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1. Contexte général

Les écosystemes aquatiques continentaux constituent 1'une des cibles des politiques
nationales et européennes de protection et de gestion des ressources, notamment au
travers de la directive européenne cadre sur ’eau (DCE). En effet, cette directive a fixé
des objectifs pour la préservation et la restauration de DIétat écologique des eaux
superficielles (eaux douces et eaux coticres) et souterraines. Elle établit un cadre commun
pour les états membres pour une gestion commune et transfrontalicre de I'eau et vise
notamment a atteindre le bon état écologique des masses d’eau superficielles et

souterraines en 2027 avec deux étapes clés en 2015 et 2021.

L’importance des sédiments dans les systemes aquatiques réside dans leur role comme
soutien a la productivité primaire en tant que substrat et source de nutriments. Ce role est
essentiel pour les organismes qui représentent les premiers maillons de la chalne
alimentaire (figure 1), desquels dépendent tous les autres organismes aquatiques. Les
sédiments constituent également un habitat et une source de mati¢re organique pour de
nombreux invertébrés fouisseurs et/ou benthiques et pour des poissons benthiques
pendant une bonne partie de leur cycle de vie. Les sédiments sont a la fois des réservoirs
et des sources potentielles de pollution des écosystemes aquatiques pour de nombreux
polluants chimiques potentiellement toxiques pour les organismes (Chapman et Long
1983). Pour cette raison, il convient de les surveiller, évaluer et protéger afin de garantir

Iintégrité de la structure et du fonctionnement des écosystemes aquatiques.

La gestion des sédiments contaminés représente également un cout économique
important et pose de nombreux problemes aux organismes gestionnaires du milieu
aquatique, notamment lors des opérations de dragage. En France, 2 800 000 m3 fe
sédiments sont dragués annuellement soit un cout de 56 millions € (L’Her e a/ 2007) :
sachant que les cotts de remédiation peuvent étre multipliés par un facteur pouvant aller
de 1,5 a 5 (Schneider 2001). Par conséquent, les gestionnaires et personnes impliquées
dans la prise de décisions ont besoin de méthodologies pertinentes et robustes
d’évaluation des dangers et des risques environnementaux des sédiments pour leur

permettre de hiérarchiser et proportionner les efforts mis en ceuvre.
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Figure 1: Représentation schématique du role des sédiments comme support de la

chaine trophique dans les milieux aquatiques.

Source : http:/ /www.glf.dfo-mpo.gc.ca/ Golfe/ Guide-Au-bord-de-la-met/Introduction

Dans ce contexte, le projet ANR-PRECODD DIESE (Outils de Diagnostic de
I'Ecotoxicité des Sédiments) a regroupé différents laboratoires appartenant aux
Universités de Lorraine (LIEBE), de Reims-Champagne-Ardenne (URVVC) a 'IRSTEA
et 2 EDF-R&D. Ceux-ci ont réuni leurs efforts pour le développement d’une stratégie
d’évaluation du risque environnemental des sédiments contaminés d’eau douce, a
partir d’une approche progressive, combinant des outils chimiques et biologiques. C’est
dans le cadre de ce projet que se situe notre travail de recherche qui concerne le
développement et Poptimisation de microbiotests en phase solide pour évaluer

P’écotoxicité des sédiments.
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2. La contamination associée aux sédiments

Les sédiments constituent un systeme biogéochimique ouvert, dynamique et hétérogene
(Hartl ez al 2005) formé par 'accumulation de particules naturelles ou anthropogenes,
organiques ou inorganiques provenant (i) des eaux de ruissellement continental, (i) de
dépots d’érosion (iii) de dépots atmosphériques (iv) de divers résidus de décomposition

des organismes endogenes et de ceux présents sur les ripisylves.

Dans le milieu aquatique, ces différentes maticres particulaires peuvent se retrouver soit
sous la forme de matieres en suspension (MES) soit de sédiments déposés. Les sédiments
sont constitués de deux phases : une phase solide dominante et une phase liquide. Ils ont,
de plus, une structure hétérogene, généralement stratifiée (Amiard 1992), ou le gradient
d’oxygene dissous gouverne la plupart des réactions physico-chimiques (figure 2). De
meéme, les sédiments peuvent étre divisés en deux groupes selon 1a taille des particules : les
sédiments fins (argiles<2um et limons 2-20 pm), avec une forte surface de contact ce qui
tavorise I'association avec des contaminants de type métallique, et les sédiments grossiers
(sables 0.2-2 mm et graviers >2mm) avec des surfaces de contact plus limitées et donc

une association moins probable avec les contaminants (Geffard 2001).

La contamination des sédiments se produit principalement du fait de la liaison des
polluants aux particules organiques ou inorganiques en suspension avant de se déposer au
fond des ruisseaux, rivieres, réservoirs, étangs, lacs, estuaires, ou eaux marines (Schorer
1997, Ragnarsdottir 2000). Les milieux aquatiques sont des milieux dont la complexité
influence la distribution des contaminants (e.g. les métaux sur la figure 2). Ces
contaminants peuvent alors se retrouver i) dans la phase aqueuse sous la forme d’ions
libres hydratés, complexés avec des ligands inorganiques comme les carbonates, au
carbone organique dissous (COD), et ii) dans la phase particulaire ou ils peuvent étre
adsorbés et s’accumuler sur les particules fines, complexés par la maticre organique,
adsorbés et/ou co-précipités par les hydroxydes de fer et manganése ou précipités par les
ions sulfures. Les polluants organiques comme les HAP, peuvent aussi se présenter sous

forme dissoute et/ou adsorbés a la matiere organique et aux patticules fines (Forstner
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1983, Evans ef al. 1990, Castro et Vale 1995, Schorer 1997, Gao ¢t al. 1998, Mitra et al.
1999).
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Figure 2: Distribution des métaux dans les milieux aquatiques selon Rigaud (2011).

Les cercles rouges représentent les concentrations des métaux (en pg.kg1 de masse seche de particules ou
d’organismes pour le compartiment solide et biologique respectivement et en pgkg1 de phase dissoute pour le
compartiment dissous).

M représente des polluants métalliques.

Ms, M-Min et M-Ozg représentent les polluants métalliques sous forme solide ou associés a une phase minérale ou
organique .

Ma+, Mj(Lorg)ita-+ et Mj(Linorg)itn-i+ représentent les polluants métalliques libres ou complexés a un ligand organique ou
inorganique en solution respectivement.

Les sédiments ont tendance a accumuler de nombreux composés chimiques, et d’agir
comme un puits, voire un « piege » pour les polluants. Les variations de mobilité des
métaux (passage des formes colloidale et particulaire a la forme dissoute) dépend de la
salinité¢, du pH, du potentiel redox (Eh), et / ou des pertutbations mécaniques (par
exemple des activités de dragage) ou biologiques (par exemple la bioturbation) (Geffard
2001). Toute modification de ces conditions peut induire la libération des contaminants, y
compris a lintérieur des organismes filtreurs susceptibles d’ingérer les particules. Les

sédiments peuvent donc agir non seulement en tant que picge, mais aussi comme une
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source de polluants pour la faune inféodée aux sédiments c’est-a-dire benthiques et
¢épibenthiques (Li e o/ 2001, Horsfall et Spiff 2002, Hartl ef a/. 2005). Les conséquences
d’une exposition a des sédiments contaminés peuvent avoir lieu au niveau de la survie, de
la croissance, de la reproduction ou d’autres fonctions biologiques des organismes
(Ribecco et al. 2011). De plus, la bioaccumulation des polluants chez les organismes
benthiques ou d’autres organismes aquatiques peuvent déclencher des processus de
bioamplification ayant pour résultat des concentrations trés importantes des produits

chimiques dans les niveaux les plus élevés de la chaine trophique (Yi ef a/ 2008).

3. Evaluation de la qualité des sédiments

3.1 L’approche chimique de I’évaluation de la qualité des sédiments

Le risque associé aux sédiments contaminés peut étre extrapolé sur la base de leur
caractérisation chimique. Les concentrations totales de tel ou tel élément ou molécule
peuvent étre comparées avec des normes de qualité des sédiments, telles que celle définies
par MacDonald ef @/ (2000) a partir de la compilation de résultats de nombreuses études
réalisées en laboratoire et en milieu naturel. A partir de cette base de données, ces auteurs
ont défini, pour chaque contaminant, une concentration seuil dénommée TEC!
(concentration au-dessous de laquelle un contaminant n’est probablement pas toxique) et
PEC? (concentration au-dessus de laquelle un contaminant est probablement toxique).

Toutefois au cours de la derni¢re décennie, de nombreuses études ont conclu que la seule
quantification des concentrations en contaminants n’était pas suffisante pour obtenir des
conclusions précises sur ’écotoxicité réelle des sédiments. En effet, il est pratiquement
impossible d'identifier et de mesurer la concentration de tous les toxiques potentiels. De
plus, ces approches ne prennent pas en considération les interactions entre les
contaminants, la matrice et le biote (Chapman e a/. 1992, Davoren ez al. 2005, Leitgib et al.

2007, Garcia-Lorenzo ef al. 2009).

! Threshold effect concentration
2 Probable effect concentration
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3.2 Les bioessais comme outils d’évaluation de la qualité des sédiments

Les bioessais (ou biotests) se caractérisent par une complexité croissante et a 'inverse une
représentativité décroissante des tests aigus aux tests chroniques (Caquet, 1990). Comme
souligné par Vasseur et Férard (1993), ils traduisent la biodisponibilité des différents
polluants présents dans les milieux étudiés et ils intégrent les interactions entre polluants
au sein de ces mémes milieux ainsi que les effets de tous les contaminants non détectés ou

recherchés par les analyses chimiques.

C’est seulement au cours des années 1970 que se sont développés les premiers essais
d’écotoxicité sur sédiments (Gannon et Beeton, 1971). Depuis lors, une grande variété de
tests d’écotoxicité ont été proposés pour évaluer les effets écotoxiques des sédiments
(Burton Jr. 1991, Burton Jr. et al 1996, Traunspurger et Drews 1996, van Beelen 2003,
Bat 2005). Bien que chacun de ces tests a son propre intérét, car évaluant la réponse d'une
espece particuliere, ils varient considérablement dans leurs sensibilité et capacité
discriminatoire Burton Jr ez a/ (1996). Les organismes sont choisis en fonction de la phase
sédimentaire a tester. Par exemple des bactéries, des algues et des crustacés sont
couramment utilisés pour tester les différents extraits des sédiments (Dutka ez a/. 1991,
Santiago et al. 1993, Burton Jr et al 1996, Okamura et al. 1996, Burton Jr et al. 2001). Pour
tester la phase solide des organismes fouisseurs ont été principalement utilisés par
exemple des amphipodes comme Rhepoxynins abronins (Swartz et al. 1984) et Corophium
volutator (Pelegri et Blackburn 1994) des polychetes (Neanthes arenaceodentata, McDonald et
Haynes 2001), des copépodes (Amphiascus tenuiremis Hagopian-Schlekat ez al. 2001) et des
bivalves (Crassostrea gigas Getfard et al. 2003).
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3.3 Les microbiotests comme outils d’évaluation de la qualité des

sédiments

La pression croissante pour diagnostiquer le potentiel toxique d’échantillons
environnementaux de plus en plus nombreux et les frais des analyses biologiques
classiques de toxicité pour la surveillance des sites contaminés ont stimulé la recherche de
différentes alternatives aux bioessais classiquement utilisés. Une de ces alternatives a
consist¢ en une miniaturisation des bioessais et a conduit au développement de
microbiotests. En 1991, Blaise a défini les microbiotests comme des tests qui consistent a
«excposer des organismes unicellulaires ou de petits organismes pluricellulaires a un échantillon liguide dans
le but de mesurer un effet spécifiquen. Cette définition privilégie donc la nature de organisme
plutot que la miniaturisation et permet de ranger toute une série de tests sous cette
banniére, y compris les tests en kit que 'on peut définir comme des tests ne nécessitant
pas d’élevages pérennes des organismes d’essai (Férard, comm. pers.). Toutefois,
I'ensemble constitué par les tests subcellulaires (donc enzymatiques), les immunoessais et
les tests de contact direct entre matrices solides et organismes d’essai s’y sont ajoutés plus
tard (Blaise e a/. 1998). Divers ouvrages (ou chapitres d’ouvrages) ont été consacrés a
I'utilisation des microbiotests depuis une quinzaine d’années (Wells ef 2/ 1998, Persoone e#
al. 2000, Blaise et Férard, 2005). Ces microbiotests apparaissent ainsi comme des
substituts adéquats des macrobiotests (Blaise, 1991). Le terme de macrobiotests (ou de
macrobioessais) n’a pas été tres utilisé dans la littérature et aucune définition n’en a été
fournie a notre connaissance. Toutefois si on se référe a la premiere définition qu’en a
donnée Blaise 1991, ils pourraient se définir comme des biotests utilisant des organismes
pluricellulaires de taille plus conséquente que ceux utilisés dans les microbiotests.
Bombardier 2007 cite les essais portant sur Chironomus riparius, C. tentans, Hyalella azteca et
Hydra attennata comme les macro-bioessais les plus connus. Mais il n’en reste pas moins
vrai que la différence entre microbiotests et macrobiotests reste arbitraire, floue et

relativement subjective.

Le premier test en kit a été développé dans les années 1970. 11 utilise la bactérie A/iivibrio
fischeri et est connu commercialement sous la dénomination de Microtox®. Au cours des

années, le développement des microbiotests a rapidement progressé, et leur importance
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est de plus en plus grande dans la détermination des niveaux de pollution de
l'environnement et dans l'évaluation des risques (Wadhia et Thompson 2007). Ces tests,
originellement applicables au seul milieu liquide (cf. premicre définition de Blaise de 1991)
sont maintenant de plus en plus utilisés pour évaluer la toxicité des sols et des sédiments

(Casado-Martinez ez al. 2007).

Dans les évaluations de danger des sédiments, les organismes peuvent étre exposés a
différentes fractions sédimentaires : le sédiment entier, la phase liquide du sédiment (eau
interstitielle) ou un extrait (élutriat) aqueux ou organique (a I'aide de solvant comme le
diméthylsulfoxide ou I'acétone). Des tests d’écotoxicité utilisant des extraits aqueux et ou
organiques ont ¢té réalisés avec des organismes appartenant a différents niveaux
trophiques (Ankley ez a/ 1991, Burgess ez al. 1993, Harkey ez al. 1994, Jo et al. 2008). Mais il
a été souligné que ces approches ne sont pas suffisantes puisqu’elles ne prennent pas en
compte la diversit¢ des voies d'exposition des organismes d’essai aux contaminants
présents dans les sédiments (Adams 1986, Power et Chapman 1992, Persoone e# al. 2003).
De plus, les méthodes d’extractions utilisées peuvent modifier fortement les conditions
physico-chimiques dans les sédiments, et peuvent ainsi rendre certaines substances plus
ou moins biodisponibles (Matthiessen e# a/ 1998). 11 a ainsi été proposé d’évaluer toutes
les phases des sédiments a I'aide de bioessais (Bombardier et Bermingham 1998), mais
aussi de développer des tests adaptés a I’évaluation de I’écotoxicité potentielle de la phase
solide (Brouwer ez al. 1990, Blaise et Ménard 1998, Chial et Persoone 2002, Czerniawska-
Kusza et al. 2006, Dellamatrice ef a/. 20006). Les tests de contact direct entre les organismes
et les sédiments sont considérés comme un des meilleurs indicateurs de I'écotoxicité des
sédiments puisque les organismes peuvent alors étre exposés simultanément au sédiment

et a 'eau interstitielle lors du déroulement des tests (Burton Jr. 1992).

3.4 Les batteries de bioessais

En 1983, Cairns signait un premier article intitulé «Are single species alone adeguate for
estimating environmental hazard?» avant un deuxieme article lui-méme intitulé «The myth of the

most sensitive species» (Cairns 1986) montrant bien qu’il ne fallait pas seulement mettre
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l'accent sur les réponses d’une seule espece. Lutilisation de différents organismes dans
une batterie de bioessais permet d’obtenir des informations complémentaires sur les effets
¢écotoxiques associés a un sédiment, permettant ainsi d’avoir une image plus précise sur
I'impact de ce sédiment sur les organismes dans les milieux naturels. C’est ainsi que la
nécessité de mettre en ceuvre une batterie de biotests a été mise en avant dans plusieurs
¢tudes (Dutka ef a/ 1986, Bombardier et Bermingham 1999, Bombardier et Blaise 2000,
Milani et al. 2003, Davotren ¢ a/. 2005, Kammann e# a/. 2005, Roman e# a/. 2007, Narracci ef
al. 2009, Tuikka e al 2010). Les especes utilisées sont généralement des especes
pélagiques (e.g. quand il s’agit de tester des élutriats), épibenthiques ou benthiques, voire
terrestres (e.g. quand il s’agit d’évaluer un scénario de dépot terrestre). Il est important de
souligner que certaines especes (benthiques et épibenthiques) ingerent des particules
sédimentaires et il convient donc de prendre en compte des tests sur sédiments entiers
pour tenir compte de cette voie d’exposition. A cet égard, I’évaluation des effets
¢cotoxiques des sédiments peut se faire sur sédiments bruts (i.e. entiers) ou sur différentes
fractions (élutriats, eaux interstitielles, extraits organiques,...). L’exemple le plus
emblématique d’une batterie intégrant ces différentes fractions et différentes especes, et
utilisant nombre de microbiotests est représenté par la batterie proposée par Bombardier
et Bermingham 1999, Bombardier et Blaise 2000 et Bombardier 2005 qui en déduisent un
indice global d’écotoxicité appelé SED-TOX.

Les caractéristiques d’une batterie idéale ont été définies par Férard et Ferrari 2005. Elles
comprennent i) des caractéristiques propres a chacun des tests composant la batterie
(rapidité, simplicité, reproductibilité, standardisation, sensibilité, représentativité
¢cologique, non-utilisation de vertébrés) ainsi que 1) des caractéristiques propres a
I'ensemble de la batterie (rapport cout-efficacité, absence de redondance, capacité de
discrimination, nombre suffisant de niveaux trophiques, de criteres d’effet et de voies
d’exposition). Comme le souligne fort justement Bombardier 2005, de multiples
parametres mesurés sont nécessaires pour évaluer de fagon précise I'écotoxicité d’un
milieu testé. En effet, une seule réponse mesurée ne saurait faire la différence entre sites
contaminés et non-contaminés. Mais a contrario, au sein d’une batterie donnée, il n'est
gucre surprenant que des situations surviennent ou des réponses a la fois positives et

négatives sont mesurées pour un méme échantillon. Une batterie de bioessais peut
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intégrer une tres grande variété d’especes (par exemple : bactéries, algues, macrophytes,
invertébrés, poissons, plantes) et de réponses (par exemple : mortalité, inhibition de
croissance ou de locomotion, biomarqueurs) (Giesy et Hoke 1989, Pedersen ef al 1998,
Usero et al. 2008, Narracci et al. 2009, Mamindy-Pajany e o/ 2011). Mais, comme souligné
par Burton Jr. 1991, un critere non-scientifique est lié a I'aspect des ressources (temps,

expertise et cout) nécessaires a la mise en ceuvre d’une batterie.

3.5 L’évaluation de la qualité des sédiments

Le concept de triade a été développé initialement par Long et Chapman 1985. Il s’agit
d’une batterie de mesures combinant a 'origine analyses chimiques, tests d’écotoxicité
(réalisées en laboratoire) et observations du benthos. Toutes ces mesures constituent des
lignes de preuve’ et sont ensuite intégrés dans un systeme de classement pondéré appelé
poids de I’évidence* dont les classes correspondent a de futures options de gestion

(Chapman ez al. 2002).

Actuellement Chapman et Anderson 2005 recommandent une approche flexible, reposant
sur un systeme de 3 classes pour chaque LOE et une matrice de décision combinant les
différentes LOE (Babut ez a/. 2011). La triade peut se concevoir comme une auberge
espagnole puisque (Chapman et Hollert 2006) proposent les termes de tétrade, pentade,
hexade pour y ajouter d’autres mesures (bioaccumulation, bioamplification, génotoxicité,

etc).

En France, des méthodologies adaptées pour I’évaluation de I’écotoxicité des sédiments
ont été impulsées principalement par les Agences de ’Eau et des institutions de recherche
comme le CEMAGREF> ou 'IFREMER. Babut ¢f a/ (2002) ont proposé une démarche
d’évaluation des risques des sédiments. Cette procédure comporte une premicre étape
d'évaluation sommaire des risques a partir des analyses physico-chimiques, il concerne a
calculer une indice moyenne de contamination (QPECnh ou coefficient moyen d’effet

probable) en se basant sur les normes de qualité compilées et adaptées par MacDonald ez

? traduction du terme anglais line of evidence (LOE)
* traduction du terme anglais weight of evidence (WOE)
> IRSTEA depuis le 28/11/2011
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al. 2000. En fonction de cet indice, on peut décider de réaliser ou non une deuxicme étape
d’évaluation détaillée. En effet, une valeur de QPEC,, inférieure a 0,1 autorise la poursuite
du projet de mise en dépot des sédiments sans autre étude, une valeur comprise entre 0,1
et 0,5 nécessite la mise en place d’essais d’écotoxicité directement sur la matrice, et, enfin,
pour une valeur supérieure a 0,5, une étude détaillée des risques écotoxicologiques est
nécessaire. Depuis lors, Babut ¢f a/. (2011) ont publié une synthese des stratégies graduées
d’évaluation des risques environnementaux induits par les sédiments fluviaux en mettant

'accent sur la caractérisation des risques et des incertitudes associées.

Le consortium de laboratoires du programme DIESE auquel nous avons participé au
cours de ce travail permet de telles approches multiples puisqu’il a réuni des mesures de 1)
bioaccumulation 1) biodisponibilité (xx), iii) écotoxicité réalisés au laboratoire (Burga-
Pérez et al. 2012), iv) d’écologie structurelle et fonctionnelle (Colas 2012) en complément

des mesures de la caractérisation chimique.

4. Démarche mise en ceuvre

Parmi les différents microbiotests dits en phase solide décrits dans la littérature, nous
avons choisi d’utiliser dans le cadre de cette étude (cf. tableau 1) : le test Microtox en
phase solide (Doe ez al. 2005), le test algue en phase solide (Blaise et Ménard 1988), le test
Luminotox en phase solide (Dellamatrice e a/. 2006) et 'Ostracodtoxkit® (Chial et
Persoone, 2002). Contrairement aux macrobiotests ou les sédiments sont généralement
testés sans dilution (ie. a 100%), les microbiotests choisis présentent 'avantage de
pouvoir tester des dilutions du sédiment, car celui-ci peut-¢tre dilué dans une matrice

liquide propre a chaque microbiotest.
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Tableau 1: Microbiotests sélectionnés dans le cadre de la thése

Microbiotests Organ\lsmes Criteres d’effets . IEFeferenc.e .
Especes bibliographiques
Microtox® Bactérie Inhibition de la
en phase solide | AZivibrio fischer: bioluminescence Doe ¢ al. (2005)
Test algue Algue Inhibition de . ,
en phase solide | Psexndokirchneriella subcapitata Pactivité estérasique Blaise et Ménard (1998)
Luminotox Plante (thylakoides) Inhibition de
v . Spinacia oleracea (épinard) Pefficacité Dellamatrice e# al. (2006)
en phase solide .
photosynthétique
Ostracodtoxkit® Crustace . Mortalité Ct.lnhlbltlon Chial et Persoone (2002)
Heterocypris incongruens de la croissance

Vingt et un sédiments couvrant une gamme la plus large possible de granulométrie, de
quantité de maticre organique et de contamination ont été testés a I’aide des microbiotests
sélectionnés. L’objectif général de ce travail de these est la validation méthodologique des
tests en phase solide pour pouvoir ensuite les appliquer a n’importe quel sédiment. Nous
nous sommes attachés i) a mettre en évidence et si possible quantifier les biais potentiels
ou déja signalés dans la littérature et i) a optimiser les tests existant par exemple en

élaborant des variantes de ces mémes tests.

5. Organisation du manuscrit de thése

Ce manuscrit est organisé en 7 chapitres.

Le Chapitre 1 présente la localisation des 21 sites de prélevement des échantillons des
sédiments dans la cadre de notre étude, les résultats des analyses physico-chimiques et leur

classification par rapport au contaminants mesurés (MacDonald ez o/ 2000).

Le Chapitre 2 concerne la réévaluation du test Microtox® en phase solide (MSPA) en ce
qui concerne surtout les aspects liés au biais occasionné par les particules fines des
sédiments. Le biais a ¢été identifié et quantifié sur sept sédiments a partir d’une
méthodologie développée et optimisée en cytométrie en flux. Finalement, ’évaluation

¢cotoxicologique des sédiments a été conduite avec 21 sédiments.
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Le Chapitre 3 est consacré a lutilisation du test LuminoTox (LSPA) a partir de
lutilisation des membranes de thylakoides isolés de plantes d’épinard. Nous avons aussi
mis en évidence le biais potentiel lié aux particules fines des sédiments a partir de
I'application d’une variante de ce test. La deuxiecme étape de ce chapitre correspond a
I’évaluation écotoxicologique des 21 sédiments et I'analyse du pouvoir discriminant du

test pour identifier des sédiments peu, moyennement ou trés fortement contaminés.

Le chapitre 4 est dédié au test algue en phase solide développé par Blaise et Ménard
(1998), ainsi qu’a une variante de celui-ci basée en I'inhibition de croissance des algues.
Nous présentons dans ce chapitre les résultats des 21 sédiments testés avec les deux
méthodes, et leur pouvoir discriminant pour identifier des sédiments peu, moyennement

ou trés fortement contaminés.

Le chapitre 5 concerne l'utilisation de 'ostracode Heterooypris incongruens pour évaluer
I’écotoxicité des sédiments naturels. Nous présentons les résultats obtenus avec les 21
sédiments étudiés et avec deux méthodes : 1) le test classique (celui proposé par Chial et
Persoone 2002) et ii) une méthodologie modifiée proposée en changeant certains éléments
du test classique. Nous y présentons la comparaison de I'efficacité de deux versions du test,

et le critere d’effet le mieux adapté pour évaluer I’écotoxicité des sédiments.

Le chapitre 6 montre I'intégration des réponses de trois microbiotests sélectionnés (déja
présenté dans les chapitres précédents) et 17 sédiments a partir de l'utilisation d’un indice
dénommé « IBR » (Integrated biotest responses) regroupant les mesures réalisées avec 3

des microbiotests sélectionés sur les 21 sédiments.

Le chapitre 7 est finalement consacré a une synthese, discussion et conclusion générale de

tous les résultats de notre travail de recherche.
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1.1 Sites d’étude

Nous avons étudié¢ 21 sédiments naturels prélevés sur différents sites : 20 en France et 1 en
Suisse (figure 3), plus 1 sédiment de référence. Parmi ceux-ci, 17 ont été prélevés au cours
de 3 campagnes successives et ont fait 'objet d’une étude en commun avec la tache 4
(batterie de macrobiotests) et certaines de leurs caractéristiques générales sont rassemblées
dans le Tableau 2. Les 4 autres sédiments ont été prélevés dans le Jura (Tableau 2), et ont
fait I'objet d’'une étude en commun avec Colas (2012). Enfin, un sédiment de référence
contaminé (SUD-1) a été utilisé de fagon tres épisodique dans le cadre du test ASPA (cf.
Annexe 8).

1: BB 15: BIE
2: PG2 16: AMO
3:LCB 17: NEY
4: CMA 18: LAV
5:CMC 19: ETA
6: VID 20: CHA
7: MOR 21: SIR
8: MAR

9: IBA

10: CAJ

11: PG3

12: LGB

13: BION

14: PG5

Figure 3: Localisation des sites de préléevement

Tous les sédiments du Tableau 2 (l.e. 1¢re, 2¢me et 3¢me campagnes) ont été prélevés par
IIRSTEA de Lyon. Ceux de la 1¢*¢ campagne ont été prélevés entre le 2 et le 6 février 2009
sur différents sites du bassin du Rhone. Ceux de la 2¢m¢ campagne ont été prélevés entre le

28 avril et le 11 mai 2010, hormis le sédiment N°11 (PG3) qui a été prélevé le 8 octobre
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2009. Quant aux sédiments de la 3¢me campagne, ils ont été prélevés entre le 14 et le 21

septembre 2010.

Tableau 2: Localisation et codage des 21 sédiments testés dans le cadre de la these

[, | Coordonnées
\Sé diments Commugle et/ou Lieu-dit, fleu‘v.e ou ‘ N°
Département milieu X 1L93 y_L93
concerné

BB Blandin (38) Bourbre 891695 6488170 1

Sédiments PG2 | Port Galland (01) Ain 871522 6525630 2
de la lére LCB | Chenecey Buillon (25) Loue 925005 6674290| 3
campagne | CMA ) . 891744 6522740 4
MO Creys Malville (38) Rhone R91744 57301 3

VID | Baie de Vidy, Lausanne (Suisse) Lac 1éman 974981 6607450 6

MOR | Morancé (69) Azergues 834208 6532896 7

g:?:gz‘;i MAR | Markolsheim (67) Rhin 1040750 |6788250| 8
campagne | _IBA | lle Barbe (69) Sadne 841888 6523230 9
CAJ | Cajarc (46) Lot 607663 6376314 10

PG3 | Port Galland (01) Ain 871522 6525630 11

LGB |Pirajoux, La Grange Bouquet (01) Loue 925867 | 6674290| 12

o BION | Bourgoin-Jailleux (38) Bion 875151 6502970 | 13
i:‘i‘:g?r‘;z PG5 | Port Galland (01) Ain 871522 | 6525630 14
campagne BIE | St Claude (39) Bienne 917120 6590740 | 15
AMO | Anduze (30) Amous 778523 6360670 | 16

NEY | Saint-Maurice-de-Rémens (01) Neyrieux 875292 6540910 | 17

LAV [Lavancia Epercy (39) Bienne 906569 6585334 | 18
Sédiments | ETA | Saint-Claude (39) Bienne 917435 6590770 19
duJura | CHA |Champagnole (39) Ain 922321 16630834 | 20
SIR | Sirod (39) Ain 927599 6630471 | 21

1.2 Matériel et méthodes

1.2.1 Prélevement des sédiments

Chaque prélevement de sédiment a été passé sur un tamis de maille 2mm pour éliminer les
plus gros éléments (pierres, feuilles). Ces sédiments ont été placés dans des flacons en
polyéthylene de 2 litres, ramenés a Metz dans des glacieres réfrigérées et stockés a 4°C (ou

congelés a -20°C). Les échantillons stockés a 4°C ont été analysés dans un délai de 2
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semaines suivant leur réception. Les échantillons stockés a -20°C ont été analysés dans un

délai pouvant aller jusqu’a 18 mois.

