Miterad at 045 pon. For this experiment
NPy suspension was ddulad directly m seawater, mixed thoroughly and partichs
size measured mmedately and every boor for I5h The suspension was
oot mixed durng The expermment ® allow for detectimg kinefics of partiche
sedimentanan

22 Ared cofiection and socSmatn

Bvakes [Soode plona) and rag» (Fedtiee dwrsivodor] wene (ol
lected by hand from an intertdal mudfiat in the Bay of Boergnee! (17 59° 080"
w. 4 or mmnmummnummcmxmmj.mmmma
Fhe chemacal and ecologwal status of ths site s & *good” ding to
he criterin of the European Water F ‘Mm(hﬂllﬂlwo{
the sumilar sze (5 ploat 23-02cm, 175:06¢ Hediste dwersicofor:
03 £ 01 g) were seiected 1o 3vold 3 poteonal influence of this halegical Betor
(tmr.-buaaL.ron Kalman e al, 2070} The collected indavideals were

posted o the ,u-«wmmmwmmmw
mi thew gut and acch d in3 d rom
(IStWMn!&Mahmddkﬂn}hdhn
aerated fiiterad (045 pm) nalsral seywater

23 Expeswey prutocel

Ammals were placed into 22 L palypropylene aquaria (12 individealstank)
filled with 2 kg of sediment from their site of orgin and topped with 0.2 L of
aesated seawaler in which contamenants were added Three treatments:
(1) natwral seawater only: () DEG alone, at the same concentration as added with
NEx: () T2Zn0 NP1 (3 mg kg © sediment) in DEG, wene carried out in 3 triplicate
design io the dark at 15 'C The experimental media were aerated uiing dubdlers
in perferated PVC tubes inside sedament. Sediment cores {26 mm diameter) wers

pled from each g (three cores per treatment] at the deginaung (7=0)
and at the eod of the experiment [T= 16.d). Cores were cul every cenlimeser o
examine the dstnibotion of “'Zn in the five first contimetars of sadiment. The
same procedure wad carned ool in Lanks withou! ammals added in order
determine how endebenthic species can allect “'Zn0 dispersion depeading oo
The depth.

24 Memf guantiication

Te minimize inadh metal I wvials, and Tethon
sheeting were soaked for at east 240 in 108 hydrochlonc acd, ninsed three
times in detonised water price to use. Whale soft hiscues from amimals wese
carefully washed and wetghed Sefore dgestion. Animial tiesuos (separated in the
case of clams as descnbed below in subsection 2.7) and sediment dides wers
heated with concentrated nitric acud and concentrated hydrochions acd as

Please cite this article as: Buffec, P-E, et al, Fate of isotopically labeled zinc oxide nanoparticles
endobenthic species, the .. Ecotoxicol. Environ. Saf. (2012), hitp://dx doi.org/10. 1016/j ecoenv.2012.07.
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recommended by Croteas and Luoma (2000] at 75 °C dunng, respectively, 38 b
(tissues) and 5-7d [sediments) Hydrogen peroxide wis added peior to final
didution with clttapure water [5- 108 HNO, L

Metal in tssues was analysed by ICP-MS [Varian Instruments) only, whae
sedements were first analysed by ICP-0ES (Vanan Instruments) to check the total
soled content defore subjecting The samples to I0P-MS anabysis. For ICP-OES mults
element and for ICP-MS single element, calidration standards were freshly
prepared. For ICP-MS analysis, samgles and standards were spiced with 1 pph
Rhiin to be used as an internal standard to account for instrement drift and
changes i sensativity. The detection limits Sor ICP-MS were: (.02 ppb for “%Zn and
*4Zn, 0.05 ppb for “Zn, 0.19 ppb for “*Zn and 1.93 ppd for “7n

25 Quadity contral

Apprapriate blanks and reference materials (MESS-2 and IAFA 356 both
sedmments) were mcduded in the analysis To control the mstrument dedfl
laboratory Cootrol samples were used in both JCP-OES and ICP-MS runs |evesy
10 samples)

Cﬂmmnn&&wehrﬂymmuhmndmem
taken nol o introd | contami Trom Zn whik: handiing samples
(ahmmpupamdmhuluclmzxmxd)

26 Cainderion of newly dared “2n

An 1sotope tracing technigoe that allows tracking newly accumulated tracers,
independently from the background levels as described by Croteau ot al [2004)
and Croteau ot al (2011}, was ssed. Briefly, the relative abendance of “Zn tracer
(ie. p"7) is determaned using the signal i i of each pe in the
calibration standards 1.

“in
Zn+""in+"In-""2a+"In
cmmolmnmwmu"uwauukm

a3 the product of p™ and the total metal concentrations inferred by the ICP-MS
software from tracer intensity ((T<"Zn]) L0,

f’an - l,‘*u 2

p"-lmeusm( o

The onginal Joad of tracer [[“Znli) that occurred In each samgde in the
aence of a spiee is calculated a5 the product of p™ and the total metal
concentrations inferred from the intensity of the most abundenl isotope that is
manamally affectad by ssobarx and polyalomic mlerferences (6.2, “Zn) e

' zn)y = p7 x (1213 =]
The et tracet uptake (A["'Znl,) is then denved from the total mmeml

icofogy and En

1 Safety u () - 3

MT, measurements were carred oot individually [0« 10 per treatment ). For GST,
CAT. SOD, TBARS. CSP (CSP 3-1ie] and ACRE, determinations were carmed out in
five pocis of three Individuals per treatment. GST, CAT, SOD, TBARS, LDH and AChE
activities wese estimated spectrophotometrically as described previously in Bulle
e 3l (2011). Since ACHE has not been charactenized o 5. plana. @@ is oot clear o
anly AChE cr also peeudocholinesterases are able to hydrolyze the suhstrale used
However, in the whole paper, we wall use the mest common abbreviation AChE for
chalinesterases.

CSP 3-like actnaty was determuned by measuring the release of amanotri-
Muorometbylcoumann (AFC) from the caspase tetrapeptide substrate Ac-DEVD-
AFC (N-acetyl-le-Glu-Val-Asp-7-amitno S-trifluccomethylcoumarin). After homo-
gemizalon of the pooled soft tissues, The supernatant (S9) frachon was chlained by
mxm;hzom:utudqnmdﬁwxmdmbdu

B (3125 mM HEPES, pH 7.5 31.25% sucrose, 0.35% CHAPS 50 uM AM of DEVD-
mmhusmxedme»c“mmam(s;hsm
Xenius, Monaco) al an excilation s ngth of 390/5 30 nm every 3 man
for &5 min. CSP 3-like activities were exp dinp les of ARC rel d per
manute per mg of profein (pmoles ARC min ‘N Tprotesn), according to a
sl.ndaﬂ! curve obtained from AFC

pr studses aled that metallothionein (MT) determination
was not a relevant dlomarker of metal exposure in H. dwerstoolor {Poirser ot al,
M}.MMsmwfwM ooly mhvﬂm(iﬂma)hwbﬂewﬂ
tzsues of S plang were h Iy then the oy o ($1) and Jubde [P1)
fractions were separated by centrifugation at nnwg for 30 min at 4 °C. An
abigquot of the soluble fraction (S1) was keated at 75 °C for 15 min Then MTs were
wolated by centnfugsion (15,000g for W0min at 4°C) and determined by
differential putse polarography |DPF) analysis (Mouneyrac ot 3, 2002)

28 Behaviowral experimints

Bivalves (S plona} and worms (H. diversicolor) wese submilled 1o burrowsng
tests as descrnded by Bonnard et al (2009), aftor deing previously expesed in the
ladoratary for respectively 7 and 84 to seawater caly, DLC only or “'Zn0 NPs in
DEG. For hevalves (n=20), were carmed out In plast
wﬁdmﬂdmh)mo‘mmﬂuﬂhem(cdhulmmemedmmd
invertentates] and topped up with 21 of cmr Natural sediment was
homogenised by hand 1d before experi beh was
auusymumuwﬂu&wmwxwtmmmmmmm

ber which had b d at fr : every 5 mun in the first hoor,
mymmnlnthewcmﬂhu:mymmmmmmwbunhhomlhm
every hour until 6 or 7 h of test. Twenty ragworms were tested indmaduaBy for
oach studied condmion. Briefly, we used plastic clean containers of 100 ml. fled
with % cm of wet sedement from the site of angin Ragworms were placed on

di and ther p were rded svery 2 min during 30 mn

The feeding rate was estimated for bivalves and worms previously exposad for

10 or 114, respoctively. to seawater ondy, DEG oaly or Zn0 NPs in DEG, The

metal concentration {[“Zn)e. &q. (2)) minus the pre.
teacer (| 2ol £q. (33)

A Zaj, = p < 17 20T 20 “

e

2.7, Bochemics! markers

Afler removal of the chells the soft fissues were carefully wiped with
absorhent paper and stared at RO °C until Mochemical analysts. For LDH and

A

feeding rate of 5. piana wax quantified according Lo the methodology described by
Woerall and Widdows (1983) and adapted 10 our conditions. Algae Terraselmis
swerion were used as food 8t 3 concentration of 10,000 cel ml 7 in each tank
(anwwm lZchtmpeclx*)l’heoaxmtrmd
algae not d oy 5 was d aftes 1 h The feeding rate of 1
diversicolor was quantiied according to the methodology described ny Morekea
e a [2005) Twenty worms were fed 100 Artemio saiing larvae into their
individual plastic beakers containing 50 ml of seawarer. They wese left undis-
turbed for 1 b then the remaiming larvae were collectad and counted and results
were expressed as the number of larvas ingested per hour pes individual.

L 0D [361361]
wedite

7 P

ME 0 WO M0 WMA WF M
TThets

Fig. 1. Transmission electron mictoscopy [TEM) images of synthesised "'Zo0 nanoparticks (A) and X-ray diffraction (XRD) patiern (B) confitming presence of Za0 phase in

the DEC suspension.
Please cite this article as: Buller, P.-E, et al., Fate of isotopically labeled waﬁemhMMMGM
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29 Shasoeg analysy
e of uad> d individuals were fisst ln-tansformed loe laseas-
mmmmm¢mu-ewn_m
mpared wsing [ANCOVAL Otherwise. nesclts 380 poe-
Mamomw&mme&uhmmw
analysss of varance [ANOVA) (Uederwood. 1981) o noo-parametic Mana and
Whitoey comgarnson fests (Mo and Whitney. 1547 when normalily was oot
Wﬂ&mdwm“mmdm“
pinded 2f p < 005, St P d by cting XISTAT™G S

s
were

3. Results
3.1. Panicl charxrerization and behaviour in the test media
Fig 1 shows the transmission electron microscopy {TEM)

micrographs of the particles (A} a5 well as thewr X-ray diffraction
(XRD) (B) pattern which indicate the presence of pure Zn0O with

;”, [ DEG ow
A Seaname
2 A ANEA
=1 [AN T/ \
1 10 00 1000
Ses (rm)
Bano [=e=ZAvweage —— Derwec Court Raie ] e
700 , \/"\\ ’,‘I’_\/\, 50000 g
Eeo| | =N mé’
f o) | purce o0 2
s-wn/ 20000 =
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Tirva ()

Fig 2. (A) TS sze measurement of ZoD NFs m DEC, DIW and after diluticn
seawrales. (§] Salality of he icspention D seowaier over 15h

A Zn mg kg’ Ow sediment at ts0

2 4

=
3
s
i

3

Depth (cm)
N

Fig 3 D som of isctopic 72a sccemelated in

adilal

(SEstam)at

sample pattern matching well with the standard patzern for Zn0
(zZincite)

The particle size was measured in DEC suspension and after
diluting the suspensions in water {DIW]. The DLS hydrodynamic
size was found (o be 20-34 nm in DEG suspension. TEM investi-
gation indicated the presence of much smaller sized (sub 10 nm)
primary particles within the 20-30 nm entities. Upon sample
dilution in water, particles agglomeraied and hydrodynamic size
increased to about 40 nm while upon dilution In seawater,
agglomeration was immediately eviden:t followed by panticle
sedimentation within a few hours [see Fig 2}

The surface charge of the particles was measured in suspen-
sions diluted in water and was found 1o be 4313 mV.

32 ¥z distridution in Sediment

Distributions of “"Zn in sediment 3t the beginning (1=0) and at
the end of experiments are shown in Fig 3 Ar 1.0, "Zn
concentration was higher n the first an of sediment (1 cm:
057 mgkg ') compared to other sections {2 cm: 0.18 mgkg ',
Icam: 0.16mgkg™', dom: 0.08mghkg ", Som: 0.07mgkg ')
The total “Zn concentration (X1, 2. 3. 4. 5 cm) was nearing from
Imgkg " After 16 d of exposure. *'Zn concentrations were
increased in the five sections compared to r=0. Higher concen-
tration was in the upper section (1 am: 255 mg kg ' sediment} and
decreased progressively (2am 1.63mgkg ', 3an 090mgkg ",
4am: 067 mg kg~ ") 1o the minimum value in the bottom (5 cm:
031 mgkg "}

33 *Zn biveccumulation

Concentrations of natural Zn and isotopic *’Zn accumulated in
clams (A] and ragworm Ussues {B) are depicted in Fig 4 Con-
centrations of total Zn were sigmificantly higher in both species
exposed 10 T'Zn0 NP in DEG compared (0 sawster and DEG
only. The difference is mainly duoe to accumulated “'Zn
(54:22pgg "wwinclams and 3.7+ 15pgg " ww in rag-
worms. In addition, in S plana, 7Zn concentration was determined
separately in the cytosolic fraction and in the insoluble fraction of
tissues. For anmimals exposed (o 200 NPs. isotopic 5Zn was
distributed between these fractions at 2 = 1 pg g~ in the cytosol
and 3t 3 =T pg g in the insoluble fraction

34 Biomarkers
Enzyme activities in the whole soft tissues of invenebrates are

shown in Table 1. In dams, activities were significantly increased
for CAT, CSP-3 ke and LDH in animals exposed to *Zn0 NPs in

‘8-

10 [A) and after 16 d () of exposure (=16 d) 1o 200 NPs Ladeled with “2n

endobenthic species, the

mwum:u&r&aamdmmﬁdemnwum-m
Ecotoxicol. Environ. Ssf. {2012), hitp:/jdx.doi.org/10, 10164 scoenv 2012.07.010
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Fig. 4. Natural Zn and sotopsc “'Zn accumulated in 5 plana (A) and #. diversicolor (B} exposed dering 16 d to 200 NP m DEG, DEG only and seawater only.

Table t
Feeding rates and enzyme activities in the whole soft tisswes of 5 phma and H. dive dor after exp o anly, DEG only and Zo0 NPs in DEG. Values with
different superscripts correspond 0 sgmboant differences (p <0.05)
Blomarkers 5. plung 1. deversicolor
Control {n=5; DEG(n=5) Zn0ONPs(n=5) Control (a=5) DEG (n=5)  ZnD NPs(n=35]
Bchaviour  Feeding rate 2507 (510 240(106)% 1420 (69F 58 (a1 4P a0 (77
Defence CAT (umol min " mg ' protein) 7113 8611} 137 (350 61 {87 97 (26)* 76011
GST (amal min - ' mg - protein) 237 (52 3 e 264 (521 84 (207 119 (26)* 158 (50
SOD (U SOD mg ' peotein) 3507 35 (67 49 (161 3113y 59 (171" 67 [12*
MT (ugg- tissees) 1505 (227 1904 (195)° 1614 (283
LDH (nmol min *mg ' protein) 202 41099 59 (14 783 (2167 652 (280 578 (2m)
Damage TBARS {nmol MDA mg ' protemn) D64 (2117 D6T(O1SF 093 (0277 065 (015" 059 (0191 043 (005"
ACKE (amol min ' mg | protein) 22 (67" 215y 2977 66 (157 70 (15)* 61 (27
CSP1 [dke (powl min *mg ' protin) 186 (0.47)* 283 (083  390(217F 117 (021 108 (028} 067 (0199
DEC compared to seawater and seawater with DEG only. MT A
levels were significantly increased in animals exposed to DEG y = -0.0650x + 4.7267
only compared to the other treatments {*’ZnO NPs in DEG and R?=0.988
seawater only). In ragworms, GST activity was increased in T8 y = -0.0202x + 4.6769
animals expased to Zn0 NPs in DEG compared to DEG only 3 8, R = 0.9648
and seawater only. CSP-3 like activity and TBARS levels were 4. ‘%&ﬁ L e 'O'fff“" 87458
significantly decreased in worms expesed to “*Zn0 NPs in DEG § \‘Iﬁg&A = =091t
compared to DEG only and seawater only. No significant changes § 3 AT R A &
were observed for SOD and ACHE in both species and hoth E - "
treatments compared to controls. 2 24 Convel
Burrowing kinetics of clams and ragworms are depicted 5 ®
respectively in Fig. 5A and B. For both species, significant reduc- £ 1 a Disthylene glycol
tions of burrowing speed were shown in animals exposed to 3 * 200 NPs
“7Zn0 NPs in DEG and DEG only compared to controls. 0
Feeding rates of clams and ragworms are shown in Table 1. For ¢ S0 100 150
both species, significant reductions of feeding rates were shown Time {min)
in animals exposed to *’Zn0 NPs in DEG compared to controls. For B y®-D.4385x + 4.75
animals exposed to DEG only, a significant reduction was shown R = 00178
anly in bivalves. = y=-0.2662x+4 79
= Ri=09/76
3 y=-0.2196x « 4 75
4. Discussion E R? = 0,9209
NN
4.1. Fote of NP % o Uaan il
In many reviews about nanotoxicology, authors underdined the 2 * Contrul
need to investigate the fate of nanoparticles in exposure media ; 14 o Disthylens glycol
(Auffan et al., 2009; Fabrega et al, 2011; Klaine a¢ al,, 2008} In = xZrfD NPs
that way, efforts were first focusing on the fate of ZnO NPs in our = a
experimental medium, Diethylene glycol (DECG) was used in the o 5 _ 10 15
synthesis to zid dispersion and arrest particle growth, to preserve Tirrw {rmin)
the nanosize properties for the majority of ZnO NPs. However, Ags. g kinetics (1 Tunb 4+1) ol S ploma [A) and H. diverstcolor

after dilution in water, agglomeration occurred as the stabilising
agent was being removed (see Fig. 2). Agglomeration was more

(B) previoushy exposed, rexpectively, for 7 and 8 d 1o séawater only, DEC anly and
Zn0 NPs in DEG. Asterisks indicae sigoaticant differences compared to controls.