Les sédiments du Jura ont été prélevés par le LIEBE lors d’une campagne de prélevements
qui s’est déroulée en mai 2009 au sein de différentes retenues dites au fil de I'eau, situées
dans le Jura. Les sédiments ont été prélevés a environ 1m50 de la berge. La procédure de
prélevement a été légerement différente des 3 campagnes précédentes. Dans le cas présent,
chaque prélevement a été passé sur un tamis de maille de 1 cm x 1 cm pour séparer les gros
¢léments (pierres, feuilles) du sédiment proprement dit. Le matériel prélevé a été
homogénéisé dans un récipient, et 'eau excédentaire a été éliminée. Les échantillons ont été
transférés dans des flacons de polyéthylene de 2,51 avant d’étre stockés a 4°C ou congelés
a -20C. Les échantillons stockés a 4°C ont été analysés dans un délai de 2 semaines suivant
leur réception. Les échantillons stockés a -20°C ont été analysés dans un délai pouvant aller

jusqu’a 18 mois.

1.2.2 Analyses physico-chimiques des sédiments

Les analyses physico-chimiques des sédiments ont été réalisées sur des aliquotes prélevés
aprés homogénéisation du sédiment dans le bidon. Les analyses concernaient la
granulométrie, les sulfures volatiles a 'acide (AVS), le pH et le potentiel d’oxydoréduction
(Eh), le taux d’humidité, les carbonates de calcium (CaCOs3), la maticre organique (perte

au feu et rapport C/N), les métaux, les PCB et HAP.

La granulométrie a été analysée sur une aliquote de sédiment brut humide, tamisé a 1 mm
avant lanalyse, a l'aide d’'un Coulter LS-100 (Loizeau et al 1994). Les AVS ont été
mesurées sur sédiments humides suivant la méthode développée par Allen ez a/. (1993). Le
pH et le Eh ont été réalisées sur une aliquote de sédiment humide. La mesure de pH a été
réalisée a 'aide d’un pH-metre Ponselle (PVRT-CE). La mesure de Eh a été réalisée avec
une électrode Pt-Ag/AgCl (Ponselle, PVRT-CE). Les sondes étaient positionnées a une

profondeur de 5 cm dans le sédiment et la mesure a été effectuée en triplicat apres 10
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minutes d’équilibration. Les résultats Eh étaient ajustés a 'aide d’une électrode hydrogene

standard (SHE).

Pour le taux d’humidité, 100g de chaque sédiment ont été mis a sécher a ’étuve pendant
48 heures a 50°C. Le sédiment ainsi séché a ensuite été finement broyé par un broyeur a
agate en vue des dosages de carbonates, de matiere organique par perte au feu, d’azote et
de carbone organique. La qualité de la MO contenue dans le sédiment a été mesurée par
dosage du contenu en azote (N) et en carbone (C), qui permet de calculer un rapport

C/N. Ces dosages ont été réalisés par chromatographie gazeuse.

Le dosage des métaux (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg Mn, Ni, Pb et Zn) a été¢ réalisé par
ICP-MS (Thermo X7 série II) selon la méthode standardisée (ISO, 2005) sur sédiments
secs, broyés et minéralisés a I'eau régale (HCI/HNO3-3/1) au four micro-ondes (MARS-
5, CEM). Pour le mercure, celui-ci a été analysé directement sur le sédiment sec et broyé
par un analyseur Hg automatisé (AMA-254) en suivant la procédure du fabricant. La
précision des méthodes de mesure est vérifiée en routine avec des matériaux
sédimentaires de référence certifiés (IAEA-433, IAEA-158). Les intervalles de confiance
autour de ces mesures varient de 8 a 20 % selon I’élément. Le dosage des HAP et des
PCB ont été sous-traités au LDA (La Drome Laboratoires). Les dosages ont été réalisés

sur une aliquote de sédiment humide, suivant la procédure normalisée XP-X33012

(AFNOR, 2000).

1.2.3 Détermination du risque global des sédiments par rapport au

polluants mesurés

Le calcul de l'indice de contamination global a été réalisé a partir des concentrations
totales des contaminants mesurés dans les 21 sédiments étudiés et de seuils de qualité
PEC (Seuil d’Effet Probable) proposé par MacDonald e# a/ 2000. Les valeurs utilisées
pour chaque substance sont présentées dans l'annexe 2. Le quotient PEC moyen

(QPECm) est calculé a partir de la formule suivante (Long ef al. 1998):
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Ou:
n représente le nombre de substances considérées,
PECi le coefficient d’effet probable de la substance i,

Ci la concentration mesurée dans le sédiment

1.3 Résultats des analyses physico-chimiques et du risque global

de contamination

Les résultats des analyses physico-chimiques des sédiments d’étude sont présentés dans
les annexes 3, 4, 5 et 6 du présent manuscrit. Le QPECy, calculé pour chaque sédiment est

présenté dans le tableau 3.

Tableau 3: Valeurs de QPECm calculé par chaque sédiment testé

Sédiments ‘ Code \ Qpecm
BB 0.04

Sédiments de la PG2 0.15
lére campagne LCB 0.19
CMA 0.23
CMC 0.21

VID 0.72

MOR 0.53

Sédime\:nts dela MAR 0.03
2eme IBA 0.27

campagne :

CAJ 0.7

PG3 0.14

LG2 0.22

BION 0.15

Sédimt?nts dela PG5 015
3eme BIE 017

campagne :

AMO 2.49

NEY 0.02

LAV 0.18

Sédiments du ETA 0.15
Jura CHA 0.08

SIR 0.07
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Selon MacDonald ez a/ 2000, les sédiments qui présentent des valeurs de QPECy
inférieures a 0,1 ne seraient pas toxiques, mais par contre les sédiments qui présentent des
valeurs supérieurs a 0,5 sont susceptibles d’engendrer et présenter des effets écotoxiques
dans les milieux aquatiques. A partir de ces seuils de qualité, les sédiments étudiés peuvent

étre classifiés de la maniére suivante :

Tableau 4: Catégorisation des sédiments d'étude en fonction de leur QPEC,,

- Qpie,=0:1: Pas de sisques d’effets IS NI AT 1 O e S 1\
écotoxiques
PG3<PG2<BIO<PG5<ETA<
. 1 b
0.1> QPECm<O.i.cﬁzz?;jersnoyens d’effets BIE<LAV<LCB<CMC<LG2<
CMA<MARK<IBA
~0.5 : Ri e D
Qprcn>0.5 : Risques ¢élevés d’effets MOR<CAJ<VID<AMO

écotoxiques
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2.1 Synthése Bibliographique

2.1.1 Tests d’écotoxicité utilisant la bioluminescence des bactéries

Les essais biologiques utilisant des bactéries sont employés depuis des dizaines d’années
pour évaluer I’écotoxicité de matrices complexes (effluents, sédiments,...). Les bactéries
sont considérées comme des organismes "sentinelles" en raison de leur capacité a évaluer
le niveau de pollution en étroite relation avec l'induction ou la suppression de certaines
activités enzymatiques essentielles (Perego ez a/. 2002). De ce fait, dans les années 70 un
test a été¢ développé pour évaluer ’écotoxicité des échantillons liquides en utilisant des
bactéries bioluminescentes (Doe ez a/. 2005). Parmi les especes bactériennes les plus
utilisées dans les tests d’inhibition de la bioluminescence, se trouvent : Akzvibrio fischers,
Vibrio harveyi et Pseudomonas fluorescens (Parvez et al. 2000), A. fischer: étant 'espece 1a plus

utilisée (figure 4).

Figure 4: Image de Aliivibrio fischeri au microscope électronique

(d’apres http:/ /www.newscientist.com/article/dn20474-squid-go-into-space--for-the-sake-of-humanity.html)

Cette espece appartient au groupe des bactéries gram négative, de la famille des
Vibrionaceae. Elle vit normalement dans l'océan, et produit par luminescence une lumiere
bleu-vert. Cette luminescence est liée a un ensemble de réactions métaboliques mettant en
jeu une enzyme, la luciférase. Cette luciférase est considérée comme une oxydase a fonctions

multiples, elle catalyse en méme temps I’oxydation d’un aldéhyde a longue chaine et du

Sd’abord dénommée Phtotobacterium phosphoreum puis Vibrio fischeri avant d’étre renommée sous cette
dénomination par Urbanczyk et al. (2007)
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FMNHo2. L’activation est étroitement liée au processus métabolique de la glycolyse et de la
respiration cellulaire par les couples de coenzymes NAD-NADH et FMN-FMNH>
(Férard et al. 1983). Une inhibition de l'activité enzymatique provoque une diminution

correspondante de la bioluminescence dans la population bactérienne (figure 5)

Figure 5: Colonies de Aliivibrio fischeri suite a une exposition de 20 minutes au sédiment
CMA. a) colonies dans le témoin b) colonies aprés une exposition a 2.5% de sédiment
humide, c) colonies apres une exposition a 10% de sédiment humide.

Photos : Philippe Rousselle et Karen Burga.

Pour les tests d’écotoxicité, c’est la souche NRRL B-11177 qui est employée. Le test est
commercialisé sous le nom de test Microtox® par la firme Strategic Diagnostics
Incorporated (SDI) implantée a Newark (DE, USA) mais d’autres distributeurs proposent
aujourd’hui des tests avec cette bactérie: le LUMIStox® commercialisé par Beckmann
Instruments (Fullerton, CA, USA) et le ToxAlert® commercialisé par Merck KGaA
(Darmstadt, Allemagne) (Farre et Barcelo 2003). Ces derniers sont aussi des tests préts a
I'emploi (ou tests en kit), basés sur des protocoles similaires au Microtox®, et ils donnent
des résultats comparables (Jennings et al. 2001). Blaise ez al. (1994) ont miniaturisé le test,
en développant une méthode en microplaque (96 puits). La version microplaque du test

Microtox® a présenté des résultats comparables aux procédures classiques.
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2.1.2 Présentation du test Microtox® en phase liquide (classique)

Le test d’inhibition de la luminescence de la bactérie A. fisheri est un test normalisé
(AFNOR T 90-320, 1999). Le test évalue I’écotoxicité aigué d’échantillons naturels et de
composés chimiques en se basant sur la réduction de la bioluminescence naturelle de la
bactérie en présence de polluants. L’écotoxicité est exprimée par la concentration initiale
qui inhibe de 50% (ou de 20%) la production de lumicre des bactéries luminescentes (A.

fischeri) en 5, 15, 307 min (Clso ou Clzg) par rapport a un témoin.

Le test Microtox ® a un spectre d’applicabilité assez large, il a été utilisé pour évaluer
Iécotoxicité d’eaux de rivieres souterraines (Boyd er al. 1997), d’effluents industriels
(Vasseur et al. 1984, Rigol et al. 2004) ou d’effluents municipaux (Cotou et al. 2002). Le test
a montré une grande sensibilité par rapport a d'autres bioessais et des corrélations
significatives ont été trouvées avec des tests utilisant des poissons, des daphnies et des
algues (Kaisser 1998). Rojickova-Padrtova e al. (1998) ont comparé la sensibilité de tests
d’écotoxicité aigué utilisant différentes especes d'algues, de crustacés, de rotiferes, de
bactéries et de protozoaires. Ils ont trouvé que les tests algues et les essais de
bioluminescence bactérienne ont présenté les plus fortes sensibilités pour la plupart des

échantillons testés.

Enfin deux syntheses bibliographiques sur le test Microtox® en phase liquide ont été
réalisées par Johnson (2005) et Parvez e al (2006). Ces compilations donnent des
informations spécifiques sur les protocoles développés, les avantages et inconvénients du

test et des comparaisons avec d'autres bioessais.

7 voire 60 minutes, durée qui fournit une meilleure répétabilité (Blaise et al., 1994)
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2.1.3 Présentation du test Microtox® en phase solide (MSPA)

Pour Pévaluation de I’écotoxicité des matrices solides, le test Microtox® a été employé
initialement sur 1) des extraits de sédiments contaminés réalisés en utilisant des solvants
organiques (Schiewe e al 1985, Kwan et Dutka 1990) et ii) des eaux interstitielles de
sédiments (Giesy ez al. 1988). Brouwer ez al. (1990) ont développé le test en exposant les
bactéries directement aux sédiments contaminés. Le principe du test (de plus amples
détails sont fournis dans la partie matériel et méthodes) consiste a exposer A. fischeri aux
mélanges de sédiment dont la salinité est ajustée en ajoutant du NaCl. Apres 20 minutes
de contact, des filtres adaptés sont insérés dans les tubes a essai, afin de séparer le
sédiment de la phase liquide contenant les bactéries exposées. La bioluminescence est
mesurée apres 5, 10, 15 et/ou 30 minutes et le pourcentage d’inhibition est déterminé pat

rapport au témoin, permettant ainsi de calculer une Clso (ou une Clzy).

Le MSPA est devenu l'un des tests les plus populaires pour les évaluations des matrices en
phase solide (Van Beelen 2003). II a été recommandé comme outil de screening pour
tester des milieux solides telles que des sols, des boues et des sédiments (Burton Jr.ef .
1996, Ringwood ez al. 1997, Doherty 2001, Doe e al 2005). Des corrélations
significatives (corrélation de Spearman) ont été trouvées entre le MSPA et la survie des
larves de Chironomus riparius, la croissance de Hyalella azteca et la production de cocons par
Tubifex tubifex, en se basant sur Panalyse de 46 échantillons de sédiments (Day ez a/. 1995).
Burton Jr. ez al. (1996) ont testé des échantillons de sédiments provenant des Grands Lacs
aux Etats-Unis avec une batterie de 24 organismes et ont trouvé des corrélations de
Pearson significatives entre le MSPA et la germination des semences et la croissance de la
racine du concombre (Cucumis sativus). Dellamatrice e al. (2006) ont également trouvé des
corrélations significatives entre le MSPA et le test LuminoTox en phase solide a partir des

résultats obtenus avec 12 échantillons naturels.
Le MSPA est plus sensible que les tests sur élutriats (Cook et Wells 1996, Dellamatrice ef

al., 20006). En effet, dans le test en phase solide les bactéries sont en contact direct avec

des des quantités plus importantes de contaminants, lesquels sont a la fois associés aux
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solides et mis en solution dans le milieu salin. Au contraire, dans les tests sur élutriats, les

bactéries ne sont en contact qu’avec les contaminants dissous dans la phase aqueuse

Selon Doe ef al. (2005), le MSPA possede plusieurs avantages par rapport aux tests utilisés
plus traditionnellement pour évaluer I'écotoxicité des sédiments contaminés avec des
invertébrés tels que les chironomes, les amphipodes, les mollusques, etc :
e la rapidité du test : les tests en phase solide utilisant des bactéries luminescentes
peuvent étre réalisés en quelques heures au lieu de quelques jours pour d'autres

tests,
e le faible volume d’échantillon nécessaire,

e la praticabilité : il n'y a pas besoin de cultures des organismes, les bactéries

lyophilisées pouvant étre acquises dans le commerce,

e [a pertinence : les bactéries représentent un groupe d'organismes qui remplissent
de nombreuses fonctions importantes au sein des écosystemes telles que la

biodégradation de la maticre organique, le recyclage des nutriments, etc.

2.1.4 Facteurs confondants dans I’application du test

La sensibilité du test peut étre affectée, surtout dans l'eau interstitielle des sédiments, par
certains composants chimiques souvent présents dans les sédiments naturels tels que
I'ammonium (et sa fraction dissoute NH3). L'ammonium se retrouve dans la plupart des
sédiments, provenant souvent de la dégradation naturelle de l'azote organique par les
microorganismes. De plus, il peut s'accumuler a des concentrations élevées dans des
conditions anaérobies (Ankley e a/ 1990). Ce composé peut également provenir de
sources anthropiques comme, par exemple, des rejets organiques d'origine agricole,
domestique ou industrielle. Certains auteurs comme Del Valls ¢ a/ (1997) et Tay et al.
(1998) ont indiqué que la bactérie n’est pas trés sensible a ce composé chimique, mais
Doe et al. (2005) recommande de faire, par précaution, des mesures d’azote ammoniacal
dans leau interstitielle. D'autres composés, comme le soufre élémentaire (Pardos e# al.
1999) ou le sulfure d'hydrogene (Jacobs ef al. 1992) sont connus pour étre écotoxiques

pour A. fischeri dans des extraits organiques des sédiments. Brouwer et Murphy (1995) ont
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observé des effets écotoxiques en exposant les bactéries a des sédiments dopés avec du

HoS.

11 existe aussi des biais liés aux caractéristiques optiques du filtrat, en raison de sa couleur
et/ou de sa turbidité induite par les particules fines qui ne sont pas éliminées par le filtre
du fait de leur petite taille (Campisi ez al. 2005, Doe et al. 2005). Volpi-Ghirardini e 4.
(2009) ont également relevé que la sensitivité du test peut varier en fonction du diluant
utilisé dans le test. Ils soulignent aussi l'importance du pH et de la conductivité pour

expliquer les différences observées en mati¢re d’écotoxicité.

Un autre facteur de confusion important est lié a I'adsorption des bactéries aux sédiments
fins pendant l'exposition, conduisant a une perte importante de bactéries dans la phase
liquide récupérée apres filtration. Différents auteurs ont souligné que cette perte pouvait
entrainer une surestimation de la CI50. Par exemple, Benton e a/. (1995) ont constaté que
la toxicité apparente de sédiments artificiels était liée a la taille des particules surtout des
particules fines (argiles + limons). Quintino ¢z a/. (1995) ont également montré l'existence
d'une relation négative entre les valeurs de CI50 et la teneur en particules fines. Ringwood
et al. (1997) ont testé I'hypothese que les bactéries se fixaient aux particules d'argile et ils
ont montré que le nombre de bactéries retrouvées dans le filtrat diminuait selon une
relation linéaire (en coordonnées log-log) en fonction la de 'augmentation de la teneur en
argiles. Ces auteurs ont proposé une relation log-log entre la CI50 et le contenu en argiles
et limons. Greene ¢/ al. (1992) ont proposé d'utiliser des sédiments de référence
présentant les mémes caractéristiques physiques que les sédiments testés pour comparer
les deux réponses. De méme, PASTM (American Society for Testing and Materials)
recommande que les sédiments présentant des C150>2500 mg/Kg soient compatés avec
des résultats obtenus avec des sédiments moins toxiques mais ayant les mémes
caractéristiques physiques. Toutefois, la sélection de sédiments de référence (i.e. pas ou
peu toxiques) possédant des caractéristiques physiques similaires a celles des sédiments
testés n'est pas chose facile (Tay ¢ al 1998). Ringwood e al. (1997) ont également
proposé une démarche quelque peu compliquée pour l'interprétation des résultats a partir

des valeurs de CI50 et la génération d’une ligne de référence avec des intervalles de
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confiance (95%) en utilisant l'information sur le contenu en limons et argiles des

sédiments dans son cas d’étude.

2.2 Objectifs du travail

Le MSPA peut étre considéré comme une sorte de « boite noire », dans laquelle les effets
observés prennent en compte :

- les effets des toxiques qui restent adsorbés sur les sédiments et donc révelent une
¢écotoxicité réelle due au contact avec la phase solide

- les effets des toxiques qui sont susceptibles de se dissoudre dans le diluant (NaCl 2%).

- le biais li¢ au fait qu'une partie des bactéries luminescentes peut rester adsorbée soit au

filtre, soit au sédiment lui-méme (suite par exemple a des interactions électrostatiques).

Pour discriminer ces effets, nous avons également développé une alternative au MSPA, le
Microtox® appliqué au lixiviat (MLPA). Ce test est effectué exactement dans les mémes
conditions que le MSPA en termes de volume, et de temps d'exposition (20 minutes de
contact de bactéries avec les sédiments) et la seule différence entre le MSPA et le MLPA
se situe au moment de l'introduction des bactéries dans la solution de sédiments. Dans le
MLPA, les bactéries sont ajoutées apres 1'étape de filtration et non avant comme dans le

MSPA. Les figures 6 et 7 présentent les modes opératoires de ces deux types d’essai.

Attente 10 " Attente 20
MSI"A Sédiment minutes Addition de la minutes
Classique +NaCl 2%) souche > > Lecture

bactérienne

Filtration

Figure 6: Mode opératoire du test Microtox® en phase solide (MSPA)
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MSPA
pseudo -
liquide

Sédiment
+ NaCl 2%)

Attente 10 Rsc“lt{elrat“’“ Additiondela  Attente 20
minutes es filtrats souche minutes Lect
> > bactérienne —p eclure
Filtration

Figure 7: Mode opératoire du test Microtox® appliqué au lixiviat (MLPA)

La plupart des auteurs précédemment mentionnés aux § 2.1.3 et 2.1.4 ont employé des

sédiments artificiels pour mettre en évidence le biais occasionné par les particules fines.

Ce faisant, ils ont plus extrapolé que quantifié réellement les biais potentiels survenant

lors de l'application du test sur des sédiments naturels. Notre travail de recherche s'est

donc orienté sur une quantification de la perte bactérienne dans le MSPA en fonction de

la quantité de particules fines (argiles et limons), et cela pour différents sédiments naturels

dans le but non seulement de mettre en évidence ce biais mais aussi de le corriger. Pour ce

faire, nous avons développé une technique en cytométrie de flux pour estimer le

pourcentage de bactéries non récupérées dans la phase liquide apres filtration (figure 8).

A. fischeri + SYTO 13 ou
SYBR-Green I
sans filtration

A. fischeri + sédiment+ Sédiment + SYTO 13 ou
SYTO 13 ou SYBR-Green I + SYBR-Green I
filtration + filtration

|

| '

Mesure au cytometre
pendant 1 minute

Mesure au cytomeétre Mesure au cytometre
pendant 1 minute pendant 1 minute

\4

Nombre total de A.
fischeri

l l

Nombre total de bactéries - Nombre de bactéries
dans le filtrat endogénes dans le filtrat

N

. Nombre de A. fischeri retenu
Nombre total de A. fischeri A % q
— soit par le filtre soit par la
dans le filtrat — 5 z
phase solide testée

Figure 8: Schéma expérimental utilisé pour estimer le nombre de bactéries

luminescentes retenues soit par le filtre soit par la phase solide du sédiment testé.
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2.3. Résultats et discussion

2.3.1 Résultats des tests MSPA et MLPA

Outre les résultats présentés dans la publication jointe au § 2.3.2 (Burga-Pérez et al. 2012),
les résultats du test MSPA et MLPA sont présentés dans le tableau 5 pour 14 autres

échantillons.

Tableau 5: Résultats des deux variantes du test Microtox® pour les 21 sédiments testés
(CI 50 et intervalles de confiance a 95% calculés par le programme REGTOX).

Microtox (Cls, g sed sec/L de milieu)

Sédiments Intervalle de

confiance (95%)

Intervalle de
confiance (95%)

1 BB2 25,55 19,33 | 31,89 52,30 47,67 | 56,59

Sediments de | 2 PG2 3,31 2,72 3,87 7,86 6,54 9,14
la 1ére 3 LCB 5,00 427 5,76 8,02 731 8,83
campagne 4 CMA 0,69 0,63 0,74 1,97 1,77 2,17
5 CMC 2,78 2,62 2,96 4,02 3,80 427

6 VID 0,064 0,062 | 0,066 0,057 0,055 | 0,059

7 MOR 0,94 0,90 0,99 127 1,19 1,36

Sei‘;‘gzﬁz de [7g MAR 0,74 0,65 0,83 1,09 0,96 1,25
campagne 9 IBA 16,5 13,7 20,5 25,1 18,9 33,8
10 CAJ 14,2 12,8 15,9 32,4 23,4 46,6

11 PG3 0,34 0,21 0,48 0,65 0,4 0,92

12 LG2 1,89 1,31 2,51 2,69 2,07 3,66

B 13 BIO 7,81 7,03 8,63 10,9 9,6 12,3
Sef;“;gfede 14 PG5 0,85 0,74 | 0,99 3,44 182 | 621
campagne |13 BIE 0,71 0,63 0,81 1,90 1.26 2.81
16 AMO 2,30 2,14 2,46 3,06 2,67 3,55

17 NEY 5,19 346 6,95 9,04 742 | 1123

18 LAV 5,50 3,95 7,10 14,07 13,81 | 14,36

Sédiments 19 ETA 3,00 2,25 3,78 5,61 4,83 6,50
du Jura 20 CHA 1,97 1,54 2,47 3,46 2,68 4,59
21 SIR 25,04 20,17 31,75 >92.18 Pas d'estimation

Le classement des sédiments du plus écotoxique au moins écotoxique s’établit pour le test
MSPA de la facon suivante :

VID(6) > PG3(11) > CMA(4) = BIE (15) ® MAR(8) > PG5(14) > MOR(7) > LG2 (12)
~ CHA(20) > AMO(16) > CMC(5) > ETA(19) > PG2(2) > LCB(3) > NEY(17) >
LAV(18) > BIO(13) > CAJ(10) > IBA(9) > SIR(21) = BB2(1)
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alors que le classement pour le test MLLPA est le suivant :
VID(6) > PG3(11) > MAR(8) > MOR(7) > BIE(15) = CMA®#) > LG2 (12) > AMO (16)
> PG5(14) > CHA (20) > CMC (5) > ETA (19) > PG2(2) > LCB (3) > NEY(17) > BIO
(13) > LAV(18) > IBA(9) > CAJ(10) > BB2(1) > SIR(21)

Les classements de sédiments obtenus avec les deux tests sont similaires. En effet, une
forte corrélation a été trouvée entre les CI50 obtenues avec les tests MSPA et MLPA

(Fig. 9 ; p<<0,001, r* = 0,96).

25
y=1,1816x + 0,0033
R2= 09548
2 1 .
3
& 15 -
=
[=]
B
e
g 1
-
0.5 1
0 0.2 0.4 0.6 0.8 1 1.2 14 16

Log (CIS0 MSPA)

Figure 9: Corrélation entre les CI50 obtenues avec les tests MSPA et MLPA

(pour le sédiment N°21, la valeur de 92,18 a été utilisée par défaut)

Par ailleurs, il apparait clairement que les Clsp obtenues avec le test MSPA sont toutes
inférieures a celles observées avec le test MLPA (sauf pour le sédiment N°6), ce qui parait
logique puisque dans la phase solide les bactéries sont exposées aux particules
(potentiellement) écotoxiques du sédiment mais également au milieu dans lequel certains
toxiques se sont dissous. Au contraire, dans le test MLPA, les bactéries ne sont exposées
qu’aux polluants hydrosolubles provenant du sédiment (Cook et Wells 1996, Kemble ¢z 4/
2000, Viguri ez al. 2007)
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Deux hypothéeses ont été formulées pour expliquer la différence entre les résultats des

deux variantes du test Microtox® :

1- la différence est due a une réelle écotoxicité de la phase solide lié a un supplément
d’écotoxicité da au contact direct avec un (des) toxique(s) adsorbé(s) sur les particules

sédimentaires (cf. figure 10).

T
+ - Bactérie

Bactérie

Figure 10: Schéma explicatif du mode d’action des toxiques dans le test MSPA

2- la différence est due a deux biais : le premier est lié a 'adsorption d’une partie des
bactéries sur le filtre lui-méme, et le second a I'adsorption de bactéries sur les particules
sédimentaires. L’adsorption peut-étre considérée (en premicre approximation) comme
identique qu’il s’agisse d’un échantillon témoin ou d’un échantillon avec sédiment. En
tout état de cause, il n’est donc pas a considérer. Nous avons donc porté nos efforts sur la
quantification du second biais pour pouvoir comparer nos résultats a ceux de Ringwood e#
al. (1997). Dans un premier temps, nous avons songé a utiliser la méthode proposée par
Brouwer ef al (1990) consistant a utiliser des bactéries luminescentes préalablement
marquées au “C pour quantifier la quantité de bactéries restant adsorbée sur les particules
sédimentaires. Devant les difficultés rencontrées pour trouver un laboratoire apte a
manipuler les radioéléments et le cout de cette méthodologie, nous nous sommes tournés

vers un protocole utilisant deux fluorochromes détectables en cytométrie de flux.

55



Chapitre 2 : Réévaluation du Microtox en phase solide

2.3.2 Résultats publiés dans le journal Chemosphere

Les résultats que nous présentons concernent l'identification et la quantification du biais
associé a 'adsorption des bactéries aux sédiments.

Ces résultats ont été l'objet d’une publication dans le journal Chemosphere en 2012
(d0i:10.1016 /j.chemosphere.2011.08.042) ct sont présentés ci-dessous dans une version

Word modifiée pour étre mieux intégrée au document.

New methodological improvements in the Microtox® Solid Phase Assay

Karen F. Burga Pérez, Rayna Charlatchka, Leila Sahli, Jean-Francgois Férard,

2.3.2.1 Abstract

The classic Microtox® Solid-Phase Assay (MSPA) based on the inhibition of light
production of the marine bacteria recently renamed Alivibrio fischeri suffers from various
bias and interferences, mainly due to physico-chemical characteristics of the tested solid
phase. To precisely assess ecotoxicity of sediments, we have developed an alternative
method, named Microtox® Leachate Phase Assay (MLPA), in order to measure the
action of dissolved pollutants in the aqueous phase. Two hypotheses were formulated to
explain the observed difference between MSPA and MLPA results: a real ecotoxicity of
the solid phase or the fixation of bacteria to fine patticles and/or organic matter. To
estimate the latter, flow cytometry analyses were performed with two fluorochromes
(known for their ability to stain bacterial DNA), allowing correction of MSPA
measurements and generation of new (corrected) IC50. Comparison of results of MLPA
with the new IC50 MSPA allows differentiating real ecotoxic and fixation effect in classic

MSPA especially for samples with high amount of fines and/or organic matter.
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2.3.2.2 Introduction

The Microtox® Solid-Phase Assay (MSPA) initially developed by Brouwer et al., (1990) is
one of the most popular tests for solid phase assessments (Beelen 2003). The Microtox®
test was performed initially with liquid samples, as it is based on the inhibition of light
production of the marine bacterium recently renamed AZivibrio fischeri (Urbanczyk et al.,
2007). The MSPA has been recommended as a screening tool to test solid media like soils,
sludges and sediments (Burton ez a/, 1996; Ringwood ez al., 1999; Doherty ez al., 2001;
Doe et al,, 2005). It has been reported that the test responses showed Pearson correlation
with responses of the seed germination-root elongation in Cucumis sativus (Burton et al.,
1996). Dellematrice et al., (1996) found also a relationship between MSPA and Luminotox

solid phase assay results.

It has been demonstrated that the test is easy, rapid and reproducible (Stronkhorst ez al.,
2004). The test protocol has been thoroughly detailed by Doe e al (2005). Briefly,
bacteria are exposed to serial dilutions of sediments, and after 20 minutes of contact,
disposable filters are inserted into the test tubes in order to separate the liquid phase
containing the bacteria from the sediment. Light output is then measured after 5, 10, 15

or 30 minutes with the bacteria contained in the liquid phase.