Please cite this articke as: Buffer, P-E., et al, Fate of isotopically labeled zinc oxide nanoparticles in sed
Ecotoxicol. Environ. Saf. (2012), http://dx.doi.org/10.1016/) ecoenv.2012.07.010

in sediment and effects on two

243



Chapitre 6

& FE Rfetetul /B

evident when particles were dispersed in higher ionic strength
media e seawater, with particle sizes increasing to several
hundred nm and agglomerates sedimenting ot after a few hours
(see Fig 2] Particle agglomeration induced by media of high jonic
strength has been extensively documented for many types of
metal oxides nanoparticles, In addition to agglomeration, the
particles likely underwent at least 2 partial dissolution in the
seawater exposure medium. Working with similar type of mate-
nal and in the same exposure media Lamer et al. (in preparation)
reported that 60% of ZnO particles dissolved. This is in agreement
with other studies where high solubility of nanoparticulate Zn0
was reporied (e g Fairbaim et al, 2011: Fabrega et 2, 2012:
Miller et al, 2010).

The (as1 agglomeration and sedimentation of nanoparticles in
seawater is the mechanism by which the paricles can be
transferred from the water column to the sediments as described
previously in the literature (Klaine et 2l, 2008). This process
results in significant metal accumulation in sediments, which
become the main exposure route for sediment dwelling organ-
tsms. In the lterature, many questions remain unanswered
concerning the fate of nanoparticulate metals and metal oxides
in soils and sediments because NPs are in most cases associated
with soil matrix which shows high concentrations of metals
Concentrations of Zn in sediments and soils usually do not exceed
200 mg kg~ but can ranged between 3 and 118 g kg ' as aresult
of buman activities (Eisler, 2007). In estuarine and coastal areas,
sediments are the major compartments for metal storage. In this
case, it is very difficult to distinguish between metals assoqated
with ENPs and naturally present metals. As highlighted by
Dybowska e1 al. (2011) in the first study using isotopically unigoe
nanoparticles, the stable isotope tracing approach has applica-
nons not only in studying blo-uptake but Jlso 10 racing the fate
and transport of labelled nanomaterials in soils or sediments.

In the present study, isotopically labelled Zn was used o
follow the distribution of metal associated with Zn0 NPs andjor in
dissolved form (from particle dissolution) after spplication of NPs
to the water overlying the sediment. For that purpose, labelled Zn
was measured in sediment at different depths and different times.
A pant of ZnO NPs added in superficial water was immediately
deposited onto the sediment surface as indicated by increased
metal concentrations in the surface sediment layer as early as the
start of the experiment (FRg 3) Even after 16 d, 3 major part of the
added Zn0 NPs was still present in superficial sediment as indicated
again by high 7n concentrations in this comparnment—ses Hg 3
{1 an depth). With time. partides initially deposited on sediment
surface entered progressively in the desper sediment layers tll 5om
depth. Bioturbation processes operated by benthic species could
contribute to this migration, This situation is in agreement with
the fate of NPs described in the review by Klaine ¢ al (2008)
underhining that endobenthic speaes are 3t higher nsk of exposure
1o NPs.

42 Biwacrcamulation

Zn is a pbiquitous metal in fiving species since it is an essential
trace element needed in metabolism. Labelled NPs are an inter-
esting toof to distinguish between Zn0 newly incorporated from/
with NPs and background Zn concentrations. In the present study,
animals from the same sampling site contained Zn levels which
varied from 10 to 50 ug g~ ' in M. diversicolor (Kalman et al, 2008)
and from 40 to 70pgg' in S plana (Fossi-Tankoua, personal
communication) With an environmentally realistic exposure
concentration of 3mg Zn (as ¥Zn0 NPs) kg~' sediment, the Zn
concentration was significantly increased in exposed animal tissues
by comparison with controls and exposure to the sabilizing solution
(PEG) only. The difference was doe to the accumulation of newly

oy and i

wted Sefery  w— w-- -

incorporated “Zn. This could not have been established easily i
labelled particles were not used. Many authors have shown that Zn0O
NPs are prone to solobilize (e g Fairbaim et al, 2011; Fabrega et al,
2012; Miller et al, 2010) thas increasing their bicavailability. As
already mentioned for the endobenthic amphipod Corophium volu-
tator, it is not possible to determine if ¥Zn detected in insoluble
fraction of tissoes of S plana resulted from the uptake and sequestra-
tion of soluble Zn dissolved from the NPs, ZnO NPs themselves or a
combination of both {Fabrega et al, 2012)

Background levels of metals are generally higher in the
bivalves S. plana compared to H. diversicolor, particularly for Zn
as also Cu (Buffer e7 al, 2011; Solé et al, 2009) In previous
expeniments with clams and ragwonms exposed in seawater to
Cu0 NPs, it was observed that uptake was more important in the
clam than in the polychaete (Buffet et al, 2011). Waterbome
exposure 1o wentical levels of Au NPs afso resulted in higher
uptake of Au in the bivalve than in the polychaete (Pan et al.,
2012} In the present study, the background levels of Zn were also
higher in S piona than in H. diversicolor in agreement with Solé
ﬂal.(m;bmnmmbeuuedlhalkmmumdnﬂﬂy
incorporated *'Zn were very similar in both species. Previous and
current studies have shown that S planag can incorporate large
amount of NPs using both exposure routes {water and sediment .
Thus S plang appears as an excellent model being able to take up
contaminant from both companments: water column and sedi-
ments. It exhibits the biological traits which make bivalve
molluscs “2 unique targer group for NP toxicity™ according 1o
Canesi et 2l (2012). But in addition, becaase it is mainly 2 deposit
feeder (Hughes, 19689), it is also very convenient to examine
taxicity of deposited NPs.

43 Biomarkers

Behaviour in terms of burrowing was significantly impaired m
both dlams and ragworms exposed 1o ZnD NPs in DEG compared
to control but not more than in specimens exposed to DEC alone.
Feeding behaviour of clams was also disturbed in the presence of
Zn0 NFs in DEC and DEC alone. On the other hand, feeding rate of
ragworms was not <o strongly impaired in the presence of Zn0
NPs and no differences were shown between controls and rag-
worms exposed to DEG alone. As commonly accepted, behaviour
appears as 3 sensitive biomarker in ecotoxicology test. Feeding
impairments were observed in gastropods Potamopyrgus antipo-
darum (Pang et al, 2012) and bivalves S. plona {Buffet et al, 2011)
exposed 1o CoD NPs. Burrowing of S piana were also impaired
after exposure to CoO NPs (Buffet et al, 2011) and Au NPs (Pan
et al, 2012} In the present study behavioural biomarkers did not
reveal consistent nanotoxicity at an emvironmentally realistic
dose of ZnO NPs, in 2ddition 1o the toxiaty of the stabilizing
solution (DEG).

None of the biomarkers belonging (0 the set tested in both
species was modifiad in specimens exposed to the stabilizing
solution with the exceplion of MT concentration in clams. In
exposed sea bass Dicentrarchus. labrax 1o DEG up to S000mg 1~
did not reveal to cause any evident effect on 3 wide battery of
analysed biomarkers (Corbi er al, 2002). When Zn0O NPs in DEC
were added, 2 number of significant differences were observed
but they were not consistent when comparing the two studied
biological models despite similar Zn uptake revealed by measur-
ing “"Zn in animal tissues. Since oxidative stress is recognized as 3
main efiect of NPs on biota (Kiaine et al,, 2008; Moore, 2006 ), an
induction of defences was expected. However, CAT activity was
significantly induced only in clams, GST activity only in ragworms
whereas SOD activity was not affected in any species. When
defences are not efficient it may be revealed by and increase of

endobenthic spacies, the.

mmuaueamm.«a.meamwumm
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TBARS which was not the case in clams and ragworms exposed to
Zn0 NPs in the present study.

44. Conclusion

This study underlines the need of using labelled ZnO NPs to
distinguish Zn from contaminant from natural Zn background,
and establishes new interesting data conceming the fate of metal
containing engineered nanopaticles in marine sediment and in
two endobenthic species important in the structure and functioning
of estuarine ecosystems. AL environmentally realistic exposure
concentration of Zn0 NPs, no consistent changes of biochemical
biomarkers were observed. Defence mechamsms were probably not
sufficient to prevent behavioural impairments and reinforce the
suitability of behavioural bicmarkers as very sensitive tools to assess
the impact of the contaminants at concentrations far below the
lethal effect (Amiard-Triquet, 20091 As shown in the literature
toxicity of ZnO NPs is generally attributed to Zn* release from
NPs by dissolation in the media However, because Zn is an essential
metal, animals have strategies which allow them o tolerate its
presence in their environment at least at bow doses (Lvoma and
Rainbow, 2008).
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Chapitre 6

2. Conclusion et perspectives

Cette expérience montre que les ZnO NP s'agglomerent dans I'eau de mer et se déposent
rapidement a la surface des sédiments. Sur une période de temps relativement courte (16
jours), elles pénetrent dans le premier centimetre de sédiment. Nos résultats soulignent que les
ZnO NPs sont biodisponibles pour les deux espéces qui accumulent des concentrations
similaires. L'exposition aux ®’ZnO NP a induit l'activité de la CAT chez S. plana et l'activité
GST chez H. diversicolor. L'activité de la CSP-3 a été modifiée chez les deux espéces
exposées a des °’ZnO NP. Le comportement des deux espéces a été altéré aprés exposition
aux ®’ZnO NP. Puisque les réponses des organismes exposés au DEG seul sont trés similaires
a celles des animaux exposés au ®’ZnO NP, il est difficile d'établir si la toxicité est due & un

"effet nanoparticule”.

Les techniques de marquage de NP avec des isotopes semblent constituer des outils de
choix pour surmonter la difficulté de suivi de certains types de NP dans les matrices
complexes. Ils sont particuliérement intéressants pour 1’étude du Cu ou du Zn qui sont
naturellement présents dans les tissus biologiques puisque ce sont des meétaux essentiels
(Misra et al. 2011) et dans les sédiments (Dybowska et al. 2011). Ces techniques offrent
également un avantage certain pour travailler avec des doses faibles "réalistes” sur le plan
environnemental (Croteau et al. 2004) et pour mesurer la bioaccumulation sur des périodes

d’expositions assez courtes.
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Synthese du chapitre 6

67Zn0O NP

Agglomération conduisant a la
sédimentationdes NP a la
surface des sédiments

Pénétration des ®7ZnO NP dans
les premiers centimetres de
sédiment

Bioaccumulation des NP
similaire chez les deux especes
(S. plana et H. diversicolor)

Induction de biomaqueurs de
défense (S. plana: CAT, H.
diversicolor: GST) et de la CSP

Altération du comportement
d’enfouissement et de
I’alimentation

Effets des NP et de la solution de
stabilisation (DEG) similaires
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Chapitre 7 : Réponses comportementales et
biochimiques de deux invertébrés marins
Scrobicularia plana et Hediste diversicolor

exposés a des nanoparticules d'oxyde de cuivre:
Comparaison d'une experience en laboratoire et
d'une experience en mésocosme
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1. Contexte del'étude

Dans les chapitres précédents, nous avons mis en avant le r6le de différents
compartiments (eau, voie alimentaire, sédiment) dans le comportement et les effets des NP.
L’étape ultime pour approcher la réalité environnementale consiste a relier tous ces
compartiments afin d’étudier le risque potentiel des NP pour les organismes dans leur
environnement. En 1’absence de moyens techniques fiables pour quantifier les NP dans
I'environnement et donc dans l'impossibilité de réaliser des expériences in situ, une des
solutions consiste a travailler avec des mésocosmes. Dans ce chapitre, nous allons présenter
les résultats de I'étude des effets du CuO NP sur nos modéles biologiques en méscosme. Le
deuxiéme objectif sera de comparer les resultats sur I'écotoxicité des CuO NP, évaluée chez S.
plana et H. diversicolor aprés une exposition par la colonne d’eau et aprés 1’exposition des

deux espéces sentinelles dans des mésocosmes en milieu naturel.

Les mesocosmes sont des écosystemes expérimentaux qui permettent de reproduire les
conditions du milieu tout en contrélant les facteurs environnementaux afin d’évaluer les effets
de contaminants a des niveaux d’organisation allant de I’individu a la population. Ces
systéemes ont éeté utilisés depuis plus de 20 ans en révélant leur pertinence pour realiser des

expériences d’écotoxicologie. Les avantages de ces outils sont les suivants :

e Possibilité de simuler des conditions environnementales assez complexes et réalistes.

e Le niveau de complexité du systéme permet d’assurer le maintien des communautés
sur le long terme ;

e |l est possible de réaliser un suivi important par des mesures répétées des facteurs
physico-chimiques et biologiques ;

e L’acquisition et I’interprétation sont facilitées par rapport aux études in situ, dans

lesquelles de nombreux parametres non contrdlés peuvent intervenir.

Malgré les possibilités intéressantes que nous offrent les mésocosmes, la perception de
cet outil par la communauté scientifique est contrastée. Les questions les plus souvent
évoquees concernent plus particulierement le réalisme et la réplicabilité des mésocosmes

(Caquet, 2002). Ces problématiques peuvent étre surmontées par I’instauration rigoureuse
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d’un cadre d’étude. En effet, les mésocosmes ont pour but de nous permettre de comprendre,
ou d’approcher les mécanismes principaux qui peuvent influencer les effets d’une
contamination. Dans un premier temps, la taille du systeme doit étre adaptée. Bien que
traditionnellement la définition de la taille des systémes ait permis de distinguer les
microcosmes, mésocosmes et macrocosmes, la majorité des experts considérent que c’est le
fonctionnement sur le long terme de 1’écosystéme qui est le facteur le plus important (Caquet,
2002). Les écosystemes de trés grande taille sont généralement tres difficiles a répliquer et a
entretenir. La complexité et la représentativité écologique sont généralement augmentées
quand la réplicabilit¢ diminue. En d’autres termes, il est nécessaire de cibler et limiter les
parametres importants a intégrer au systeme. Le fait d’augmenter le nombre de parametres
entrainerait irrémédiablement une complexité de 1’interprétation des résultats. Dans notre cas,
nous avons choisi de travailler en extérieur, dans des mésocosmes de taille moyenne en
intégrant le biofilm et les variations de marée qui sont les deux parametres les plus importants

dans le cycle de vie des invertébrés endobenthiques.

La dose de 10 pg.L™ de Cu a été choisie nous permettant ainsi de comparer nos résultats
avec I’exposition réalisée dans la colonne d’eau. Aux regards des deux expériences, nous
pourrons donc estimer I’importance des parametres environnementaux (sédiment, biofilm,
cycle tidal) dans les réponses biochimiques et comportementales de nos deux modeles

biologiques.
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Publication 6: Behavioural and biochemical
responses of two marine invertebrates
Scrobicularia plana and Hediste diversicolor to
copper oxide nanoparticles
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Emm«dmmd(uandemdesmmmynsndmmw:m Because aguatic
are the uht “snk™ for all contammmants, @ s expected that nanopartides (NP) will
follow the same fate. In this study. 'wo marine inveriebrates Scobiadona plang and Hediste diversicolor

Ainighed2 Rebvuaty 21 weze chosen as eootaxicological models. The aim was to evaluate behavioural (burrowing kinetics,
AR ioe 2o FwEIe 1) feeding rate) and biochemical (Diomarkers) fesponses of S plana and H. déversicaior exposed in the labo-
ratory to Cu (10 pg L") added in natural seawater efther in the form of nanopartides (NPs) of
"“""‘:‘* Cu o as dissolved Cr: in 2% HNO,. Exposere was characterized by considering (i) the physico-chemical
m S fate of NP () the fraction of labile Cu in experimental media and (i ) Cu bloaccumulation. Results showed
Sioemarkess high aggregation of o0 NPs in and no additional be ilable Cu concentrations. Behavioural
Oxidative sirexs impalments were observed in S plame exposad to CuO KPs or soluble Cu whereas in H d@versicolor.
Scrobicaderia pdams aﬂytkwuﬂnﬂe(nkdwamdsruw No obvious newrotonacity effects were
Hraize dnverninodor revesled since in both species, no changes in choli activity occurred in respanse 10 both forms
of Cu exposure. Biomarkers of axidative-stress catalase and glatathione-S-transferase were enhanced in
both species wheress superoxide dismutase wad increased only in S plane exposed v Cu0 NP<
Metallothionein-like protein was increased in bivalves expased 10 both forms of Co. Since, no detectable
release of soluble Cu from Co0 NPs acourred during the time of expeniment. coptoxicity offecis scem tobe

relaied to CuO NI's themselves.
© 2011 Eisewier Led. All rights reserved.
1. Introduction thermal conductivity and arc used as a2 heat transfor flid in ma-

chine tools (Chang et al, 2005). Health and environmental con-

Because the physicochemical propertics of nanoparticles are
distinct from their bulk counterparts, the fast growth of nanotech-
nologies has brought new industmial and business opportunities.