It has been reported that test sensitivity can be affected by some chemicals often present
in sediments such as ammonium (Ankley ez /, 1990), elemental sulphur (Pardos ez al,
1999) or hydrogen sulphide (Jacobs ef al, 1992). As reported by Doe et al, (2005),
interferences can also occur by optical factors linked to the filtrate, due to colour (light
absorption) and/or turbidity (light scatter) coming from the fines particles not removed
by filtration. Also, Campisi ef al. (1995) have reported that there were a poor correlation
(2= 0.13) between organic matter (OM) and initial light loss measured in the modified
Basic Solid Phase Test that they proposed. A better linear correlation (r?=0.41, p < 0.05)
was reached between initial light loss and the calculated amount of OM in the cuvette.
But, with the traditional MSPA, Guerra ¢t a/. (2007) did not find correlation between
responses in MSPA and organic matter. Volpi Ghirardini e 4/, (2009) have also listed as

confounding factors pH variations linked to sample dilutions. Another important
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confounding factor is related to the fixation of bacteria to fine-grained sediments during
the exposure time, leading to a significant loss of bacteria in the recovered liquid phase.
Different authors have pointed out IC50 value overestimations. For example Benton et
al., (1995) found that apparent artificial sediment toxicity was related to particle size,
especially fine particles (i.e. clay + silt). Quintino et al., (1995) also showed a negative
relationship between IC50 values and percentage of fines content. Ringwood et al., (1997)
tested the hypothesis that bacteria are fixed by clay particles and they showed that light
output decreased in a predictable manner as clay content increases and proposed a log-log
relationship between IC50 and clay (+silt) content. All these authors used artificial
sediments, and this paper thus seeks to review the relationship between MSPA 1C50 and
fines (clay+silt) by quantifying the percentage of bacteria not recovered in the liquid phase

for each concentration of sediment tested using flow cytometric techniques.

To discriminate between leachate and bulk effects, we have also developed an alternative
to the MSPA, that is a Microtox® Leachate Phase Assay (MLPA) carried out exactly in
the same conditions as the MSPA in terms of volume, processing time (20 minutes of
contact of bacteria with sediments), except for the time of introduction of bacteria into
the sediment solution, which are added after filtration of the sediment dilution and not

before like in the MSPA (for details see Materials and Methods).

2.3.2.3 Materials and Methods

Natural sediments

Sediments were collected from different sites in France. They were selected on the basis
of their putative ecotoxicity and their different quantities of fines. Dry weights were
determined on three replicates after 3 days at 60°C. The grain-size distribution was
measured on wet sediment with a Coulter LS-100, which can measure in a range of

measurement between 0.4 and 900 um (Loizeau ez al., 1994).
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Microtox® assays

a) The Microtox® solid phase assay (MSPA) was performed according to Doe 7 al,
(2005) with slight modifications (see below) (figure 11). All materials and reagents were
purchased from R-Biopharm (Lyon, France). In this test, luminescent bacteria were
regenerated with one mL of reconstitution solution and placed in the reagent well of the
Microtox® analyzer for at least one hour. During this time, sediment dilutions were
prepared in triplicates. Seven g of wet sediment were taken from the sample and diluted
with 35 ml 2% sodium chloride (NaCl), the solution was mixed on a magnetic stirrer for
10 minutes. From this solution, 1:2 dilutions were prepared in borosilicate tubes in which
1.5 mL of 2% NaCl was previously placed. Bactetia (approx. 1 x 10¢ cell/mL per assay)
were exposed to control (1.5 mL of 2% NaCl) and each dilution of sediment for 20
minutes, and, at end of exposure, a column filter of polyethylene was pushed in and 0.5
ml of supernatant containing exposed bacteria was pipetted and transferred to a new
borosilicate tube. According to the supplier, the filter has a diameter of 6 mm and a
thickness of 4 mm, and the pore size ranges from 15 to 45 um. Finally, light output was

measured after 5 minutes with a Microtox® Analyzer 500.

b) The Microtox® leachate phase assay (MLPA) is a MSPA modified assay, where the
only difference concerns the fact that A. fischeri is exposed after filtration of sediment
dilutions, and not before (Figure 11). Afterwards, it becomes a lixiviate Microtox® assay
conducted in the same conditions as the MSPA assay. This new assay allows to
differentiate the action of contaminants that passed through the column filter (i.e. those
which are dissolved in the aqueous phase and also those attached to fines that are
recovered in the filtrate) from those that do not pass through the filter. The same kinds of
supplies of MSPA (tubes, filters and reagents) were used in this test. The control was
prepared by 2% NaCl filtered with the MSPA column filter. Bacteria were exposed to
each filtrate during 20 minutes after filtration of the sediment dilutions, then 0.5 mL of
filtrate which contains exposed bacteria were pipetted and light output was measured
after 5 minutes (with a Microtox® Analyzer 500). It is important to note that for each

MSPA and MLPA IC50 determinations, the same concentrations of sediment were tested,
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using the same regenerated bacterial reagent. So, results of both tests are directl
g g g > y

comparable.

Conventional solid phase Leachate phase assay

Sediment + NaCl (2%) Sediment + NaCl (2%)

20 minutes of contact

L Addition of bacteria
Filtration

l 20 minutes of contact

Light output measurement
after 5 minutes

Light output measurement

E Addition of bacteria
E after 5 minutes

E Filtration

Figure 11: Microtox® solid phase assay and Microtox® leachate phase assay protocols

Flow cytometry analysis

DNA of bacteria was stained with Syto 13 (Invitrogen S7575) and Sybr-Green I
(Invitrogen S7563) dyes. Both were used to quantify the percentage of bacteria retained
by the sediment and the filter. For each determination, we carried out two different assays
(in triplicates) : one with sediment and bacteria and another with sediment but without
bacteria to take into account the endogenous bacterial DNA quantity. We also carried out
one control (also in triplicate) without filtration. For each assay or control, 1.5 mL of
samples were stained at a final concentration of 5uM Syto 13 and 10 pL. per mL of sample
from a 102 dilution of the Sybr-Green I commercial solution in distilled water. They were

incubated with experimental media for 15 minutes at room temperature in the dark (Marie

et al., 1997; Troussellier ez al., 1999; Gazol and Del Giorgio, 2000).

Samples were analysed using a FacsCalibur flow cytometer (Becton Dickinson) equipped
with an air cooled argon laser (488 nm, 15mW). Stained bacterial cells were discriminated

and enumerated according to their right angle light scatter (SSC, related to cell size) and
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green fluorescence (FL1) emission measured at 530 * 30 nm. Both parameters were
collected at logarithmic scale. Controls were first analysed to deliminate the R1 zone
where bacteria were detected in order to exclude background noise (figure 12A).
Calculation of the percentages of bacteria retained by each sediment concentration and
the filter were made by subtraction from the sediment and bacterial assay count (figure

12B), the bacterial count generated by the endogenous bacteria (figure 12C).

Figure 12: Detection of A.fisheri from flow cytometry analyses. dot plots FL.1 vs. SSC
showing from the left to the right
A) Control test (Aliivibrio fischeri in the zone named R1), B) Bacteria with 1.25% of

sediment LCB2, C) 1.25% of sediment LCB2 where endogenous bacteria were found.

Data analysis

Five minute IC50s and their 95% confidence intervals were calculated with the REGTOX

EV7.0 package (http://www.normalesup.org/~vindimian/fr index.html) and expressed

in g of dry weight sediment per liter (g.L'1). Differences in sensitivity between both tests
were judged according to overlapping of 95% confidence intervals. Statistically significant

differences between two fluorochromes were tested with the Student t-test.
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2.3.2.4 Results and Discussion

Microtox® solid phase assay (MSPA) and Microtox® leachate phase assay (MLPA)

These companion tests are representative of direct and indirect tests, respectively
(Pandard ez al, 2006). Nevertheless, the first (MSPA) is not a true direct test because
bacteria are in contact with a solid phase (.e. sediment particles) but also with a liquid
phase (i.e. saline medium that is an inherent component of the Microtox® test). Thus in
MSPA, bacteria are impacted by contaminants either fixed on particles or dissolved in the
saline medium. The second (MLPA) is a leachate test where bacteria are mainly exposed
to contaminants dissolved in the saline medium. Nevertheless bacteria could also be

exposed to fines that could have passed through the filter.

Results of the seven sediments tested with both assays are presented in figure 13. They
were ranked according to their IC50 values for the MSPA (series 1) and the MLPA (series
2). There is a monotonous relationship between these two sets of data (p<0.01,
Spearman's rank correlation coefficient test). The IC50s of series 1 are all significantly
lower (p<0.05) than those of series 2 (figure 3). This result was expected because MSPA
and MLPA could be regarded as solid + liquid assay and liquid assay (at a glance),

respectively.

50
40
30
20

10

1C50 (g dry weight sediment/L)

o
|

PG2 LCB2 BB2 CMA2 CMC2 ETAB LAV

Sediments

Figure 13: IC50s related to solid phase (white bars) and leachate phase (dark bars)
assays for all samples

(* indicates no overlapping of 95% confidence intervals).
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To explain the differences between MSPA and MLPA IC50 values, two hypotheses were
formulated:

a) The differences are linked to a real ecotoxicity of the solid phase: this means that
decrease of luminescence comes from the direct contact of bacteria with contaminants
fixed on sediment particles.

b) The differences are linked to fixation of bactetia to fines particles and/or organic
matter and it can be explained by a quantification of no-recovered bacteria in the filtrates

(see below).

Flow cytometric analyses

In a first experiment, we quantified the percentage of bacterial loss after filtration with
fluorochromes Syto 13 and Sybr-Green I on two sediments (Figures 14a and 14b). Both
fluorochromes showed an increase of bacterial loss as a function of sediment
concentrations surrounding the IC50s. The bacterial loss was estimated to be between
26.1 and 89.8 % according to the tested sediment concentration. Comparison of the
percentages of loss evaluated with both fluorochromes for each sediment concentration
showed significant differences in four cases on eight tested sediment concentrations. In
the four other cases, the percentages of bacterial loss evaluated with Syber-Green I were
slightly greater than those evaluated with Syto 13. Since either fluorochrome can be used
for quantification of bacterial loss, we then decided to use Sybr Green I to test five other

natural sediments and to use it for correction of bioluminescence measurements.

a)
h

100 - 100 -

Bacteria loss (%)
Bacteria loss (%)

0.00 0.47 0.94 1.88 3.76 0 1.60 3.20 6.40 12.79

Sediment concentration (g dry weight /L) Sediment concentration (g dry weight /L)

Figure 14: Percentages of bacterial loss for each sediment concentration tested with Syto
13 (stripped bars) and Sybr-Green I (filled bars) a) sediment CMA, b) Sediment PG2

* Significant differences at p<0.01, test t-student
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Correction of IC50 values with Sybr-Green I measurements

There is a log-log significant relationship between the percentages of bacterial loss and the
percentages of fines (2 = 0.82, p = 2 x 101 present in the different sediment

concentration (figure 15).

210
2.00
= .
¥ o190
7]
P
5 180
g 170 y = 0.4491x + 1.5367
s Re = 0.8198
£ 160
(L]
S 150
-
1.40 1 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ ‘
0.00 0.20 0.40 0.60 0.80 1.00 120 1.40

LOG ( Silt + Clay +1)

Figure 15: Plot of percentages of bacterial loss in relation to percentages of silt +clay for

each tested sediment concentration

This relationship therefore allows us to use the regression parameters to calculate adjusted
bacterial loss for each percentage of fines present in the tubes, so as to adjust

bioluminescence measurements according to the following formula:

Corrected bioluminescence = Measured bioluminescence (1+ bacterial loss (in %))

Table 6 shows the new (corrected) IC50s recalculated from corrected bioluminescence.
For five sediments (PG2, LCB, BB2, CMC, ETA) the new MSPA IC50s were not
different from their respective MLPA IC50s. It can be then concluded that the first (non
adjusted) IC50s were overestimated due to bacterial adsorption onto fines. For two
sediments (CMA and LAV) new (adjusted) 1C50s were different from their respective
MLPA IC50s and it can be concluded that there is a real toxic effect due to contact of

bacteria with sediment particles.
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Tableau 6: MSPA, MLPA and new MSPA I1C50s
(Recalculated from loss of bacteria for each sediment)

MSPA MLPA New MSPA
Station IC 50% IC 50% Confiden IC 50%
450 (g dry Confidence (g dry o HCEHEe (g dry Confidence
: : . intervals . .
weight intervals 95%  weight 95% weight intervals 95%
/L) /L) /L)
PG2 3.30 2.81 | 3.97 7.83 6.52 | 9.19 9.60 7.50 12.00
LCB 5.00 4.27 | 5.76 8.02 7.31 | 8.83 6.70 5.29 8.26
BB2 25.55 19.33 | 31.89 52.30 | 47.67[56.59| 48.74 37.00 | 71.50
CMA 0.69 0.63 | 0.74 1.01 0.96 | 1.06 0.88 0.81 0.95
CMC 2.78 2.62 | 2.96 4.02 3.80 | 4.27 3.70 3.50 4.00
ETA 3.00 2.25 | 3.78 5.61 4.83 | 6.50 3.46 2.50 5.88
LAV 5.50 3.95 | 7.10 14.07 13.81[14.36| 11.30 10.20 | 12.70

This study supports the results obtained by Benton ef a/ (1995), Ringwood e al. (1997)
and Quintino ef a/. (1995) who demonstrated that bacterial loss is directly related to the
percentage of fines (i.e. clay + silt) in sediments. Bacteria often tend to adhere to
insoluble particles, usually via specific components located on the bacterial surface
(Costerton ez al., 1985) or via elevated production of extracellular polymeric substances

(Ivanova ez al., 2008). For example, Bacillus subtilis may be adsorbed by humic substances

(Maurice et al., 2004).

Here also we checked that bacteria remaining fixed by sediment particles were not
recovered after filtration causing a decrease in the bioluminescence signal and then an
overestimation of IC50s. In our study the IC50 was significantly related with grain size of
sediments and a different relationship was found from that reported by Ringwood et 4.

(1997) in their pilot study (Figure 16)
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Figure 16: Plot of ICS50 values in MSPA (dark triangles) and the Ringwood et al (1997)

study (dark squares) in relation to percentage of silt +clay for each sediment tested

This difference could be due to the fact that Ringwood ez a/. (1997) used sediments with a
wide range of fines percentage (0.2 to 82.7), thereby establishing a better directed linear
regression. The difference between both linear regressions in figure 6 could be due to
different physicochemical characteristics of both sample series (i.e. types of clay or silt,
clay/silt ratio, etc). It is also interesting to note that our flow cytometric cotrection
method includes different kinds of confounding factors (clay, silt, organic matter).
Comparing the percentage of bacterial loss calculated from the results of bacterial
concentration found by Ringwood ez a/. (1997) in their clay mixtures, it was found that in
our study the percentage of bacterial loss was up to 94% of bacterial loss (for 75% of
silt+clay) whereas Ringwood ez a/. (1997) have found up to 87% of bacterial loss (for
100% of one kind of clay, i.e. kaolin). These differences could also be due to the fact that
we have tested natural sediments, and consequently the interaction between bacteria and

different kinds of fines and organic matter as for example humic substances could be

more complex (Fein ez al., 1999; Warren and Haack., 2001).
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2.3.2.5 Conclusions

This study demonstrated the bias related to adsorption of bacteria on particles in natural
sediments when performing the MSPA. Moreover, we proposed two improvements for

this test :

a) the first is the development of MLPA to differentiate between leachate and bulk
effects.
b) the second is a method of correction based on flow cytometry analyses. As suggested

by Ringwood et al. (1997), we also proposed to use a log-log plot to make corrections of
MSPA IC50s.

Hence, a combination of both methods constitutes a useful tool for differentiating
between liquid and true solid effects. As a perspective, it would be also very interesting to
look at the the viability of fixed and not recovered bacteria when there is a true solid

phase assay effect.
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2.3.3 Relation entre perte des bactéries et matiére organique

La correction proposée dans le § 2.3.2 (Burga-Pérez e al 2012) met en relation le
pourcentage de perte des bactéries en fonction du contenu en limons et argiles pour
chaque concentration de sédiments testé. Comme déja évoqué dans la publication, la
matiere organique présente dans les sédiments pourrait aussi contribuer a la perte des
bactéries due aux processus d’adsorption sur celle-ci. A cet effet, nous avons également
testé la relation entre la perte en bactéries et les contenus en maticre organique, la figure
17 montre la corrélation significative (r=0,69, p = 9,17 x 109 entre les deux parametres.
Cependant, quand nous avons intégré dans un méme modecle I'effet de la fraction des
particules fines et de la matiére organique sur la perte en bactéries, la contribution de la

matiere organique au modele n’a pas été significative (p>0.05)

y = 0.6216x + 1.6037

Log (% Perte des bactéries+ 1)

R? = 0.4642
s ° . _
1.50 4 r=0.68
1.40
1.30 - T T T - -
0.00 0.10 0.20 0.30 0.40 0.50 0.60 0.70

Log (Matiére organique + 1)

Figure 17: Relation entre le pourcentage de perte des bactéries avec la matiere

organique pour chaque concentration de sédiment testé

Nous en déduisons que, dans la relation «limon+argile vs % perte des bactériesy, effet
des particules fines inclut probablement aussi les effets de la matiere organique associée,
puisque les différents composés constituant la mati¢re organique des sédiments peuvent
étre associé aux particules fines des sédiments (Schorer 1997). Nous n’excluons donc pas

la contribution de la matiere organique dans la perte de bactéries lors de 'exécution du

test MSPA.
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2.3.4 Réevaluation de I’écotoxicité des 21 sédiments

La relation mise en évidence entre le pourcentage de perte des bactéries et la quantité de

limons + argiles nous a permis de recalculer pour le test MSPA des Clso corrigées qui sont

listées dans le tableau 7. Il faut noter que ces Clsy corrigées se révelent non

significativement différentes des Clso obtenues avec le test MLPA (tableau 7) dans le cas

des sédiments 1, 2, 5, 8,9, 10, 12, 14, 15, 17, 19. Dans le cas des autres sédiments ou les

résultats sont significativement différents (i.e. 3, 4, 6, 7, 11, 13, 16, 18, 20, 21), il y aurait

bien une écotoxicité potentielle liée a la phase solide proprement dite des sédiments.

Tableau 7: Résultats du test MSPA corrigé

Sédiment ’W MSPA Corrigé Intervalle de confiance
CI50 (g sed sec/L)

1 BB2 48,74 37,00 71,50
Sédiments 2 PG2 9,60 7,50 12,00
de la lére 3 LCB 6,70 5,29 8,26
campagne 4 CMA 0,88 0,81 0,95
5 CMC 3,70 3,50 4,00

6 VID 0,067 0,064 0,069

. 7 MOR 1,02 0,95 1,11
3:‘11:3?;;2 8 MAR 0,84 0,73 0,96
campagne 9 IBA 20,70 16,97 25,73
10 CAJ 14,73 13,18 16,36

11 PG3 0,48 0,25 0,67

12 LG2 2,39 1,60 3,42

o 13 BIO 8,06 7,23 8,96
3:‘11:13121;22 14 PG5 1,59 0,82 1,62
campagne 15 BIE 1,30 0,92 1,76
16 AMO 1,29 0,98 1,74

17 NEY 5,63 3,68 7,70

18 LAV 11,3 10,2 12,7

Sédiments 19 ETA 3,46 2,5 5,88
JURA 20 CHA 2,31 1,88 2,82
21 SIR 35,6 26,5 443
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Avec les valeurs de CI50 des tests MSPA corrigé, nous avons réalisé une classification
ascendante hiérarchisée (distance euclidienne et critere d’agrégation de Ward). Sur la
figure 18, nous avons représenté 4 groupes de sédiments. Si 'on se réfere au tableau 7 ci-
dessus, le classement de ces 4 groupes du plus écotoxique au moins écotoxique s’établit

de la facon suivante :

groupe 4 > groupe 3 > groupe 2 > groupe 1

Height

Groupe 1 BB2
SR _——

IBA —

Groupe 2 cA) —
LCB
NEY
Groupe 3 LAV
PG2
BIO

VID

PG3

MOR

CMA

Groupe 4 MAR
PG5

BIE

AMO

LG2
CHA
CMC
ETAB

Figure 18: Classification ascendante hiérarchisée des CI 50 corrigées obtenues avec le

MSPA corrigé (distance euclidienne et critére d’agrégation de Ward)
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L’analyse de corrélation entre les valeurs de CI50 corrigées et les parameétres physico-
chimiques mesurés sur les sédiments révelent une corrélation inverse avec le pourcentage
des limons (r=-0,51, p=0,03) et une corrélation positive avec le pourcentage de sable
(r=0,53, p=0,03). La granulométrie des sédiments et la spéciation des métaux sont des
facteurs particuliecrement importants car il contribuent a la mobilité et la disponibilité des
métaux dans les sédiments (Burton 1991, Lin e¢# a/. 2003) . Les métaux lourds sont plus
adsorbés par les particules fines, en particulier de type argiles que par les fractions
grossicres (Schorer 1997). Bulich (1979) a aussi expliqué que cette fraction fine dans les
sédiments peut étre considérée comme une source d’écotoxicité. L’importante surface
spécifique des particules fines augmenterait ainsi I'exposition des toxiques aux bactéries.
La granulométrie du sédiment peut également jouer un role important dans la distribution
des HAP. La mobilité et la biodisponibilit¢é des HAP diminuent quand la fraction de
particules fines d’un sédiment augmente, surtout pour ceux de poids moléculaire élevé
(peu hydrosolubles) (Kukkonen et Landrum 1996, Horng et Taghon 1999). Dans notre
étude, aucune corrélation n’a été identifiée entre les métaux, HAP ou PCB totaux dosés
dans les sédiments et les résultats des tests. De méme, Tay ¢z a/. (1992) n’ont pas trouvé de
corrélations significatives entre les contenus en métaux totaux des sédiments et les
différentes valeurs d’écotoxicité obtenues avec la batterie de tests qu’ils ont utilisée, y
compris le MSPA (qui dans cette étude a été le test le plus sensible). Domene e a/. (2008)
n'ont pas trouvé de relations significatives entre les parametres chimiques des boues
testées et la réponse de A. fischeri. Différents auteurs signalent que I’écotoxicité des
sédiments dépend de l'effet collectif de tous les polluants présents dans le sédiment (Beg
et al. 2001, Zabetoglou et al. 2002, Mamindy-Pajany ez a/. 2011). Salizzato et al. (1998)
évoquent la possibilité que des formes de sulfure puissent jouer un role dans ’écotoxicité

des sédiments évaluée a ’aide du test MSPA.
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2.4 Conclusions et perspectives

Cette étude a démontré le biais lié a la fixation des bactéries sur les particules dans les
sédiments naturels lors de I'exécution du MSPA. La méthode de correction basée sur la
cytométrie en flux permet de prendre en compte la perte potentielle de bioluminescence
causée par les bactéries qui sont restées fixées aux particules. D’autres biais potentiels
comme les sulfures peuvent aussi contribuer a biaiser I’écotoxicité réelle des sédiments,
mais nous n’avons jamais pu reproduire les résultats obtenus par Pardos ez 2/ (1999) du
fait de la rupture de commercialisation du cuivre activé utilisé par ces auteurs et des
difficultés rencontrées dans la mise au point d’un tel réactif. Les perspectives concernent
la mise au point d’un tel réactif (non toxique pour les bactéries) ainsi que le dosage des
acides humiques et fulviques avec la méthode de Quentel et Montserrat (2011) que nous
avons seulement découvert au moment de la rédaction de ce mémoire. Par ailleurs,
lutilisation des techniques de cytométrie en flux pour la détection d’A. fischers dans les
sédiments ouvre une voie encore inexplorée sur la viabilité de ces bactéries apres

exposition a des échantillons contaminés.

Les trois tests utilisés (MSPA, MLPA et MSPA corrigé) permettent de faire une bonne
discrimination entre les divers sédiments testés avec respectivement des facteurs de
variation entre les valeurs minimales et maximales obtenues égales a environ 400, 1620 et
730 .En plus du test MSPA corrigé, le MLPA peut étre utilisé comme un test
complémentaire au MSPA pour différencier entre les effets des élutriats seuls et ceux du

sédiment entier.
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3.1 Synthése Bibliographique

3.1.1 La photosynthése et le photosysteme PS 11

La photosynthése comprend un ensemble de réactions permettant aux plantes, algues et
certaines bactéries d'utiliser I'énergie lumineuse pour la convertir en énergie chimique. Ce
processus s’effectue dans les chloroplastes ou I'appareil de conversion énergétique est
intégré dans la membrane des thylakoides de ces organites. La photosynthese est divisée
en deux parties : les réactions de la phase lumineuse et les réactions de la phase obscure.
Dans la phase lumineuse, ’énergie solaire est utilisée pour créer un potentiel redox. Au
cours de cette phase, Iénergie lumineuse est utilisée pour produire de s molécules
d'adénosine triphosphate (ATP), de nicotinamide adénine dinucléotide phosphate réduit
(NADPH), d’oxygene et de protons qui proviennent de la photolyse de I'eau. La phase
obscure de la photosynthese utilise I'énergie chimique produite au cours de la phase

précédente pour fixer le COz et synthétiser les glucides.

Deux types de photosystemes (PS I et PS II) (figure 19) interviennent dans les réactions
de la phase lumineuse. Comme I'a décrit Rochaix (2011), dans une synthese sur la
régulation photosynthétique, au cours de la premicre phase de la photosynthese, le PS 11
capture I’énergie solaire par des pigments antennaires et I'utilise pour extraire un électron
a partir d’'une molécule d’eau, dégageant ainsi de l'oxygene. Les électrons sont transférés
vers une chaine de transporteurs protéiques d'électrons situés entre le PSII et le PSI. Cette
chaine est composée de plastoquinones (PQ), de complexes cytochromes bef et de
plastocyanines (PC). Ces réactions de transfert d'électrons sont également reliées avec le
pompage des protons dans le lumen des thylakoides. Le gradient de protons qui résulte de
ces réactions est utilisé pour produire de 'ATP. L'ATP et le NADPH vont étre utilisés

pour la fixation du COz dans le cycle de Calvin-Benson.
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Calvi
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2 NATF‘H HY

mit  glycolysis

ADP+Pi| ATP

Figure 19: Schéma des réactions de la phase lumineuse de la photosynthese (Rochaix

2011). Les lignes discontinues représentent les voies de transport des électrons.

Le PSII se trouve inséré dans la membrane des thylakoides (figure 20), il est composé de
protéines transmembranaires et de protéines extrinseques attachées du coté lumen. La
structure du PSII est formée généralement de 20 sous-unités peptidiques et d’un grand
nombre de cofacteurs par monomere a savoir des chlorophylles, des caroténoides, des
phéophytines, du fer non héminique, deux ions calcium, des ions manganese, des
quinones, etc. (Guskov ez a/. 2009). Dans le PSII (figure 19), se produisent les premicres
¢tapes de captation des électrons apres I'absorption d’un photon par deux molécules
particulieres de chlorophylle (P680) qui vont occuper un état excité (P680%*) et transférer
un électron a la phéophytine (Pheo). Pheo transfere ensuitre son électron a une quinone
Qa, qui le transfere a Qp. Qp accepte deux électrons et se détache de D1 pour migrer a
travers le noyau hydrophobe de la membrane du thylakoide au complexe du cytochrome
bet (Cyt b6f) avec l'aide de la plastoquinone (PQ) qui ensuite transférera les électrons au

centre réactionnel PSI.
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Granum

Stroma |I '

Membrane

Thylakoide

Figure 20: Chloroplaste et thylakoides. La figure de gauche représente le schéma d’un
chloroplaste en indiquant ses principaux composants. La figure de droite est I’image au
microscope électronique d’un chloroplaste avec ses thylakoides d’une feuille de tabac

(Allen et Forsberg 2001).

Dans la photosynthese, 1'énergie lumineuse absorbée par les pigments photosynthétiques
n'est pas completement utilisée par les réactions photochimiques. Une partie de cette
énergie est dissipée sous forme de chaleur et de fluorescence. Les premicres mesures de
fluorescence ont été réalisées par Lorenzen en 1966 et Kiefer et Reynolds (1992) et
jusqu'a présent ce parametre a largement été utilisé comme un indicateur de (i) la
biomasse algale mais aussi de (if) la photoinhibition (Kiefer et Reynolds 1992, Cullen et
Davis 2003). ILa fluorescence a aussi ¢été employée pour estimer Defficacité
photosynthétique. La majorité de cette fluorescence provient de la chlorophylle  des
antennes du PSIL. Le rendement de la fluorescence de la chlorophylle 2 dépend de I'état
d'oxydoréduction de I'accepteur primaire des électrons du PSII, le QA. Ce rendement de

la fluorescence augmente quand le QA se réduit et diminue quand le QA se ré-oxyde

(Lazar 1999).
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3.1.2 Les thylakoides comme outil de détection des polluants.

L'utilisation de membranes des thylakoides comme biocapteurs réagissant a la présence de
polluants offrent certains avantages par rapport aux plantes enticres, notamment une
meilleure sensibilité et une meilleure reproductibilité des mesures (Dewez et al 2007).
Certains polluants peuvent rapidement interagir avec des sites cibles du PSII et ainsi
affecter le transport des électrons photosynthétiques, ayant comme conséquence: un
changement dans le rendement de la fluorescence de la chlorophylle & (Piletskaya ez al.

1999, Buonasera et al. 2011).

Différentes é¢tudes ont révélé la capacité des thylakoides isolés a détecter les effets de
polluants. Parmi celles-ci, certaines se sont focalisées sur la détection des herbicides dans
différentes types d'échantillons d'eau (e.g. solutions aqueuses de composts (Schnabl ¢z /.
1998), échantillons de sol ou d’aliment (Trapmann ez a/ (1998), de I'eau potable
(Piletskaya ez a/. 1999). L’utilisation de thylakoides est considérée comme un outil de test
rapide et économique pour détecter efficacement les herbicides, comparée aux techniques
d’analyse chimique des résidus de pesticides (Giardi e a/ 2001). 11 a ét¢ démontré que
parmi le grand nombre de composés utilisés en agriculture, certaines classes d'herbicides
exercent un blocage du systeme transporteur d’électrons du PSII dans Taccepteur
d'électrons secondaires, QB (Figure 21) (Van Rensen 1982, Rouillon ez o/ 1995, Dahlin
2003, Bettazzi et al. 2007).

Herbicide-binding . 2NADP +2H
pogket <_4 INADPH

Figure 21: Schéma qui montre le site de liaison entre les herbicides et le PSII

(Buonasera ef al. 2011)
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De méme, les organismes photosynthétiques sont tres sensibles aux métaux lourds : cet
effet a été mis en évidence par Baishnab ef a/. (1980) et Boucher et Carpentier (1999) en
utilisant les thylakoides. Le cuivre est 'un des métaux dont les effets ont été les plus
¢tudiés. L’effet toxique de ce polluant au niveau du systtme photosynthétique de
transport des électrons a été considérablement étudi¢ 7z vitro (Cedeno-Maldonado ez al.
1972, Hsu et Lee 1988 , Dewez ef al. 2007, Renganathan et Bose 1990). Ces auteurs ont
trouvé que le PSII était un site plus sensible aux effets du cuivre que le PSI. Boucher et
Carpentier (1999) ont montré que non seulement le cuivre mais également le mercure
(Hg?*) et le plomb (Pb?*) avaient un effet toxique sur le PSII de thylakoides isolés a partir
des feuilles d’épinard.

3.1.3 Instruments pour mesurer I’activité du PSII

La mesure de fluorescence peut étre utilisée pour étudier les processus de transfert de
I'énergie lumineuse, l'efficacité des réactions photochimiques du PSII et le transport des
électrons, qui sont interdépendants avec les autres processus biochimiques ou
physiologiques liés a la photosynthese (Krause et Weis 1984, Lazar 1999, Krause et Jahns
2003). Des changements de fluorescence, apres exposition a un milieu pollué, peuvent
donc fournir une indication sur limpact de ce milieu pollué sur les processus

photosynthétiques.

Les techniques de mesure de la fluorescence se sont améliorées avec le temps. Ce sont
maintenant des méthodes rapides, trés sensibles et non invasives (White et Critchley 1999,
Ralph ez a/. 2010). La mesure de la fluorescence est considérée par Giardi ef al (2001) et
par Ralph ¢z a/ (2010) comme un bioindicateur car elle permet a la fois de surveiller ’état
d'organismes photosynthétiques dans des écosystemes pollués et de détecter la présence
de toxiques dans un échantillon d'eau. Parmi les instruments pour mesurer lactivité du
PSII, différents types de fluorimetres se sont révélés étre des outils efficaces pour
surveiller les effets de stress et de polluants sur le PSII (Juneau et Popovic 1999, Mallick
et Mohn 2003). Les appareils et techniques les plus utilisés sont le PAM (Pulse Amplitude

Modulator), le PEA (Plant Efficiency Analyser) et plus récemment le LuminoTox
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analyser. Ces appareils permettent de mesurer zz vivo (PAM et PEA) et in wvitro

(LuminoTox) l'activité photosynthétique et les processus associés.

3.1.4 Le LuminoTox

Le LuminoTox (Lab-Bell Inc., Trois-rivieres, Quebec, Canada) est un systeme qui repose
sur 'utilisation de systémes aqueux photosynthétiques stabilisés (SAPS) ou de complexes
enzymatiques photosynthétiques (CEP) avec un fluorimetre spécialement adapté pour
mesurer la fluorescence provenant de leur activité photosynthétique. Les SAPS sont des
algues entieres (Chlorella vulgaris) et les CEP sont des membranes de thylakoides isolées a
partir de feuilles d'épinard. L’applicabilité du systeme LuminoTox a été mise en évidence
pour évaluer I’écotoxicité d'effluents d'eaux usées provenant de milieux industriels et

agricoles (Bellemare ez a/. 2006, Dellamatrice ef al. 2000)

Le systeme LuminoTox permet la détection de toxiques de fagon rapide et simple, par
rapport a d’autres bioessais. Avec des effluents industriels le test a présenté une sensibilité
¢quivalente au test daphnie mais plus importante que le test algues (Bellemare ez a/. 2000).

Ce test a également montré une plus grande sensibilit¢é au tetrabromobisphenol A

(B4BPA) en utilisant des SAPS que le test Microtox® (Debenest et al. 2010). Derwez et al.
(2007) ont comparé les résultats provenant des systemes PAM, PEA et LuminoTox apres
une exposition des membranes de thylakoides au cuivre et a 'atrazine et ils ont montré
que le LuminoTox présentait la plus forte sensibilité au cuivre. Enfin, Dellamatrice ez /.
(2000) ont adapté le test LuminoTox pour évaluer I’écotoxicité des sédiments, a partir
d’un test de contact direct entre les PEC et les sédiments. Les résultats obtenus sont
comparables a ceux obtenus avec le test MSPA, mais ils ont noté 'existence potentielle de

biais liés aux particules des sédiments dans les résultats du test.
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3.2 Objectifs du travail

Dans notre travail de recherche, nous nous sommes focalisés sur I'utilisation du test
LuminoTox comme une méthode de screening pour évaluer I’écotoxicité des sédiments
(Lum-SPA) a partir de lutilisation des membranes de thylakoides isolées de plantes
d’épinards. Dans un premier temps, nous avons développé un test complémentaire au
test Lum-SPA dénommé Lum-LPA pour évaluer la fraction hydrosoluble des sédiments.
Nous avons aussi évalué, dans cette étape, le biais potentiel di aux particules fines des
sédiments. La deuxieme étape correspond a I’évaluation écotoxicologique de 21 sédiments
naturels et a analyse du pouvoir discriminant du test pour identifier des sédiments peu,

moyennement et tres fortement contamings.
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3.3 Matériel et méthodes

3.3.1 Préparation des solutions

a) Reconstitution des CEP

Les CEP fournis par Lab-Bell ont été réhydratés avec 5 mL de tampon de reconstitution
(+HEPES 50 mM et 330 mM de saccharose, a pH 7,5) et agités pendant 2 minutes a
'aide d’un vortex. Ensuite, ils ont été conservés dans un bac avec la glace pendant au

minimum 15 minutes jusqu'au déroulement des tests.

b) Préparation des concentrations de sédiments

Pour chaque sédiment, entre cing et six concentrations ont été testées (avec trois réplicats
par concentration). L’essai s’est déroulé initialement dans des tubes de polypropyléne de
50 ml et, en fonction du sédiment testé, les dilutions ont été faites en cascade en partant
d’une solution mere ayant une concentration donnée (généralement 10%, i.e. 1g sédiment
humide + 10 mL d’eau milli-Q). Entre chaque dilution, le contenu des tubes a été

homogénéisé avec un vortex pendant environ 1 minute.

3.3.2 Protocoles expérimentaux

a) LuminoTox phase solide (Lum-SPA)

Pour le déroulement des tests, nous avons travaillé sur la base du protocole de
Dellamatrice et al. (2006) (figure 22). Apres la préparation des dilutions des sédiments
dans des tubes de 50 mL, 2 mL de chaque dilution sont placés dans des tubes de
polyéthylene. Ensuite, 100 pl. de CEP réhydratés ont été ajoutés a chaque tube. Apres 15

minutes de contact entre les CEP et les sédiments a l'obscurité, un filtre colonne
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(diametre de 6 mm, épaisseur de 4 mm, taille des pores allant de 15 a 45 um®) a été

enfoncé dans le tube contenant le mélange.

SCEUCNIERE oy Addition gy, Attend 15 gy
Eau Milli-Q de CEP minutes —)

Figure 22: Mode opératoire de la procédure expérimentale du test Luminotox en phase

solide (Lum-SPA) selon Dellamatrice et al. (2006)

Le filtrat résultant, contenant les CEP exposés, a été transféré dans une cuvette de
polyméthacrylate de méthyle (PMMA). Chaque cuvette a été placée dans le fluorimetre
LuminoTox (fourni par le laboratoire de Lab-Bell, Canada) pour mesurer les valeurs de
F2 et F1, qui sont mesurés a une longueur d'onde > 700 nm apres excitation lumineuse a
470 nm. La fluorescence F2 correspond aux quinones completement réduites (QA-QBo)
apres application d'une lumicere de forte intensité. La fluorescence F1 correspond aux
quinones completement oxydées apres l'application d'une lumieére de faible intensité
(Bellemare et al. 2006, Dellamatrice et al. 2006). Ces deux mesures permettent de calculer

l'efficacité de la photosynthese (Dp) selon la formule suivante :

@p = [F2 (échantillon) — F1 (échantillon)] / F2 (témoin)

¥ il ’agit du méme type de filtre que celui utilisé dans le MSPA, le matériel a également été fourni par R-
Biopharm, Lyon,France.
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Lefficacité photosynthétique calculée pour chaque échantillon testé (en triplicat) a permis
de déterminer les pourcentages d'inhibition par rapport au témoin, générant une courbe
de concentration-réponse et finalement le calcul d’une concentration pour laquelle la

réponse est inhibée de 50 ou de x % par rapport au témoin.
b) Luminotox sur lixiviat de la phase solide (Lum-LPA)

Le Lum-LPA est une version modifiée du Lum-SPA, basé sur la méthodologie de Burga-
Pérez et al. (2012), ou la seule différence concerne le fait que les CEP sont exposés apres
la filtration des sédiments dilués (Figure 23). Les mémes concentrations de sédiments ont
été testées avec le Lum-SPA et le Lum-LPA. Les mémes consommables (tubes, filtres et
réactifs) que ceux utilisés pour le Lum-SPA ont été employés pour cette méthode. Les
CEP ont été exposés a chaque filtrat pendant 15 min a 'obscurité. A la fin de Pexposition,
les filtrats ont été déposés dans une cuvette de polyméthacrylate de méthyle (PMMA).
Chaque cuvette a été placée dans le fluorimetre LuminoTox pour mesurer les valeurs de
F2 et F1). Les efficacités photosynthétiques (Pp), les pourcentages d’inhibition et les Clx

ont été calculés pour chaque échantillon testé comme pour le Lum-SPA.

Sédiments + [— Attend 15 —-— —) Addition ==mp
Eau Milli-Q minutes de CEP

Filtration Mesure
F1-F2

Figure 23: Mode opératoire de la procédure expérimentale du test Luminotox sur

lixiviat de la phase solide (Lum-LPA)

c) Test Luminotox sur les lixiviats centrifugés (C-Lum-LPA)

Le test C-Lum-LPA a été réalisé pour séparer les particules de la phase liquide des filtrats

du Lum-LPA. Les surnageants obtenus dans le Lum-LPA ont été centrifugés a 3000g

pendant 15 minutes. Ensuite, 100 pul. de CEP ont été ajoutés a 2 ml de surnageant. Le
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mélange a été exposé pendant 15 minutes a I'obscurité. A la fin du temps d’exposition,
les surnageants ont été transférés dans des cuvettes de lecture PMMA. Chaque cuvette a
été placée dans le fluorimetre LuminoTox, et les valeurs de F2 et F1 ont été mesurées. Les
efficacités photosynthétiques (Pp), les pourcentages d’inhibition et les Clx ont été

calculés pour chaque échantillon testé comme pour le Lum-SPA.

d) Le Luminotox contact direct (Lum-DCA)

Le Lum-DCA est une autre variante du test Luminotox, dans laquelle aucune filtration
pré- ou post-exposition n’est effectuée. Dans cet essai, les CEP sont exposés a différentes
quantités d’argiles (voir § e) pendant 15 minutes a 'obscurité, puis le mélange est placé
dans les cuves de lecture pour mesurer l'efficacité de la photosyntheése tout comme

précédemment.

e) Le LuminoTox avec des argiles

Différents tests Luminotox ont été effectués avec deux types d'argile fournis
gracieusement par le LEM (Laboratoire Environnement Minéralurgie) avec les données
qui suivent’. La kaolinite de Géorgie (USA) provient de la Clay Mineral Society et se
caractérise par une capacité d'échange cationique (CEC) de 3,7 £ 0,1 mEq/100 g de
sédiment sec et une surface spécifique de 22 m2.g!l. La bentonite de Géorgie (IBECO)
provient de la S&B Industrial Minerals GmbH et se caractérise par une CEC de 98,4 £ 2
mEq/100 g de sédiment sec. Les Lum-SPA, Lum-LPA et Lum-DCA ont été réalisés avec

différentes quantités d'argile (tableau 8) en triplicat.

? qui figurent dans un rapport confidentiel du LEM
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Tableau 8: Conditions testées avec le Lum-SPA, Lum-LPA et Lum-DCA
(K=Kaolinite, B=Bentonite)

‘ Conditions
Type d’argile

‘ K (100%) K/B (50/50%) B (100%)
Kaolinite (mg) 20 10 0
Bentonite (mg) 0 10 20

Les différentes quantités d'argile ont été dissoutes dans 2 ml d'eau Milli-Q de I'eau. Les
Lum-SPA et Lum-LPA ont été réalisés avec le méme protocole que celui décrit dans les
sections 3.3.2a et 3.3.2b. Finalement, une autre série de tests a été réalisée en utilisant le
Lum-SPA, le Lum-LPA et le Lum-DCA avec les deux types et quantités d’argiles décrit

dans la tableau 8 mais en ajoutant du sulfate de cuivre (CuSO4) 2 0.6 mg L-1.

e) Dosage de la chlorophylle 2

Les mesures des teneurs en chlorophylle @ ont été effectuées a partir de filtrats du Lum-
SPA apres une exposition des CEP aux argiles (cf. tableau 8). Les filtrats obtenus ont été
dilués (1:2) avec du méthanol (90%). Avant les mesures, afin d'éviter les interférences
provoquées par des particules d’argile, des extraits ont été centrifugés a 8000g pendant 15
minutes. L'absorbance a été lue a 664, 647 et 630 nm avec un spectrophotometre
(UVIKON 933), une lecture a également été réalisée a 750 nm afin de corriger
l'interférence de la turbidité. Les concentrations de chlorophylle @ ont été calculées selon

I'équation de Jeffrey et Humphrey (1975).
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3.3.3 Exploitation statistique des données

Les Clzo et Clso 15 minutes (et leurs intervalles de confiance a 95%) ont été calculées pour
le Lum-SPA, le Lum-LPA, le C-Lum-LPA et le Lum-DCA avec le logiciel REGTOX

(version 7.0.3, disponible sur http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_index.html) et ont

été exprimées en g de sédiment sec/L. Les résultats obtenus pour chaque condition

testée pour le test avec les argiles ont été comparés avec un test t de Student.

Des corrélations de Pearson ont été effectuées avec les valeurs de CI50 du test Lum-SPA
et les parametres physico-chimiques des sédiments testés. Une classification ascendante
hiérarchique a été effectuée en utilisant la distance euclidienne et le critere d’agrégation de

Ward.

3.4 Résultats et discussion

Pour ce chapitre nous avons divisé les résultats en deux parties. La premicre se réfere a
I'analyse (i) de l'intérét du Lum-LPA comme test complémentaire au Lum-SPA et (if) du
biais potentiel du test causé par les particules fines de sédiments. Cette partie correspond
aux résultats obtenus avec 12 échantillons naturels testés et avec deux argiles (kaolinite et
bentonite). Les résultats ont fait I'objet d’'une publication soumise a la revue Chemosphere
(cf. § 3.4.1). La deuxiéme partie se réfere a ’évaluation écotoxicologique des 21 sédiments
(dont les 12 testés utilisés dans la premicre partie) testés avec les tests Lum-SPA et Lum-

LPA.
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3.4.1 Evaluation du Lum-LPA comme test complémentaire au Lum-

SPA : Effet des particules fines

Publication soumise au journal Chemosphere, présentée ci-dessous dans une version

word modifiée pour étre mieux intégrée au document.

Assessment of the LuminoTox leachate phase assay as a complement to the

LuminoTox solid phase assay: Effect of fine particles in natural sediments

Karen F. Burga Pérez!, Rayna Charlatchka?, Jean-Franc¢ois Férard!

I'LIEBE (Laboratoire des Interactions Ecotoxicologie, Biodiversité, Ecosystemes),
Université de Lorraine, UMR CNRS 7146, Campus Bridoux, Batiment IBiSE, Rue
Delestraint, 57070, Metz, France

2 EDF- Electricité de France, R&D, Laboratoire national d’hydrologie et environnement,

78401, Chatou, France

3.4.1.1 Abstract

The LuminoTox solid phase assay (Lum-SPA), developed to assess the potential
ecotoxicity of natural polluted sediments, employs stabilized thylakoids isolated from
spinach plant extracts. When thylakoids are exposed to polluted samples, the action of
pollutants can interfere with transmission of chlorophyll fluorescence linked to
Photosystems I and II, causing a decrease in fluorescence emission. To differentiate
between bulk and leachate effects, we developed a complementary assay of the Lum-SPA
named the LuminoTox leachate phase assay (Lum-LPA). Twelve natural sediments were
selected on the basis of their potential ecotoxicity and different quantities of fines. Results
showed that in the Lum-LPA, the IC50s were always lower than those observed in the
Lum-SPA. Significant inverse correlations were found between the IC50s obtained with
the Lum-SPA and the percentage of fines (silt + clay fraction). In order to identify the

cause of the higher ecotoxicity found in the Lum-LPA, we tested the supernatant of the
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liquid phase recovered after centrifugation (3,000 g), and it appeared far less toxic than the
Lum-LPA filtrates. To confirm the hypothesis that sensitivity in the Lum-LPA could be
due to the presence of very fine particles, Photosynthetic Enzyme Complexes (PECs)
were exposed to two kinds of clay materials with and without copper (0.6 mg.L-1). Similar
results were obtained in the Lum-LPA for both cases, revealing the sensitivity of this test

to very fine particles.

Keywords: LuminoTox, Photosynthetic Enzyme Complexes, sediment, fine particles,

ecotoxicity.

3.4.1.2 Introduction

Thylakoids are site of light dependent reaction of photosynthesis and they have been used
as biological models to assess pollutant occurrence in liquid samples (Rouillon, et al.,
1995; Boucher and Carpentier, 1999; Laberge et al., 1999; Dewez et al., 2009). Pollutants
can bind to specific sites of thylakoids related to the light driven electron transport
causing interferences.with the transmission of chlorophyll fluorescence linked to
Photosystems I (PSI) and II (PSII). Changes in the chlorophyll fluorescence can provide
an indication of impact of pollutants on photosynthetic processes (Krause and Weis,
1984; Boucher et al.,, 1999; Laberge et al., 1999). It has been showed that some heavy
metals and herbicides can have an inhibitory action on the donor sites of PSII in
thylakoids (Cedeno-Maldonado 1972; Renganathan et al., 1990; Boucher and Carpentier,
1999; Padua et al., 2009).

The LuminoTox (Lab-Bell Inc., Can.) assay employs a programmed luminometer and
stabilized thylakoids, isolated from spinach plant extracts. The effectiveness of the
Luminotox assay as a screening tool to assess samples ecotoxicity has been demonstrated
tfor individual chemicals and complex matrices like municipal and industrial effluents

(Boucher el al., 2005; Dewez el al., 2009) and sediments (Dellamatrice et al., 20006).
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To assess the potential ecotoxicity of natural polluted sediments, Dellamatrice et al.

(20006) developed a LuminoTox solid phase assay (Lum-SPA). They obtained a significant

correlation with the Microtox® solid phase assay (MSPA) with 13 certified reference
sediments. Moreover, they observed, with different mixtures of kaolin, a sharp drop when

the percentage of fines (defined as sediment particles < 63 um) was equal to or higher

than 20%.

Particle size of sediments (specially the silt and clay fraction) has also been reported as a
confounding factor in Mic-SPA (Benton et al., 1995; Quintino et al., 1995). Moreover,
Ringwood et al. (1997) demonstrated that light output decreased in a predictable manner
as clay + silt content increases and Burga Pérez et al. (2012) proposed a correction
method based on fluorochrome staining for the MSPA results. In the same study, Burga
Pérez et al. (2012) also proposed a new methodological improvement of the MSPA
(Burga Pérez et al., 2012), developing a complementary test called Microtox leachate
phase assay (MLPA) to evaluate the ecotoxicity of the leachate phase of natural
sediments. This test is performed in the same conditions as the MSPA except for the
introduction of bacteria into the sediment solution, which are added after the filtration.
Following the same line of research in the present study, we have applied the same
approach with the Lum-SPA. We also investigated the relative contribution of the solid
and leachate phases in the global ecotoxicity. In this study, we also aimed at
differentiating the origin of the ecotoxicity (fine particles or supernatant) into the filtrate

leachate phase.

3.4.1.3 Material and Methods

a) Natural freshwater sediments
Twelve sediment samples were collected from different sites in France (11) and

Switzerland (1). Samples were stored at 4°C before the test and a subsample was taken for

physical and chemical characterization. The analyses consisted of grain size distribution
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(Loizeau et al., 1994) and organic matter content measured as loss of ignition (AFNOR

2000).

b) Luminotox assays with natural sediments (figure 24)

The Luminotox Solid Phase Assay (Lum-SPA) was performed according to the protocol
developed by Dellamatrice ez a/ (20006). In this test, thylakoids from spinach extracts
named PECs, supplied by Lab-Bell (Canada), were rehydrated in 50 mM HEPES and 330
mM sucrose (pH 7.5) during 15 minutes. After this time, 100 pL of rehydrated PECs were
added to 2 mlL of sediments previously diluted in Milli-QQ water. The resulting mixture
was kept in the dark during 15 minutes. Afterwards, a column filter with a diameter of 6
mm, a thickness of 4 mm, and pore size ranging from 15 to 45 um (the same type of
filter used in the Mic-SPA, material also supplied by R-Biopharm, Lyon-France); was then
pushed in the vial containing the mixture. Then 2 ml of filtrate containing post exposed
PECs were transferred to a polymethyl methacrylate (PMMA) reading cuvette of four
taces optics (Dutscher, No 391002). Each cuvette was placed into the LuminoTox
Analyzer (supplied by Lab Bell, Canada) to measure F2 and F1 values (see below), which
are measured at a wavelength >700 nm after light excitation at 470 nm. The first
parameter (F2) corresponds to the fluorescence related to reduced plastoquinone Qa after
rapid application of a high light intensity excitation of the thylakoids within the
instrument, and F1 relates to fully oxidized Qa after corresponding application of a low
light excitation of the thylakoids (Dellamatrice et al.,, 2006). These parameters allow

calculation of the photosynthetic efficiency (Dp) according to the following formula:

®p = [F2 (sample) — F1 (sample)]_/ F2 (control)

Photosynthetic efficiencies calculated for each samples (tested in triplicate) allowed
determination of the percentages of inhibition compared to control in order to generate a
concentration-response curve and to determine an inhibition concentration that inhibits

the response in x%.
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The Luminotox Leachate Phase Assay (Lum-LPA) was conducted with the method
developed by Burga-Pérez et al. (2012) for the Mic-LPA. We developed an alternative
procedure to the Lum-SPA, carried out exactly in the same conditions as the Lum-SPA in
terms of volume, concentration of sediments, processing time, except for the time of
introduction of biological material into the sediment solution. After preparation of
sediment dilutions in triplicate with Milli-Q water, 4 ml of each mixture previously
vortexed were placed into borosilicate tubes. These tubes were left in stand-by for 15
minutes, and then a filter (as used in the Lum-SPA) was pushed in and 2 ml of filtrate
were placed into another borosilicate tube. Next, 100 pLL of PECs were added to the
filtrate and the mixture was exposed during 15 minutes in the dark. Finally, the post
exposed mixture was transferred to PMMA reading cuvettes (Dutscher, No 391002) and

measured as indicated in § 2.2a.

The Centrifugated Leachate Phase Assay (C-Lum-LPA) was carried out to separate the
particles from the liquid phase in the Lum-LPA. Supernatants obtained in the Lum-LPA
were centrifuged at 3,000g during 15 minutes. Then 100 uLL of PECs were added to 2 mL
of supernatant. The mixture was exposed during 15 minutes in the dark. At the end of

this period, it was transferred to PMMA reading cuvettes and measured as above.

¢) LuminoTox assays with clays

Luminotox assays were performed with two kinds of clay i) kaolinite of Georgia (USA)
provided by the Clay Minerals Society, with a cationic exchange capacity (CEC) of 3.7 £
0.1 mEq. per 100g dry weight and an specific surface of 22 m2/g and ii) bentonite of
Georgia (IBECO) provided by the firm IKO (S&B Industrial Minerals GmbH), with a
CEC of 98.4 £ 2 mEq. per 100g dry weight. The Lum-SPA, Lum-LPA and LuminoTox
direct contact assay (Lum-DCA) were performed with different amounts of clay (in
triplicate). The latter assay refers to another alternative assay where no filtration before or
after exposure was performed. In this assay, PECs were exposed to the different
conditions (see Table-S1) during 15 minutes in the dark and then the mixture was placed

in the reading cuvettes to measure the photosynthetic efficiency. The conditions tested
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were based on different amounts of clay dissolved in 2 mL of Milli-Q) water. The Lum-
SPA and Lum-LPA were performed with the same protocol and conditions described in

sections 2.2a and 2.2b (figurel).

Another test was conducted with the two types of clays in the same conditions but with
copper added as CuSOy (0.6 mg L1). The Lum-SPA, Lum-LPA and Lum-DCA, were also

conducted in triplicates and measurements were made as above.

d) Chlorophyll # measurements

They were carried out from filtrates of the Lum-SPA after exposure of PECs to both
clays (conditions in tablel). Filtrates were diluted (1:2) with methanol (90%). Before
measurements, to avoid interferences caused by particles, extracts were centrifuged at
8,000 g during 15 minutes. Absorbance was read at 664, 647 and 630 nm with a
spectrophotometer (UVIKON 933), and a reading was also performed at 750 nm to
correct the interference by turbidity. The concentrations of chlorophyll « were calculated

according to the equation of Jeffrey and Humphrey (1975).

Figure 24: Experimental procedure Luminotox assays

Lum-SPA Lum-LPA C-Lum-LPA Lum-DCA

Sediment + Milli-Q Sediment + Milli-Q Sediment + Milli-Q Clay + Milli-Q

water water water water
Addition of PECs Filtration Filtration Addition of PECs
l 15 min. l 15 min.
contact contact
. : L Centrifugation
Filtration Addition of PECs (3000g- ;gSmin) F1-F2 measurements
l 15 min. l
contact

Supernatant + PECs

F1-F2 measurements F1-F2 measurements

l 15 min.
contact

F1-F2 measure ments
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e) Microtox® Solid Phase Assay (Mic-SPA)

This assay was undertaken according to the protocol proposed by Doe et al. (2005). The
luminescent bacteria, recently renamed Aliivibrio fischeri (Urbanczyk et al., 2007), were
regenerated with 1 mL of reconstitution solution and placed in the reagent well of the
Microtox® analyzer for at least one hour. During this time, sediment dilutions were
prepared from a general dilution constituted by 7 g of wet sediment with 35 ml 2%
sodium chloride (NaCl), this solution was mixed on a magnetic stirrer for 10 minutes.
From this solution, 1:2 dilutions were prepared in borosilicate tubes in which 1.5 mL of
2% sodium chloride (NaCl) was previously placed. Bacteria were exposed to each dilution
of sediment for 20 minutes, after this time a column filter was pushed in and 0.5 ml of
supernatant containing exposed bacteria was pipetted and transferred to a new
borosilicate tube in the Microtox® Analyzer 500 where light output was measured after 5
minutes.

The IC50 correction proposed by Burga-Pérez et al. (2012) was applied to the results of

the MSPA resulting in a corrected IC50 for every tested sample.

f) Data analysis

Fifteen minute IC50s, IC20s and their 95% confidence intervals were calculated with the
REGTOX EV7.0 package (http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_index.html) and
expressed in g of dry weight sediment per liter (g/L). Pearson correlation coefficient was
calculated to analyze the correlation between the physical-chemical parameters of
sediment and the IC50 values obtained in the Lum-SPA, Lum-LPA, Mic-SPA, and Mic-
LPA. Spearman’s rank correlation coefficient analysis was performed to determine

significant rank differences between series of data.

ANOVA and Tukey post-hoc tests were conducted to analyze any differences between the
treatments in the assays with clays with and without CuSO4 (0.6 mg.L-1). Normality and
variance homogeneity were checked before ANOVA testing. Significance between

treatments was confirmed when the p of the test was lower than 0.01 or 0.05.
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3.4.1.4 Results and discussion

a) Lum-SPA and Lum-LPA with natural sediments

In the Lum-SPA, thylakoids are exposed to contaminants either adsorbed on particles or
dissolved in the experimental medium, whereas in the Lum-LPA they are exposed to

dissolved contaminants, but also to fine particles that can pass through the filter.

Results of the 12 natural sediments tested are presented in the Table 2. Sediments were
ranked according to their IC50 values for the Lum-SPA (series 1) and the Lum-LPA
(series 2). According to the Spearman’s rank correlation analysis, there was no significant
difference between two methodologies (p < 0.05). Examples of concentration response
curves for the Lum-SPA and Lum-LPA are presented in the Fig. 2. Curiously, it was
observed that in the Lum-LPA, the percentages of inhibition were always higher than
those observed in the Lum-SPA (Fig. 2). The IC50s of series 1 were significantly higher
(Unilateral paired Wilcoxon test, p<0.01) than those of series 2. There was a significant
correlation between Lum-SPA and Lum-LPA results (r=0.82). Boucher et al. (2005)
indicated that PECs are very sensitive to pH and noted that the test should be performed
at a pH between 6.5 and 7.8. For both tests, pHs of bulk and leachate solutions fell in this
range, the differences between the two series have to be explained by other factor(s) (see

Section 3.2).
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Figure 25: Examples of concentration-response curves for Lum-SPA (solid lines) and

Lum-LPA (dotted lines). Responses are expressed in terms of percentages of inhibition.

Note the different scales on the x-axis

Tableau 9: Lum-SPA and Lum-LPA results for 12 natural sediments samples (expressed

in g dry weight L-1)

LuminoTox assays IC50 (g dry weight L")

Sediment Lum- | Confidence intervals | Lum- Confidence intervals
SPA 95% LPA 95%

BB2 121 104 143 49 3.1 6.8
PG2 6.3 5.8 6.9 0.03 0.01 0.1
LCB 46.5 419 51.7 22.0 16.4 28.8
CMA 13.1 11.0 15.3 1.2 0.1 2.8
CMC 7.8 6.8 8.8 1.6 1.1 2.2
VID 3.2 2.8 3.6 0.13 0.12 0.15
MOR 6.5 4.6 8.9 2.8 2.6 3.0
MAR 4.7 4.3 5.1 0.2 0.01 0.46
PG3 11.9 10.3 13.8 0.8 0.5 0.9
BIO 87.0 80.1 94.1 51.8 29.8 94.5
AMO 18.7 17.0 20.2 11.1 94 12.7
NEY 125.5 101.7 152.7 81.8 55.1 126.8
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With Lum-SPA, we found a significant inverse correlation between percentages of silt +
clay and IC50s (Fig.3). Dellamatrice et al. (2006) also found an inverse correlation
between percentages of kaolin and IC50s when testing different mixtures of kaolin and
sand, but they did not go further because sediment granulometry was not available.
Results presented in Fig. 3 showed that the presence of silt and clay in natural sediments

can influence the Lum-SPA responses. The same kind of responses was also found in the

MSPA by Burga-Pérez et al. (2012) and other authors cited therein.
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Figure 26: Plot of IC50s obtained with Lum-SPA in relation to percentage of silt + clay
for the 12 samples tested

Out of the twelve tested sediments, we selected (on the basis of their low total metal and
PAH contents) two sub-groups: one comprised six samples (considered as references
sites) and another one six contaminated samples. Analyses of sediments from
uncontaminated and contaminated sites supported the model of inverse relationships
between Lum-SPA IC50s and sediment silt-clay concentrations (See Figure-S2).
Moreover, we found that there was no significant difference between the slopes of least
square lines for both groups of sediments (ANCOVA test, p = 0.85). Thus, the presence
of contaminants did not significantly change the genuine effect of fines on the PECs

response.
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Figure 27: Plot of IC50s for Lum-SPA in relation to percentages of silt + clay (the dotted
lines correspond to the samples considered as polluted sediments and the solid line

corresponds to samples considered as reference samples)

It has to be noted that there was also a significant inverse correlation between the percentages of
organic matter and IC50s (Pearson correlation analysis, r =-0.67; data not show). Such a
significant inverse correlation has been already reported in the MSPA by Burga Perez et al. (2012)
using natural freshwater sediments. Organic matter, such as fulvic and humic acids (HAs), are
able to bind a variety of metals, decreasing their bioavailability (Koukal et al., 2003; Tsiridis et al.,
2000), but HAs can also affect the electron transfer chain in thylakoids (Pflumacher et al., 2005).