(Zhou &1 al, Z006]. Cul NP suspensions {nanofluids] have excellent
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cems on free enginecred  nanopartides  (ENFs) have bern
highlighted in several reports { Royal Commission on Environmen-
tal Pollution, 2008 Ewropean Commission, 2009} Because agquatic
environments are the ultimate “sink™ for all contaminants, it is ex-
pected that ENPs will follow the same fare {Kaegi e al, 2008)
Environmental monitoring data of engincered NPs, arsing from
use in consumer products, are currently lacking, which could be
due to the difficulty to detect and quantify ENPs in complex matn-
ces, such as water, sediments, and soils, a5 well 35 in organisms and
their susceptible tissues (Wiesner et al, 2006; Nowack and Bucheli,
2007). Most of the eocotoxicological studies published are
conducted with high NP concentrations, probably unrealistic from
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an environmental point of view as indicated by Predicted Environ-
mental Concentrations of ENPs arising from use in consumer prod-
ucts (Tiede ot al. 2009}

In order to investigate putative ecological impairments caused
by ENPs, it is necessary to select species which have a key role in
the structure and functioning of ecosystems and are recognized
as good models for biomonitoring purposes, In this way, marine
invertebrates such as the ragworm Hediste diversicolor and the bi-
valve molluse Scrobicularia plana (Byrne and Halloran, 2001; Solé
et al, 2009) represent good candidates. Soluble forms of copper
are highly roxic to aquatic organisms [Eisler, 2007; Luoma and
Rainbow, 2008). In the case of Cu-containing NPs, the release of
Cu and its speciation may be a key factor in their ecotoxicity, be-
sides that related to the nanoparticle itself. Biomarkers of defence
metallothionein: MT, catalase: CAT, glutathione-S-transferase:
GST, superoxide dismutase: SOD and damage thibarbyturic acid
reactive substances: TBARS, cholinesterase: ChE are commonly
used in environmental assessment (Lagadic et al, 2000; Amiard
and Amiard-Triquet, 2008). Lactate dehydrogenase (LDH) activity,
as the terminal enzyme of anaerobic glycolysis, plays an important
function i anaerobic metabolism (Gagnon and Holdway, 1999;
Diamantino et ak, 2001). Clams (S. plana) are able to maintain a
working anaerobic metabolism under anoxia and hydrogen sul-
phide exposure {Oeschger and Pedersen, 1994, Induction in LDH
activicy due to chemical stress has been reported in different spe-
cies of bivalves such as S plana (Boldina-Cosqueric et al, 2010},
Perna viridis (Nicholson and Lam, 2005}, Donax trunculus (Tlili
et al. 2010) and polychetes such as H. diversicolor [Moreira et al.,
2006}, In addition, behavioural biomarkers are sensitive tools to as-
sess the impact of the contaminants at concentrations far below
the Jethal effect { Amiard-Triquer, 2009),

Nanoparticles of Cu0 were identified has being important in
ecotoxicological assays due to therr refatively low dissolution rate
but their potentially high toxicity towards organisms ( Stone et al.,
2010), Thus, the aim of the present study was (o evaluate biochem-
ical and behavioural responses of two marine endobenthic inverte-
brates. S. plana and H. diversicolor. We selected an aqueous medium
because it was difficult to distribute evenly and reliably NPs in a
natural sediment medium and both intra-sedimentary species
studied were able to freely contact with pollutants in the aqueous
medium. Indeed, H. diversicolor is @ hemisessile polychaete living in
galleries aerated by water fluxes generated by body movement. It
creates a burrowing environment that may be relatively indepen-
dent of the surrounding sediment since the burrow is coated by
the secretion of a mucus layer. In the case of S. plana, the cavity
oxygenate water is flushed through the burrow from time to time
and within the animal the soft rissues are bathed in pallial fluid
with is primarily seawater. Both species were exposed in the
laboratory 10 environmentally relevant Cu levels {10 pg L ') added
in natural Altered seawater either in the form of engineered Cu0
NP or as soluble Cu. This Cu level (10 ug L") was reported in
marine environments highly contaminated by this metal {(Bryan
and Langston, 1992), Exposure was characterized by considering
the fate of NP (size distribution and fraction of labile Cu in
expenimental media) and Cu bioaccumulation.

2. Material and methods
2.1, Chemicals used and particie charocterization

Cu0 nanopowder was obtained from a commercial source
(Intrinsiq Matenials Limited} with the particle size specified by
the manufacturer as 10- 100 nm. A stock suspension of Cu0 nano-
particles {25mg L") was prepared in deionized water (DIW),
stored at 20 “C and used for testing within 2 weeks. Before use, this

stock suspension was sonicated for 5 min (Ultrasonicator BRAN-
SON B-1200 E2 HF 100 W) A stock solution of dissolved Cu as
CuNO, (1g Cul™', in 22 HNO; w/w) was purchased from Fuka
Analytical. All the other chemicals were purchased from Sigma
Aldrich.

The stability of CuO NP in both DIW {stock solution used within
2 weeeks after preparation) and in the experimental medium (natu-
ral seawater ) in the absence (¢ = 0) and presence (1 = 2 d) of organ-
isms was monitored by dynamic light scattering (DLS). A
suspension of Cu0 nanoparticles (25 mg L~') in DIW was ultrasoni-
cated for 105 and the hydrodynamic diamecer of the particles was
measured using DLS (Malvern, Zecasizer Nano ZS). Then, 5 pL of this
stock solution were spiked into natural seawater (10 ug L' Cufinal
concentration), and subsequently the size distribution and zeta
potential of Cu0 nanoparticles were measured.

2.2 Animal collection and acclimatation

Worms (H. diversicolor) and bivalves (S, plana) were collected
by hand from an intertidal mudflac {upper 20 cm depth) in the
Bay of Bourgneuf (2°04'40.60"W, 46°56'23.08"N), located on the
West Atlantic coast (France), in July 2009, This site is monitored
by the French "Mussel Watch” Programme (Réseau National
d'Observation, 2006) and is documented as relatively clean {Kal-
man et al, 2009). Omly bivalves with shell length ranging from
15 to 20 mm were selected to aveid any potential influence of sex-
ual macunty. Worms from the same size were selected 1o avoid a
potential influence of weight (0.40£0.13 ¢ mean wet weight)
and they were collected in June which did not correspond to the
period of sexual maturity (Mouneyrac et al., 2010) Then, H. diver-
sécolor and S, plane were transported o the laboratory in cool boxes
with sediment from the collection site. In the laboratory, animals
were allowed o eliminate their gut contents and acclimatize for
48 h in aerated natural seawater, UV treated and filtered through
045 pm, This acclimatization time period was chosen after Poirier
et al. (2006) and Burlinson and Lawrence (2007 ).

2.3, Exposure protocol

Bivalves (S. plana) were placed into 2.2 | polypropylene aquaria
(12 individualsjtank) filled with 2 L seawater and worms (H. diver-
sicolor) were introduced individually in plastic beakers of 100 mL
filted with 50 mL seawater. Three treatments: (i) natural seawater
only; (i) Cu® NPs: 10pgCul™; and (iii) dissolved Cu:
10 ug Cul ™", were carmed out in a triplicate design (three tanks
per treatment for each species) during 16d for S piano and 7d
for H, diversicolor, using a sepi-static exposure regime, in the dark
at the temperature they experienced in their sediment of origin at
this period of the year (21 “C). The experimental media {(water and
contaminant) were renewed every other day. In order to avoid
interferences between food and the fice of NPs, invertebrates re-
mained unfed duning the whole experiment. Previous studies car-
red out in our lsboratory have shown that fast did pot induce
any decrease of the condition index of clams or histopathological
changes for both species,

2.4. Meral quantification in experimental medium

The estimation of dissolved fraction of Cu was determined dur-
ing S. plana exposure in laboratory to seawater only {Controls), sol-
uble Cu or Cud NP, by using DGT tools {diffusive gradients in thin
films) { Davison and Zhang 1994).

This technique, based on mass transport control of the chemical
species of interest from water or sediment pores water, uses two
hydrogel layers, A polyacrylamide gel is used as the diffusive layer,
and is backed up with a second thin gel layer containing a Chelex
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resin selective for trace metals. The diffusive layer
of known thickness is placed in the DCT probe on top of the bind-
ing phase and covered with a filter used to avoid biofouling. lons
diffuse through the filter and diffusive layer 1o reach the Chelex re-
sin. The mass of the diffused jon, M, can be obtamed by direct mea-
surement of the lon concentration {C,) in the resin Layer with total
volume of resin V-

M=CV,.

The DGT disc umits (25 cm diameter comesponding to a
14 oy’ diffusive area) were purchased from DGT Ressarch Lid
A Chelex-100 resin beads and a diffusive gel with a pore size of
about 5nm were used {open pore diffusive gel) (Zhang and Davi-
son, 1999). The thickness of gel was 0.82 mm. A filter of 0.14 mm
thickness and 045 jum pores size covered the gel.

For each condition. 8 DGT units were deployed in the tanks con-
taining S. plana individuals and placed in femperature controlled
room {22 “C). In order to avosd a bias due to the presence of DGT
units in the medium, these individuals were not employed for bio-
logical tests.

Measurement of metal accumulated by the DCT units was rea-
lised on day 0, 3, 7 and 16 (2 DCT per samphing day). After sam-
pling, DCT units were washed with ulira-pure water {Milli-Q)
and placed in 1.5 ml vials. One millilitre of 1 M HNO; was added
and left for a day to elute copper from the Chelex resin. Copper
determination was performed by graphite Fumace Atomic Absorp-
ton Spectrometry (Vanan SpectrAA B00) in either neat or diluted
samples of the 1 M HNG; eluent. Mass of metal accumulated (M)
by the DCT unit was calkculared as follows:

M=CV,. = C,{V + V"/Iv

where G, is the Cu concentration in HNO; (gL ") ¥; and V., the
volumes of the gel (0.15.107* L) and the eluent {1.107% L} respec-
tively and f,, the elulion factor (O8).

25 Biochenricol markers

For each biomarker, 10 hivalves were collected from the three
different tanks {(a = 2 or n - 4 taken randomly from each tank) cor-
responding to each expenmental condilion. After exposure, the
length and the total weight of bivalves were recorded. After re-
moval of the shells, the soft tissues were carefully wiped with
absorbent paper and stored at —80 “C until biochemical analysis.
For worms, following exposure, they were carefully wiped with
ahsorbent paper, weighed individually and stored at —80 “C until
biochemical analysis. For MTLP and LDH, measurements were car-
ned out individually (n- 10 for each biomarker). For GST, CAT,
SOD, TBARS and ChE. dererminaiions were carred out on 5 pools
of 2 individuals per species { H. diversicolor, S. plong] per treatment.

Because previows studies revealed that metaliothionen-like
protein {MTLF) determination was not a relevant biomarker of me-
tal exposure in H diversicolor (Foirier e al. 2006, MTLF analyses
were performed only in bivalves {S plana). The whole soft tissues
of S plana were homogenised at 4<C in 20 mM TRIS, 107" mM
f-mercaptoethanol, 0.1 mM  Phenylmethanesulfonyl  Fluoride
(PMSF), 150 mM Na(l adjusted 1o pH ~ 8.6 (4 mL g ' soft tissue}
The soluble {S1) and msoluble (1) fractions were separated by
centrifugation at 30 000g for 30 min at 4 “C. An aliquot of the sol-
uble fraction (S1) was heated at 75 “C for 15 min. Then MTLPs (ie.

heat-stable thiolic compounds) were isolated by centrifugation
{15000g for 10min at 4°C) and determined by Differential Pulse
Polarography {DPP) analysis (Mouneyrac e al, 2002), The standard
ma Chemical Co., ST, Louts, MO in the absence of 3 manne bivalve
MT standard.

For GST, CAT, SOD, TBARS and ChE, pooled soft tissues were
homogenised at 4 °C to prevent enzyme or tissue degradation in
TRIS buffer (TRIS 50 mM, NaQl 150 mM, DTT 1| mM, anliprotease
mixture {Sigma P8340, diluted in 1/1000} adjusted to pH 74 in a
123 ratio (wev) using a motor-driven glass-Teflon homogenizer at
500 rpm. The homogenates were then centrifuged for 25 min at
9000e. Supematants were immediately frozen at —80 °C as 50 plL
aliquots until blomarker analysis. An aliquot of the homogenate
was centrifuged {S000g for 30 min at 4 °C) and the resulting super-
naamwasusalcim&mthemzymemy GST activity was
340 nm

on-Z 4-dinitrobenzene, resulting from the conjugation of the sub-
strate, 1-chioro-2 4-dinitrobenzene (CDNB). with gluathions
wammn(cm;asmmwmmalnwnms
were expressed as nmoles of glutathione conjugate produced per
min and per mg protein (nmoles min ' mg ! protein). CAT activity
was estimated spectrophotemetrically as the decrease in absor-
bance at 240nm (c=004mM ' am™') due to dismutation of
hyﬁogmpuwﬁe(ﬂﬁ)mﬁmtoﬂﬁbune(lgs;m
were expressed as pmoles of H,0, transformed per min and per
mg protein {pmoles min~* mg ™" protein) SOD activity was deter-
mined as the degree of inhibition of cytochrome C reduction by
superoxide anjon radicals generated by xanthine oxydase xanthine
Teaction at 550 nm {McCord and Fridovich, 1969). Results were ex-
pressed as SOD Unit per mg protein (SOD Unit mg~' protein). One
unit of SOD activity was defined as the amount of sample produc-
ing S0% inhibition in | ml reaction system per mg protein. ChE
activity was determined using the method of Ellman and Courntney
(1961) adapted to a microplate reader by Galgani and Bocquene
(Iml;M:muMaMdMMmmm
per min and per mg protein {nmoles min~' mg~* protein). In the
case of H. diversicolor, Scaps and Borot {2000) have characterized
the presence of acetyicholinesterase whereas in S plona it is not
clear if only ACHE or also pseudocholinesterases are able to
hydrolise the substrate used Thus in the all paper, we will use
the abbreviation ChE for cholinesterases, Lipid peroxidation was
estimated by the formation of thiobarbitunc acd reactive
substances {TBARS), quantified by reference to MDA absorbance
{£=156 < 10°M-' cm~") at 530 nm {Halliwell and Guiteridge,
1985). Results were expressed as nmoles of TBARS produced per
mg protein (nmoles of TBARS mg ' protein)

For LDH determination, an aliquot of the homogenate prepared
as described above for GST (but with individual specaimens) was
centrifuged at 3300 for S min at 4 “C. Measurement of LDH activ-
ity was realized with a microplate reader as described in Diaman-
tino e al. (2001) Proteins were quantified in the supernatants
according to Bradford {1976

2.& Metaol guantification in animals

For bivalves, Cu was determined in the pellets and supema-
tants, the preparation of which has been described sbove for MTLP
determination. Cu bicaccumulation was estimated in the whale
sofl tissues of worms | H diversicolor, n = 9 per condition). Animal
tissues were digested by heating (90 °C) with Aqua Regia {HCI/
HNG,:75/25) after preliminary tests showing that pure HNO,
was not sufficient to insure a complete dissolution of Cu from
CuO NP. Then, the quantification of Cu concentrations was per-
formed by using Flame Atomic Absorption Spectrophotometry
(FAAS, Vanan Spaarm specuophommete:) with deuterium

125ngml~’, 250 ngmL ", 500 ngml ™", 1000 ngmL "
ware were cleaned in 102 hydrochloric-acid bath for 24h and
rinsed three times with DIW before being used. The accuracy of
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the analyses was checked by digesting certified material (Mussel
issue, National Inscitute of Standards and Technotogy ). In the case
of bivalves, the total concentration was recalculated by adding
concentrations of Cu in pellet and supermnatant.

2.7. Behavioural experiments

For burrowing tests, 20 bivalves were collected from the three
different tanks {n = 6 or n =7 taken randomly from each tank] cor-
responding to each experimental condition. For feeding tests, all
the bivalves were involved (n=36 per condition distributed in
three different tanks). Both burvowing and feeding tests were car-
ried out with 20 ragworms per condition. At the end of the behav-
joural tests, animals were returned in their expenimental medium
of origin. This procedure is acceptable since Burlinson and Law-
rence (2007) have shown that burrowing organisms were not af-
fected by consecutive behavioural assays.

2.7.1. Burrowing tests

Bivalves (S, plang) and worms (H. diversicolor) were submitted
1o burrowing tests as described by Bonnard et al. {2009), after
being previously exposed in the laboratory for 4 d to seawater only
{controls . Cud NPs or dissolved Cu as described in exposure proto-
col sub-section (see above). For bivalves {S. plana), burrowing
expeniments were carmiesd oul in plastic containers filled with
3am of patural sediment (collected from sampling site) and

topped up with 2L of seawater. Natural sediment was homoge-
nised by hand 1d before experimentation. Burrowing behaviour
was studied by placing individuals on the surface of the sediment
and observing the number which had burrowed at frequent inter-
vals: every Smin in the 1st hour, every 10 min in the 2nd hour,
every 20min in the 3rd and 4th hour, then every hour until 6 or
7h of test. Twenty individuals of H. diversicolor were tested for
each studied condition Briefly, we used plastic clean containers
of 100 mL filled with 5 cm of wet sediment from the site of onigin.
Twenty worms were placed individually on the sediment and their
positions were recorded every two min during 30 min.

27.2. Feeding rate

The feeding rate was estimated for bivalves (S. plana) and
worms (M. diversicolor) previoasly exposed for 11 or 7d respec-
tively, to seawater only {Controls), CuO NPs or soluble Cu. The
feeding rate of S, plong was quantified according to the methodol-
ogy descnibed by Worrall and Widdows { 1983 ) and adapted to our
conditions. Algae Tetraselmis suecico supplied by IFREMER were
used as food at a concentration of 10 000 cell mL~" in each tank.
The concentration of algae not ingested by bivalves was measured
after 1 h. The feeding rate of H. diversicolor was quantified accord-
ing to the methodology described by Moreira et al. (2005), Twenty
worms were fed 100 Artemtia seling larvae into their individual
plastic beakers containing 50 ml of seawater. They were left undis-
turbed for 1h, then the remaining larvae were collected and
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counted and results were expressed as the number of larvae m-
gested per hour per individual.