Why is the leachate phase assay more sensitive than the solid phase assay?

In order to identify the cause of the high ecotoxicity found in the Lum-LPA, we tested
the supernatant of the liquid phase after centrifugation (3,000 g). In this case, responses
of many supernatants did not reach 50% of inhibition, and thus results were expressed as
IC20s. Results of the 12 samples are presented in Table 2. For 8 samples, where 1C20s
were not reached we chose to report inhibition observed at the highest sediment
concentration tested. For all samples, the C-Lum-LPA (supernatant) IC20s were higher

than the Lum-LPA IC20s.
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Tableau 10: Lum-LPA supernatant and Lum-LPA results (expressed in g dry weight L-

1) for 12 natural sediments samples (n.a = not applicable)

Lum-LPA
C-Lum-LPA
Sediment IC 20 Confidence IC 20 .
(g dry weight intervals (g dry weight . Confidence
L'l) (95%) L'l) intervals (95%)

BB2 >156.4 n.a. 0.08 (0.01-0.2)
PG2 >16.7 n.a. 9.13E-05 (3E-13 - 0.001)
LCB >33.5 n.a. 4.45 (2.53-7.03)
CMA >21.95 n.a. 0.03 (1.37E-06- 0.17)
CMC >12 n.a. 0.19 (0.07- 0.35)
VID 1.18 (0.99 - 1.39) 0.08 (0.06 - 0.12)
MOR >175.2 n.a. 1.30 (1.09 -1.48)
MAR 1.03 (0.24 -1.93) 0.01 (0.003 - 0.037)
PG3 >31.40 n.a. 0.37 (0.03-0.63)
BIO 11.81 (8.79 - 14.77) 0.86 (0.02 - 2.46)
AMO 20.66 (9.38 - 30.20) 5.00 (3.70 - 6.34)
NEY >134 n.a. 3.51 (1.34 - 6.82)

For all samples, the Lum-LPA supernatant IC20s were higher than the Lum-LPA IC20s.
Hence, the ecotoxicity observed in the Lum-LPA seems to be due to the presence of fine
particles which passed through the filter (and were eliminated by centrifugation). The
explanation of the sensitivity of the Lum-LPA to these particles could be due to the
nature of particles in the tested sediments which could be bound to pollutants. To
confirm this hypothesis, we tested the sensitivity of PECs to fine particles of two kinds of

clay materials (see Section 3.3).

Effects of kaolinite and bentonite

To check the effects of fines two kinds of clay materials were selected in order to explore
the influence of specific surface areas of particles, they were tested using Lum-SPA, Lum-
LPA and also Lum-DCA. The latter protocol was carried out to check whether selected
clay materials induce different degree of PSII inhibition. It was found that the inhibition

was significantly weaker than in the Lum-SPA and Lum-LPA (see Figure-S3). In the Lum-
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DCA, the PSII inhibition was significantly higher with bentonite than with kaolinite
(p<0.05) whereas in the Lum-SPA, it was the opposite. Thus, these differences between

both methods could be related to the clay’s adsorption capacity to PECs.
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Figure 28: Percentage of inhibition observed in Lum-DCA, Lum-SPA and Lum-LPA
(black, grey and white bars, respectively) for 100% bentonite, 50/50 (w/w)

bentonite/kaolinite and 100 % kaolinite assays (n=3)

To test the hypothesis that there was a differential adsorption of PECs between the tested
clays, we performed a measurement of chlorophyll a in the filtrate in the same conditions
that PECs were exposed with clays in the Lum-SPA. Results confirmed (figure 4) that : 1)
both clays adsorb PECs and ii) kaolinite adsorbed PECs about 2.5-fold more than
bentonite. Such a difference can be related to i) the different composition of both clays,
i) the different sedimentation rates of both clays and also iii) to different capacities of
electron transport inhibition, then causing a decrease in the photosynthetic efficiency of
thylakoids. In the Lum-LPA, we observed a very high but constant PSII inhibition
whatever the treatment. These results confirmed that, in the filtrate of the Lum-LPA, (i)
there were some fine particles that passed through filters and (i) PECs are very sensitive

to these fine particles.
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Figure 29: Percentages of inhibition observed in Lum-SPA for 100% bentonite, 50/50
(w/w) bentonite/kaolinite and 100 % kaolinite assays (n=3) and the corresponding

chlorophyll a concentrations found in filtrates (n=3)

The same trends were observed in presence (Figure-S4) and in absence of copper: higher
inhibition in the Lum-LPA, decrease of inhibition when percentage of kaolinite increases
in the Lum-DCA, augmentation of inhibition when percentage of kaolinite increases in
the Lum-SPA. It was also observed that the percentage of inhibition diminished when
copper was mixed with clays, except when the Lum-LPA is applied. In the Lum-DCA,
this decrease was more evident with kaolinite (100%) (p <0.01). Both clays have the
capacity to remove copper ions by an adsorption process (Yavuz et al., 2003, Veli and
Alytiz, 2006) and decrease bioavailable copper, but the clays can also cause a decrease in

the photosynthetic efficiency of thylakoids.
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Figure 30: Percentage of inhibition observed in Lum-DCA, Lum-SPA and Lum-LPA
(black, grey and white bars, respectively) for 100% bentonite, 50/50 (w/w)
bentonite/kaolinite and 100 % kaolinite assays in presence of copper (n=3) and for

copper sulphate alone (n=3).

Comparison of Lum-SPA with the Mic-SPA

Both the Lum-SPA and MSPA have similar methodologies and have been demonstrated
to be sensitive to fines (Ringwood et al. 1997, Dellamatrice et al. 2006). Regarding the
biais caused by fines particules, we proposed in a previous work (Burga-Pérez et al. 2012)
a correction for Mic-SPA IC50 values, allowing to obtain unbiased estimates of sediment
ecotoxicity. In this study, we found a significant correlation between Lum-SPA and Mic-
SPA corrected IC50s (Fig.5). These results seem to indicate that the Lum-SPA is able to
discriminate the ecotoxicity effects of sediments despite the potential bias caused by the

tine particles.
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Figure 31: Plot of Lum-SPA IC50s and Mic-SPA ICS50s for the tested samples

3.4.1.5 Conclusion

It can be concluded that whatever metals (e.g. copper) are present or not, there is a clear
inhibiting effect of fines in filtered or unfiltered experimental media. Results obtained in
the Lum-LPA without copper was similar to those obtained in the Lum-LPA with
coppet, so we can presume that the effect observed is mainly caused by the fine mineral
patticles of clay. The bentonite/kaolinite ratio influences the observed petcentage of
inhibition. This study reveals the bias that can occur with quality and quantity of fine

particles in the Lum-SPA.

The Lum-LPA performed to assess the leachate phase of tested sediments gives a
response influenced by the finest particles that passed through the filter. In the absence of
precise knowledge on process(es) that could explain marked differences between Lum-
SPA and Lum-LPA results, it can be scientifically hazardous to use the Lum-LPA as a test

for evaluating the leachate phase of sediments owing to data interpretation issues.
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3.4.2 Evaluation ecotoxicologique des 21 sédiments testés avec les
tests Lum-SPA et Lum-LPA.

Les résultats du test Lum-SPA et Lum-LPA sont présentés dans le tableau 11, pour 21

¢chantillons testés. Les valeurs de CI50 calculées sont comprises entre 3,19 et 120,6 g L1

pour le test Lum-SPA et entre 0,0001 et 81,81g L pour le test Lum-LPA.

Tableau 11: Résultats des deux variantes du test Luminotox pour les 21 sédiments testés

Sédiment

LSPA

’7 Intervalle [ Intervalle de
CL50 de confiance 95% L0 confiance 95%

(CI50 g sed sec L1 de milieu)

LLPA

1 BB 120,6 103,6 142,5 4,90 3,10 6,8
Sédiments de a 2 PG2 6.3 5,78 6,86 0,03 0,01 0,1
lere campagne 3 LCB 46,5 41,9 51,7 22,03 16,42 28,8

4 CMA 13,11 11,02 15,32 1,18 0,09 2,82
5 CMC 7,82 6,758 8,84 1,59 1,05 2,17
6 VID 3,19 3,86 5,01 0,13 0,12 0,15
7 MOR 6,53 4,55 8,90 2,80 2,62 2,96
Sédiments de la 8 MAR 4,67 4,67 5,06 0,20 0,16 0,46
2éme campagne | 9 IBA 14,7 12,30 17,60 5,35 4,46 6,3
10 CAJ 16,8 14,50 19,10 1,27 1,25 1,33
11 PG3 11,9 10,30 13,80 0,75 0,51 0,93
12 LG2 31,04 24,61 37,12 > 58 %
13 BIO 87,02 80,08 94,05 51,81 29,83 94,52
Sédimentde la | 14 PG5 48,67 43,73 53,88 38,80 24,52 58,94
3éme campagne | 15 BIE 25,52 22,89 28,63 1,53 0,67 2,32
16 AMO 18,66 16,97 20,15 11,11 9,40 12,70
17 NEY 125,5 101,7 152,7 81,81 55,06 126,79
18 LAV 52,5 40,4 68,3 3,34 0,08 7,81
Sediment JTURA 19 ETA 30,11 26,24 34,56 4,96 2,30 7,38
20 CHA 14,19 11,94 16,38 0,0001 | 0,00002 0,03
21 SIR 69,29 60,08 77,51 40,05 32,96 4791

* CI 50 et intervalles de confiance non calculables (la valeur indiquée est donc choisie

arbitrairement comme la plus forte concentration testée)
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Le classement des sédiments du plus écotoxique au moins écotoxique s’établit pour le test

Lum-SPA de la facon suivante :

VID(6) > MAR@®) > PG2(2) > MOR(7) > CMC(5) > PG3(11) > CMA(4) > CHA(20) >
IBA(9) > CAJ(10) > AMO(16) > BIE (15) > ETA(19) > LG2 (12) > LCB(3) > PG5(14) >
LAV(18) > SIR(21) > BIO(13) > BB2(1) > NEY(17)

Alors que le classement pour le test Lum-LPA a été le suivant :

CHA(20) > VID(6) = PG2(2) > MAR(8) > CMA (4) > CAJ(10) > BIE (15) > CMC(5) >
MOR(7) > LAV(18) > BB2(1) > ETA(19) > IBA(9) > LG2 (12) > AMO(16) > LCB(3) >
PG5(14) > SIR(21) > BIO(13) > NEY(17)

Des corrélations de Pearson entre les deux variantes du test Luminotox ont été réalisées
révélant que les résultats obtenus avec les deux tests sont significativement corrélés (r=
0,77, p<0,001) (figure 32). Toutefois, il apparait que, contrairement aux tests MSPA et
MLPA qui suivent la méme approche, les valeurs de CI50 du test Lum-SPA sont
systématiquement plus faibles que celles du test Lum-LPA. Comme mentionné dans le §
3.4.1, cette différence serait due aux particules fines qui se sont retrouvées dans le filtrat
apres la filtration et au sujet desquelles nous avons prouvé que les CEP sont tres sensibles

aux particules fines.
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Figure 32: Corrélation observée entre les CI50 obtenues a ’aide des deux variantes des
tests Luminotox (p <0,001) pour 21 sédiments testés. La droite en trait plein
correspond a la droite de régression, la droite en tirets correspond a la 1ere bissectrice

Remarque : pour le sédiment N°12, la valeur utilisée (58) est une valeur par défaut
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A partir des résultats de Clsp pour le Lum-SPA, nous avons réalisé une classification
ascendante hiérarchisée (distance ecuclidienne et critere d’agrégation de Ward) des
sédiments. La figure 33 présente les 4 groupes des sédiments formés a partir de cette
méthode. Les groupes 1 et 2 correspondent aux sédiments les moins écotoxiques, ils sont
constitués des sédiments les moins contaminés (QPEC,<0,1) a savoir BB, NEY, BIO et
SIR, tandis que les groupes 3 et 4 correspondent aux sédiments les plus contaminés
(QPECx>0,5). Le test a également présenté une sensibilité élevée pour le sédiment le plus

contaminé (VID).
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Figure 33: Classification ascendante hiérarchisée des sédiments basée sur les résultats

du Lum-SPA (distance euclidienne et critére d’agrégation de Ward)

Les résultats du Lum-SPA de 17 échantillons (sans considérer donc les résultats des
sédiments du JURA, due a une absence des données physico-chimiques) ont présenté une
relation significative avec certains contaminants mesurés dans les sédiments,
contrairement aux résultats du test MSPA ou nous n’avons pas trouvé des corrélations
significatives avec des parametres chimiques des sédiments. Les analyses de corrélation de
Pearson ont révélé des relations significatives entre les CI50 du test Lum-SPA et les

limons (r= -0,79), le sable (r=0,79), la mati¢re organique (r=-0,56), les métaux totaux
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comme le chrome (r=-0,72), le fer (t=-0,76), le cobalt (r= -0,70), le nickel (r=-0,77), le
manganese (r=-0,53), les HAP totaux (r=-0,58) et quelques HAP spécifique comme le
Benzo-a-anthracene (r=-0,54), le Benzo-b-fluoranthéne (r=-0,55), le Benzo-ghi-peryléene
(t=-0,62), le Fluoranthene (r=-0,53), 'Indéno-1, 2, 3 — cd-pyrene (r=-0,51), et le Chrysene
(x=-0,53).

La granulométrie des sédiments et la quantité de maticre organique sont des facteurs qui
peuvent jouer un role important dans la biodisponibilité des polluants. Comme nous
I'avons déja mentionné dans le chapitre précédant, les particules fines peuvent contribuer
a la mobilité et la disponibilité des métaux dans les sédiments (Forstner 1983, Burton
1991, Lin et al. 2003). Les HAP, qui sont faiblement solubles dans I’eau, s’associent tres
facilement aux particules ainsi qu’a la mati¢re organique (Evans ¢z a/. 1990). En s’appuyant
sur les corrélations significatives trouvées entre les résultats obtenus avec le Lum-SPA et
certains parametres chimiques (cf. ci-dessus), il est raisonnable de penser que certains de
ces contaminants sont biodisponibles et peuvent se trouver dans la phase dissoute ou
attachés aux particules de sédiments et ainsi affecter la chaine de transport des électrons

causant une diminution de lefficacité photosynthétique des thylakoides.

Par ailleurs, la corrélation significative entre les valeurs de CI50 du Lum-SPA et le
pourcentage des particules fines et la maticre organique pourraient aussi étre liée a un
effet de masquage de 1'écotoxicité réelle des sédiments naturels comme il a déja été noté
dans le § 3.4.1, ou nous avons mis en évidence la sensibilité des CEP aux particules fines
des sédiments et de deux types des argiles. Par contre, le biais potentiel du a la matiere
organique, méme si c’est un facteur qu’on ne peut négliger, n’a pas été étudié de maniere
approfondie dans cette étude. Les substances humiques dans la matiere organique
peuvent interférer dans les réactions de transport des électrons des organismes. Cette
hypothese a été validée chez certaines plantes et cyanobactéries exposées a différentes
substances humiques (Pflugmacher ez a/. 2006). Paul ez al. (2003) ont trouvé que les
quinones qui se trouvent dans les substances humiques testées pourraient étre
responsables de I'inhibition du transport des électrons (>80%) chez certaines especes de
macrophytes aquatiques. Les substances humiques peuvent se lier avec les quinones du PS

IT et donc exercer un blocage dans le transfert des électrons (Pflugmacher ez a/. 2000).
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Une corrélation significative avec les 21 échantillons testés avec le MSPA et Lum-SPA a
été trouvée (r = 0,58, p = 0,0049) (figure 34). Dellamatrice ¢f a/. (2006) ont également
signalé une corrélation significative entre les deux tests dans leur étude avec des sédiments
de référence. Cette corrélation ne signifie pas que les tests donnent toujours les mémes
résultats, car les deux tests peuvent réagir différemment selon le sédiment testé, surtout
s’il s’agit des sédiments naturels. Les polluants peuvent se lier a des sites différents au
niveau des thylakoides provoquant une diminution du signal de fluorescence (Krause et
Weis 1984, Boucher et al. 1999, Laberge ¢z al. 1999). Une partie de I’écotoxicité observée
avec le MSPA pourrait étre attribuée a une série de processus différents entre les polluants

et les cellules (Fulladosa e7 a/. 2005).
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Figure 34: Corrélation observée entre les CI50 obtenues avec le MSPA et Lum-SPA
pour 21 sédiments testés. La droite en trait plein correspond a la droite des moindres
carrés, la droite en tirets correspond a la 1ére bissectrice

Remarque : pour le sédiment N°12, la valeur utilisée (58) est une valeur par défaut
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3.5 Conclusions et perspectives

Notre travail a permis de mettre en évidence la sensibilité du test Luminotox aux
particules fines de sédiments naturels ou de mélange d’argiles. Ce biais a été plus marqué
quand nous avons testé les sédiments et les mélanges d’argiles avec le Lum-LPA. Un autre
biais potentiel qui n’a pas été évalué au cours de ce travail est la matiere organique. Ce
parametre pourrait aussi modifier la réponse du test due a que certains composants de la
matiére organique, comme les substances humiques, pourraient interagir avec les enzymes
photosynthétiques en exercant un blocage dans le transport des électrons. Des recherches
pourraient étre menées dans cette direction, il serait intéressant par exemple de tester les
réponses des CEP a différentes substances humiques pour évaluer sa sensibilité a ces
composants. Comme mentionné au chapitre 2, pour corriger Peffect de la matiere
organique dans les resultats du test il aurait été intéressant de faire des dosages des acides
humiques et fulviques avec la méthode de Quentel et Montserrat (2011) et construire ainsi
un modele qui met en relation efficacité photosyntetique et les resultats de dosage des

substances humiques et fulviques.

Le Lum-SPA, malgré des biais potentiels, discrimine bien les échantillons trés contaminés
et peu contaminés, nous avons pu obtenir un profil d’ecotoxicité pour tous les
échantillons testé avec cette méthode. Avec I'information obtenue a partir des analyses
physico-chimiques des sédiments sur les sédiments bruts, nous n’avons pas été en mesure
d’établir quel(s) polluant(s) est (sont) responsable(s) des effets écotoxiques observés. Par
illeurs, Pappareil LuminoTox ne permet pas d'identifier le site d'action du toxique,
toutefois, les résultats obtenus par Bellemare e a/. (2000) permettent d'émettre I'hypothese
que les polluants réagissent sur les premiers constituants de la chaine de transport des
électrons. Des tests pourraient aussi étre conduits avec d’autres types de systemes comme
le PAM ou le PEA en parall¢le avec le LuminoTox pour tester la sensibilité des systemes

quand on expose des CEP aux sédiments naturels.

113



114



Chapitre 4 : Evaluation de I’écotoxicité

des sédiments a ’aide de P’algue

Pseudokirchneriella subcapitata

115



Chapitre 4 : Evaluation de I’écotoxicité des sédiments a I’aide de 1’algue Pseudokirchneriella subcapitata

116



Chapitre 4 : Evaluation de I’écotoxicité des sédiments a I’aide de 1’algue Pseudokirchneriella subcapitata

4.1 Synthése bibliographique

4.1.1 Les algues comme bioindicateur de la qualité des milieux

Les essais biologiques utilisant des algues sont utilisés depuis des décennies dans
différents contextes tels que I’évaluation de D’écotoxicité de produits chimiques, de
matrices environnementales complexes (effluents, ¢lutriats de boues, de sols, de
déchets,...) (Blaise et Couture 1984, Dorsey et al. 1989, Abalde e a/. 1995, Killqvist et al.
2008). En tant que producteurs primaires, les algues planctoniques sont un ¢élément clé
des chaines alimentaires dans les écosystemes aquatiques. Elles sont consommées par les
organismes zooplanctoniques, qui sont ensuite consommés par d'autres invertébrés, des
poissons ou des oiseaux. En raison de leur importance écologique et de leur sensibilité a
de nombreuses substances, ces organismes sont inclus dans de nombreux systemes
d'évaluation des risques (Giesy et Hoke 1989, Pandard ez a/. 2006, Nam et An 2010, Lors e7
al. 2011).

Les premieres utilisations des microalgues datent du début des années 1970 ou il s’agissait
d’évaluer le potentiel d’eutrophisation des eaux superficielles, mais tres vite elles ont aussi
été utilisées pour évaluer lecotoxicité des produits chimiques et des échantillons
environnementaux (Miller e a/ 1976) .D’abord réalisés en erlenmeyers (Chiaudani et
Vighi 1978, Fargasova 1998, Kithn et Pattard 1990), ils sont aussi réalisés a présent en
microplaques (Blaise e# al. 1986, Blaise et Vasseur, 2005). Ces bioessais se basent sur des
tests d’inhibition de la croissance algale (ISO 8692, 2012 ) ou sur des tests d’inhibition
d’activités enzymatiques telles que Dactivité estérase (Franklin ez o/ 2001, Regel ez al.
2002). Les especes les plus utilisées sont, entre autres, des algues d’eau douce comme
Psendokirchneriella subcapitata, Chlorella vulgaris, Desmodesmus subpicatus'®, Navicula pelliculosa ou

marines telle que Skeletonema costatum.

Les tests d’écotoxicité utilisant comme matériel biologique des algues ont été initialement
développés pour tester des matrices liquides. Leurs efficacité et sensibilité ont été

prouvées vis-a-vis de produits chimiques (Abalde ez a/ 1995, Kaplan ez al 1995), de

1 auparavant Scenedesmus subspicatus
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pesticides (Okamura ez a/. 2002), d’effluents industriels (Walsh ez a/ 1980), de rejets de
mines (Blaise et Couture (1984), etc. Elles ont été retenues comme élément constitutif de
certaines batteries d’essais (Costan et a/. 1993, Vindimian ef a/. 1999). Les algues ont
également été utilisées dans des batteries d’essais pour évaluer I’écotoxicité de matrices
solides comme les sols, sédiments, déchets et boues (Férard et Ferrari, 2005), en testant
différents extraits comme les eaux interstitielles, les élutriats et les extraits organiques
(Ahlf et al. 1989, Giesy et Hoke 1989, Davoren ez al. 2005). Considérant 'importance de
tester aussi la phase solide des sédiments, Blaise et Ménard (1998) ont développé un test
de «contact direct» avec les sédiments (dénommé ASPA pour Algal Solid Phase Assay)
basé sur l'utilisation de P. subcapitata et sur la mesure de I'activité estérase des algues apres
4 ou 24 heures d’exposition aux différents sédiments avec l'aide d’un cytometre de flux
(test ASPA). En utilisant le méme parametre, Simpson ¢ al. (2007) ont développé un test

de contact direct avec des sédiments marins avec I'algue marine Entomoneis ct. punctulata.

4.1.2 Organisme d’essai

La microalgue P. subcapitata’’ est un organisme dulcaquicole de la famille des
Chlorophycées, représentatif des producteurs primaires. C’est une algue verte unicellulaire
autotrophe obligatoire. Elle est considérée comme une microalgue pour sa petite taille
(diamétre moyen compris entre 5 et 6 pm); cette cellule a un volume moyen de 15 a 20
um3 (mais elle peut atteindre 60-70 um3 en phase stationnaire). Elles sont généralement
isolées et ne possedent pas de flagelles. La figure 35 présente une photographie de cette

algue en microscopie optique.

" Auparavant dénommée Selenastrum capricornutum puis Raphidocelis subcapitata
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Figure 35: L’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata, vae en microscopie optique

(http://enfo.agt.bme.hu/drupal/node/6665)

La classification taxonomique d’apres Hindak (1990) est la suivante:

Phylum : Chlorophyta
Classe : Chlorophyceae
Ordre : Chlorococcales
Famille : Chlorellaceae
Sous-famille : Ankistrodesmoidae
Genre : Pseudokirchneriella

Espéce : P. subcapitata

D’apres Blaise et Vasseur (2005) pour maintenir la croissance optimale de cette algue, il
est nécessaire que la lumicre soit en quantité suffisante (60-80 pmol.m=2s1) et de

maintenir une température optimale de 24°C.

La sensibilité de cette espece a été déja observée sur de nombreuses substances chimiques
(Blaise ez al. 1986, Hickey e al. 1991, Angerville ez al. 2008, Lee et Chen 2009). De méme,
le test d’inhibition de croissance avec I'algue P. subcapitata en milieu liquide a fait Pobjet

d’une normalisation nationale et internationale.
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4.1.3 Test d’inhibition de la croissance des algues

Le test algue classique est un test chronique d’écotoxicité aquatique, monospécifique,
statique, normalisé¢ (ISO 8692, 2012) qui consiste a déterminer la concentration efficace
qui en 72 heures inhibe 50 % de la croissance de P. subcapitata mises en expérimentation

(ClIs0 72 heures).

Les algues utilisées proviennent d’une culture en phase exponentielle de croissance
(culture de 3 jours). Les conditions d’expérimentation sont controlées avec une agitation,
a 20°C et sous une lumiere blanche continue. Le milieu de culture est le milieu oligo L-C.
Des concentrations variables de produits chimiques sont testées en conditions axéniques.
L’inhibition de la croissance algale est déterminée par un comptage des cellules a 'aide de
différents moyens (fluorimétrie, comptage sous microscope a I'aide d’un hématimetre...).

L’essai se déroule en flacons ou en microplaques.

4.1.4 Test d’inhibition de I’activité estérase

Les estérases constituent un groupe d'enzymes comprenant les phosphodiestérases et
I'acétylcholinestérase. Ces enzymes peuvent étre mesurées 7z viwo en utilisant des
fluorochromes tels que le diacétate de fluorescéine (FDA). Le FDA est un colorant
lipophile non-fluorescent qui peut se diffuser librement a travers la membrane plasmique.
Les estérases hydrolysent le FDA dans le cytoplasme produisant ainsi de la fluorescéine,
qui est retenue par les cellules viables. La fluorescence de la fluorescéine peut étre
détectée en cytométrie de flux et elle reflete a la fois une activité estérasique et I'intégrité
des membranes cellulaires, tous deux indicateurs de la viabilité cellulaire (Dorsey ef al.
1989, Franklin ez a/ 2001) ). La détection de la fluorescence de la fluorescéine en
cytométrie de flux a été utilisée pour évaluer I’écotoxicité de sédiments contaminés (Blaise
et Ménard 1998, Adams et Stauber 2004, Simpson ez a/. 2007) de substances chimiques
comme des herbicides (Gala et Giesy 1990, Adler ez a/ 2007, Rioboo ez al. (2009), des

métaux lourds (Franqueira ef @/ 2000) ou des rejets miniers (Regel ez a/. 2002).
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La méthode développée par Blaise et Ménard (1998) consiste a exposer les algues P.
subcapitata pendant 4 ou 24 heures aux sédiments. Ce test permet de calculer une Clso ou
une Cly Il nécessite 'emploi d’'un cytometre de flux. Il a été appliqué a six sédiments
naturels et sept sédiments de référence certifiés. Les résultats obtenus par Blaise et
Ménard (1998) ont montré que les réponses étaient «marginalement» corrélées aux teneurs

en HAP et PCB totaux (p= 0,051 et 0,078 respectivement) de 9 de ces sédiments.

4.1.5 Généralités sur la cytométrie en flux et son utilisation en
Ecotoxicologie

La cytométrie en flux est une méthode rapide pour la mesure quantitative des cellules
individuelles dans un fluide en mouvement. Les cellules passent a travers une source de
lumiere (habituellement un laser) et des mesures de la densité cellulaire, de la diffusion de
la lumiere et de la fluorescence sont recueillies simultanément (Duperray ez a/ 1993).
Initialement biomédicale, cette technique a été appliquée en Ecotoxicologie pour évaluer

effet des substances toxiques sur des cellules algales (Gala et Giesy 1990).

Les microalgues sont des cellules idéales pour I'application des analyses cytométriques, car
elles contiennent des pigments photosynthétiques tels que la chlorophylle, détectable
lorsqu’elle est excitée avec la lumicre bleue du cytometre. Avec la mesure de la
fluorescence de la chlorophylle, il est possible de déterminer I'inhibition de la croissance
des algues et des changements dans la taille des cellules algales (Gala et Giesy 1990,
Franklin ez a/. 2001, Rioboo e al. 2009). En outre, des colorants fluorescents spécifiques
comme par exemple le diacétate de fluorescéine (FDA), l'iodure de propidium (PI)
peuvent étre utilisés en cytométrie en flux, fournissant ainsi des informations sur I'état
physiologique des cellules d'algues apres I'exposition aux toxiques (Cid ef a/. 1995, Blaise

et Ménard 1998, Hampel ¢f 2/ 2001, Adams et Stauber 2004).
Un cytometre en flux est composé de trois systemes : fluidique, optique et électronique.

Dans le systeme fluidique, les échantillons sont aspirés par Pappareil, les échantillons

contiennent normalement une concentration comprise entre 2.105 et 1.107 cellules/mlL.
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Ensuite, les échantillons passent dans un faisceau laser qui excite les particules a 488 nm.
L’instrument possede deux détecteurs qui servent a identifier la morphologie de la cellule.
Le détecteur « Forward angle light scatter (FSC) » fournit des informations sur la taille de
cellules et le détecteur « Side angle light scatter » (SSC) fournit des informations sur la
complexité (e.g. granularité) interne des cellules. La fluorescence est, en outre, collectée a
différentes longueurs d’ondes par des photomultiplicateurs avec différents filtres

d'émission de fluorescence.

La chlorophylle @, qui fluoresce dans le rouge, est détectée a 650 nm (FL3). La
fluorescéine, qui provient des cellules exposées au FDA, est détectée a 530 nm (FL1)
(Stauber e al. 2005). Le schéma détaillé d'un cytometre est présenté sur la figure 36 ci-

dessous.
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Figure 36: Schéma d’un cytomeétre en flux
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4.2 Objectifs du travail

Dans cette partie de notre travail de recherche, nous avons étudié la faisabilité et le
pouvoir de discrimination du test ASPA développé par Blaise et Ménard (1998) a partir de
Panalyse de 21 échantillons de sédiments naturels. Parallelement a application de ce test
nous avons développé une autre méthode basée sur I'inhibition de croissance, (test algue
en phase solide par inhibition de croissance ou ASPAIC). Ce test est basé sur 'exposition
des algues aux sédiments pendant 4 heures et sur la récupération des algues apres
exposition qui sont alors placées dans des microplaques pendant 72 heures pour évaluer
leur capacité de croissance par rapport au témoin. Les mémes échantillons utilisés dans le
test ASPA ont été testés afin de comparer les sensibilités des deux tests. Les deux tests

ont utilisé 'algue P. subcapitata.

4.3 Matériel et méthodes

4.3.1 Préparation de I'inoculum algal

L’inoculum algal provient d’une pré-culture en phase exponentielle de croissance de
quatre jours. Cette pré-culture est maintenue dans une salle réservée a cet effet au sein du

LIEBE (Université de Lorraine).

Pour compter le nombre d’algues, 20 pulL sont prélevés et transférés dans 20 mL de liquide
de comptage ISOTONER, COULTER). Puis ce mélange est analysé avec le compteur de
particules (Coulter Z1). Pour atteindre la concentration voulue pour les deux méthodes (1
x 106 cellules mL-1), une dilution a été faite avec du NaHCO3 (56,6 mg L1) pour le test
ASPA ou avec le milieu ISO pour le test ASPAIC (la constitution du milieu ISO se trouve

dans la norme ISO 8692, 2012.)
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4.3.2 Protocoles expérimentaux

a) Le test algue en phase solide (ASPA) (figure37)

Le test a été effectué sur la base du protocole proposé par Blaise et Ménard (1998). Dans
ce test, les algues P. subcapitata sont exposées a une série de sédiments dilués selon une
gamme de facteur 2 a partir d’'une solution a 20 % de sédiment testé (4 g de sédiment
humide + 20 ml de solution algale). Les algues sont diluées dans du NaHCO3 (56,6 mg 1)

a 1x 106 cellule mL -1

Trois témoins sont nécessaires pour le bon déroulement du test, un témoin algues, un
témoins sédiment correspondant a la plus forte concentration testée et un témoin
sédiment non contaminé constitué¢ par 20% de sédiment prélevé dans une site de
référence historique du laboratoire LIEBE nommé La Maxe (Moselle, France) (Annexe
7). Tous les tubes sont mis en agitation pendant 4 heures a l'obscurité. Apres quoi, les
tubes sont laissés au repos pendant 5 a 8 minutes, permettant la sédimentation de la
plupart des particules ayant un diametre supérieur a 25 um (selon Blaise et Ménard, 1998).
Pour faire la lecture avec le cytometre de flux (FACScalibur plus Cell-Quest Software,
Becton Dickinson), 2 ml de surnageant sont prélevés toujours a la méme distance du

ménisque supérieur et transférés dans un tube adapté a la lecture au cytometre.

- e O FDA L

Attente 5
i <4 2mL
‘6.3 wmmd 4hcontact mmmp .o Lo
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Sédiments Algae i
Cytométre

de flux

Figure 37: Procédure expérimentale du test ASPA

Pour mesurer l'activité estérase et l'intégrité des membranes des cellules algales exposées a
des sédiments, 10 uL. de FDA (6 mM) sont ajoutés dans chaque tube. Une attente de 15
minutes est nécessaire avant de procéder a la mesure du nombre de cellules en fonction

du log de la fluorescence verte (FL1). La figure 38 permet de visualiser les différences
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entre des algues seules analysées sans FDA (fenétre M1) et avec FDA (fenétre M2).
L’ajout de FDA provoque le déplacement vers la droite de I’histogramme. M2 représente
le nombre de cellules algales ayant une activité estérasique normale et sont donc
considérées comme saines (Blaise et Ménard, 1998). Les pourcentages d’inhibition de la
fluorescence sont calculés pour chaque concentration et les CI10-4h exprimées en g L
de sédiment sec déterminées avec la macro Excel REGTOX (version 7.0.3, disponible sur

http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_index.html).

o algaeF DA 299
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Figure 38: Histogrammes obtenus au cytometre de flux pour des algues témoins (a

gauche sans FDA, a droite avec FDA)

b) Aspects méthodologiques de la caractérisation des algues par cytométrie en

flux

Pour réaliser la séparation entre cellules algales et sédiments il est nécessaire d’utiliser un
tube témoin « algues seules » et un tube « sédiment + algues », en utilisant les parametres
FSC (Forward angle light scatter) en ordonnées et log FLL3 (650 nm) en abscisses. Avec le
tube « sédiment + algues », deux nuages de points bien distincts a gauche et a droite du
graphique sont observés alors qu’un seul nuage de point est observé sur la droite du
graphique avec le tube « algues seules ». Ceci permet de définir une fenétre spécifique
pour la détection des algues (fenétre R1) et excluant les sédiments afin de compter le
nombre d’évenements sur les algues libres (puisque des algues adsorbées sur des petites

particules sédimentaires sont aussi susceptibles d’étre détectées, cf. figure 39).
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Pour faire la mesure de Tlactivité estérase, le cytometre est réglé pour qu’il fasse des
analyses uniquement en fonction du log de la fluorescence verte FLL1 (430 nm) sur des
algues seules. L’histogramme obtenu (figure 39) permet d’identifier la population des
algues saines. Pour cet essai, le FDA est ajouté a chaque essai. Une attente de 15 minutes
est nécessaire pour que la substance réagisse avec les algues. Parallélement a la mesure des
algues dans la région R1, le cytometre est réglé pour qu’il fasse des analyses en fonction
du log de la fluorescence verte FL1 (figure 39) a partir des algues trouvées dans la fenétre

R1. Cest a partir de cet histogramme que nous identifions la population des algues saines.
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Figure 39: Visualisation des fenétres de comptage (R1 = Algues) dans le cytometre de
flux

b) Le test algue en phase solide basé sur ’inhibition de croissance (ASPAIC)

De la méme facon que précédemment, dans cette variante, nous récupérons les algues
apres une exposition de 4 heures a différentes dilutions de sédiments. Nous utilisons deux
témoins :

- le témoin (sans sédiment) qui contient 'inoculum algal et le milieu ISO (2004) utilisé pour
le test algue,

- le témoin sédiment (dilué dans le méme milieu ISO).

Des expériences préliminaires ont montré que le milieu a base du seul bicarbonate de
sodium ne convenait pas a ce test. Dans ce test (figure 40), nous utilisons une
concentration algale initiale de 10¢ cellules mL-! (concentration identique a celle du test

ASPA). Apres 4 heures de contact (durée identique a celle du test ASPA), les tubes
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contenant les algues et les sédiments sont centrifugés a 300g pendant 2 minutes. Cette
centrifugation permet de separer les algues des sédiments sans abimer les algues (conditions
optimale preleavement optimesé dans cours de la thése). Les algues qui se trouvent dans les
surnageants sont énumérées a 'aide d’une cellule de Malassez!?, puis toutes les solutions
sont ramenées (par simple dilution) a la méme concentration algale. Ensuite, 250 uL. des
algues exposées ou des témoins respectifs sont prélevés et placés dans des microplaques en
polystyrene de 96 puits (Greiner Bio-One, réf: 655101). Ces microplaques sont incubées
pendant 72 heures a 24£1°C en lumiere continue (5000-6000 lux).

3 &
mmmm)> 4hcontact W)  Centrifugation

300g 2 min

Surnageant
avec algues

/ Nb algues du témein = Nb <4== Comptage

cellule
Malassez
Microplaque
gy Lecture fluorimeétre
: Ty Oh, 24h, 48h, 72h

Figure 40: Mode opératoire de la procédure expérimentale du test algues en phase solide

basé sur I’inhibition de croissance (ASPAIC)

La mesure de la fluorescence des algues est faite a t=0 et chaque 24 heures, pendant 72
heures d’incubation. Ces mesures sont réalisées a I'aide d’un fluorimetre de type Fluostar
(excitation/émission : 485/640 nm), lequel fourni des résultats en unités relatives de
fluorescence. Avant de procéder au calcul du pourcentage d’inhibition de croissance, les
mesures de fluorescence des algues exposées et des algues témoins sont respectivement

corrigées a partir de la fluorescence de leurs témoins respectifs. Le calcul du pourcentage

' Ja numération peut aussi se faire au compteur Coulter
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d’inhibition de la croissance (IC) pour chaque concentration est réalisé a I'aide de la
formule suivante :
(T72n — Ton) — (E72n — Eon) x 100
(T72n — Ton)

IC (%) =

Ou,
IC : Inhibition de la croissance

Ton : Fluorescence témoin algue a t=0h

T72n : Fluorescence témoin algue apres 72 heures d’incubation

Eon : Fluorescence des algues exposées a la concentration x suite a t=0h

E72n : Fluorescence des algues exposées a la concentration x apres 72 heures d’incubation

4.3.3 Exploitation statistique des données

Les Clio 4 heures et 72 heures pour le test ASPA et ASPAIC respectivement (et leurs
intervalles de confiance a 95%) ont été calculées avec la macro Excel REGTOX (version

7.0.3, disponible sur http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_index.html) et ont été

exprimées en g L1 de sédiment sec. Des corrélations de Pearson ont été réalisées entre les
valeurs de Clio (ou les concentrations les plus fortes testées pour les sédiments qui n’ont
pas présenté d’effets écotoxiques) et les parameétres physico-chimiques des sédiments
testés. De méme, des analyses de corrélation de Pearson ont été effectuées entre les

résultats du test ASPA et les parametres physico-chimiques.

4.4 Résultats et discussion

Les deux tests ASPA et ASPAIC ont été conduits en parallele avec chacun des 21

¢chantillons du programme DIESE.
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4.4.1 Résultats du test ASPA

Sur les 21 échantillons testés, seuls 7 sédiments ont présenté des pourcentages d’inhibition
supérieurs a 10%. La figure 41 présente les courbes de relation dose-réponse pour ces 7
¢chantillons. Le sédiment VID est le sédiment qui a présenté le plus fort pourcentage
d’inhibition de fluorescence (53,3%), viennent ensuite, par ordre d’écotoxicité
décroissante, les sédiments CMA et BIE qui ont respectivement provoqué une inhibition
de 23,8% et 20% pour la plus forte concentration testée. Les 4 autres sédiments ont
présenté des inhibitions comprises entre 10 et 16% pour les plus fortes concentrations
testées. Parmi les 14 autres sédiments testés, les pourcentages d’inhibition se distribuent
entre 0,6% (PG5) et 8,9% (CMC). En outre, certains échantillons (BB, PG2, CMC, PG5
et LAV) ont provoqué une stimulation de lactivité estérase, surtout pour les deux plus

faibles concentrations testées.
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Figure 41: Pourcentages d’inhibition de ’activité estérase en fonction du pourcentage de

sédiment humide testé apres 4heures d’exposition.

Pour des raisons essentiellement techniques (impossibilité de tester des concentrations de
sédiments supérieures a 20% suite a des colmatages du systeme d’aspiration du cytometre

de flux), nous n’avons pas pu calculer des Cls. Nous avons donc choisi un autre
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parametre d’effet (Clig) pour pouvoir comparer un maximum de sédiments, le tableau 12

résume les résultats obtenus.

Tableau 12: Résultats du test ASPA pour les 21 sédiments testés
(Clo g de sédiment sec L de milieu)

Test ASPA
Sédiments CI, et intervalles de
confiance
295% (g sed sec L)
1 BB >72%
Sediments de | 2 PG2 512 | 38,7 - 62,6
la lére 3 LCB >156,4%
campagne 4 CMA 33,3 26,6 - 40
5 CMC 86,8 70,8 - 103,4
6 VID 0,75 0,21 -1,62
7 MOR 75,9 70,0-80,1
Sédiments de 3 MAR 512 46,5 — 56,0
la 2¢me
campagne 9 IBA >84*
10 CAJ >80*
11 PG3 >64%
12 LG2 1416 | 13,78-14,52
o 13 BIO >04%*
seamens 14 o
campagne |13 BIE 1971 | 13.02-27.15
16 AMO >67%*
17 NEY >140%*
18 LAV >144,2%*
Sédiments 19 ETA >126%
du Jura 20 CHA >140%
21 SIR >116*

* La couleur de fond vert-clair signifie que la CI, n'a pas été atteinte et que dans ce cas c’est la
concentration testée la plus élevée qui a été retenue.

Les calculs des Clio pour chaque échantillon nous ont permis de procéder a une

classification des échantillons du plus écotoxique au moins écotoxique :

VID(6) > LG2(12) > BIE(15) > CMA(4) > PG2(2) = MAR(8) > MOR(7) > CMC (5)

>> autres sédiments non classables.

L’analyse de corrélation de Pearson n’a indiqué aucune corrélation entre les parametres
physico-chimiques des sédiments et les valeurs de Clio. Par contre, la relation trouvée

entre les valeurs maximales d’inhibition de fluorescence provoquée par chaque sédiment
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testé et les parametres physico-chimiques révelent des corrélations significatives (p<<0.05)
avec la matiere organique (r=0,49), certains métaux comme le chrome (r=0,72), le fer
(r=0,51), le nickel, (r=0,733), le mercure (t=0,667), et le fluorantheéne (r=0,52). Pour les
sédiments des 1¢res et 2¢me campagnes et pour les sédiments du Jura, les relations entre les
quantités de carbone, d’azote et de phosphore et les valeurs de Clio, n’ont pas donné de
corrélations significatives. Mais il existe des corrélations significatives (p<<0,05) entre les

valeurs d’inhibition maximale et le pourcentage d’azote (r=0,82) et de phosphore

(t=0,92).

4.4.2 Résultats du test ASPAIC

Sur les 21 échantillons testés avec cette méthode, 4 échantillons ont provoqué une
inhibition de croissance des algues supérieures a 10% apres 72 heures d’incubation. La
Figure 42, montre des exemples des courbes concentration-réponse pour 6 sédiments
testés. Le sédiment VID, est le seul sédiment qui a provoqué des inhibitions de croissance
a partir de la plus faible concentration testé. Les trois autres sédiments CHA, CMA, AMO
ont provoqué une stimulation de la croissance surtout pour la premicre concentration,
mais a partir de la deuxiéme concentration testé, un effet inhibiteur des sédiments sur la

croissance des algues est observé.
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Figure 42: Exemples des courbes de relation dose-réponse A) pour les sédiments qui ont
provoqué des inhibitions de croissance aux algues, B) pour les sédiments qui ont
provoqué des stimulations de croissance des algues, aprés 4 heures d’exposition aux

sédiments et 72 heures d’incubation en lumiére continue.
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Pour les sédiments qui ont provoqué des inhibitions de la fluorescence supérieure a 10%,
nous avons pu calculer une Clyo, le tableau 13 résume les résultats obtenus. A partir de ces

résultats, nous avons classé les sédiments du plus au moins écotoxique :
VID(6) > AMO(16) > PG5(2) > CHA(20)> CMA(4)>> autres sédiments non classables.

Des analyses de corrélation de Pearson ont été conduites entre les parametres physico-
chimiques des sédiments, les valeurs de CI10 et les pourcentages d’inhibition maximale
atteinte pour chaque sédiment. Aucune corrélation n’a été identifiée entre les analyses

physico-chimiques et les parametres de toxicité choisis.

Tableau 13: Résultats du test ASPAIC pour les 21 sédiments testés
(CI}p g sédiment sec/L de milieu)

Test ASPAIC
Sédiments ClI, et intervalles de
confiance
295% (g sed sec L)
1 BB2 >72
Sédiments de 2 PG2 >64.4
la lére 3 LCB >156,4
campagne [ 4 CMA 1433 | 4.18-2361
5 CMC >04.4
6 VID 1,198 | 0,101 -3,089
7 MOR >87,6
Sédiments de ] MAR >79.6
la 2éme .
campagne |9 ILE >84
10 CAJ >80
11 PG3 >64
12 LG2 >58
» 13 BIO >47.9
Sédiments ™ PG5 11.42%
de la 3¢me 15 BIE
campagne >70
16 AMO 7,4%
17 NEY >140
18 LAV >144,2
Sédiments 19 ETA >126
duJura [ 20 CHA 12,8 | 0,7-322
21 SIR >116

* la couleur de fond vert-clair signifie que la CI;, n'a pas été atteinte mais que la plus forte
concentration testée a été retenue a la place
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** Ja couleur de fond jaune signifie que la Cl, n’a pu étre calculée a laide du programme
REGTOX. Elle a donc été calculée par simple interpolation linéaire entre le témoin et la plus faible
concentration testée ce qui explique I'absence d’intervalles de confiance dans ces conditions.

L’analyse de corrélation entre les deux variantes du test algues (ASPA et ASPAIC) a été
menée en utilisant pour le test ASPA les huit Clio disponibles (cf. tableau 12) et pour le
test ASPAIC les les trois Clio disponibles (cf. tableau 13) et a défaut la plus forte
concentration testée. La figure 43 montre la relation entre ces deux tests, aucune

corrélation significative (p=0.15) n’a été trouvée entre les deux tests.

Log (ASPAIC)

Figure 43: Relation entre les CI;y obtenues a I’aide des deux variantes du test algues
pour 8 des sédiments testés. La droite en pointillés correspond a la 1°™ bissectrice
[log(ASPAIC) = log(ASPA)]. La droite en trait plein correspond a la droite de régression
linéaire et les cercles rouges correspondent aux sédiments qui ont provoqué des effets pour les

deux tests algues (ASPA et ASPAIC)

4.4.3 Discussion des résultats

Nous avons développé le test ASPAIC comme une alternative par rapport au test ASPA

pour évaluer l'ecotoxicité des sédiments. Le test ASPA nécessite lutilisation et la
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connaissance des techniques en cytométrie de flux, ce type d’appareil et de savoir-faire ne
sont pas tres répandus dans les laboratoires d’analyse. Le test ASPAIC se présentait alors
comme une alternative intéressante du fait (i) de sa plus grande facilité de mise en ceuvre

et (i) du cout peu élevé de ce test par rapport au test ASPA.

La technique du test ASPAIC a été développée et validée dans un premier temps en
utilisant le sédiment lyophilisé de référence certifié SUD-1 (Annexe 8). Ce méme
sédiment avait été utilisé par Blaise et Ménard (1998) pour la validation du test ASPA.
Nous avons conduit les deux tests avec ce sédiment, nous avons obtenu une Clso a 4
heures pour le test ASPA égale a 1,89 % (0,95-2,46) (sédiment sec), alors que Blaise et
Ménard (1998) avaient trouvé une valeur légerement plus élevée (2,5% de sédiment sec).
Avec ce méme sédiment, le test ASPAIC apparait plus sensible que le test ASPA puisque

la valeur de Clsp 2 4 heures a été de 0,35 £ 0,01 % de sédiment sec.

En considérant la classification des sédiments par rapport a leur QPECy, (chapitre 2) sur
18 sédiments catégorisés dans les classes 2 (risque moyen) et 3 (risque avéré) sur la base
de leurs caractéristiques physico-chimiques, seuls 8 et 5 sédiments respectivement ont
présenté des effets toxiques en utilisant les tests ASPA et ASPAIC. En outre, les deux
tests ont présenté un faible pouvoir de discrimination pour les échantillons moyennement
et trés toxiques si on compare les résultats obtenus avec ceux des tests Microtox et
Luminotox réalisés sur les mémes sédiments (cf. chapitres précédents). Cette faible

sensibilité contraste également avec les résultats obtenus par Blaise et Ménard (1998).

Un certain nombre de facteurs, reliés a la nature méme des sédiments, peuvent expliquer
la faible sensibilit¢é que nous avons observée pour ces tests. La différence entre
I’écotoxicité potentielle (l.e. estimée d’apres la composition chimique des sédiments) et
I’écotoxicité observée des sédiments sur les algues peut s’expliquer, du moins en partie,
par le contenu des sédiments naturels en matiere organique. en effet, la maticre organique
est un facteur important qui peut controler la biodisponibilité des polluants (Burton 1991,
Schorer 1997, Lin et Chen 1998). Les ions dissous (ou labiles) des métaux peuvent étre
complexés par le carbone organique dissous (COD) (Schecher et Driscoll 1985, Hyne e#
al. 2005, Lamelas e al. 2005, Gorski ef al. 2008) ou adsorbés par les particules. Dans notre
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¢tude, nous n’avons pas pu mesurer le COD dans les suspensions de sédiments testés
pour corroborer cette hypothese. Les substances humiques (HS) constituent une fraction
importante du COD (Piccolo 2001) et il a déja été rapporté qu’en présence des ces
substances la biodisponibilité des métaux se réduit a cause de la complexation des métaux

avec les HS (Shanmukhappa et Neelakantan 1990, Guéguen ez a/. 2003, Koukal ez a/. 2003)

Par ailleurs, le mécanisme de complexation n’est pas 'unique facteur par lequel le COD
peut influencer la biodisponibilité des polluants. Le COD peut, du fait du caractere
amphiphile des substances humiques, s’adsorber sur des surfaces biotiques par exemple
sur les cellules algales et ainsi «protéger» les algues en empéchant le contact des polluants
avec la surface de la cellule ( Campbell ¢z a/. 1997, Knauer et Buffle 2001, Koukal e 4.
2003).

Parmi les résultats obtenus avec le test ASPA, nous avons détecté dans un premier temps
une stimulation de la croissance algale pour les premicres concentrations testées puis une
inhibition de la croissance algale pour des concentrations plus importantes. Ce type de
réponse, appelé phénomene d’hormese, a déja été bien documenté chez divers
organismes, y compris les algues pour certains produits chimiques (Thompson et Couture
1991, Kamaya ez al. 20006), des effluents industriels et municipaux (Walsh ez a/ 1980)
,Calabrese et Baldwin 2002). Dans le cas de I’évaluation écotoxicologique des sédiments,
Mauffret et al. (2010) ont observé des stimulations de la croissance de la diatomée
Cylindrotheca closterium exposée aux sédiments volontairement additionnés de surfactant
synthétique lauryl sulfonate (LAS). Sbrilli et Batistini (2011) ont testé des échantillons de
sol et ont conduit des tests en phase solide avec des sols bruts et des élutriats avec 'algue
P. subcapitata, ils ont aussi reporté des stimulations de croissance pour les deux types
d’essai aux plus faibles doses. Comme le mentionnent Calabrese et Baldwin (1998),
I’hormese pourrait étre due a une surcompensation des mécanismes de controle

homéostatique induits par de faibles doses de substances toxiques.

Finalement, 73% des échantillons testés correspondant aux sédiments des classes 2 et 3
ont provoqué une stimulation de la croissance algale par rapport au témoin, et ceci pour

toutes les concentrations testées avec le test ASPAIC. Malgré le fait que nous n’ayons pas
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trouvé de corrélations significatives avec des nutriments comme 'azote, le phosphore
dosés dans les sédiments bruts (analyse non presenté), nous n’excluons pas ’hypothese
que lapport de nutriments par les sédiments puisse ¢tre une des causes de cette
stimulation de croissance comme déja signalé par Hund (1997) et Horvatict ef a/. (2000).
Dans le test ASPAIC les algues, apres une exposition de 4 heures aux sédiments, ont été
séparées grace a une faible centrifugation, qui n’a donc évidemment pas éliminée les
¢léments nutritifs présents. Ceux-ci permettent, au cours des 72 heures d’incubation, de
stimuler la croissance des algues et de masquer les effets toxiques des sédiments. Des
auteurs comme Walsh ez 2/ (1980), Chen (1989), Hund (1997) et Aruoja et al. (2004) ont
signalé que des concentrations élevées en éléments nutritifs peuvent modifier 'effet de la
substance toxique sur la croissance des algues. Lorsqu’un échantillon contient des
substances nutritives et des composés toxiques, il y a probablement un équilibre variable

selon les concentrations testées entre les facteurs inhibiteurs et stimulants (Sbrilli ez a/

2003, Aruoja et al. 2004).

Dans notre étude, nous nous sommes apercus que le test ASPA était plus sensible que le
test ASPAIC (sauf pour le sédiment SUD-1). Ces résultats sont en opposition avec ceux
de Hampel ez a/ (2001) qui dans une étude sur les effets du LAS en phase liquide ont
montré que Iinhibition de la croissance algale était un parameétre plus sensible que
I'inhibition de Dactivité estérase. Comme nous I'avons déja discuté précédemment, nous
avons trouvé que pres de 75% des échantillons testés stimulaient la croissance des algues
avec le test ASPAIC. En outre, Adams et Stauber (2004) ont trouvé une corrélation
significative entre les inhibitions de croissance et lactivité estérase, alors que dans notre
¢tude aucune corrélation n’a pu étre mise en évidence. Cette absence de corrélation est
probablement due au faible nombre de sédiments testés et aussi aux conditions
différentes dans lesquelles les deux tests ont été conduits (milieu différent). De plus, le
lien entre la réponse définitive de 'activité estérase et la capacité des cellules a survivre et
se reproduire apres Pexposition aux sédiments contaminés n’est pas encore bien compris
(Adams et Stauber 2004). 11 serait donc important de faire plus d’études sur cet aspect afin
d’augmenter la pertinence de lutilisation de lactivité estérase comme critere d’effet

sublétal dans les études écotoxicologiques avec des sédiments naturels.
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Le fait de conduire le test ASPAIC avec du milieu ISO pourrait également contribuer a la
stimulation de la croissance des algues, du fait des nutriments que ce milieu contient. De
méme, le fait de comparer la croissance des algues aprés exposition a des sédiments
naturels avec un témoin algues sans sédiments, est un autre aspect de ce test pouvant étre
critiqué et il aurait été intéressant d’utiliser comme témoin un mélange d’algues avec un
sédiment possédant des caractéristiques, autres que la présence de toxiques, similaires a
celles du sédiment testé, mais ceci aurait nécessité des développements méthodologiques

importants.

4.5 Conclusions et perspectives

Les tests ASPA et ASPAIC ont présenté un faible pouvoir de discrimination entre les
¢chantillons des sédiments naturels catégorisés comme moyennement et trés toxiques.
Toutefois, le test ASPA semble étre plus sensible que le test ASPAIC. L’effet des
sédiments contaminés sur la croissance des algues pourrait étre le résultat d’'un équilibre
entre plusieurs effets négatifs et positifs parmi lesquels on peut noter la faible
biodisponibilité des polluants pour l'organisme, la possible complexation des polluants

par la matiere organique présente dans les sédiments (e.g. COD, substances humiques).

En outre, comme cela a déja été évoqué par différents auteurs, la croissance des algues
dans le test ASPAIC pourrait étre stimulée par des nutriments présents dans le sédiment
(comme l'azote et le phosphore) compensant ainsi les effets toxiques causés par les
polluants. I’utilisation du test ASPAIC pour évaluer I'effet écotoxique réel des sédiments
devrait étre systématiquement accompagnée par des analyses d’azote, phosphore. Une
méthode qui pourrait étre applicable pour compenser le biais causé par I'apport des
nutriments dans les sédiments naturels serait dans un premier temps, de quantifier ces
nutriments et ensuite, d’ajouter des concentrations équivalentes de nutriments au témoin

algues.
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5.1 Synthése Bibliographique

5.1.1 Les Ostracodes

Les ostracodes sont des microcrustacés bivalves qui forment une classe qui regroupe plus
de 46 familles réparties dans deux sous-classes : les podocopides et les myodocopides
(Horne, 2005). Certains auteurs pensent qu’il y aurait au moins 25 000 espéces dont
seulement 12 000 ont été décrites. Parmi elles, 3 000 seulement sont des especes d’eaux
douces (Cohen ef al. 2007). La majorité des ostracodes adultes mesure entre 0,8 et 3 mm
et quelques rares especes ont une taille macroscopique surtout ceux du genre Gigantocypris,

qui peuvent arriver a mesurer jusqu’a 20 mm de longueur (S6nmez-Gokgen 1964).

Les ostracodes possedent deux coquilles de calcite faiblement magnésienne, bordées
d’une frange de cils (figure 44). La morphologie de leur coquille varie suivant les milieux
ou ils vivent. Les especes d’eau douce ont généralement une coquille lisse, mince et légere,
celle des formes marines est tres rigide, calcaire et sculptée (S6nmez-Gokgen 1964). La
région céphalique et le thorax ne sont pas différenciés. Mis a part 7 paires d’appendices
qui sortent de la coquille, le reste du corps est totalement dissimulé a I'intérieur de celle-ci
(Dole-Olivier et al. 2000, Pérez Liseth ez al. 2010). Ces appendices servent pour la
locomotion, la palpation, la préhension, la mastication et I'enfouissement (Angerville
2009). Selon les especes, les ostracodes peuvent posséder dans la partie supérieure de la
coquille 0, 1 ou 2 yeux, pédonculés ou non, simples ou composés. Leur systeme digestif

est simple : bouche, estomac, intestin, anus.

Dousiéeme segment thoracque
Promiar segment ficracaue

Figure 44 : Anatomie d’un ostracode femelle

(http://paleopolis.rediris.es/cg/CG2011_B02/images/Fig_30.htm)
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Les ostracodes d’eau douce se reproduisent soit par parthénogencse, soit de manicre
sexuée. Les femelles sont plus abondantes et communes que les males. Les ceufs peuvent
étre dorm ants et ainsi résister a des conditions environnementales défavorables. Comme
d’autres crustacés, les ostracodes muent, passant généralement par huit étapes avant
d’atteindre I’age adulte. Le cycle de vie peut durer de quelques mois a plus de 2 ans selon

I'espece (Horne 2005).

L’écologie des especes appartenant a cette classe est tres diversifiée, ils occupent tous les
types de masses d’eau a l'exception des zones fortement lotiques. Ils vivent dans les
milieux dulgaquicoles (sources, ruisseaux, rivieres, étangs, lacs), saumatres (estuaires) et
marins, des plages (Hiruta ez a/, 2007) aux grands fonds (Blachowiak-Samolyk et Angel,
2007, Heger et al. 2007). Certains taxons peuvent méme se retrouver dans les eaux
souterraines (Karanovic et Marmonier, 2002) ou dans les phytotelmes!3 de Broméliacées
(Lopez et al. 2005) La colonisation de ces différents milieux pouvant résulter des
déplacements autonomes des ostracodes ou au moyen d’associations phorétiques, par

exemple avec des amphibiens (Lopez e al. 2005).

Les modes de vie des ostracodes sont tres diversifiés, benthiques ou nectobenthiques (i.e.
ils nagent dans la colonne d’eau a certains moments, mais peuvent aussi vivre sur le
substrat benthique ou sur des plantes) selon Mezquita e a/ (2005). Ils possedent une
grande variété d’habitudes alimentaires : ils peuvent étre filtreurs, détritivores, herbivores
ou carnivores (Rossi ef a/ 2011) et forment eux-mémes une composante importante du

régime alimentaire de certains poissons.

Plusieurs parametres influencent leur développement, chaque espeéce y réagissant
différemment. Par exemple, la salinité influence en association avec la température et la
granulométrie du substrat, la densité de Terrestricythere proboscidis (Hiruta et al. 2007), alors

que pour Limnocythere inopinata, la salinité augmente la taille de la carapace (Yin ez a/. 2001).