2.8 Statisrical analysis

The burrowing kinetic curves were In-transformed in order to
linearize these data and then, they were compared by using anal-
ysis of covariance (ANCOVA] between regression coeflicients of
the least-square best-fit regression lines. Otherwise, resuks are
presented as mean = SD. Significant differences were established
by using one-way analysis of variance { ANOVA) or non-parametric
Mann and Whitney comparison tests when variances of groups
were different. Level of significance was established ar p < 0.05
Statistical analyses were performed by using Xistat pro 7.5.

3. Results
3.1. Fate of Cu) nanoparricies in the experimental medium

Size distribution of CuO NP in DIW ranged from 40 nm to
500 mm with an average of 197 nm (Fig. 1A) and the prepared sus-
pension was stable for approximately 1 month. When diluted in
sea water (at both r=0 and ¢t~ 2 d where animal stayed during
2 d), the NPs aggregateiagglomerate and the sample is not suitable
for DLS measurements. Fig. |B shows how rapidly the size of the
particies increases when 5 pl of sea water is added in the DIW sus-
pension. Zeta potential measurements show that the particles are
redatively highly positively charged (26.3 mV] in DIW, which cor-
roborates the stability of the suspension, while the NPs appear
slightly negatively charged in seawater collected at t =0 and ¢~ 2
(-8.69 and —7.72 mV respectively), an indication of poor stability.

32 Cu in the exposure medium

Fig. 2 shows the mass of copper accumulated by DGT units during
the 16 d of laboratory exposure o seawater only (Controls], dis-
solved Cu or CuO NPs. The results obtained for DGT exposed to
CuO nanopartides, 3t 3 nominal concentration of 10 pg of Cul™',
demonstrated that the masses of copper accumulated were similar
to those accumulazed by DGT units deployed in control tanks and
significantly lower than those obtained with DGT units exposed to
soluble copper (respectively on day 16:0.338 0012 ug;
038320055 pg 1.017 20033 pg). This result indicates that no
detectable liberation of labile copper from NPs occurred in the
medium during the time of experiment.

3.3. Cu bicaccumulation

Cu concentrations in the whole soft tissues of S. plana, exposed
in the iboratory duning 16 d and H. diversicolor exposed during 7 d
to seawater only (Controls ], CuO NFs (10 pg Cu L") and soluble Cu
{10 pg CuL~" in | M of HNO:) are illustrated in Table 1. Bivalves (S
plana} and worms { H. diversicolor) exposed to both forms of copper
{CuO NPs and soluble Cu) showed significantly higher concentra-
tons compared 1o controls. In addition for both species, no signif-
icant differences were observed depending on the form of Cu in the

exposure medium.
34 Biomarkers

Measurements of biomarkers of defences and damages in
bivalves (S. plana) and worms (H diversicolor) are illustrated in
Table 2. In both species exposed to CuQ NPs, catalase and GST
activities increased significantly compared to controls. In H. diver-
sicolor, catalase activity also increased sigrificantly zfter soluble Cu
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Salishle Cu 5568 (3023 1431 (5&37
0 NP 7495 (2379P 1570 (o2

exposure treatments. In bivalves, SOD activity was significantly
higher in animals exposed to CuQ NP compared to controls or am-
mals exposed to soluble Cu. MTLP concentrations increased in bi-
valves exposed to both forms of copper {soluble Cu, CuO NPs),
bue significantly only for soluble Cu For both species, no damages
were observed according to the results of TBARS, LDH and ChE

3.5. Burrowing behaviour

The burrowing behaviour of S plana and H. diversicolor (previ-
ously exposed for 4d to soluble Cu, CoO NPs as well as controls)
in sediment collected from their site of origin is shown in Fg. 33
and B. Slopes and regression coefficients of the best-fit regression
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Table 2

Means (aod SD between brackets) of Siomarkers quartified o Neress diverscotor alter 7 d and Scrobicadona ana abier 16.d of exposare trearments (Corzrols, solable Ca, Cul) NP). Bor bock speaes, biomarkes levels with different

supeescripts differed significantly At ibe 95%
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lines obtained after In transformation of the raw data are shown in
Table 3. In S plena. the burrowing behaviour was significantly im-
patred in bivalves exposed (o Cu® NP or to soluble form of Cu com-
pared to controls. In the case of H. diversicolor, only the exposure to
soluble Cu led 1o a significant decrease of burrowang kinetics com-
pared to controls and Cu0 NP exposure.

36. Feeding rate

Feeding rates of 5. plano and H. diversicolor were exposed {con-
trols, soluble Cu, CuO® NP) for 11.d or 7 d respectively. During the
first hour of feeding, bivalves (S plane) in control medium showed
the highest feeding rates (6051 £ 1007 cells ™'} while feeding
rates were significantly impaired only for spedmens from Cu®
NP exposure medium (2680 = 1294 cells h~')

Concerning H. diversicolor feeding rates were not affected by
experimental conditions {not shown).

4. Discussion
4.1. Exposure

The environmental fate and ecotoxicity of engineered NPs may
be influenced by a number of properties, including particle size and

Table 3

Shopes and determinacion coefficsents of the hest-fit regression lines obtained afler In
trarsformation of the raw data shown in Hg. 3. Slopes with different supecscrpts
differed significantfy at the 955 level

Expenimental conditions Aramaks Slope CoefEcient &Y
Contral 4 plong 0.0056* 09604
Scluale Cu 5. plang ~0.0043" 05664
Cu0 Nanopartiches 5. plang ~0.0051° 09318
Control N diversscodor ~0.1433* 05478
Seluale Cu N. dnversicolor ~00734° 08545
Cul Manoparticies N. diversioodor -0,132¢ 03296
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size distnbution, state of aggregation. charge and solubility. Fol-
lowing release (0 the savironmenial systems, most engineered
NPs are able 10 aggregate to some degree. The degree and kinetics
of aggregation and the size range of the aggregates is dependent on
the characteristics of the particles, the characternistics of the envi-
ronmental system, and the concentration of the nanoparticles. As
aggregation is bkely 1o affect toxicity, characterization of NP in
expenmental media is essential for nanoecotoxicology |{Tiede
et al 20097 In the present stady, the particle size of CuO NP spec-
ified by the manufacturer ranged from 10 to 100 nm. However, ac-
tual characernization of CuO NP in DIW showed that partide size
ranged from 40 nm to 500 nm with an average of 197 nm. In sea-
water, the CuO NP highly aggregated/agglomerated and the hydro-
dynamic size {or Z-average) increased rapidly to values of around
1000 nm within the duration of the test. According to Fabrega
et al. (2011) aggregation enhances the rate at which NPs sink 10
the bottom, where thew ingestion by animals that feed on sedi-
ments is possible. This mechanism is likely to occur in the ase
of S plang which s “primanily 2 deposit-feeder [which] obtains
only some of its food by filtering suspended matier from the 3™
Hughes {1965 H. diversicolor, 25 an opporunistic speces, is con-
sidered able to fulfil its energy peeds using different kinds of diet
(Olivier et ., 1995 However, the aggregation/agglomeration of
most NFs detected by DLS may not record the existence of some
free NFs in the media, as previously expressed by Griffitr «1 3l
{2008}

In the case of metal-containing NPs such as CuO NPs, the release
of metal ons and their speciation may also be 3 key factor m ther
(ecotoxicity. The presence of organisms can affect particle dissolo-
tion in exposure medium (Grffitt et al. 2008). Thus, in this work,
we studied the putative dissolutnion of Cu from CuD NP in real
exposure {in the presence of animals] to estimate the contribution
of dissolved Cu jons (o overall cytotoxic effects. Solubility of copper
oxide in water has been extensively studied under vanous pH and
temperature conditions {Palmer et al. 2004) Models of bioavail-
ability and of toxicity of copper ions have been proposed (Laoma
and Rainbow, 2008). Since Zhang and Davison ( 1999) have de-
scribed the DGT method, this has been widely used in environmen-
tal studies dealing with metal speciation in water {Fesavento et al |
2005). In the conditions of our experiment, DGT results indicated
that no measurable release of labile Cu from CuO NPs occurred
during the time of experiment { 16 d). Gniffirt et al. {2008 ) showed
similar results, with less than 12 by mass of the onginal dose pres-
ent in dissolved form after 48 h for copper in a freshwater medium.
In contrast, Blinova et al (2010) found, also in freshwater, higher
copper dissolution { 12% of copper) from CaD NP using Escherichio
cofi Cu-sensor. This present work demonstrates the interest of
using DCT techmiques as 2 proxy to estimate the bicavailability
of metals released from NP under soluble form in the aguatic
environment.

<42 Cu bicaccumulation

As documented earlier, both bivalves and worms exposed 1o
soluble Cu in the experimental medium have incorporated Ca
Due 1o the hmited period of expasure, the concenirations reached
2t the end of the experiment were orders of magnitude lower than
those uncountered in the most polluted estuanies (Bryan ot al,
1980, Concentrations as high as 752 pgg 'dw (about
lﬁng"w‘mmusmmumuw
ary, UK and 1430 pg g~ dw (about 286 ug g ' ww) in Neweis {He-
diste] diversicolor from Restronguet Cresk, UK. More interestingly,
the concentrations reached in each species exposed to Cu as nano-
partiches were identical 1o those due 1o soluble Cu, despite DGT re-
sulis did pot indicate any measurable release of labile Cu from CuO
NPs ocomming during the time of experiment. However, NP can also

be taken into the gt providing additional route for metal bioavail-
ability. In 3 recent study, Galloway &1 al (2010) using transmission
electronic microscopy (TEM), observed that Ti0, NPs were local-
ized in the gut lumen in the manne polychaete Arcnicolo maring.
Because we have seen that CuO NP was remarkably stable since
pare HND; was insufficient to solubilized them (see Section 2.6)
it 15 less probable that they may be partially solubilized in the
g due to the moderate pH value in the gut of bivalves {pH: 4-
52) and worms {pH: 55-6]

43, Frotwdcity effects

The fate and ecotoxicaty of particles of nanomeinic s12e m endo-
benthic organisms such as the bivalve mollus< S plona and the rag-
worm H. diversicolor is very poorly known Questions appeared
since recent studies showed that NP can be more toxic than their
bulk form { Binova et al, 2010; Heinlaan et al, 2008) or micromet -
ric particles (Karlsson e al, 2008) It was previously shown that
the toxicity of bulk and CaO NPs was due to the solubilized bio-
available fraction, most likely Cu™" jons (Heinkan er 31, 2008)
Since no additionzl labile Cu in seawater exposure media {com-
pared 1o controls) was registered during the time of experiment
{16d), we have to investigate about the specific toxicity from
nanoparticulate copper.

Induction of MT, 3 cystein-rich proiein that binds metals and
thus contribuies 1o mefal detoxification, has been reported m var-
ious aquatic 3es under in sitv or laboratory metals exposure
(Amiard et 3L, 2006}, In addition, MTLP may be involved in the de-
fence against axidative stress { Viarengo et al, 1999 Several stad-
s reported that nanopartides contribute to oxidative stress
(Unfried &1 al, 2007). Independently of any nanotoxicity, the Cu
toxicity may be caused at least partly by the generation of reac-
Uive-oxygen species {Sun f al. 2009 and literature cited therein).
In this work, an increase of MTLP was observed in bivalves exposed
to Cu either as Cud NPs or soluble Ca. CAT, GST and SOD have been
classified 35 antioxidant systems of defence in vanous aquatic spe-
cies such as bivalves { Almeida et al . 2007). CAT and GST activities
increased significantly in both species (S plano, H. diversicolor) and
SOD in S plana exposed to Cud NP, suggesting an oxidative stress
endured by animals. In H. diversicolor from a contaminated estuary,
an enhancement of LDH activity (up 1o 1.5 fold) was interpretated
as an increased rate of organtsms” anaerobic metabolism, suggest-
ing a rapid need of additional energy to ameliorate chemical stress
{Moreira =2 al, 2006 In the present study, no changes in LDH
activity were observed in both species in any cases of expenimental
exposure. However, during progressive or prolonged anoxia, many
marine invertebrates rely on different metabolic pathways (e.g the
glucose-succinate pathway) to maintain 2 production of metabolic
energy (for 3 review see Livingsione, 1391), For example, succinate
is 2 sensitive indicator of anaxia in bivalves (Oescheer and Peder-
sen. 1554) or in marine polychaetes (Volked and Grieshaber, 1552)

Conceming biomarkers of damages, no alteration of TBARS lev-
els, and ChE activities were depicted in any cases and in both spe-
aes, under the expenimental conditions. It may be suggested that
the antioxidant defences could play their role by preventing oxida-
tive damage. However, defence mechanisins were probably not
were significantly impaired i S. piang exposed to both forms of Cu
{CuO NP or soluble Cu) compared to controls whereas for feeding
rate only in the case of Cu0 NP exposure. In the case of H. diversi-
color, only the exposure 1o soluble Cu led to 2 significant decrease
of the burrowing kinetic of worms and feeding rate ssemed not 1o
be affected by expenimental conditions. In 3 similar way, Wallace
et sl {2000) showed that saturation of CA-MT in grass shnmp
fed cadmivm-contaminated preys was associated with decreased

the prey capture.
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In invertebrates, tolerance to environmental contaminants is
based upon a large range of chemical handling strategies, So it is
not surprising that responses differ between a bivalve and a poly-
chaete. In the case of Loxic metals but also essential metals in large
excess, a first line of defence is based on MT as a detoxificatory li-
gand. Previous works have well-established that the way MT plays
a protective role is different between these taxa The concentration
of this metalloprotein is generally increased in bivalves exposed to
metal pollution, providing directly 3 detoxificatory ligand (Amiard
e al, 2006) whereas in certain polychaete species, it is MT
turnover which is substantially increased in response to metal
exposure, probably allowing the transfer from cylosol to detoxifi-
catory granules (Ng et al, 2008), In H. diversicolor originating from
highly Cu comtaminated site, Cu granules were observed as a major
sink for bloaccumulated Cu {Mouneyrac et al., 2003),

Links between behavioural impairment and AChE inhibition is
well-documented for aquatic biota {Amiard-Triquet, 2009). In the
present study, behavioural impairments were not accompanied
by an inhibition of ChE activity, but metabolical or physiological
disturbances due to the “cost of tolerance™ could be the cause of
these impairments ( Bonnard et al, 20091

5. Conclusions

In conclusion, the Cu concentrations used in this study either in
the form of Cu® NPs or soluble Cu were able to induce bictogical
effects, It must be highlighted that the chosen soluble Cu concen-
trations of 10 pg L' may be encountered in polluted environments
(since there & no available measured or predicted data on Cad NP
concentrations ], Several biomarkers of defence are activaied in the
presence of CuO NPs, namely CST, CAT and SOD in §. plana and CAT
and GST in Hediste diversicolor, These defences may be relatively
efficient since no significant effects were shown considering indi-
vidually biochemical markers of neurotoxicity (ChE) or oxidative
damage {TBARS)] However, hehavioural impairments were ob-
served in the bivalve (8. piana), considering both the burrowing
and feeding behaviours. For a number of biomarkers, it must be
notad that biological responses are significantly more important
in the presence of CuD NPs than in the presence of soluble Cu
Thus, these results suggest a specific nanoparticle effect. Finally,
the use of both marine invertebrates (S. plana, H. diversicolor} and
the set of biomarkers chosen in this work seem suitable to conduct
ecotoxicity studies with ENPs, With a view to risk assessment it is
necessary 10 improve the svaluation of exposure and the subse-
quent bioaccumulation, Future works (TEM) are in progress to
localize ceflular targets of CuO NPs in both species,
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Abstract

The fate and effects of CuO nanoparticles (CuO NPs) were examined in endobenthic
species (S. plana, H. diversicolor), under environmentally realistic conditions in outdoor
mesocosms (exposure to Cu at 10 pug.L™ in particulate (CuO NPs) or soluble salt (CuNO3)
forms) for 21 days. Labile Cu was determined in water and sediment by using Diffusive
Gradient in Thin film. No labile Cu being detected from CuO NPs at days 7, 14 and 21, the
observed effects in invertebrates exposed to CuO NPs were mainly attributed to the toxicity of
nanoparticulate rather than dissolved Cu toxicity. Bioaccumulation of CuO NPs was observed
in the whole soft tissues of both species, whereas soluble Cu was only found in clams.
Biomarkers were examined at different levels of biological organization: biochemical markers
of defence and damage, biomarkers of genotoxicity (Comet assay) and behavioral biomarkers
(feeding and burrowing). Behavioral biomarkers, antioxidant defences (catalase, glutathion S-
transferase, metallothionein) and genotoxicity are the most sensitive tools to highlight the
effect of soluble or nanoparticulate metal forms. Concerning other biomarkers of defense
(superoxide dismutase, lactate dehydrogenase, Laccase) and damage (thiobarbituric acid
reactive substances, acetylcholinesterase, acid phosphatase) no significant effects were
detected. This experiment shows the suitability of mesocosms for studying the environmental
effects of nanoparticles.
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Introduction

Engineered nanoparticles of copper oxide (CuO NPs) are widely used (http://www.us-
nano.com/inc/sdetail/602) increasing the risk of their introduction into the environment. Once
in the aquatic medium, metal-bearing NPs can either be dissolved into the water column, or
aggregated, favouring their deposition onto bottom sediment (Klaine et al. 2008). Thus
endobenthic bivalve Scrobicularia plana and polychaete Hediste diversicolor could be
especially at risk. CuO NPs are poorly dissolved both in freshwater (Griffitt et al. 2008;
Heinlaan et al. 2011; Manusadzianas et al. 2012), and seawater (Buffet et al. 2011; Gomes et
al. 2011). In our previous paper (Buffet et al. 2011) dealing with fate and effects of CuO NPs
from the same batch in seawater, we have shown that i) CuO NPs, with initial size ranging
from 10 to 100 nm, highly aggregated/agglomerated and, ii) the hydrodynamic size (or Z-
average) increased rapidly to values of around 1000 nm. These findings are in agreement with
previous studies on CuO NPs indicating aggregation in seawater (Gomes et al. 2011). It is
uncertain whether Cu in labile and nanoparticulate form is accumulated at the same level in
biota and can induce the same stress in animal tissues. Buffet et al. (2011) and Gomes et al.
(2011) have compared the biomarker responses in invertebrates exposed to the same
environmentally realistic dose of Cu (10 pg L™) as labile or nanoparticulate forms. In a
freshwater gastropod, CuO NPs had greater effects than aqueous Cu on growth, feeding rate
and reproduction (Pang et al. 2012). Recent studies have shown that CuO NPs have a distinct
biological effect not caused entirely by the release of soluble metal ions (Griffitt et al. 2009;
Heinlaan et al. 2011).

Oxidative stress is one of the most commonly recognized effects of NPs (Klaine et al.
2008; Canesi et al. 2012). CuO NPs have been shown to increase oxidative DNA lesions in
human cells (Karlsson et al. 2008; Fahmy et Cormier 2009). In vivo studies in mussels Mytilus
galloprovincialis have revealed that CuO NPs induced oxidative stress in the gills (Gomes et
al. 2011). In H. diversicolor and S. plana, the activity of antioxidant defences (Catalase CAT
in both species, superoxide dismutase SOD in clams) was increased with no oxidative damage
when considering the levels of thiobarbituric reactive substances (TBARS) (Buffet et al.
2011). Genotoxic effects of NPs were observed in H. diversicolor exposed to Ag NPs by
using the Comet assay on coelomocytes (Cong et al. 2011). In S. plana, the Comet assay is
also a relevant tool to examine genotoxicity in hemocytes (Petridis et al. 2009). Oxidative
stress and apoptosis revealed by caspases as biomarkers are documented for different metal
NPs, particularly CuO NPs (Ahamed et al. 2011). MT is involved in ionic/soluble Cu
detoxification (Amiard et al. 2006) and also in the defence against oxidative stress (Buico et al.
2008). In mussels exposed to CuO NPs (10 pg Cu L), MT increased linearly with time of
exposure (Gomes et al. 2011). At the same exposure concentration, a similar trend was
observed in the clam S. plana (Buffet et al. 2011). Acetylcholinesterase (AChE) activity, a
biomarker of neurotoxicity was significantly decreased in mussels exposed to NPs (Gomes et
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al. 2011) whereas no significant differences were observed in clams (Buffet et al. 2011). Acid
phosphatase (AP) and phenoloxidase (PO), two components of immunity, can provide
important early warning signals of the sub-lethal effects of contaminants and the susceptibility
of animals to infectious diseases (Gagnaire et al. 2007; Hannam et al. 2009; Luna-Acosta et al.
2010).

In parallel to molecular and biochemical biomarkers, behavioral biomarkers are sensitive
tools to assess the impact of contaminants (Amiard-Triquet 2009). In the clam S. plana,
exposure to waterborne CuO NPs affected both burrowing time and feeding rates (Buffet et al.
2011). In the ragworm H. diversicolor, burrowing time was significantly modified in Ag NP
treatment (Cong et al. 2011). Multispecies Freshwater Biomonitor (MFB) is a method that
improves behavioral analysis by registering online movements of the organisms in test
chambers (Gerhardt et al. 2002) when they are already burrowed.

The cited studies were mainly carried out with organisms exposed to NPs directly in
seawater in the absence of food and sediment, which could be important contamination
vectors of NPs. To reach a more realistic assessment of fate, bioaccumulation and effects of
CuO NPs on S. plana and H. diversicolor, the present study uses outdoor mesocosms
equipped with a system of tidal cycle. A mesocosm refers to "an experimental system that
simulates real-life conditions as closely as possible, whilst allowing the manipulation of
environmental factors” (FAO 2009). This experimental strategy has been already used
successfully to study the transfer of gold nanoparticles in an estuarine food web (Ferry et al.
2009).

Materials and Methods
Implementation of the mesocosm approach

Sediments were collected from an intertidal mudflat (Bay of Bourgneuf, France), which is
documented as relatively clean (French ‘‘Mussel Watch’> Programme, Réseau National
d’Observation, 2006 http://www.ifremer.fr/envlit/documents/bulletins/rno). Worms (H.
diversicolor) and clams (S. plana) were gently excluded from the sediment by hand and
placed into water with air diffusers. Sediment was mixed before being introduced in
experimental cores (Figure 1). Twenty individuals per species were placed in each core at a
density (1000 individuals m*?) commonly determined in intertidal mudflats (Fossi Tankoua et
al. 2010).

Experimental cores were composed of a PVC tube (H: 15 cm, 20 cm @) capped with
foam for aquarium filter (1-2 mm @) and canvas. Four cores were deployed in each mesocosm
device (Figure 1), composed of two tanks (H, W, L: 40 x 60 x 80 cm), two evacuation tubes, a
hose (16 mm @), a pump (Eheim compact 1000 L.h™) and a mechanical timer (IDK PMTF
16A) allowing mimicking the tidal cycle (6 hours of low tide, 6 hours of high tide, two tides
per day). Water was all the time aerated by an air diffuser (Figure 1).
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Nine mesocosm devices (36 cores) were installed outside and filled with natural seawater
(Saltmarsh of Lauziéres, I'Houmeau, France). Three of the nine mesocosm devices were
qualified as controls. Three other were contaminated with soluble Cu (10 pg Cu.L™ prepared
by dilution of CuNO3 in 2% HNOs3, purchased from Fluka) and the latter three with CuO NPs
(eq. 10 ug Cu.L™). Addition of Cu was carried out at the water surface during the high tide.
Analytical CuO nanopowder was obtained from a commercial source (supplied by Intrinsiq
Materials Limited) with the particle primary size specified by manufacturer as 10-100 nm [5].
The hydrodynamic size andzeta potential of CuO NPs in deionized water and in seawater
were determined by NHM and published in Buffet et al. (2011). One core per tank was
randomly collected after 7 and 14 days of exposure (Figure 1). At 21 days, the remaining two
cores were sampled per tank. Worms and bivalves were gently sorted by hand, stocked into
aerated water before tests.

Every three days at 2 PM (local time UT + 2), temperature, salinity and dissolved oxygen
were measured in control tanks, using probes (WTW 315i, OXI 3310). Nitrates and nitrites
were controlled in each tank with NO2- nitrites and NO3- nitrates Tests sets JBL (JBL GmbH
& Co.) sets. In addition, a Micrel probe was deployed into one of the three control tanks. It
recorded temperature and salinity every 15 minutes during all the experiment. After 7, 14 and
21 days, sediment was collected using a cut off 60 mL disposable syringe to determine
chlorophyll a (Chl a) and phaeophytin a (Phaeo a) concentrations in the top 1 cm of sediment
cores.

Characterization of exposure

Characterization of NPs in sediment is not possible yet. Nevertheless, labile Cu was
estimated in both water column and sediment by using DGT tools (diffusive gradients in thin
films purchased from DGT Research Ltd (Lancaster, UK). DGT units were used for the water
compartment (loaded solution deployment unit C-LSDU) and other DGT units were employed
for sediments (loaded sediment probe for metals C-LSPM). Three water DGT and three
sediment DGT units were deployed in each mesocosm (9 mesocosms: a total of 27 units). At
day 7, 14 and 21, one water DGT unit and one sediment DGT unit were removed for each
mesocosm device (3 DGT units per treatment: control, soluble Cu and CuO NPs).

After sampling, DGT units were washed with ultra-pure water (Milli-Q) as well as 3
water and sediment DGT units used as blanks. For the water DGT units, the totality of the
resin was placed in 2 mL vials whereas for the sediment DGT units, the resin was cut every
cm, then each piece was placed in a 2 mL vial. 1.5 mL of 1 M HNO3; was added in vials and
left for more than one day to dissolve Cu from the Chelex resin. Cu quantification of these
neat or diluted solutions was performed by Electrothermal Atomic Absorption Spectrometry
(EAAS) (Varian SpectrAA 800).
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Copper bioaccumulation

Copper was determined in the whole soft tissues of bivalves and worms which had been
allowed to depurate in seawater for 48 h (n = 10 per condition, for each species). Animal
tissues were digested by heating (90°C) with Aqua Regia (HCI/ HNO3:75/25). Then, the
quantification of Cu concentrations was performed by using Flame Atomic Absorption
Spectrophotometry (FAAS, Varian SpectrAA55 spectrophotometer) in ragworms whereas
analyses in clams were performed using EAAS. The accuracy of the analyses was checked by
using internal quality control with standard reference material (Mussel tissue SRM 2976,
National Institute of Standards and Technology).

Biochemical markers

For each biomarker, clams and ragworms were collected at day 21 from three cores, each
of them selected at random in one of the three replicated mesocosm devices corresponding to
each experimental treatment (Control, exposure to soluble Cu or CuO NPs). The total weight
of clams was determined, then worms and soft tissues of clams weighed individually and
stored at -80°C until biochemical analysis. Methodologies applied for the determination of
biochemical markers (MT, GST, LDH, CAT, SOD, TBARS, AChE) have been described in
details in our previous work (Buffet et al. 2011). MT analysis was performed only in S. plana
since MT is not relevant as a biomarker in H. diversicolor (Poirier et al. 2006). Briefly, MTs
were quantified by Differential Pulse Polarography (DPP) analysis (Mouneyrac et al. 2002)
after partial purification in soft tissue homogenates. Lipid peroxidation was estimated by the
formation of thiobarbituric acid reactive substances (TBARS), quantified by reference to
MDA absorbance at 530 nm (Halliwell et Gutteridge 1985). For GST, CAT, SOD, AChE and
LDH activities, tissues were homogenised and enzyme activities were determined
spectrophotometrically in the enzyme fraction (S9 fraction) as described by Habig et al. (1974)
for GST, Claiborne (1985) for CAT, McCord and Fridovich (1969) for SOD, Galgani and
Bocquene (1991) for AChE, Diamantino et al. (2001) for LDH.

CSP  3-like activity was determined by measuring the release of
aminotrifluoromethylcoumarin (AFC) from the caspase tetrapeptide substrate Ac-DEVD-AFC
(N-acetyl-1le-Glu-Val-Asp-7-amino-4-trifluoromethylcoumarin). After homogenization of the
pooled soft tissues, an aliquot of S9 was mixed with buffer B (312.5 mM HEPES pH 7.5,
31.25% sucrose, 0.3% CHAPS, 50 AM of DEVD-AFC). The fluorescence of free AFC was
measured by using a fluorometer (Safas FLX Xenius, Monaco) at an excitation/emission
wavelength of 390/530 nm every 3 min for 45 min. CSP 3-like activities were expressed in
pmoles AFC min™mg™protein, according to a standard curve obtained from AFC. AP activity
was determined according to the method of Bergmeyer et al. (1974), by using the Sigma Acid
Phosphatase Kit (Sigma-Aldrich, France). Laccase-type PO activity was determined according
to methodology described previously (Luna-Acosta et al. 2010), by using p-phenylenediamine
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(PPD) as substrate. The protocol assay was adapted to H. diversicolor and S. plana samples
(data not shown).

All the results were expressed with reference to protein concentrations determined
according to Bradford (1976). For MT, LDH, AP and laccase-type PO, and digestive enzymes,
determinations were carried out individually (n = 10 per species and per treatment, control and
Cu either soluble or as CuO NPs). For GST, CAT, SOD, TBARS, AChE and CSP-3 like
determinations were carried out on 5 pools of 3 individuals per species (H. diversicolor, S.
plana) and per treatment.

Comet assay

After exposure H. diversicolor (n=10) and S. plana (n=7) were collected at day 21 from
one core selected at random in the three replicated mesocosm devices corresponding to each
experimental treatment (Control, exposure to soluble Cu or CuO NPs). Coelomocytes of
worms were taken by carefully inserting a syringe into the posterior region of the worm.
Using the same procedure, haemocytes of clams were taken from the adductor muscle. The
blood cells were mixed with PBS then stored on ice briefly before use. Before the assay was
performed, viability of cell was determined by a trypan-blue exclusion test. A rate of cellular
viability above 85% validated the condition of the test limiting measurement of broken DNA
from death cells.

The Comet assay is a modified version of that previously described by Singh et al. (1988).
Positive controls consisting of cell exposed in vitro for 10 min to 100 uM hydrogen peroxide
were carried out in parallel to ensure the validity of measurements. All steps described above
were conducted under dim red light and performed at 4°C to prevent any DNA damage. The
cell suspension was carefully mixed with 1% low melting point agarose and was transferred
onto a conventional microscope slide precoated with 0.8% normal melting point agarose. The
gel was solidified on ice for 10 min and the cover slip was removed. A third layer of 0.5% low
melting point agarose was added. Slides were left on ice again for 10 min to solidify before
the cover slip was removed. Then slides were immersed in a cold lysing solution (2.5 M NaCl,
100 MM Na,EDTA, 10 mM Tris, pH 10, 1% N-laurylsarcosinate, with 1% Triton X-100 and
10% DMSO added immediately before use) for 2 h. After lysis, slides were washed with an
alkaline buffer (1 mM Na2EDTA and 300 mM NaOH, pH>13) and placed in a horizontal
electrophoresis tank filled with the same buffer for 45 min to unwind DNA. Electrophoresis
was then performed for 21 min at 15 V, 300 mA. At the end of the electrophoresis, slides were
washed twice (10 min) in a neutralization buffer (0.4 M Tris, pH 7.5), dehydrated in absolute
ethanol (5 min) and taken out to dry. Nuclear DNA was stained with 30 uL of ethidium
bromide (20 pg.mL™) and observed using an optical fluorescence microscope (BX 60
Olympus) coupled to an Andor camera and an image analysis system (Komet 6, Kinetic
Imaging Ltd). For each animal, one slide was prepared. On each slide, 75 non-

273



Chapitre 7

overlapping comets were scored randomly on the all gel surface of the slide. DNA damages
were expressed as the percentage of broken DNA in the comet tail.

Behavioral experiments

Behavioral tests were carried out with animals collected from three cores, each of them
selected at random in one of the three replicated mesocosm devices corresponding to each
experimental treatment (Control, exposure to soluble Cu or CuO NPs). Burrowing
experiments were carried out with natural sediment collected from the sampling site.

Clams (n = 20 per treatment) were submitted to burrowing tests at day 21 as described by
Bonnard et al. (2009). Burrowing behavior was studied by placing individuals at the sediment
surface and observing the number which had burrowed at frequent intervals; every 5 min in
the 1% hour, every 10 min in the 2" hour, every 20 min in the 3" and 4™ hour, then every hour
until 6 h of test.

Automated behavioral toxicity tests with ragworms H. diversicolor were primarily
developed using 2 individuals. One end of each chamber of MFB was closed with mesh and
the other open in order to visually identify the animal movements. The chambers were placed
vertically in plastic tank with a shallow layer of sediment and topped up with 1 L seawater.
The lower half of the chamber was filled with sediment and H. diversicolor was placed at the
surface within each chamber and given 1 h to acclimate before MFB recording. The
behavioral patterns were analysed visually by observing H. diversicolor movements in
combination with the MFB oscilloscope signals. Polychaetes (n=7 per treatment) collected at
day 7 and day 14 were added individually to each test chamber. One chamber without
organisms was used as control for noise signals. The MFB recordings started after 1h
acclimation and were made over 7 hours period.

Post exposure feeding tests were carried out at day 14 for both species (n = 30 clams per
treatment, n = 20 ragworms per treatment). The feeding rate of S. plana (n = 30 per treatment)
was quantified according to the methodology described by Worrall and Widdows (1983).
Algae Tetraselmis suecica obtained from the Nantes Cultures Collection of MMS (Strain
NCC62) were used as food (10 000 cell mL™) in each of three replicated aquaria containing 2
L of seawater (n = 10 specimens per aquaria) for each treatment. The concentration of algae
not ingested by bivalves was measured after 1 h.

The feeding rate of H. diversicolor was quantified as described by Moreira et al. (2005).
Twenty worms were fed 100 Artemia salina larvae into individual plastic beakers. They were
left undisturbed for 1 h, then the remaining larvae were counted.
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Statistical treatment

The assumptions of normality and homoscedasticity of all results were evaluated using
Shapiro-Wilk and Fisher tests to choose appropriate parametric or non parametic statistics and
to compare treatments (controls, soluble Cu and CuO NPs). Thus, an ANCOVA with post hoc
Tukey test was performed on burrowing kinetic data, a two-way ANOVA (treatments and
species) was performed on comet assay data and Mann and Whitney tests were performed on
data from other biomarkers. Significant differences were considered at p<0.05.

Results
Biotic and abiotic factors

At the end of the experiment (21 days), no mortality was observed. For each treatment,
the condition index determined for 100 clams did not show any significant difference between
treatments (controls: 26 + 5; soluble Cu: 25 + 6; CuO NPs: 25 + 6).