Des modifications de la composition et de la structure des communautés d’ostracodes ont

souvent été reportées comme des conséquences de contaminations des écosystemes

" habitats aquatiques contenus dans un récipient végétal.
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aquatiques. Les ostracodes sont tres sensibles a la contamination des sédiments par des
hydrocarbures, des produits de l'industrie agro-chimique, des métaux lourds et des
déchets de l'industrie minicre (Bodergat ez al 1998, Bergin ez al. 2006, Ruiz ez al. 2008,
Khangarot et Das 2009, Zenina 2009). Ces contaminations, surtout avec les
hydrocarbures, peuvent causer la disparition totale de ces microcrustacés dans les zones
proches de rejets toxiques (Ruiz e# 2/ 2005). Il n’est donc pas étonnant que des ostracodes
aient été utilisés comme matériel biologique dans les tests biologiques. Par exemple, des
tests ont été réalisés pour évaluer ’écotoxicité (i) d’insecticides et d’autres biocides avec
Ihyocypris dentifera, Cypris vidua, Cyretta seurati (Sanchez-Bayo et Goka, 2000), (i) des métaux
lourds avec Stenocypris major (Mohammad ef al. 2011), (iii) de métalloides avec Cypris
subglobosa (Khangarot et Das, 2009) et (iv) de boues d’épuration (Oleszczuk, 2008) avec

Heterocypris incongruens.

5.1.2 Test d’ecotoxicité avec Heterocypris incongruens

(Ramdohr, 1808)

Chial et Persoone (2002) ont développé un microbiotest de contact direct pour évaluer
I’écotoxicité des matrices solides en utilisant 'ostracode Heterocypris incongruens comme

modele biologique.

5.1.2.1 Systématique de Porganisme

Classe : Ostracoda
Sous-classe : Podocopa
Otrdre : Podocopida
Sous-ordre : Cypridocopina
Super-Famille : Cypridoidea
Famille : Cyprididae
Sous-famille : Cyprinotinae
Genre : Heterocypris
Espece : incongruens
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5.1.2.2 Caractéristiques générales

Heterocypris incongruens (figure 45) est une espece cosmopolite qui peuplent les flaques d’eau
temporaires et les petits plans d’eau (Meisch, 2000). Elle se reproduit majoritairement par
parthénogénese, et peut produire des ceufs de développement rapide (environ 10 jours) et
des ceufs dormants qui éclosent quand les conditions environnementales sont favorables
(Angell et Hancock, 1989). Ces organismes sont omnivores: leurs sources de nourriture
peuvent se composer de bactéries, d’algues, de détritus organiques, de maticres végétales
mortes et il a également été observé qu’ils pouvaient se nourrir d’invertébrés vivants et
morts comme des cladoceres, des copépodes, des chironomes, des oligochetes et d’autres

especes d’ostracodes (Ganning 1971, Rossi ez al. 2011).

Figure 45 : Vues laterale et frontale de Heterocypris incongruens
Photo : Burga K.

Le développement de cette espece dépend de la température: les organismes ont un fort
taux de croissance, mais une faible durée de vie, pour des températures élevées. Selon
Gulshan Ara Latifa (1987), la gamme de température tolérée par cet organisme se situerait
entre 5 et 30°C. D’apres Green (1959), Heterooypris incongruens contient trois types de
pigments : caroténoides, ptéridine et biline, 'absence de pigments héminiques lui confere
la capacité de survivre en conditions anaérobies. Cette espéce est peu tolérante a la
salinité, selon Ganning (1971), 50% des organismes de la population testée tolere des taux
de salinité compris entre 1 et 5% pendant environ 20 jours, et relativement tolérante a la

pollution organique (Mezquita ef a/ 1999, Meisch 2000)
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5.1.2.3 Test Ostracodtoxkit™

11 s’agit d’un test d’écotoxicité chronique qui est basé sur la mesure de la mortalité et de la
croissance d’ostracodes juvéniles de Pespece Heterogypris incongruens. Les organismes sont
exposés pendant 6 jours aux sédiments contaminés, et a la fin de D'essai, le taux de
mortalité est mesuré ainsi que la longueur de chaque individu, ce qui permet de calculer

un pourcentage de mortalité et d’inhibition de la croissance des organismes.

Les premicres publications sur le développement de ce test datent de 2002 (Chial et
Persoone) et le toxkit a été mis sur le marché en 2003 par entreprise MicroBioTests Inc.
(Nazareth, France). Chial et Persoone (2002) ont testé la sensibilité et l'efficacité du test
Ostracodtoxkit™ en utilisant ce test conjointement avec le test hyallele (Hyalella azteca) sur

26 sédiments prélevés dans diverses rivieres et fleuves du bassin hydrographique flamand.

Belgis et al. (2003) ont utilisé ce test pour évaluer I’écotoxicité potentielle de 33 sédiments
prélevés dans le Lac Supérieur (Canada), conjointement avec les tests de mortalité Hyalella
agteca et Chironomus riparius. Ces auteurs ont observé un coefficient de corrélation
significatif (p<0,05; 2 = 0,71) entre les résultats obtenus avec les deux tests sur crustacés,
tandis que le coefficient de corrélation entre les données de mortalité des tests ostracode
et chironome (bien que significatif) est plus faible (p< 0,05; 2 = 0,62). Blaise ¢ a/. (2004)
ont également montré Iefficacité de ce test dans la détection de I’écotoxicité de sédiments
pollués avec des hydrocarbures. Ils ont aussi observé une corrélation entre les résultats de
ce test et ceux du test Hyalklla agteca (p<0,05; r2=0,33). Comme mentionné
précédemment, le test a été utilisé pour évaluer Iécotoxicité de composts de boues
activées (Oleszczuk, 2008), mais aussi I'impact de la bioremédiation des sols contaminés
par des hydrocarbures (Hamdi ez a/. 2007), Peffet des poussicres de différentes rues de
Tokyo (Watanabe ¢ al. 2011) et tout aussi récemment pour évaluer la sensibilité de ce test
aux métaux lourds en milieu liquide (Kudlak et a/ 2011). Ce test a également été intégré
dans une batterie de biotests comme outil de screening pour évaluer I’écotoxicité de sols

pollués par des activités minicres (Garcia-Lorenzo e al. 2009).
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Dans ce travail, le test ostracodtoxkit utilisant 'espece Heterocypris incongruens a été choisi
pour évaluer le potentiel toxique de sédiments naturels du fait de certains travaux
précédemment cités mais aussi parce qu’il permet d’utiliser le sédiment total sans avoir
besoin de préparer des extractions, prenant donc en compte toutes les formes de
contaminants présents dans le sédiment (Chial et Persoone (2002). De plus le test est
simple, rapide et ne requiert que peu d’échantillons. Au vu de résultats préliminaires sur
quelques sédiments, nous avons également décidé de chercher s'il était posible d'optimiser
le test et nous avons donc mis en oecuvre une méthodologie dite «modifiée» ou les
conditions d’essai (nombre des organismes d’essai, type de microplaque, rapport
solide/liquide) ont été modifié par rapport au test classique preconisé par Chial et Persoone

(2002).

5.2 Objectifs du travail

Dans ce travail, nous avons voulu (i) utiliser les versions classique et modifiée du test
ostracode pour évaluer le potentiel écotoxique de sédiments naturels, (i) comparer
l'efficacité des deux versions du test, et iii) chercher le critere d’effet le mieux adapté pour

interpréter les résultats.

5.3 Matériel et méthodes

5.3.1 Préparation du milieu d’essai

Le milieu d’essai appelé eau douce standard (Standard Fresh Water, SFW) a été réalisé par
nos soins au laboratoire (Belgis et al., 2003, Oleszczuk 2008). La composition fournie par

I’EPA(1985) pour I'eau modérément dure (en réalité 64 mg -1 de Ca CO3), a savoir :

96 mg/L de NaHCOj3,

- 60 mg/L de CaSO4, 2H-0,
60 mg/L de MgSOs,

- 4 mg/L de KCl,
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Apres homogénéisation, le milieu est oxygéné par diffusion d’air ambiant pendant au

moins 20 minutes. I peut étre utilisé de suite ou stocké au besoin a 4°C.

5.3.2 Préparation de la solution algale Pseudokirchneriella

subcapitata

Nous n’avons pas utilisé les algues fournies avec le kit. Les algues utilisées dans ce test (P.
subcapitata) proviennent d’une pré-culture en phase exponentielle de croissance de quatre
jours. La pré-culture est soumise a des conditions controlées (lumicre blanche en continue
de 5000-6000 lux, température de 25°C comme indiqué dans la norme AFNOR T 90-375,
1998.

Les algues ont été centrifugées a 3000 rpm pendant 15 minutes afin de les séparer du
milieu de culture, ensuite elles ont été remises en suspension avec du milieu SFW. Pour
compter le nombre d’algues dans la suspension, 200 uL. ont été prélevés et ont été
transférés dans 20 mL de liquide de comptage ISOTONER, COULTER), puis ce
mélange a été analysé avec un compteur de particules (Coulter Z1). Pour réaliser
I'inoculum algale a la concentration voulue (2 x 107 cellules/mL), une dilution a été faite

avec du milieu SFW.

5.3.3 Préparation des organismes d’essai

L’organisme d’essai provient de kystes d’Heterocypris incongruens fourni par R-Biopharm-
France (Lyon), les kystes (conservés a 5 £ 2°C et a l'obscurité) ont été mis en incubation
pendant 52 heures, sous éclairage continu (compris entre 3000 et 4000 lux) et a 25°C,
dans une boite de Pétri avec 10 mL de milieu SFW (préalablement oxygéné pendant au
moins 20 mn). Apres 48 heures d’incubation, 5 mlL de la solution algale de P. subcapitata
sont ajoutés de facon a ce que les premiers kystes éclos trouvent aussitot une nourriture

disponible.
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5.3.4 Présentation des protocoles expérimentaux

a) Test ostracode - méthodologie dite classique

Dans chaque puits d’une microplaque de 6 puits (36 mm de diametre) en polystyrene,
5mL de milieu d'exposition ont été obtenus avec un rapport solide/liquide de 1/4
(comme préconisé par le fournisseur) en ajoutant successivement ImL de sédiment dilué,
2mL de milieu SFW (préalablement oxygéné) et 2mlL d'algues. Nous avons testé pour
chaque échantillon 4 dilutions de sédiments (3%, 10%, 30% et 90%) et un témoin (avec le
sédiment de référence fourni avec le kit) et trois réplicats pour chaque condition (soit
donc 30 organismes par concentration testée). Au début de P'essai, 10 ostracodes juvéniles
(agés de moins de 60 heures) ont été placés dans chaque puits, avant de refermer les
microplaques, et de laisser le tout pendant 6 jours a 25°C. En outre, au début de P'essai, 10
ostracodes sont isolés et immobilisés avec quelques gouttes de lugol pour mesurer la taille

initiale moyenne du lot utilisé pour la conduite de 'essai (=Ly).

A la fin de lessai, les organismes vivants sont comptabilisés par puits et ensuite
immobilisés avec quelques gouttes de lugol pour procéder a la mesure de leur taille. La
mortalité (%) est calculée a partir du nombre d'organismes morts a la fin de P'essai par
rapport a 'effectif initial. Pour le calcul de Iinhibition de croissance, 'augmentation de la
taille a été calculée par rapport a la taille moyenne des ostracodes au début de I'essai (Lo)

en utilisant les formules suivantes :

Pour les témoins :

AL témoin = L. témoin — Lo

Avec :
AL témoin (um) = Variation moyenne de la taille des organismes par puits
L témoin = Taille moyenne (um) des organismes par puits apres 6 jours d’exposition.

Lo = Taille moyenne (um) des 10 organismes isolés au début de I’essai
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Pour chaque dilution de sédiment :

ALi = Li— Lo

1 = Dilution de sédiment testée (3%, 10%, 30%, 90%)
ALi (um) = Variation moyenne de la taille des organismes par puits,
Li = Taille moyenne (um) des organismes dans chaque puits apres 6 jours d’exposition,

Lo = Taille moyenne (um) des 10 organismes isolés au début de I'essai

Finalement le pourcentage d’inhibition pour chaque concentration de sédiment testée est

calculé a partir de la formule suivante :

Pourcentage d’inhibition = 100 — (ALi / AL témoin) x 100

¢) Test ostracode - méthodologie dite modifi¢e

Le tableau 14 illustre les différences entre le test classique et le test modifié. Celles-ci
concernent le fait que nous avons voulu tester i) chaque ostracode individuellement d’ou
le choix de microplaques de 24 puits (15 mm de diameétre) et i) un rapport
sédiment/volume de milieu d’exposition plus élevé de facon a privilégier des
concentrations plus élevées au sein du milieu d’exposition tout en maintenant les
proportions utilisées dans la méthode classique. Pour le reste, nous avons suivi la méme

procédure que pour la méthode classique.

Test classique Test modifié
Microplaque 6 puits 24 puits
Rapport solide/liquide 1/4 1/2
Nombre d’organismes par 10 1
puits

Tableau 14: Différences entre le test classique et le test modifié

5.3.5 Exploitation statistique des données
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Pour chaque échantillon et méthodologie testés, cinq parametres ont été calculés :

a) La Clo (et ses intervalles de confiance a 95%) calculée a l'aide de la macro Regtox 7.0.3
pour Microsoft Excel (disponible sur

http://www.normalesup.org/~vindimian/fr index.html)

b) L’inhibition de croissance maximale atteint parmi les concentrations testées.

¢) Les valeurs de pente calculées a partir de la régression linéaire entre concentration
(exprimée en g de sédiment sec/L) et pourcentage d’inhibition de croissance.

d) La CLio avec l'aide de feuilles probit.

e) Le pourcentage de mortalité maximale atteint parmi les concentrations testées

Une analyse en composantes principales (ACP) a été réalisée pour chaque méthodologie
sur le tableau des parametres de toxicité (17 sédiments x 5 parametres). LACP synthétise
I'information apportée par les cinq parametres de toxicité en un nombre plus réduit de
variables d’intérét décroissant (i.e. les composantes principales). La premicre composante
principale est donc la variable qui explique le plus la variabilité, en terme de toxicité,
existant entre les sédiments. Afin de ne conserver que le parameétre le plus pertinent parmi
les cinq disponibles, nous avons donc décidé de sélectionner, pour chaque méthodologie,
le parametre montrant la plus forte corrélation avec la premicre composante principale de
IPACP correspondante. Ensuite, une classification des sédiments a été réalisée avec une
analyse de classification ascendante hiérarchisée (distance euclidienne et critere

d’agrégation de Ward) en considérant le parametre sélectionné.

Pour chaque méthode, les sédiments ont été classés en fonction du parametre sélectionné.
La similarité entre les classements obtenus par les deux méthodes a été testée avec une

analyse de corrélation de Spearman.

5.4 Résultats et discussion

Les deux tests «classique» et «modifié» ont été conduit en parallele avec tous les

¢chantillons du programme DIESE.
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5.4.1 Résultats avec le test classique

Le pourcentage de mortalité pour chaque dilution de sédiment testée est présenté dans le
tableau 15. Sur les 21 échantillons, 8 n’ont présenté aucune mortalité, 7 ont provoqué une
mortalité comprise entre 15 et 30 %, 6 autres ont présenté une mortalité supérieure a 30%

et le sédiment BIE a montré la plus forte mortalité (60%).

Tableau 15: Mortalité (%) des ostracodes apres 6 jours d'exposition aux sédiments
naturels avec le test classique

Sédiment Sable 100%
1 BB2 0 0 0 0 0
Sédiments de 2 PG2 0 0 0 0 0
la 1ére 3 LCB2 0 0 0 0 0
campagne 4 CMA 0 0 0 0 0
5 cMC 0 3,3 13,3 3,3 0
6 VID 0 0 0 0 26,7
_ 7 MOR 0 0 0 0 0
Sédimentsde | g MAR 0 0 0 36,7 467
la 2éme
campagne 9 IBA 0 0 0 0 0
10 CAJ 0 0 0 0 0
11 PG3 0 0 0 0 20
12 LGB 3,3 0 6,7 16,7 16,7
13 BION 3,3 6,7 10 10 13,3
Sédiments de 14 PG5
la 5eme 6,7 3,3 3,3 53,3 23,3
campagne 15 BIE 3,3 0 3,3 13,3 60
16 AMO 0 10 10 20 23,3
17 NEY 3,3 13,3 23,3 10 33,3
18 LAV 0 0 0 0 3,3
Sédiments 19 ETA 0 0 0 0 40
du JURA
20 CHA 0 0 0 0 46,7
21 SIR 0 0 0 0 16,7

La figure 46 représente les pourcentages d’inhibition de croissance pour chaque sédiment
et concentrations testées, les échantillons ont été regroupés par campagne
d’échantillonnage. Nous observons, surtout pour les sédiments de la 2¢me et 3¢me
campagne, que pour les deux plus faibles concentrations il y a souvent stimulation de la
croissance, et que I'inhibition de croissance des ostracodes s’observe, dans la plupart des

cas, pour les concentrations de 30% et 90% en sédiment. Tous les sédiments, a
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Iexception du sédiment BB ont présenté des pourcentages d’inhibition de croissance
supérieurs a 20%. Les sédiments VID, MOR, BIE et CHA ont présenté des valeurs
d’inhibition de croissance supérieures a 50%, le sédiment VID présentant la plus forte

inhibition de croissance des ostracodes.
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Chapitre 5 : Les ostracodes pour évaluer I’écotoxicité des sédiments

Comme mentionné dans la section matériel et méthodes, 5 parametres d’écotoxicité
différents ont été calculés (CL10, pourcentages de mortalité maximal atteint, CI10,
pourcentages d’inhibition de croissance maximal atteint et enfin pentes des courbes
inhibitions de croissance vs. concentration de sédiment). Les CL10 et CI10 ont été
calculés afin d’avoir un maximum de données comparables d’un sédiment a l'autre. Il en
est de méme pour ce qui concerne les pourcentages de mortalité et de croissance maximal
atteints. Enfin les pentes des courbes inhibitions de croissance vs. concentrations de
sédiment ont été¢ déterminées en tant que descripteur additionnel (Rand et Petrocelli,
1985). En outre, il est apparu que ce dernier parametre était bien corrélé aux descripteurs

physico-chimiques (cf. Annexe 9).

Les résultats de chaque parametre sont présentés pour chaque sédiment dans 'annexe 10 .
Dans le cadre des études de TANR DIESE, nous avons réalisé une ACP avec les résultats
relatifs aux 17 sédiments des 1¢res, 2emes et 3¢mes campagnes qui ont aussi fait 'objet de
tests avec la batterie de macrobiotests. IACP obtenue (variance totale expliquée = 71,4
%) permet d’observer la position des cinq parameétres concernés (figure 47). Il en ressort
que les deux parametres relatifs a la mortalité sont relativement redondants; il en est de

méme pour les trois parametres relatifs a la croissance.

Mort.Sup.Classique

Cl10Classique

MARR

Inertie axe 2: 20.6%

BIE1 PG3 NEY1 BB2
PG5

Inertie axe 1: 30.8%
p.Classique VID1

BION LGB2 CMC2

CMA2

1
iBAT

LCB2
MOR1

Inertie axe 2: 20.6%

Inertie axe 1: 50.8%

Figure 47 : ACP réalisée sur les cinq parametres sélectionnés pour évaluer I’écotoxicité
des sédiments avec le test ostracode classique. La figure a gauche présente le cercle des

corrélations
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Nous avons donc sélectionné un parametre dans chaque groupe de parametres. Clest ainsi
que nous avons retenu le pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint car tres
proche du cercle des corrélations et aussi de I'axe F1 représentatif, a nos yeux, de
I’écotoxicité des sédiments (attesté par les résultats obtenus sur les autres tests de la
batterie). De plus ce parametre est facile et rapide a calculer. En ce qui concerne le critere
mortalité, nous avons retenu le pourcentage de mortalité maximal atteint car il était, lui
aussl, proche du cercle des corrélations, pratique et rapide a déterminer. En outre, il est
quasiment orthogonal par rapport au parametre précédent. La figure 48 permet
d’observer qu’avec ces deux seuls parametres (pourcentages de mortalité et d’inhibition de
croissance maximaux atteints), l'axe 1 reste représentatif de I’écotoxicité mais

Pemplacement des sédiments les uns par rapport aux autres est légerement modifié.

NEY1

PG5

Inertie axe 2: 34.61%

MARR
BIE1

BB2 cMC2
Inertie axe 1: 65.38% LGBgAN O

CAJ1
BION1

que
PG VIiD1

MOR 1

Inertie axe 2: 34.61%

Inertie axe 1: 65.38%
Figure 48 : ACP réalisée sur les deux parameétres sélectionnés pour évaluer I’écotoxicité

des sédiments avec le test ostracode classique. La figure a gauche présente le cercle des

corrélations
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Nous avons réalisé des classifications ascendantes hiérarchisées (distance euclidienne et
critere d’agrégation de Ward) avec les deux parametres (pourcentages de mortalité et
d’inhibition de croissance maximaux atteints) et le seul pourcentage d’inhibition de
croissance maximal atteint (figure 49A,B). Dans le cadre des autres études réalisées au sein
de PANR DIESE, nous avons privilégié une approche distinguant trois catégories de
sédiments, et donc deux seuils, comme dans I'approche QPEC;, de MacDonald ez /.
(2000). La figure 49B apparait ¢tre plus en accord avec les résultats obtenus avec les autres
microbiotests. De ce fait, nous avons choisi d’accorder une préférence au paramectre
pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint dans la cadre du calcul d’un indice

microbiotest (cf. chapitre 0)

A B
Cluster Dendrogram Cluster Dendrogram
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Figure 49: Classification ascendante hiérarchisée (distance euclidienne et critére
d’agrégation de Ward) réalisée avec : A) pourcentage maximal de mortalité atteint, B)

pourcentage maximal d’inhibition de croissance atteint
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En outre, Panalyse de corrélation de Pearson entre les pourcentages de mortalité
maximaux atteints et les descripteurs physico-chimiques a montré qu’il existe des
corrélations significatives positives (p<0,05) seulement avec le rapport carbone/azote
(r=0,52) et le CaCO3 (r=0,52). En ce qui concerne, le pourcentage d’inhibition de
croissance maximal atteint, des corrélations significatives ont été observées avec les PCB
totaux (r=0,60), la matiere organique (r=0,55), le limon (r=0,55), le sable (r=-0,53), PAVS
(r=0,49), les HAP totaux (t=0,48), et des métaux comme le cuivre (r=0,09) et le mercure

(t=0,59).

5.4.2 Résultats avec le test modifié

Le tableau 16 résume les résultats de mortalité pour les sédiments testés avec cette

méthodologie.

Tableau 16: Mortalité (%) des ostracodes apres 6 jours d'exposition aux sédiments

naturels avec le test modifié

Sédiment Sable (100 %)
1 BB 42 42 42 42 8,3
Sédiments de 2 PG2 8,3 12,5 16,7 4,2 12,5
la 1ére 3 LCB 0.0 42 42 42 42
campagne 4 CMA 8.3 8,3 0,0 12,5 42
5 CMC 8,3 20,8 8,3 4.2 12,5
6 VID 0.0 0.0 16,7 95,8 100
. 7 MOR 12,5 0.0 0.0 12,5 8,3
Sédmentsde g MAR 4,2 0.0 16,7 4,2 16,7
la 2éme ’ 0 0 ’ ’
campagne 9 IBA 4,2 0.0 ) 4,2 4,2
10 CAJ 8,3 16,7 0,0 4,2 42
11 PG3 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0
12 LGB 42 0.0 0.0 0.0 16,7
13 BIO 0.0 16,7 16,7 25 29,2
Sédiment de 14 PG5 29 2
la 3 éme 0.0 12,5 12,5 16,7 ,
campagne 15 BIE 42 42 0.0 12,5 29,2
16 AMO 8,3 0.0 16,7 25 29,2
17 NEY 12,5 0.0 0.0 8,3 8,3
18 LAV 12,5 12,5 0.0 12,5 20,8
Sédiment 19 ETA 0.0 0.0 0.0 8,3 8,3
JURA 20 CHAM 8.3 0.0 0.0 16,7 333
21 SIR 0.0 8,3 4.2 0.0 0.0
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Par rapport aux résultats obtenus avec le test classique, nous observons sur les 21
échantillons testés que 9 ont présenté une mortalité inférieure a 15%, 10 ont provoqué
une mortalité comprise entre 15 et 30%, et seulement 2 (CHA et VID) ont présenté une
mortalité supérieure a 30%, le sédiment VID se caractérise dans ce cas par un
pourcentage de mortalité maximal de 100% (par rapport a seulement de 26,7% obtenu

avec le test classique).

La figure 50 représente les pourcentages d’inhibition de croissance pour chaque sédiment
et concentrations testés. Nous observons, surtout pour les sédiments de la 2¢m¢ campagne,
quil y a stimulation de la croissance pour les plus faibles concentrations (3%). Nous
constatons qu’en général avec cette méthode il y a moins de stimulation de croissance
qu’avec la méthode classique. Par ailleurs, mis a part les sédiments de la 1¢* campagne ou
les pourcentages d’inhibition de croissance sont quasiment constants quelle que soient les
concentrations testées, les relations concentrations-effets semblent dans ce cas plus

visibles.

En outre, contrairement aux résultats obtenus avec la méthode classique, nous constatons
que 6 sédiments (dont BB) se caractérisent par des inhibitions de croissance inférieures a
20%, et 12 sédiments (PG2, CMC, MOR, MAR, CA]J, BIO, PG5, BIE, AMO, LAV, ETA
et CHA) ont présenté des valeurs d’inhibition de croissance supérieures a 50%. En toute
logique, il faudrait également y ajouter le sédiment VID, ou la mortalité a été tres
importante pour les plus fortes concentrations (cf. tableau 16). Néanmoins, il faut noter
que les résultats du test modifié présentent, en général, des écart-types plus importants

que ceux observés avec le test classique.
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En tenant compte de la remarque qui précede concernant le sédiment VID, nous avons
fait Phypothese que pour ce dernier inhibition de croissance maximale atteinte était de
100 % aux deux plus fortes concentrations. Dans ces conditions, le test de rang de
Spearman montre quil n’y a pas de différences significatives (»p<0.05) entre les
classements des sédiments obtenus avec les deux méthodes et ce quel que soit le
parametre considéré (pourcentage de mortalité maximal atteint, pourcentage d’inhibition

de croissance maximal atteint), comme l'illustrent les figures 51 A,B.

A B
Mortalité Inhibition de croissance (%)

o P-value = 0.004 @
- r=0.67 .

° P-value=0.007
o r= 0.62

Classement sédiment - Test modifié
Classement sédiment — Test modifie

I I I
5 10 15

Classement sédiment — Test classique Classement sédiment — Test classique

Figure 51 (A, B): Représentation graphique de la corrélation obtenue entre les deux
méthodes en utilisant le critere A) pourcentage de mortalité maximal atteint et B)
pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint (test de rang de Spearman, seuil
5%)

De la méme facon que précédemment, nous avons réalisé des classifications ascendantes
hiérarchisées (distance euclidienne et critere d’agrégation de Ward) avec les deux
parametres (pourcentages de mortalité et d’inhibition de croissance maximaux atteints) et
le seul pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint (figure 52A,B). Dans les

deux cas, le classement des sédiments est modifié par rapport au test classique
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Figure 52: Classification ascendante hiérarchisée (distance euclidienne et critére
d’agrégation de Ward) réalisée avec : A) pourcentage maximal de mortalité atteint, B)

pourcentage maximal d’inhibition de croissance atteint — Test modifié

Comme pour le test classique, nous avons corrélé (test de Pearson) les pourcentages de
mortalité maximaux atteints et les descripteurs physico-chimiques et il existe dans ce cas
des corrélations significatives (p<<0.05) avec quelques métaux comme le Cr (r=0,58), le Ni
(1=0,58), le Zn (t=0,45) et le Fe (t=0,43). Par contre, la méme analyse de corrélation de
Pearson réalisée entre les pourcentages d’inhibition de croissance maximaux atteints et les
descripteurs physico-chimiques n’a mise en évidence qu’une seule corrélation significative

avec le Co (r= 0,49).
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5.4.3 Discussion des résultats

Le test ostracode classique préconise l'utilisation dune seule concentration. Certains
auteurs diluent le sédiment sec testé avec du sédiment de référence fourni par le kit
(Manuzadsanias ez a/ 2007). Quant a nous, nous avons préféré réaliser des dilutions
croissantes de sédiment humide en introduisant des quantités pondérales différentes. Ces
deux facons de réaliser les différentes concentrations n’ont pas été comparées dans le
présent travail, mais la méthode que nous avons choisie permet de tester le sédiment sans

modification de texture (granulométrie).

Le test ostracode classique recommande l'utilisation d’un rapport solide/liquide de 1/4.
Nous avons formulé I’hypothese qu’avec un tel rapport solide/liquide, les sédiments (et
I'eau interstitielle) seraient trop dilués, ce qui limiterait la sensibilité de détection du test.
Pour tester cette hypothese, nous avons testé une version modifiée du test ostracode en
ajustant le rapport solide/liquide a 1/2, afin que l'ostracode soit plus en contact avec les
particules du sédiment, sur lesquelles seraient adsorbés des polluants, et en contact avec

une phase aqueuse plus concentrée.

D’apres les résultats de mortalité, le test modifié semble plus sensible que le test classique
puisque les pourcentages de mortalité observés sont plus élevés. Toutefois, la pertinence
de ce parametre semble discutable, car malgré la facilité d’utilisation et le caractere
pratique pronés par le fournisseur, les ostracodes restent des organismes fragiles et
délicats a manipuler. Au moment de la répartition des individus dans les 24 puits de la
microplaque du test modifié nous avons observé qu’une fois 'ostracode déposé dans le
puits, celui-ci pouvait se retrouver bloqué au niveau de la surface a cause de la tension
superficielle provoquant ainsi la mort de l'organisme. Or, cet effet s’accentue quand le
rapport solide/liquide diminue. En effet, au début de nos expériences, nous avons fait des
tests préliminaires avec le sédiment de référence pour tester des rapports solide/liquide
1/1 et 1/2 avec des volumes finaux de 1 et de 1.5 mL. Les taux de mortalité obtenus
étaient alors de 41,7, 25,0 et 12,5% respectivement pout les combinaisons «1/1 et 1 mI»,
«1/2 et 1 mI» et «1/2 et 1,5 mL». De plus, nous avons noté que les ostracodes morts se

trouvaient a la surface du milieu testé et qu’il s’agissait d’ostracodes de petite taille. Le
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volume de 4mL semble donc étre optimal dans ce test. Il aurait sans doute été intéressant
de tester un rapport solide/liquide de 1/2 avec ce volume mais ceci n’a pas pu étre réalisé
faute de matériel adéquat et de temps. En effet, nous avons testé parallelement d’autres
améliorations avec l'aide d’étudiants stagiaires (Lena Feuerstoss et Pang-Bo Yang), a
savoir 'estimation par analyse d’images et de vidéos (i) de Ia taille de chaque individu au
début de P’essai et (ii) de certains parametres comportementaux des ostracodes (durée de
deplacement, durée d’inmobilisation et vitesse de déplacement) en présence de deux
concentrations de cuivre (1 mg L1 et 1,8 mg I-1). Dans le premier cas (mesures de taille
de chaque ostracode au début de I’essai) les résultats (non fournis) de ces essais n’ont
malheureusement pas été concluants malgré les efforts fournis. Concernant les tests
comportementaux comme outil de réponse précoce de I’écotoxicité des sédiments, nous
avons obtenu des résultats préliminaires (non fournis) lesquels montrent des differences
significatives (p<0.05) avec les trois parametres mesurés entre le témoin et la déuxieme
concentration du cuivre testé. Ces résultats méritent d’étre analysés plus en détail
malheureusement par manque de temps cette étude n’a pas pu étre achevée et d’autres
tests avec des melanges des polluants pourraient étre necessaire pour confirmer
lteutilisation de cet outil pour mesurer les réponses precoces (des precisions sur la
méthodologie sont présentés dans lannexe 11). En outre, il aurait également été
intéressant de vérifier si la sensibilité de Pessai peut étre améliorée en utilisant un lot

d’ostracodes plus nombreux pour mesurer la taille au début de 'essai.