Chlorophyll a (27.7 + 2.05 pg. g™* dw) and Phaeophytin a (25.3 + 1.7 pg. g™* dw) did not
significantly vary according to treatment and time (7, 14, 21 days). Water temperature varied
daily with maximal mean observed at 3 PM (23.6 £ 2.6 °C) and minimal mean recorded at
6.30 AM (12.8 + 2 °C). During the experiment, temperature varied between 18.5 and 25.5°C
at 2 PM. Salinity was regularly adjusted with an addition of water purified by reverse osmosis
(RO). Nitrate concentration did not significantly vary during the experiment (< 0.5 mg.L™).
At the beginning of the experiment, nitrite concentration was above 0.1 mg.L™. It decreased
after 7 days to become constant at < 0.01 mg.L™. The mean of oxygen saturation was 97.1 +
0.6 %. The mean oxygen concentration was 8.5 + 0.1 mg.L™.

Fate of CuO NPs in the experimental medium

Figure S1 shows Cu masses accumulated by water DGT units and figure S2 Cu masses
accumulated by the sediment DGT units during the 21 days of experiment for each treatments
(control, soluble Cu, CuO NPs). Accumulated Cu by water DGT units was significantly
higher in mesocosms exposed to soluble Cu than in control mesocosms whatever the
experiment time (7, 14, 21 d : Fig. S1). Throughout the 21 days, Cu accumulated by water
DGT units from mesocosms contaminated with CuO NPs were not significantly different
from those accumulated by DGT units deployed in control. DGT units in sediments have
shown that no more labile Cu was accumulated in sediment cores with Cu added as CuO NPs
than in controls. These results indicate that no detectable release of labile Cu from NPs
occurred. Some significant differences were observed deeper in the sediment at day 21, with
peaks at -5¢cm in controls and at -10 cm in mesocosms contaminated with soluble Cu.
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Copper bioaccumulation

The results are depicted in Figure S3. In clams S. plana, Cu concentrations in the whole
soft tissues were significantly higher for both Cu treatments than in controls, the
concentrations being significantly higher in those exposed to soluble Cu compared to those
exposed to CuO NPs. For the ragworms H. diversicolor, body concentrations were
significantly higher only in worms exposed to CuO NPs.

Biochemical markers

The results are shown in Table 1. In clams, MT concentration significantly higher in
specimens exposed to both forms of Cu. For defence biomarkers, no significant differences
were detected in either species concerning SOD and LDH activities (not shown). On the other
hand, GST and CAT activities were higher in both species and both Cu treatments with the
exception of GST activity in ragworms exposed to soluble Cu. GST activity in clams was
significantly higher in the presence of Cu as CuO NPs than as soluble Cu.

Only few biomarkers of damage showed significant changes: in clams, CSP activity was
increased in the presence of CuO NPs whereas this treatment led to a decrease of TBARS
levels in ragworms. No significant differences on immune responses (AP and laccase-type PO)
were detected in both species.

Comet assay

The cellular viabilities were comprised between 92-96% in clams and 86-91% in
ragworms. Genotoxic damages in animals from controls and exposed to both Cu forms
(soluble and nanoparticulate) were always lower than positive control (H,O;). Percentage of
tail DNA in worms coelomocytes was significantly higher compared to clams hemocytes
(Figure 2). In both species, percentages of tail DNA were enhanced for soluble Cu and CuO
NP treatments. No significant difference was detected between the two Cu treatments in the
two species after 21 days of exposure.

Behavioral tests

In clams S. plana, at day 21, the burrowing kinetics was significantly affected in clams
exposed to both forms of Cu (soluble Cu and CuO NPs). Burrowing speed was significantly
lower after exposure to soluble Cu than to Cu as CuO NPs (Table 1).
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For the ragworm H. diversicolor, two different movements can be characterized: i)
undulation associated with burrowing, occurring at 0.5 Hz frequency and ii) head movement
associated with feeding, occurring at 1 to 2 Hz. The average time spent in
burrowing/undulation and head movement/feeding behaviors are depicted in Figure 3 (A and
B). No significant difference was observed after 7 days of exposure to both forms of Cu,
whereas the two activities had significantly decreased for ragworms exposed during 14 days
to soluble Cu and CuO NPs.

Results of feeding rates determined at day 14 are shown in table 1. In clams fed
microalgae, the feeding rate was significantly lowered only in specimens exposed to CuO NPs.
In ragworms, no effect of Cu contamination was shown on Artemia larvae consumption.

Discussion

In the course of the present experiments, ecological conditions remained favourable with
good oxygenation, absence of increased levels of nitrites and conservation of a biofilm with
chlorophyll a in the range of natural concentrations (Underwood et Kromkamp 1999).
Survival of both studied species and individual fitness were not negatively affected. Condition
index of clams were equal or even higher than encountered in field studies in the same
geographical area (Fossi Tankoua et al. 2010).

The aggregation of CuO NPs from the same batch has been shown in seawater (Buffet et
al. 2011), a behavior favoring their deposition onto bottom sediment. As observed previously
in water alone (Buffet et al. 2011), no Cu release from the CuO NPs occurred in the water
column and porewater. These findings are in agreement with many other studies indicating a
poor dissolution of CuO NPs in sea water (Griffitt et al. 2008; Buffet et al. 2011; Gomes et al.
2011; Heinlaan et al. 2011; Manusadzianas et al. 2012).

Levels of labile Cu in the water column of both treatments (soluble Cu and CuO NPs)
were lower in the present study than previously observed in waterborne contamination (Buffet
et al. 2011); The labile Cu is probably adsorbing to the sediment present in the mesocosms..
While a decreased uptake was expected, an increase was observed probably due to the fact
that Cu body burdens determined in the present study result from the uptake of both Cu forms,
labile and particulate (labile Cu sourced either from CuO NPs or soluble Cu adsorbed to
natural fine sediment particles). Bioaccumulation of CuO NPs has already been established in
gastropods (Pang et al. 2012) and fish (Griffitt et al. 2009). As highlighted in mussel gills
(Gomes et al. 2011), in ragworms Hediste diversicolor and clams Scrobicularia plana the rate
of accumulated Cu depends on the form introduced in the experimental medium (CuO NPs or
soluble Cu). Cu uptake was lower in ragworms than in clams as observed after waterborne
exposure (Buffet et al. 2011) and in the field (Solé et al. 2009).
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Due to their small size and high surface area, coupled to other physico-chemical features
such as metal content and charged/capped surfaces, nanomaterials may well have
unpredictable genotoxic properties (Xie et al. 2011). In vitro studies have shown that
oxidative stress stimulated by different metal nanoparticles may be an important factor in their
genotoxic effects in mammalian cells. In vivo studies in marine species showed DNA damage,
in Mytilus galloprovincialis after exposure to nano iron (Kadar et al. 2011) or in ragworms
Nereis diversicolor exposed to Ag NPs (Cong et al. 2011). CuO NPs were reported as a
source of oxidatively induced DNA damage in human cells (Ahamed et al. 2010). The present
study gives the first evidence for DNA damage as revealed by comet assay in marine bivalves
and worms exposed to CuO NPs but also to soluble Cu. Indeed, Cu as a redox active metal, is
an oxidative stress inducer (Regoli et al. 2011) promoting the formation of highly reactive
oxygen species affecting DNA integrity (Ozawa et al. 1993). As shown by Park et al. (2008)
in cultured cells exposed to TiO, NPs, the oxidative stress by CuO NPs triggered the
activation of cytosolic CSP suggesting that NPs exert cytotoxicity by an apoptotic process.
These effects were observed despite the fact that both species induce antioxidant defences
(CAT activity in both species, increased MT concentration in clams) and enhanced GST
activity, a phase Il enzyme that catalyzes the GSH conjugation to endogenous aldehydic
products of lipid peroxidation (Regoli et al. 2011). Antioxidant defences responded similarly
when clams and ragworms were exposed to both forms of waterborne Cu (Buffet et al. 2011).
For TBARS, the only significant difference was the decrease observed in ragworms exposed
to CuO NPs in mesocosms. Surprisingly, TBARS concentrations resulting from lipid
peroxidation were not increased in exposed invertebrates although genotoxicity was observed.
Similar observations (Ramsden et al. 2009) in fish exposed to dietary TiO, NPs were
explained as probably resulting from up-regulating of anti-oxidant defences. However, in
mussels’ gills exposed using the same protocol applied in the present study, oxidative damage
due to CuO NPs was evidenced by a breakdown of the antioxidant defence system and lipid
peroxidation, as well as MT induction (Gomes et al. 2011). Since no significant differences
were detected in either species for the pollution-induced immunomodulation biomarkers
determined in the present study, effects with longer times of exposure should be examined
more closely.

Impairment of behavior is well documented in the case of both soluble Cu and CuO NPs
in invertebrates (Bonnard et al. 2009, and literature cited therein; Townsend et al. 2009;
Buffet et al. 2011; Pang et al. 2012). The behavior of ragworms (feeding and burrowing) was
never affected by CuO NPs and burrowing was only affected after soluble Cu. In the present
study, the MFB provided a better sensitivity of behavioral test since significant differences
were observed between controls and Cu (both soluble Cu and CuO NPs). As observed with
waterborne Cu contamination (Bonnard et al. 2009; Buffet et al. 2011), behavioral
impairments were not accompanied by an inhibition of AChE activity, but physiological
disturbances could be the cause. Slower burrowing by endofauna, could make it more
vulnerable to predators in environments impacted by CuO NPs.
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This is the first experiment with endobenthic species exposed to Cu as soluble and NP
forms under environmentally realistic conditions: doses of Cu, presence of biofilm, tidal cycle
effect, and natural weather fluctuations. The finding revealed effects at different levels of
biological organization from biochemical to individual responses, including biomarkers of
ecological relevance such as behavioral and genotoxic effects. Finally, in agreement with
previous works, this study highlights again that CuO NPs are not easily dissolved in our
experimental medium and consequently defence mechanisms and toxic effects may be the
result of a specific NP effect.
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Table 1 Means + (Standard deviation SD) of biomarkers quantified in Hediste diversicolor
and Scrobicularia plana exposed to the experimental conditions (Controls, soluble Cu, CuO

NPs). For both species, biomarker levels with different superscripts differed significantly (p <
0.05)

Biomarkers S. plana H. diversicolor
Control Soluble Cu CuO NPs Control Soluble Cu CuO NPs
MT (ug g-1 . .
1477 (250)* 2122 (242) 1947 (285)
tissues)
GST (nmol min-
222 (10) 266 (10)° 354 (27)° 72 (12)% 86 (3)° 113 (5)°
Defense 1 mg-1 protein)
(21d CAT (umol min-
67 (13)° 93 (12)° 116 (18)° 69 (4) 109 (16)° 124 (14)°
exposure) 1 mg-1 protein)
CSP-3 like
(pmol min-1 1.25 (0.05)% 1.27 (0.05)0*  1.38(0.06)" 1.17 (0.08)* 1.24 (0.04)* 1.26 (0.07)°
mg-1 protein)
TBARS (nmol
MDA mg-1 0.47 (0.07)®  0.44(0.06)° 0.52(0.13)* 0.82 (0.05% 0.70 (0.11)* 0.66 (0.06)"
protein)
Burrowing
slope (21 -0.0139° -0.0057" -0.0083°
Behavior exposure)
Feeding rate
3587 (1762)° 3963 (1766)° 1517 (1182)° 81 (11)* 82 (14)% 79 (19)%

(14d exposure)
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Figures captions:

Figure 1. Experimental cores deployed in a mesocosm device equipped with tidal cycle
system.

Figure 2. DNA damage in A) hemocytes of Scrobicularia plana and B) coelomocytes of
Hediste diversicolor exposed to the experimental conditions (Control, soluble Cu, CuO NPs
or positive control H,0,) expressed as percentage of DNA in the comet tail of blood cells. For
both species, biomarker levels with different capital letters differed significantly (p < 0.05)

Figure 3. Average frequency (%) (+/- error) of burrowing/undulation (0.5 Hz) and head
movements/feeding of Hediste diversicolor (n = 7) exposed to the experimental conditions
(Control, Soluble Cu and CuO NPs) after A) 7 days and B) 14 days of exposure. Stars indicate
significant differences with control treatment (p < 0.05).

286



Chapitre 7

cores
(HxD:15x20cm)

High tide (20 cm)
Low tide (12.5 cm)

tube
evacuation
oo o "
()¢} oo pump
tank 8 g
(80 x 60 x 40 cm) Eoﬁ water (125L)
air diffuser

Figure 1.

287



Chapitre 7

90 - Scrobicularia plana

80 -

C
70
60 -
50 -
40 - B B
30 - A
20 1
10 | l
0 T ' T

Control Soluble Cu CuO NPs Positive
control

Percentage of DNA in tail (%)

90 - Hediste diversicolor

80 +
70 ~

C

60 ~

50 +

40 A B B

30 +

20 ~

10 -

0 ‘ ‘ ‘

Control Soluble Cu CuO NPs Positive
control

Percentage of DNA in tail (%)

Figure 2.

288



Chapitre 7

Figure 3.
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Supplementary materials

Figure S1: Mean masses (and standard deviation SD, n = 3) of Cu accumulated by DGT units
(ng) deployed in the water column of mesocosms, exposed to the experimental conditions
(Control, Soluble Cu and CuO NPs) and at each time of exposure (0, 7, 14, 21 days).

Figure S2: Mean masses (n = 3) of Cu accumulated by DGT units (ng) at different sediment
depths in mesocosms exposed to the experimental conditions (Control, Soluble Cu and CuO
NPs) and after A) 7 days, B) 14 days and C) 21 days of exposure. . stars indicate significant
differences with control treatment. Standard deviations were not drawn, to keep the figure
readable.

Figure S3: Mean copper concentrations (and SD between brackets) in whole soft tissues of
Scrobicularia plana (A) and Hediste diversicolor (B) exposed to the experimental conditions
(Control, Soluble Cu and CuO NPs) after 21 days of exposure. Concentrations with different
capital letters were significantly different (p < 0.05).
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Figure S2.
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2. Conclusion et perspectives

Deux nouvelles techniques ont été expérimentées et présentées dans la publication 7 afin
d’aller plus loin dans la compréhension des mécanismes de toxicité des NP sur nos deux
espéces sentinelles S. plana et H. diversicolor. Les tests de comportement sont des
biomarqueurs qui fournissent des indications précoces sur les effets des polluants sur les
organismes. Les tests d’enfouissement et d’alimentation réalisés au laboratoire se sont
montrés performants et sensibles pour évaluer les effets des NP sur S. plana et H. diversicolor.
Cependant ces derniers ne nous donnaient pas d’informations concernant le comportement des
deux invertébrés une fois enfouis. Le Multispecies Freshwater Biomonitor est un systeme
permettant initialement d’évaluer le comportement des organismes dans 1’cau (Gerhardt et
Schmidt 2002). Par la suite, Kirkpatrick et al. (2006) ont montré que le MFB pouvait
enregistrer des signaux comportementaux de I’amphipode Corophium volutator dans les
sédiments avec une preécision similaire a celle obtenue dans I'eau. Dans notre travail, nous
avons montré que le MFB est également utilisable pour étudier le comportement de S. plana
(résultats non présentés) et H. diversicolor dans le sédiment. Dans un premier temps, les
observations préliminaires dans 1I’eau ont permis notamment d’étudier précisémment les
mouvements associés au déplacement (les ondulations du corps) et des mouvements associés
a la recherche de nourriture (mouvement de la téte chez les annélides). Le MFB nous a ensuite
permis de détecter des altérations de ces mouvements dans les sédiments. Ce systéme
automatisé constitue donc un outil trés sensible pour approfondir nos connaissances sur les

effets des polluants sur le comportement des invertébrés benthiques.

Dans le chapitre 3 était évoquée la possibilité de dommages sur ’ADN comme effet
potentiel des NP au niveau cellulaire. Ainsi nous avons aussi testé la génotoxicité au moyen
des essais comeéte sur les organismes exposes a des CuO NP et du Cu soluble dans
I’expérience en mésocosme. Les résultats obtenus montrent que des Iésions sur I’ADN
peuvent étre provoquées par des Cu NP et également par du Cu soluble pour une dose réaliste
sur le plan environnemental (10 pg.L™) dans les cellules isolées des fluides des deux
invertébrés. Ce résultat montre que malgré les défenses mises en place pour lutter contre le

stress oxydant (MT, CAT, GST) des effets génotoxiques peuvent étre engendrés par les NP.
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Les tests sur la génotoxicité semblent constituer des biomarqueurs d’intérét pour les futurs
travaux de notre laboratoire sur les NP.

Dans cette expérience en mésocosme, nous avons pu etudier les effets des CuO NP et du
Cu soluble tout en incluant les différentes voies d’exposition présentées dans les différents
chapitres de ce manuscrit (I’eau, la voie alimentaire et les sédiments). Ce travail en
mésocosme figure en quelque sorte comme le point culminant de notre approche visant a
travailler en considérant le réalisme environnemental lié aux interactions entre les
compartiments et intégrant également les effets du climat et du cycle nycthéméral et tidal.
L’écosysteme expérimental que nous avons réalisé a comporté tous les éléments permettant
son auto-entretien. D’une part, le développement algal a la surface des sédiments est resté
stable durant I’ensemble des expériences (Figure 33). La densité de microalgues évaluée par
la concentration en chlorophylle atteste de plus qu’elles n’ont pas été impactées par la

présence de Cu soluble ou sous forme de NP.
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Figure 33 : Concentration moyenne de chlorophylle a dans le sédiment en fonction du
temps d'exposition et du traitement.

La conception de I’écosystéme expérimental et le systéme de marée ont permis le bon
fonctionnement des deux especes sentinelles (S. plana et H. diversicolor) dont les activités

d’alimentation, la formation de galeries ont pu étre observées tout au long de 1’expérience
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(Figure 34). Ces resultats semblent donc étre prometteurs pour réaliser des expériences a long

terme (dépassant plusieurs mois).

Figure 34 : Formation d’une galerie en U de H. diversicolor dans un mésocosme
expérimental.

La comparaison des résultats obtenus apres I’exposition par I’eau et celle en mésocosme

est présentée dans le tableau ci-dessous (Tableau 13).

Tableau 13 : Comparaison des réponses des biomarqueurs chez S. plana et H. diversicolor
exposées aux CuO NP par l'eau ou dans les mésocosmes. Induction significative du
biomarqueur A, inhibition significative du biomarqueur N, pas de variation significative =.

Scrobicularia plana Hediste diversicolor Scrobicularia plana Hediste diversicolor
Cu (eau) Cu(mé
Forme soluble FormeNP Forme soluble Forme NP Forme soluble Forme NP Formessoluble FormeNP
Enfouissement \ \ \ = Enfouissement \ \ \(MFB) \ (MFB)
Alimentation = \ = = Alimentation = \ = =
MT _— = Nd Nd MT _—— _—— Nd Nd
AT = — — — CAT i _— _— _—
GsT = — = — GsT — — = e
SoD = / = = SoD = / = =
LDH = = = = LDH = = = =
TBARS = = = = TBARS = = = ~~
AChE = = = = AChE = = = =
csp Nd Nd Nd Nd csp = — = _——

Les résultats concernant

les effets des CuO NP sont tres

similaires pour les deux

expériences (exposition par la voie acqueuse et expérience en mésocosmes dans le milieu

naturel). En effet, les biomarqueurs les plus sensibles sont la vitesse d’enfouissement, la CAT

et la GST (aucune mesure de CSP n’a ¢été réalisée dans I’expérience dans 1’eau). Ceci montre

que pour le cas des CuO NP qui se dissolvent peu, malgré la pertinence écologique de

I’utilisation des mésocosmes, les expériences en laboratoires peuvent constituer une

alternative intéressante pour I’étude des effets des NP sur les organismes benthiques.
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Néanmoins, les mésocosmes sont indispensables pour travailler sur les transferts de NP au
sein des réseaux tropiques. Nos résultats confirment que I'utilisation de mésocosmes de taille
adaptée a la réplication est efficace pour comprendre le comportement et les effets des NP
dans I’environnement. Ces systémes pourraient donc constituer un outil de base dans les
programmes de recherche sur les nanomatériaux. Il serait également possible de réaliser des
expériences de transfert trophique couplant 1’utilisation des isotopes stables présentés dans le
chapitre 6 avec des écosystémes expérimentaux afin d’évaluer les transferts trophiques des

biofilms vers les invertébrés endobenthiques jusqu’aux poissons.
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Synthese du chapitre 7
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Les nanoparticules constituant les nanomatériaux sont des outils inégalés pour dépasser
les limites dans la conception de nouvelles technologies. Comme dans toutes les technologies,
I’attraction vers les bénéfices indiscutables qu’elles pourront nous procurer ne doit pas
masquer les éventuels risques qui pourraient advenir d’un usage inconsidéré de ces matériaux.
Avec a I’heure actuelle déja plus de 1 300 nano-produits sur le marché indiquant 1’utilisation
de NP dans leur conception, un besoin trés important se fait ressentir concernant 1’évaluation
du risque associé a ces produits. Le groupe de travail NATO (Linkov et al. 2009) par exemple,
a été créé pour évaluer les implications (bénéfices, risques, codts...) de I'usage des NP sur la
sant¢é et I’environnement. Ainsi, les décisions et les législations qui apparaissent
progressivement nécessitent d’améliorer les connaissances sur les mécanismes et les effets des
nanomatériaux sur les organismes vivants. Ce manuscrit prend donc place dans cette
démarche de I’acquisition des connaissances avec pour but ultime la détermination des
premiéres informations pour la gestion du risque concernant les nanoparticules. Dans cette
conclusion, les résultats acquis durant ces trois ans seront utilisés pour souligner les avancées
notables réalisées dans le domaine et les difficultés a combler pour juger du risque associé a

[’utilisation des NP.

1. Les nouveaux concepts pour les études de nanotoxicologie et de
nanoécotoxicologie

Les propriétés physico-chimiques des NP transforment la maniere de penser concernant la
toxicité et 1’écotoxicité des contaminants chimiques conventionnels. Le premier constat
réalisé par les scientifiques travaillant sur le domaine des NP est que cette forme spécifique de
polluant doit étre considérée comme une substance a part entiére. La nature des particules
produites par I’industrie mais également les propriétés spécifiques (taille, forme, fonction de
surface, "coating"...) sont extrémement variables. Ainsi, le comportement et les effets décrits
dans une étude sur une NP en particulier ne peuvent aboutir a la généralisation concernant les
autres NP mais dépend de la nature de la particule et de ses caractéristiques. Les concepts mis
en place en toxicologie et en écotoxicologie traditionnelles sont donc remis en question. Ceci

souligne la tache énorme a laquelle est confrontée la communauté scientifique avec les NP.
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1.1. La concentration n’est plus suffisante pour décrire I'’exposition

Pour de nombreuses substances toxiques, il apparait une relation évidente entre les
concentrations absorbées par les organismes et les effets qu’elles provoquent ; pour les NP,
cette relation doit étre tempérée. En effet, les propriétés de surface dominent a 1’échelle
nanoparticulaire (Cf Chapitre 1). Au-dela de la concentration, des paramétres aussi nombreux
que la forme, la taille d'une particule primaire, la distribution des tailles, la structure, la
composition, la surface spécifique, les fonctions de surface, la charge, et I'état d'agglomération
ont un impact sur le comportement et les effets des NP. Un consensus est apparu concernant
I’étape de caractérisation primordiale avant I’évaluation de la toxicité. D’une part, elle permet
de Vérifier les proprietes des NP présentes dans la solution initialement testée. Les
caractéristiques les plus importantes sont : la forme, la taille d'une particule primaire, la
distribution des tailles, la structure, la composition, la surface spécifique, les fonctions de
surface, la charge, I'état d'agglomération et la concentration (Hassellov et Kaegi 2009). La
caractérisation est nécessaire car il apparait que les résultats issus des mesures en laboratoire
peuvent varier fortement par rapport aux données fournies par les producteurs de NP. D’autre
part, les outils de caractérisation nous donnent les informations sur le devenir des NP dans le
milieu d’exposition. Ce dernier élément met I’accent sur une autre difficulté inhérente aux NP :

la problématique de stabilité et de dissolution des NP.

1.2. Stabilité et dissolution

Dans toutes nos expeériences, nous avons montré que les NP s’agglomérent dans les
milieux aquatiques marins. De plus, ’agglomération augmente avec la présence de sels en
solution (NaCl) qui semble étre le facteur le plus important dans le comportement des NP en
milieu marin. L’agglomération des particules a été observée pour I’ensemble des NP étudiées
dans ce travail : les Au NP stabilisées par du citrate (Chapitre 3), les Ag NP stabilisées par le
lactate (Chapitre 4), les ZnO NP stabilisées par du DEG (Chapitre 6), et les CuO NP (Chapitre

7) et CdS NP (Chapitre 5) mises en suspension sans stabilisant. Le concept suivant concerne
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la dissolution des NP dans les milieux aqueux et dans I’environnement. Il constitue
probablement un des éléments de réflexion des plus intéressants concernant la caractérisation
et 'implication sur I’évaluation de la toxicité¢ des NP métalliques. Les NP qui se solubilisent
dans les fluides (milieux de vie et fluides biologiques) présentent des effets reliés
principalement & la nature chimique de la particule. Pour les métaux, ces effets sont
relativement bien connus et ne sont pas spécifiques a la dimension nanométrique. Concernant
les NP qui se solubilisent peu dans les milieux, les propriétés des particules de taille
nanométrique dominent. La situation est complétement différente puisque les données
écotoxicologiques sont beaucoup moins nombreuses, nécessitant des investigations
spécifiques. Le cas intermédiaire peut aussi étre décrit avec des effets provenant d’une part
des substances issues de la solubilisation des NP et d’autre part des NP qui restent sous leur
forme initiale. Les mesures réalisées grace aux capteurs passifs (DGT), et la microscopie
électronique nous donnent un premier apercu de la fagon de considérer les NP etudiées et les
effets écotoxicologiques associes dans ce manuscrit. La solubilisation des NP peut étre
présentée qualitativement de maniére décroissante comme suit : les Ag NP stabilisées par le
lactate > CdS NP > CuO NP > Au NP stabilisées par du citrate. L’étude sur les ZnO NP
marquées par des isotopes ayant été menée dans un but différent, la solubilisation n’a pas été
déterminée. Cependant, d'aprés la littérature de nombreux auteurs suggerent que la
solubilisation des ZnO NP est forte (Mortimer et al. 2009; Blinova et al. 2010; Pipan-Tkalec
et al. 2010). Les Au NP et les CuO NP reflétent trés bien 1’effet « nano » alors que les effets
provenant des Ag NP sont associés en grande partie a la libération d’Ag dissout. Concernant
les ZnO NP, la dissolution semble assez importante alors que les Cd NP présentent une

dissolution intermédiaire (environ 50% arpes 14 jours).

1.3. La bioaccumulation des NP dans les invertébrés aquatiques

Nos travaux démontrent que méme lorsque S. plana et H. diversicolor sont exposées a
des doses faibles de NP métalliques, ces especes accumulent les NP soit directement sous
forme particulaire, soit sous une forme labile issue de la dissolution des NP ou de la
combinaison des deux formes. La bioaccumulation des NP a pu étre mesurée lors des
expositions directement dans I’eau, dans les sédiments ou dans les mésocosmes. Concernant

I’exposition par I’alimentation, les résultats sont plus contrastés du fait des quantités faibles

303



Conclusion générale et perspectives

accumulées d'une part dans les organismes vecteurs de contamination (microalgues, morceaux
d'annélides) et par la suite dans les consommateurs. Les quantités accumulées sont masquées
par la concentration en métal naturellement présente dans les animaux et également par la
variabilité inter individuelle. Pour remédier a ce probléme, des techniques de NP marquées
avec des isotopes pourraient étre envisagées a I’avenir. En effet, cette technique s’est montrée
performante pour dissocier le Zn d’origine nanoparticulaire du Zn naturellement présent dans
les sédiments et les tissus des organismes dans le chapitre 6. De plus, bien que les analyses de
TEM nécessitent une grande expertise et beaucoup de temps, elles constituent un outil tres
performant pour obtenir des résultats plus fins. Elles permettent notamment de localiser les
NP au niveau cellulaire lorsque ces dernieres sont intactes ou peu altérées. Une étude
multipliant les échantillonnages pourrait également étre envisagée afin de comprendre
I’évolution de la pénétration des NP dans I’organisme et donc mieux cerner les mécanismes

de toxicité et les cibles cellulaires des NP.

1.4. Les biomarqueurs : des outils adaptés aux études d’écotoxicologie sur
les NP

La concentration n’est pas adaptée pour traduire la toxicité des NP. Il semble donc
difficile d’établir des limites classiquement utilisées en gestion des risques (PNEC...) et de
définir les seuils de tolérance en fonction des mesures chimiques dans 1’eau. Dans de telles
circonstances, les biomarqueurs sont d’une aide précieuse puisqu’ils traduisent les effets des
polluants par le biais des réponses mesurées directement dans les organismes exposés. Durant
ce travail, nous nous sommes interrogés sur la possibilité d’utiliser les biomarqueurs pour
mesurer les effets liés aux NP. D’aprés la littérature et nos expériences préliminaires, nous
nous sommes orientés vers les biomarqueurs liés aux défenses et aux dommages provoqués
par le stress oxydant. Nos résultats démontrent que ces biomarqueurs sont utilisables pour
mesurer les réponses précoces des organismes face aux polluants pour des concentrations
sublétales. Ainsi, les sensibilités des biomarqueurs utilisés peuvent étre classées dans 1’ordre
décroissant : CSP (réponse dans 75% des cas), CAT (70%), enfouissement (70%), GST (65%),
prise de nourriture (40%), LDH (30%), MT (30%), SOD (20%) pour les deux espéces

confondues et quel que soit le mode d’exposition. Les niveaux de TBARS (péroxydation
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lipidique) n’ont pas été augmentés par la présence de NP et l'activité AChE (neurotoxicité) n'a
pas été inhibée. Dans certains cas, les TBARS ont été diminués et les activités AChE ont été
augmentées par rapport aux valeurs des contrdles. Cet effet s’explique probablement par un
phénomeéne de surcompensation grace aux mécanismes de défense déployés par les
organismes. L’étude des réponses comportementales réalisée avec le MFB montre que cet
outil est prometteur et révele en détails et de maniére plus sensible (que les tests
d'enfouissement classiques) les effets induits sur le comportement des animaux. De plus, ce
systeme automatique pourrait permettre de normaliser les résultats puisqu’il supprime les
appréciations subjectives liées aux expérimentateurs dans les études comportementales.
L’expérience de génotoxicité s’est également avérée prometteuse et confirme les hypotheses
présentes dans la littérature concernant les Iésions de I’ADN que pourraient provoquer les NP
directement en contact avec les acides nucléiques ou indirectement par I’intermédiaire du
stress oxydant. Dans les expériences réalisées, la forme nanoparticulaire était plus toxique que
la forme soluble dans 25% des cas testés chez S. plana et 21% des cas testés chez H.
diversicolor en prenant en considération tous les biomarqueurs mesurés dans ces travaux
(Tableau 14).

Tableau 14 : Comparaison de I'écotoxicité des métaux sous forme soluble ou
nanoparticulaire chez S. plana et H. diversicolor dans I'ensemble de ce travail.

S. plana H. diversicolor
NP plus toxique que le métal soluble 25% 21%
Métal soluble plus toxique que la 3% 8%
forme NP
Toxicité identique pour la forme NP et 20% 13%
soluble
Pas d'effet 51% 58%

2. Lagestion du risque

Les ouvertures et perspectives de ce projet se tournent trés naturellement vers la
problématique de la gestion du risque des NP et plus généralement des nanomatériaux.
L'évaluation du risque est le processus par lequel le risque est estimé ou calculé. Elle repose

sur les notions bien dissociables de danger et de risque. Par définition, le danger représente les
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effets néfastes que peuvent provoquer des substances sur des organismes, des populations ou
des écosystémes. Le risque integre la probabilité pour que ces effets se produisent sur les
organismes, les populations ou les écosystémes. Pour connaitre les risques associés aux NP, il

faut donc mesurer leur toxicité en associant la probabilité d’exposition a ces substances

(Figure 35).
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Figure 35 : Gestion du risque des nanoparticules adapté d'aprés Kandlikar et al. (2007).

Ainsi les informations existantes dans la littérature et dans ce travail nous offrent une
premiére base dans la connaissance des mécanismes, des effets et présentent des outils
puissants pour mesurer le risque lié¢ aux NP. Cependant, a I’heure actuelle de trés nombreuses
incertitudes nous empéchent de déterminer totalement le risque lié aux NP (Figure 36). Dans
ce cas, certains outils peuvent nous permettre de répondre en partie et provisoirement a
I’incertitude en attendant I’acquisition du recul et des techniques nécessaires pour combler nos

lacunes.
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L
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Figure 36 : Les incertitudes pour la gestion du risque des nanoparticules d'apreés Klaine et al.
(2012).

2.1. LCA : un outil important

Le suivi du cycle de vie (Life Cycle Assessment: LCA) est généralement considéré
comme devant couvrir la production, l'utilisation et 1'élimination d'une substance ou d’un
produit. Puisque les cycles de vie des NP sont déterminés par leur application au sein des
nanoproduits, il devient clair que le scénario d'exposition et les effets indesirables potentiels,
ainsi que les possibilités pour de nouvelles applications, sont fortement dépendantes du cycle
de vie des nanoproduits qui contiennent des NP manufacturées (Som et al. 2010). Les
méthodes basées sur le LCA sont des outils puissants pouvant permettre 1’évaluation de la
libération de NP dans I’environnement, en considérant donc la production, le transport, la
commercialisation et le recyclage des produits. Linkov et al. (2009) soulignent que dans I'état
actuel des connaissances sur les NP, I'identification des risques majeurs constitue un challenge

de taille. Les lacunes concernant le cycle de vie des NP sont principalement:

e L'estimation des quantités libérées dans I'environnement selon les quantités de NP
produites par I'industrie et commercialisées ;

e La compréhension de tous les mécanismes affectant le comportement et le transport
des NP dans I'environnement ;

e La dégradation des nanoproduits dans I'environnement.
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Les travaux importants des physico-chimistes ont contribué ces derniéres années a mieux
comprendre le devenir des NP dans I'environnement grace aux nouvelles techniques de
caracterisation (Cf Chapitre 1). Il est probable que dans un avenir proche, des techniques
pourront permettre de quantifier les NP présentes dans I'environnement et également dans les
matrices complexes (eau douce, eau marine, sédiment). Cependant, la problématique de la
dégradation des NP dans I'environnement est pour le moment peu étudiée. Botta et al. (2011)
soulignent qu'un grand nombre de données apparaissent dans la littérature concernant la
toxicité des NP mises directement en contact avec les organismes, mais trés peu sur les
produits issus de la dégradation des nanomatériaux dans I'environnement. Ces auteurs ajoutent
que les nanomatériaux sont soumis a de nombreux processus pouvant altérer leur forme
(immersion, radiation UV, température, humidite, abrasion). Certains auteurs ont travaillé sur
la dégradation des nanoproduits dans I'environnement. Benn et al. (2008) ont évalué la
libération d'’Ag NP issue du lavage de plusieurs types de chaussettes contenant des NP pour
leurs propriétés antibacteriennes. Botta et al. (2011) et Labille et al. (2010) ont montré que les
crémes solaires a base de TiO, NP liberent des résidus dans l'environnement avec de
potentiels risques écotoxicologiques. Kaegi et al. (2008) ont montré que la dégradation de
peinture a base de TiO, NP peut contribuer a la libération de NP dans I'environnement via les
eaux de ruissellement. Bigorgne et al. (2011) ont montré que les produits issus de la
dégradation des TiO, NP peuvent engendrer des effets sur le ver Eisenia fetida. Ces travaux
soulignent que la dégradation des NP dans I'environnement est un phénoméne qui doit étre
étudié en détails. Bien que le LCA donne des informations globales sur les priorités
concernant la gestion du risque, le modele doit faire face a la variété des NP produites dont le

comportement dans I’environnement est variable.

2.2. Control banding

Précédemment, nous avons souligné le manque d’informations sur la toxicité et les
niveaux d’exposition concernant les nanomatériaux. Le probleme des incertitudes qui
entourent la présence d’un contaminant dans le milieu n’est pas réservé uniquement au

domaine des nanomatériaux. Afin de mettre en ceuvre des moyens sirs mais réalistes de
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gestion du risque, une nouvelle approche qualitative appelée « control banding» (CB) a été
développée il y a une dizaine d’années au Royaume-Uni. Cette approche est de plus en plus
plébiscitée puisqu’elle permet de combler en partic les manques concernant la gestion du
risque des polluants. Cette approche a été appliquée pour étudier le risque lié aux NP par Paik
et al. (2008). Ce modéle permet de développer des hypothéses logiques en incluant les
données disponibles concernant la toxicité ou I’écotoxicité et les niveaux d’exposition malgré
les informations manquantes. De plus, ce modéle qui intégre un nombre limité de parametres
permet de simplifier la problématique, ce qui est un avantage certain pour son applicabilité par
les non-experts. Les bases de ce systéme sont constituées par une méthode de « scoring » des
deux composantes de I’évaluation du risque: la sévérité des effets et la probabilité

d’exposition (Figure 37).
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Figure 37 : Evaluation du risque par la méthode du "control banding" modifié d'aprées Paik

et al. (2008).

e Sévérité . Prenons le cas de notre étude en particulier, il pourrait étre pertinent
d’utiliser nos biomarqueurs pour établir un score indiquant la sévérité des effets chez
nos espéces S. plana et H. diversicolor. Le systéme pourrait étre amélioré en
pondérant les scores en fonction du type de biomarqueurs sachant que les
biomarqueurs de dommages traduisent un danger plus important que les biomarqueurs

de défense.

309



Conclusion générale et perspectives

e Probabilité : Dans notre étude, la probabilité pourrait étre associée aux quantités de NP
produites et mises sur le marché selon la nature du métal. Les modéles mathématiques
prévoient des concentrations susceptibles d’étre retrouvées dans 1’environnement et
pourraient également constituer une base de données intéressante. Au regard de nos
résultats, il serait judicieux d’insérer également la dissolution spécifique des NP qui
réduit significativement I’effet spécifique aux NP. Enfin, puisque notre objectif était
de s’approcher progressivement du réalisme environnemental, chaque expérience
pourrait &tre pondérée par un score de réalisme prenant en compte les doses testées.
Par exemple, la dose non réaliste utilisée pour 1’exposition aux Au NP constitue un
niveau faible de réalisme par rapport aux autres expériences. De plus, les
compartiments étudiés présentent des pertinences écologiques variables, ’eau étant
Iégerement en retrait par rapport aux études dans les sédiments avec le niveau maximal

de réalisme pour les mésocosmes.

Méme si ce modele néglige de nombreux parametres dont les données sont difficiles a
obtenir pour le moment, il pourrait constituer un outil simple de comparaison pour les
différents types de NP utilisées. A notre connaissance, aucune publication ne présente de
schéma normalisé pour appliquer cette methode sur les NP dans l'environnement et peu
d'informations sont accessibles pour deéfinir la probabilité, la méthode n'a donc pas été
appliquée de maniere formelle dans ce manuscrit. Cependant, une démonstration fera l'objet
de la soutenance orale complétant ce mémoire de these apres la réunion finale du programme
NanoReTox, enrichie des discussions avec le groupe de travail chargé de I'interprétation et des
comparaisons de I'ensemble des données (réactivité, biodisponibilité et effets) obtenues (WP7)
ainsi que celui en charge de la gestion du risque (WP8). Ainsi, I'évaluation concernant la
toxicité et I'écotoxicité des NP et par la suite le risque associé a l'utilisation des NP n'est qu'a
son commencement. A I'heure actuelle, beaucoup d'incertitudes subsistent concernant les
effets et I'exposition aux NP. Ce sont donc les travaux menés en coopération entre des équipes
pluridisciplinaires qui pourront permettre de parcourir le nanomonde avec toute la sécurité et

la raison qui doivent lui étre appliqué.
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Annexes

Annexe 1

Acquisition de compétences et contributions des différents collegues au sein de ce projet.

Cette these a été l'occasion de faire l'acquisition de trés nombreuses connaissances et
compétences dans des domaines variés en travaillant avec mes collégues. Ainsi, je me suis
chargé de la conception des différents dispositifs expérimentaux utilises durant cette thése
avec pour but d'approcher les conditions de I'environnement et d'assurer le maintien des deux
modeles d'étude (S. plana et H. diversicolor) au laboratoire. De plus, la collaboration avec M.
Richard m'a permis de mettre en place des mésocosmes pour I'étude de I'écotoxicité des NP.

D'un point de vue technique, j'ai bénéficié de formations pour le dosage des métaux (J.C.
Amiard), les mesures de biomarqueurs (I. Métais et F. Gourdon), les tests comportementaux
(O. Fossi Tanjoua, H. Perrein-Ettajani), et les tests cométes (F. Akcha) afin de travailler
ensuite de maniére autonome.

Jiai enfin été en charge de la gestion et du traitement statistique de I'ensemble des données.
Jai bénéficie d'une formation pour la rédaction d'articles scientifiques par mes directrices de
these (C. Amiard-Triquet et C. Mouneyrac) m'ayant permis de publier mes résultats dans des
journaux scientifiques internationaux. Enfin, la thése m'a permis de développer mes
compétences en communication scientifique en anglais grace a la collaboration avec des
scientifiques et étudiants venant d'autres pays (Chine, UK), mais également lors de congres
internationaux.
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Annexe 2

Tableau de synthese des valeurs de bioaccumulation et des biomarqueurs mesurées chez
Scrobicularia plana.

Cuivre

Espéce Burrowing Feeding mMT GST LDH SoD CAT TBARS AChE csp
s. plana eau Control 3634 (1915)a 0,0096a 6051(1003)a 876,12 (182,23)a 260,87 (43,68)a 20,57 (5,49) 6,40 (1,25)a (16,59)a 0,52(0,11) 22,36 (6,24) Nd
s.plana eau Cusoluble 5077 (1714)a 311,40 (31,15)a 18,97 (7,14) 6,47 (0,82)a 80,98(3,53)a 0,50 (0,05) 26,37(9,28) Nd
S.plana eau CuONPs (130,17)ab (10,72) 0,53 (0,23) (10,71) Nd

Espéce Burrowing Feeding MT GST LDH SoD CAT TBARS AChE csp
S.plana  mésocosme Control 1322 (625)a 0,0139a 3587 (1762)a 1477 (250)a 222(10)a 70 (34)a 20 (1)a 67(13)a  0,47(0,07)a 25(5)a  1,25(0,05)a
S. plana mésocosme Cusoluble 3963 (1766)a 60 (18)a 19(2)a 0,44 (0,06)a 22(2)a 1,27 (0,05)a
S.plana  mésocosme CuONPs 70 (24)a 24 (4)a 0,52(0,13)a  27(6)a

Oor

Espéce Burrowing Feeding (CR) MT GST LDH SoD CAT TBARS AChE csp
S. plana eau Control 0 0,0067a 40 (6)a 1991 (530)a 88 (15)a 12(4) 8(2)a 52(12)ab  0,32(0,09) 6,9(2,6)a Nd
S.plana eau AuNPs 5 nm 40 (6)a 14 (5) 8(2)a 48 (4)a 0,34 (0,05) 8,2(0,7)ab Nd
S.plana eau AuNPs 15 nm 32(4)a 2048 (260)ab 11(4) 8(1)a 60 (4)bc 0,30 (0,04) Nd
S. plana eau Au NPs 40 nm 50(7)a 11(4) 0,39 (0,08) Nd

Argent

Espéce Burrowing Feeding MT GST LDH SoD CAT TBARS AChE csp
S.plana eau Control 483 (253)a 0,0094a 4847 (1023)a 1453 (281)a 186 (21)a 13 (4)a 62 (14)a 69 (4)a 0,60(0,03)a 28(4)a  1,31(0,13)a
S.plana eau Agsoluble 0,0097a 5420(1131)a 1627 (289)a 196 (14)a 14 (5)a 59 (9)a 0,45 (0,02)a 22(3)a 1,16 (0,04)a
s. plana eau AgNPs. 753 (467)ab 0,0103a 3413 (1678)a 1663 (419)a 191 (34)a 16 (8)a 60 (16)a 0,47(0,06)a 28(4)a  1,28(0,18)a

Espéce Burrowing Feeding (CR) mT GST LDH SoD CAT TBARS AChE CsP
S.plana alimentation Control 367 (132)a 0,0141a 32(6)a 1120 (298)a 136 (13)a 26(7)a 42 (1)a 56 (5)a 0,39(0,01)a 22(7)a 1,38(0,12)a
S.plana  alimentation  Agsoluble 447 (262)a 0,0136a 1172 (395)a 25 (4)a 0,57(0,05)a  27(5)a 1,95(0,23)a
S. plana alimentation Ag NPs 326 (145)a 0,0154a 1204 (347)a 25(6)a 0,54 (0,07)a 25(3)a 2,52(0,73)a
Cadmium

Espéce Burrowing Feeding mT GST LDH SoD CAT TBARS AChE CsP
S.plana eau Control 31(8)a 0,0055a 4960 (386)a 1956 (198)a 213 (15)a 19 (5)a 26(3)a 61(5)a 0,33 (0,09)a 22 (4)a 1,29 (0,11)a
S.plana eau Cdsoluble 0,0044a 2043 (164)a 18 (6)a 28 (4)a 0,25(0,04)a 24 (4)a
S. plana eau Cd NPs 0,0043a 1995 (209)a 26(7)a

Espéce Burrowing Feeding mT GST LDH soD CAT TBARS AChE CsP
S.plana alimentation Control 55(17)a 0,0151a 2847 (971)a 1981 (364)a 216(52)a 18 (8)a 35(7)a 58(2)a 0,41 (0,08)a 21(6)a 1,35(0,14)a
S. plana alimentation  Cdsoluble 61(16)a 0,0070a 2853 (701)a 1938 (333)a 262 (16)a 15 (6)a 36(8)a 0,50(0,07)a 20(2)a
S. plana alimentation Cd NPs 78 (25)a 2145 (328)a 19 (9)a 38(3)a 0,51 (0,06)a 23 (4)a

Zinc

Espéce Burrowing Feeding mT GST LDH SoD CAT TBARS AChE CsP
S.plana sédiment Control 0 0,0539a 2507(510)a 1505(227)a 237(52)a 42(12)a 45(7)a 71(13)a 0,64(0,11)a 22(6)a 1,86(0,47)a
S.plana sédiment DEG 0 323(72)a 41(9)a 35(6)a 86 (11)a 0,63(0,14)a 21(5)a 2,83(0,63)a
S. plana sédiment ZnO NPs 1618 (283)a 264 (52)a 49 (16)a 0,93 (0,27)a 29(7)a

Unités nggww (slope) algae (h")or CR - nmolmin®mg* nmolmin® USODmg-1 pmolmin®mg NmolMDA nmolmin® pmol min*

(mLh™)

protein

mg” protein

protein

! protein

mg’ protein mg* protein mg® protein

334




Annexes

Annexe 3

Tableau de synthese des valeurs de bioaccumulation et des biomarqueurs mesurées chez

Hediste diversicolor.

Cuivre

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 73 (27) 81,19 (27,54)a 75,45(9,5) 53,27 (2,46)a 0,76 (0,20) 71,33 (14,23 Nd
H.diversicolor Cusoluble 74 (21) (31,84)ab 73,76 (28,00) 0,77 (0,12) 70,26 (17,69) Nd
H.diversicolor CuO NPs 79 (18) 72,45 (3,8) 0,90 (0,014) 70,14 (8,61) Nd

Espece Traitement Feeding GST sop cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 81 (11)a 72 (12)a 61 (4)a 69 (4)a 0,82 (0,05)a 79 (10)a 1,17 (0,08)a
H.diversicolor Cusoluble 82 (14)a 86 (3)a 64 (15)a 0,70 (0,11)a 69 (10)a 1,24 (0,04)a
H.diversicolor CuO NPs 79 (19)a 66 (8)a 74 (11)a

or

Espece Traitement Feeding GST sop cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 86 (9)a 49 (5)a 28 (3)a 33 (2)a 0,57 (0,08)a 24 (3)a Nd
H.diversicolor nm 51 (9)a 27 (6)a 35 (3)a Nd
H.diversicolor nm 53 (8)a 28 (4)a 38 (4)a 20 (3)a Nd
H.diversicolor nm 85 (15)a 60 (3)a 28 (5)a Nd

Argent

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 88 (14)a 11 (3)a 819 (32) 776 (47)a 9,9 (0,9)ab 834 (84) 23 (3)a
H.diversicolor Agsoluble 85 (48)a 14 (4)a 853 (96) 11,8 (1)a 968 (72)

H.diversicolor AgNPs 85 (14)a 15 (6)a 976 (141) 7,4 (0,8)b 942 (108)

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 79 (18)a 11 (4)a 825 (37) 573 (39) 11,5 (1,7) 813 (172) 26 (2)a
H.diversicolor Agsoluble 79 (24)a 16 (8)a 505 (65) 733 (166) 11(0,9) 511 (80)

H.diversicolor AgNPs 83 (20)a 15 (4)a 786 (138) 619 (7) 8(1,9) 1075 (249) 47 (8)a
Cadmium

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 55 (26)a 65 (8)a 60 (6)a 55 (4)a 0,50 (0,08)a 75 (27)a 1,24 (0,06)a
H.diversicolor Cdsoluble 37 (29)a 0,49 (0,10)a 74 (29)a
H.diversicolor Cd NPs 46 (29)a 55 (3)a 0,50 (0,08)a 68 (20)a

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 72 (19)a 70 (24)a 43 (5)a 59 (2)a 0,48 (0,06)a 92 (18)a 1,21 (0,04)a
H.diversicolor Cdsoluble 65 (15)a 80 (7)a 45 (3)a 0,50 (0,04)a 79 (18)a
H.diversicolor Cd NPs 64 (19)a 43 (12)a 0,57 (0,11)a 114 (33)a

Zinc

Espece Traitement Feeding GST soD cAT TBARS AChE csp
H.diversicolor Control 88 (9)a 84 (20)a 81 (13)a 61(9)a 0,66 (0,15)a 66 (15)a 1,17 (0,21)a
H.diversicolor DEG 84 (11)a 119 (26)a 59 (17)a 97 (26)a 0,59 (0,19)a 70 (15)a 1,08 (0,28)a
H.diversicolor ZnO NPs 80 (7)a 67 (12)a 76 (11)a 61(27)a

) artemia nmolmin™ USOD mg-1 umolmin’mg nmolMDA nmolmin®  pmolmin™

Unités " orotein protein Yprotein mg’protein mg”protein mg’protein
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Résumé

L'avenement des nanotechnologies conduit a l'augmentation de la production de
nanoparticules qui pourraient étre libérées dans I'environnement. Les nanoparticules
métalliques sont utilisées dans diverses applications commerciales (bactéricides, protection
UV, imagerie médicale) et leur toxicité est une source de préoccupation. Le but de ce travail a
été d'évaluer le devenir de nanoparticules métalliques (Ag, Au, CuO, Cd, ZnO) dans
I'environnement marin ainsi que leurs effets sur deux invertébrés marins endobenthiques : le
bivalve Scrobicularia plana et le ver Hediste diversicolor en utilisant un ensemble de
biomarqueurs a différents niveaux d'organisation biologique (comportement, réponses
biochimiques et génotoxicité). Les effets ont été évalués aprés Il'exposition a différentes
sources environnementales (eau, nourriture, sédiments indépendamment ou en combinaison
dans des mésocosmes). Dans un certain nombre de cas, ce travail révele un effet toxique des
nanoparticules qui n’est pas dii au métal constitutif mais directement aux propriétés
nanoparticulaires. Les résultats montrent que les biomarqueurs sont des outils prometteurs
pour évaluer [I'écotoxicité des nanoparticules et pourrait étre utilises pour améliorer
I'évaluation des risques.

Mots-clés: Nanoparticules métalliques, Ecotoxicité, Biomarqueurs, Scrobicularia plana,
Hediste diversicolor

The advent of nanotechnologies is leading to the increase production of nanoparticles which
could be released in the environment. Metal nanoparticles are used in a variety of commercial
applications (bactericides, UV protection, medical imaging) and their toxicity is a source of
concern. The aim of this work was to evaluate the fate of metal-bearing nanoparticles (Ag, Au,
CuO, Cd, Zn0O) in the marine environment and their effects on two marine endobenthic
species : the bivalve Scrobicularia plana and the worm Hediste diversicolor by using a set of
biomarkers at different levels of biological organization (behaviour, biochemical responses
and genotoxicity). Effects were evaluated after exposure to different environmental sources
(water, food, sediment independently or combined in mesocosms). In a number of cases, our
work revealed a toxic effect of nanoparticles which is not due to the constituent metal but
directly to the nanoproperties. Results show that biomarkers are promising tools to evaluate
the ecotoxicity of nanoparticles and could be used to improve risk assessment.

Keyword: Metallic Nanoparticles, Ecotoxicity, Biomarkers, Scrobicularia plana, Hediste
diversicolor
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