L’inhibition de croissance des ostracodes est un critere d’écotoxicité des sédiments plus
pertinent mais également plus sensible que la mortalité¢ (Chial et Persoone 2002, Joner ez
al. 2004, Oleszczuk, 2008). Nos résultats vérifient ce fait dans le cas par exemple du test
classique ou un plus grand nombre de sédiments présentent une écotoxicité significative
(> 20%) lorsque 'on considere I'inhibition de croissance (n = 18, cf. Fig. 46) que lorsque
I'on considére la mortalité (n = 8, cf. Tableau 15). Par ailleurs, les variations représentées
par les écart-types dans les résultats d’inhibition de croissance pour les deux méthodes
(Figures 46 et 50) pourraient é¢tre expliquées par les différences de tailles initiales
observées chez les ostracodes. En effet, nous avons observé au début de nos expériences,
que la taille des ostracodes n'était pas exactement identique entre les individus. Nous

avons voulu mesurer tous les individus au début de Pessai avant de les exposer aux
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sédiments, mais nous n’avons pas pu aboutir dans notre démarche du fait de la grande

fragilité de ces organismes qui a fortement limité la possibilité de les manipuler.

Le pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint semble étre un meilleur
estimateur de I’écotoxicité des sédiments naturels que la mesure de Clip ou de la pente de
la relation concentrations-effets. De plus, le calcul des Clio et CLig est discutable car pour
certains sédiments nous n’avons pas trouvé une relation adequate concentrations-

réponses (cf. figures 46 et 50).

Nous avons pu mettre en évidence dans certains cas (plutot avec les sédiments de la 1¢r,
2¢me et 3¢me campagnes) une stimulation de la croissance des ostracodes pour les faibles
concentrations de sédiment. Cette stimulation de croissance pourrait provenir de la
matiere organique (MO) présente dans les sédiments, laquelle MO contréle le
développement des ostracodes (Annapurna et Rama Sarma 1982). 1l s’agit, selon toute
vraisemblance, dun cas classique de masquage d’écotoxicité ou pour de faibles
concentrations en sédiment, la MO aurait des effets bénéfiques qui masqueraient les effets
déléteres des toxiques présents dans les sédiments (Selivanovskaya et Galitskaya 2011).
Toutefois, la MO pourrait aussi jouer un role contraire a concentrations plus elevés, a
partir de nos analyses de correlation de Pearson nous avons observé une corrélation
significative entre le pourcentage d’inhibition de croissance maximal atteint et la MO
(r=0,55), mais aussi avec les concentrations de PCB totaux (r=0,60), et les HAP totaux
(1=0,48). En effet, du fait des complexes entre la MO et certains polluants comme les
HAP et PCB (Castro et Valle, 1995), les organismes se nourrissant de MO, comme
Heterocypris incongruens, peuvent de ce fait absorber de fortes quantités de ces polluants. La
sensibilité de Heterogypris incongruens aux HAP ont été déja montré par d’autres auteurs
(Joner et al. 2004, Hamdi ez al. 2007, Oleszczuk 2008, Coccia et a/. 2009). Hamdi ez al.
(2007) ont trouvé des corrélations significatives entre les concentrations en anthracene,
pyrene et benzo(a)pyrene et la mortalité et 'inhibition de croissance de cette espece.
D’aprés nos résultats nous pouvons émettre ’hypothese que Iinhibition de croissance
observée sur les ostracodes exposés a certains sédiments pourrait étre en grande partie liée
a lingestion de MO ou des particules de sédiment sur lesquels se seraient fixés des

contaminants potentiellement dangereux (HAP, PCB, métaux).
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Les résultats des deux méthodes sont corrélés et les différentes analyses des résultats
obtenus ne nous permettent pas vraiment de trancher dans un sens ou dans lautre.
Toutefois, la manipulation dans le test classique est plus pratique, plus rapide et moins
délicate que celle du test modifié. La version classique du test ostracode est donc celle que
nous recommandons dans Pavenir faute de n’avoir pu y apporter des améliorations

substantielles.

5.5 Conclusions

L’utilisation du test ostracode avec Heterogypris incongrunens, permet d’évaluer la toxicité des
sédiments, il reflete I’écotoxicité de l'ensemble de l'échantillon en tenant compte des
formes adsorbées, susceptibles de se désorber, dissoutes des toxiques présents dans le
sédiment. Dans cette étude, I'inhibition de croissance est un critere d’effet qui nous

semble plus approprié pour estimer plus efficacement écotoxicité des sédiments.

Le test ostracode avec Heterocypris incongruens, est donc un test facile a appliquer, peu
onéreux, mais il faut impérativement faire attention a ce que l'organisme ne reste pas
bloqué a la surface des milieux, au risque d’observer de forts pourcentages de mortalité, y
compris dans le témoin. Le point faible de ce test est qu’on ne peut pas vraiment suivre la
croissance de chaque ostracode testé parce qu’on ne connait pas la taille initiale de
I'individu et que I'on doit se référer a la taille moyenne de 10 ostracodes issus de la
population initiale. Malgré cela, les résultats obtenus dans notre étude seront utilisés pour

'analyse globale des sédiments (voir chapitre 6)
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6.1 Introduction

Afin d’avoir un regard global de I’écotoxicité des sédiments, il nous est apparu nécessaire
d’intégrer les différentes réponses de notre batterie de microbiotests. Pour cela, nous
avons adapté a nos tests deux méthodes d’intégration déja développées : 'IBR (Integrative
Biomarker Response) et 'indice PEEP (Potential Ecotoxic Effects Probe). L’utilisation
d’une batterie de microbiotests constituée de trois des microbiotests présentés
précédemment (Microtox phase solide, Luminotox phase solide et le test ostracodtoxkit)
et lintégration de leurs résultats ont fait Pobjet d’une publication a soumettre dans le
journal Science of the Total Environment. Les résultats discutés proviennent de
Papplication de la batterie de microbiotests et des deux méthodes d’intégration sur 17

sédiments provenant des 1¢re, 2¢me et 3¢me campagnes.
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6.2 Résultats: Publication a soumettre

A novel microbiotest battery to assess and compare the ecotoxicity

of freshwater sediments

Karen F. Burga-Pérez!2, Simon Devin'2, Marc Babut’, Jean-Frangois Férard!-?

! Université de Lorraine, LIEBE (Laboratoire des Interactions Ecotoxicologie,
Biodiversité, Ecosystemes), UMR 7Franceetz, F-57070, France

2CNRS, LIEBE (Laboratoire des Interactions Ecotoxicologie, Biodiversité,
Ecosystemes),France146, Metz, F-57070, France

3 IRSTEA, UR MALY, F-69336 Lyon, France

6.2.1 Abstract

Three solid phase microbiotests were selected as screening tools to evaluate the
ecotoxicity of seventeen natural sediments. The microbiotests battery involves the
Microtox® Solid Phase Assay, the Luminotox solid phase assay and the
Ostracodtoxkit™,  Results showed that the three microbiotests discriminate the
sediments according to their ecotoxicity. In addition, correlation analysis between each
endpoint and the physico-chemical parameters measured on the sediments was highly
variable among the endpoints of the three microbiotests, the only consistent result being
the significant correlation with the percentage of silt and sand in the sediments. The
different microbiotests also responded differently to the same sediment confirming the
fact that each test has its own specific sensitivity. In order to have a global view of the
battery responses, the IBR (Integrated Biotest Responses) and modified PEEP (Potential
Ecotoxic Effects Probe) indices were applied and compared. Results showed that both

indices were significantly correlated, but no significant correlation was found with Qprc
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(Quotient of measured pollutant concentration to Probable Effect Concentration (PEC)

defined by Mac Donald ¢7 a/. (2000)) values.

6.2.2 Introduction

Among the compartments of aquatic ecosystems that must be monitored, evaluated and
protected, sediments are essential in this respect. Indeed, sediments constitute the final
deposition of pollutants trapped by suspended solids in the water column. Through
resuspension, sediments could act as endogenous sources of contamination, becoming a
primary factor in the degradation of surface water quality (Appleby & Scarratt 1989,
Chapman et a/. 1998, Eggleton & Thomas 2004)

Hazards associated with polluted sediments have been initially extrapolated from methods
that only consider quantification of contaminant concentrations (e.g. mean quotient of
measured contaminant concentrations to predicted effect concentrations or Qpkc,
(MacDonald ez a/. 2000). However several authors have claimed that these methods are
insufficient to assess the potential ecotoxicity of contaminated sediments. Bioassays play
an important role in the assessment of ecotoxicity of sediments because (i) they evaluate
the bioavailable fraction of the contaminants, and (i) they integrate the effects of all
contaminants including additive, synergistic, and antagonistic effects (Vasseur & Férard
1993, Cleveland ef al. 1997, Pedersen ef al. 1998, Volpi-Ghirardini ez a/. 1999, Lee et al.
1999).

Microbiotests have been used widely as an evaluating tool of aquatic contaminated
environments because of their low cost and easy application (Blaise 1991, Janssen e /.
2000). They have mainly been applied on aqueous elutriates, interstitial waters and/or
organic extracts (Bombardier & Bermingham 1999, Chial & Persoone 2002). Moreover
several authors proposed appropriate tests to evaluate the potential ecotoxicity of the
solid phase (Brouwer ez a/. 1990, Blaise & Ménard 1998, Lannalainen ez a/ 1999, Chial &
Persoone 2002, Blaise e al. 2004, Dellamatrice e a/. 2006) The assessment of whole

sediment may provide more information about ecotoxic effects because all possible
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pathways of contaminant uptake are taken into account such as particle contact, food,

pore water (Feiler ez a/ 2005).

Various classification and scoring systems have been developed to assess ecotoxicity
effluents, wastewaters, sediments and soils, such as the Potential Ecotoxic Effects Probe
(PEEP, Costan e al. 1993), the Potentially Affected Fraction (PAF, Roghair ez al. 1997),
the sediment toxicity index (SED-TOX, Bombardier & Bermingham 1999), the waste
PEEP index (Férard et Ferrari, 2005). Advantages and limitations of some indices have
been compared recently (Manudsadzianas e @/ 2010). The SED-TOX index has been
extensively discussed by Bombardier (2005). The integrated biomarker responses (IBR)
index approach initially combines several biomarkers responses into a general stress index
using organisms such as mussels or fish (Beliaeff & Burgeot 2002, Damiens ef a/. 2007,
Oliveira ez al. 2009, Serafim ef a/. 2012). But this index could be applied on other biological
responses. In this study, a multi-trophic battery composed of three solid phase
microbiotests was applied to screen the potential ecotoxicity of 17 sediments. In order to
have a global view of battery responses, we adapted the IBR index to biotest responses
and called it Integrated Biotest Responses and we compared it to the PEEP index (Costan

et al. 1993) and to Qprrc scores (MacDonald ez a/. 2000).

6.2.3 Material and Methods

6.2.3.1 Natural sediments

Seventeen sediment samples were collected from different sites in France (n=16) and
Switzerland (n=1). They were selected according to their contamination profile and
variations in their structural properties (grain size distribution and organic matter).
Samples were stored at 4°C until the tests were performed and a subsample was taken for
physical and chemical characterization. Most of the parameters measured were managed
by the IRSTEA (Lyon, France). The pH measurement was performed using a pH meter
(Ponselle PVRT-EC). The Eh measurement was performed with an electrode Pt-
Ag/AgCl (Ponselle PVRT-EC). The electrodes were positioned at 5 cm of depth in the
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sediments and the measurements were performed in triplicate after 10 minutes of
equilibration. Then, the results were adjusted using a standard hydrogen electrode (SHE).
The grain-size distribution was measured on wet sediment with a Coulter LS-100,
according to Loizeau ez al. (1994). To calculate the percentage of humidity, 100g of each
sediment were dried for 48 hours at 50°C. The dried sediments were crushed to the
analyses of carbonates, nitrogen and organic carbon, organic matter (OM) by loss of
ignition (AFNOR, 2000). The quality of OM contained in the sediment was measured by
determination of the amlt in nitrogen (N) and carbon (C), to calculate the ratio C/N. The
analysis of metals (As, Cd, Co, Cr, Cu, Fe, Hg, Mn, Ni, Pb and Zn) was performed by
ICP-MS (Thermo X7 series 1I) according to a standardized method (ISO, 2005). Mercury
was analyzed directly on the dry sediment and measured by an automated Hg analyzer
(AMA-254) following a standardized procedure (US EPA, 1998). The accuracy of
measurement methods is routinely checked with certified reference material sediment
(IAEA-433, IAEA-158). Finally, PAHs and PCBs analyses were performed to another
laboratory LDA (La Drome Laboratoires, France), following the standard procedure

(AFNOR, 2000).

The potential risk associated to global contamination of sediments was determined
according to the consensus based sediment quality criteria of MacDonald ez a/. (2000).
The mean quotients of all measured contaminant concentrations to their respective

predicted effect concentrations (Qprc) were calculated for all sediments.

6.2.3.2 Microbiotests

a) Microtox solid phase assay

The Microtox® solid phase assay (MSPA) is based on the inhibition of bioluminescence
of the marine bacteria Alivibrio fischer: (Urbanczyk et al. 2007). This test has become one
of the most popular for the evaluation of solid phase matrices (van Beelen 2003) and has
been included in several studies to assess the potential ecotoxicity of sediments as a

representative of decomposer organisms in aquatic environments (Mankiewicz-Boczek ez
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al. 2008, Mamindy-Pajany ez a/. 2011). The test uses the lyophilized luminescent marine
bacteria A. fischeri. It was performed according to Doe ¢7 al. (2005). Reagents and material
as tubes and filters adapted to MSPA were supplied by R-Biopharm (Lyon, France). Prior
to the experiments, bacteria were reconstituted with 1 mL of reconstitution solution. The
suspension was added and placed in the reagent well of the Microtox® analyzer for at
least one hour. During this time, sediment dilutions were prepared according to the
protocol of Burga Pérez et al. (2012). After reconstitution and preparation of sediments
dilutions, bacteria were exposed to each dilution of sediment for 20 minutes. At the end
of the exposure, a column filter was pushed in and 0.5 ml of supernatant containing
exposed bacteria was transferred to a new borosilicate tube. Light output was measured

after 5 minutes with a Microtox® Analyzer 500.

In a previous work (Burga Pérez et al. 2012), we have demonstrated the existence of a
bias associated with the finest particles and proposed a correction method. This
correction was applied to the results of the MSPA and a percentage of bioluminescence

inhibition was calculated as well as the corresponding 1Cso.

b) Luminotox solid phase assay

The Luminotox solid phase assay (LSPA) uses photosynthetic enzyme complexes (PECs)
and a fluorometer specially adapted for measuring fluorescence from their photosynthetic
activity. Dellamatrice ez a/ (2006) developed the LSPA to assess the potential ecotoxic
effect of sediments. The biological material was isolated thylakoids from spinach extracts
(PECs), supplied by (Lab-Bell Inc., Trois-Rivieres, Qc, Canada). These PECs were
rehydrated in a reagent buffer (50 mM HEPES and 330 mM sucrose at pH 7.5) and
stabilized during 15 minutes prior to the experiments. Sediments dilutions were prepared
with Milli-Q water. After stabilization, 100 uL. of rehydrated PECs were added to 2 mL of
diluted sediments and were incubated in the dark during 15 mn. At the end of this time
the same type of column filter used in the MSPA (diameter of 6 mm,, thickness of 4
mm, and pore size from 15 to 45 pum) was pushed in and approximately 2 ml of
supernatant containing post exposed PECs were transferred to a PMMA reading cuvette

with four optic faces (Dutscher, No 391002). Each cuvette was placed into the
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LuminoTox Analyzer (supplied by Lab Bell, Canada) to measure F2 and F1 values (see
below), which are measured at a wavelength >700 nm after light excitation at 470 nm.
The first parameter (F2) corresponds to the fluorescence related to reduced
plastoquinone Qa after rapid application of a high light intensity excitation of the
thylakoids within the instrument, and F1 relates to fully oxidized Qa after corresponding
application of a low light excitation of the thylakoids (Dellamatrice e# af., 2006). These
parameters allow calculation of the photosynthetic efficiency (Pp) according to the

following formula:

@p = F2 (sample) — F1 (sample)/ F2 (control)

Photosynthetic efficiencies calculated for each samples (tested in triplicate) allowed
determination of the percentages of inhibition compared to control in order to generate a

concentration-response curve and to determine an IC50.

¢) Ostracodtoxkit assay

The Ostracodtoxkit assay was developed by Chial & Persoone (2002) using the ostracod
Heterocypris incongruens. This organism was chosen to represent the effects on benthic
invertebrate species. This test, since its development, has been increasingly used to assess
natural or spiked sediments and sludges (Joner et a/. 2004, Hamdi ez a/. 2007, Coccia e? al.
2009, Kudlak ez a/. 2011). The ostracod test was conducted according to the protocol of
Chial and Persoone (2002) with some modifications (see below). In this assay, the cysts of
H. incongruens supplied by R-Biopharm (Lyon, France) were incubated during 52 hours at
25°C under continuos light. After hatching, juvenile ostracods were transferred into 6-
well polystyrene microplate (36 mm diameter). Every well contained 1 ml of diluted
sediment, 2 ml of medium standard fresh water (previously oxygenated) and 2 mL of a
Psendokirchneriella subcapitata solution at 2 x 107 cells/mL. We tested four dilutions for each
sample of sediment (3%, 10%, 30% and 90%) and a control using reference sediment
supplied with the kit. Each condition was tested with three replicates. After the
preparation of the exposure medium, ten juvenile ostracods were placed in each well,

and were incubated in the dark at 25°C for 6 days. In addition, at the beginning of the
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assay, 10 ostracods were isolated and immobilized with a few drops of Lugol to measure
their size (L0). At the end of the test, organisms were counted per well and then
immobilized with a few drops of Lugol to measure their size. Mortality (%) was calculated
from the number of dead organisms at the end of the assay. Modification were related to
1) prefeeding of ostracods that have been made with P. subcapitata (instead of Spirulina
platensis), 1) several sediment concentrations (instead of one) were tested simultaneously,
iii) feeding of ostracods with a P. subcapitata solution at 2 x 107 (instead of 1.5 cells x 107)
cells/mL. All these modifications gave accurate results for controls.

Growth inhibition was determined for live ostracods at the end of the assay, and was

calculated according to the following formula:

Inhibition (%) = 100 — (ALi / AL témoin) x 100
where
i = Sediment dilution tested (3%, 10%, 30%, 90%)
AL (um) = Variation of size of the ostracods,
Li= Average size (um) of the organisms for every well,

LO = Average size (um) of 10 organisms at beginning of the assay

6.2.3.3 Integration of results

a) Integrated Biotest Responses (IBR)

The index was adapted from the Integrated Biomarker Responses (IBR) developed by
Beliaeff et Burgeot (2002). In our study, data of each microbiotest results were first

standardized (Y1) for all tested sediments, according to the formIla:

Yi=Xi—-m) /s

where:
Xi (i ranging from 1 to 17) corresponds to the result of each microbiotest
m = Average response of all sediments tested for one microbiotest

s= Standard deviation of all sediments tested for one microbiotest
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Then, the individual score (Si) was calculated:

Si=Yi+ |min|
where :

|min| represents the absolute value of Yi minimum along all the sediments tested.

The results were graphically summarized with a radar diagram for each sediment. The
final IBR score was calculated from the total area of the triangle formed by each

individual score.
b) PEEP index

The PEEP index was developed by Costan er al. (1993) to classify waste effluents
according to their ecotoxic load. We adapted the PEEP index (P) to our context study

and it was calculated according to the formula:

N .
P =log,|1+n 7‘2‘7-’
10 N

where N is the number of tests, n the number of tests to which the answer is different
from the control and Ti correspond to the response obtained for the it microbiotest in

toxic units.

6.2.3.4 Statistical analysis

The ICsos and their 95% confidence intervals were calculated with the MS Excel macros
package REGTOX EV7.0 (http://www.normalesup.org/~vindimian/fr_index.html) and
expressed in grams of dry weight of sediment per litter (g L-1).

A Principal Component Analysis (PCA) was applied on the data set composed by 17

sediments and 32 physico-chemical parameters and also on a data set composed by 17
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sediments and the three selected microbiotests responses (after suppression of ASPA
data, see below for explanations).

Pearson correlation coefficients were calculated to analyze the correlation between the
physico-chemical parameters of sediment and the ICsp wvalues obtained with
microbiotests. Spearman’s rank correlation coefficient analysis was performed to test

sediment rank differences between series of data of indices (Qprc, IBR and PEEP).

6.2.4 Results

6.2.4.1 Sediment characterization

Figure 53 illustrates the results of the PCA performed on the physico-chemical
parameters of the sediments. The two first PCA axes explained 39.4% and 17.2% of the
total variance, respectively. Results of the analysis suggest that the first axis describes a
global contamination gradient, most of the pollutants being negatively correlated with the
tirst axis. The scores of the sediments on the second axis likely gives some information
about the nature of the contamination, since there are different pollutant groups found on
the positive and negative side of the axis. The analysis also revealed that a group of
contaminants (mostly composed of PAHs), located in the part of the factorial plane
defined by negatives values for both axes, seemed to be correlated with the silt and the
organic matter. Figure 53b shows the distribution of the sediments according to their
physico-chemical characterisation. Sediment VID seems to have the highest global
contamination opposite to the sediments NEY and BB characterized by a lower

concentration of contaminants and a particle size conformed mostly by sand.
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Figure 53: Principal component analysis performed on the 17 sediments x 32 physico-
chemical parameters data set. A) Correlation circle of the physico-chemical parameters
on the first factorial plane, B) distribution of the sediments on the first factorial plane

according to their physico-chemical characteristics.

According to their Qprc values, sediments can be categorized into three classes. BB and
NEY that did not present potential ecotoxic effects were classified in class 1 (Qprc <0.1).
Most of the tested sediments (7 samples) presented Qprc values between 0.1 and 0.5
(class 2) suggesting that these samples could present potential ecotoxic effect. Sediments

MOR, CAJ, VID and AMO presented major ecotoxic effects (Qprc >0.5, class 3).

6.2.4.2 Microbiotests

a) Microtox solid phase assay

The 1Cso values calculated for each tested sediment are presented in table 17. Sediments
BB, IBA and CAJ showed the highest ICso values and sediments CMA, VID and PG3 the
lowest 1Cso values, sediment VID being the most ecotoxic. Pearson’s correlation analyses
with physico-chemical parameters revealed that ICsos exhibited a significant negative
correlation with silt (r=-0.52, p = 0.03) and a positive correlation with sand (r=0.53, p =

0.03). No correlations with total metals, PAHs or PCBs were found with this bioassay.
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b) Luminotox solid phase assay

Ecotoxicity data expressed by ICso after 15 minutes of exposure to sediment
concentrations are shown in the table 17. Sediments BB, NEY and BIO displayed the
highest ICso values and sediments VID, MAR and PG2 the lowest, sediment VID being
again the most ecotoxic sample. Pearson’s correlation analyses with physico-chemical
parameters revealed significant correlations with silt (r= -0.79, p = 0.0002), sand (r=0.79,
p = 0.0002), organic matter (r=-0.56, p = 0.02), and some metals like chromium (r=-0.72,
p = 0.001), iron (r=-0.76, p = 0.0004), cobalt (r= -0.70, p = 0.002), nickel (r=-0.77, p =
0.0003), manganese (r=-0.53, p = 0.03) as well as total PAHs (+r=-0.58, p = 0.014) and
some specific PAHs like benzo-a-anthracene (r=-0.54, p = 0.03), benzo-b-fluoranthene
(x=-0.55, p = 0.02), benzo-ghi-perylene (+=-0.62, p = 0.007), fluoranthene (r=-0.53, p
=0.03), indeno-1,2,3-cd-pyrene (t=-0.51, p = 0.04), and chrysene (r=-0.53, p = 0.04).

¢) Ostracodtoxkit test

The maximum percentages of mortality calculated for tested sediments are shown in
Figure 54. Of the 17 samples, seven sediments did not cause any mortality, seven samples
caused between 13 and 20% of mortality and the other six caused mortality higher than
30%, with sediment BIE exhibiting the highest mortality (60%). Figure 2 also displays the
percentage of maximum growth inhibition for each sediment. All sediments, with the
exception of BB, showed a growth inhibition percentage higher than 20%. Sediments
VID, MOR, BIE caused the highest growth inhibition. For most sediments, the
percentage of maximum growth inhibition was the more sensitive endpoint and was
chosen for calculation of indices (see below). Pearson’s correlation analyses revealed a

significant correlation with silt (r=0.55, p = 0.02) and sand (r=-0.53, p = 0.03), organic
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Tableau 17: Results of the Microtox solid phase assay, Luminotox solid phase assay for

the 17 tested sediments

Microtox solid phase assay Luminotox solid phase assay
Sediments IC50 Confidence 1C50 Confidence
(g dry weight/L) Interval (95%) (g dry weight/L) Interval (95%)
BB 48.7 37 71.5 120.6 103.6 142.5
PG2 9.6 7.5 12 6.3 5.8 6.9
LCB 6.7 53 8.3 46.5 41.9 51.7
CMA 0.9 0.8 1.0 13.1 11.0 15.3
CMC 3.7 3.5 4 7.8 6.8 8.8
VID 0.067 0.06 0.07 3.2 3.9 5.01
MOR 1.0 0.95 1.1 6.5 4.6 8.9
MAR 0.8 0.73 0.96 4.67 4.31 5.06
IBA 20.7 16.97 25.7 14.7 12.3 17.6
CA]J 14.7 13.2 16.4 16.8 14.5 19.1
PG3 0.5 0.3 0.7 11.9 10.3 13.8
LGB 2.4 1.6 3.4 31.0 24.6 37.1
BIO 8.1 7.2 9.0 87.0 80.1 94.1
PG5 1.59 0.82 1.62 48.7 43.7 53.9
BIE 1.3 0.9 1.8 25.5 22.9 28.6
AMO 1.3 1.0 1.7 18.7 17.0 20.2
NEY 5.6 3.9 7.7 125.5 101.7 152.7

matter (r=0.55, p=0.02), AVS (1=0.49, p=0.043), some total metals like chromium
(r=0.51, p=0.04), iron (r=0.48, p=0.05), copper (+=0.69, p=0.002), mercury (r=0.59,
p=0.01), total PCBs (t=0.60, r=0.01), total PAHs (+=0.48, p=0.049), benzo-b-
fluoranthene (r=-0.55, p = 0.02), fluoranthene (r= 0.55, p=0.02)
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Figure 54: Maximum percentage of mortality (on the left) and maximum percentage of
grow stracodition (on the right) of the ostracod Heterocypris incongruens exposed to

the 17 tested sediments
0.2.4.3 Integrating the responses
a) Multivariate analysis

Figure 55 shows the correlation circle between the microbiotest endpoints and the two
first principal components which explained respectively 68.4% and 16.6% of the total
variance. The first axis describes an ecotoxicity gradient with ostracods for MSPA and
LSPA and low ostracod growth inhibition (i.e. low ecotoxicity) that were associated with
the positive side of first principal component. The distribution of the sediments on the
first factorial plane located the sediment according to the gradient of toxicity. On the
negative side of the first principal component, sediments VID, MOR, PG2, BIE and
MAR corresponded to high ecotoxic effects and on the other side of the axis, sediments

BB and NEY exhibited particulatly low ecotoxic effects.
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Figure 55: Principal components analysis performed on the 17 sediments x 3
microbiotests’ array A) Correlation circle between microbiotests endpoints and the two
first principal components, B) distribution of sediments according to their microbiotest

endpoints values

b) Indices to integrate the response of microbiotests

Results: corrected MSPA (ICsg), LSPA (ICs0), and ostracod test (percentage of growth
inhibition) were selected to build an integrated biotest response index (IBR). The graphic
representations of the IBR for each of the 17 sediments are presented in the figure 56.
For each sediment, the area of the triangle represents the IBR score obtained from the
integration of the normalized endpoints of all the microbiotests. The IBR representation
provides information on both the global integrated response and the individual test

responses.
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Figure 56: Graphical representations of the IBR for the 17 sediments tested
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The IBR scores in our study varied from O to 11, and sediments were ranked according to
these scores (Table 18). BB and NEY sediments had the lowest scores whereas VID and
MOR sediments obtained the highest. Pearson’s correlation analyses were performed
between physico-chemical characteristics of the sediments and IBR scores. Results
revealed significant correlations (p<0.05) with organic matter (r=0.59), silt (r=0.73), sand
(1=-0.72), AVS (r=0.52), some metals as Cr (+r=0.70), Fe (t=0.66), Co (t=0.55), Ni
(x=0.72), Cu (r=0.67), Hg (+r=0.49), total PCBs (r=0.56), total PAHs (+=0.56), benzo-a-
anthracene (r=0.53), benzo-a-fluoranthene (r=0.58), benzo-ghi-perylene (r=0.49),
fluoranthene (r=0.62) and pyrene (r=0.51).

Tableau 18: Ranking of sediments according to QPEC score, IBR index and PEEP index

B 2 LIS Nees |
Ranking  Score ‘Score
BB 0.04 2 0 1 0.85 1
PG2 0.15 4 7.25 13 1.47 6
LCB 0.19 8 3.85 4 1.29 5
CMA 0.23 1 6.15 10 2.09 14
CMC 0.21 9 5.85 9 1.62 8
VID 0.72 16 11.01 17 3.17 17
MOR 0.53 14 9.51 16 2.07 13
MAR 0.23 12 7.92 14 2.16 15
IBA 0.27 13 3.66 3 1.15 2
CA]J 0.7 15 4.57 6 1.18 3
PG3 0.14 3 6.83 12 2.34 16
LGB 0.22 10 5.41 8 1.68 9
BIO 0.15 5 4.12 5 1.22 4
PG5 0.15 6 5.32 7 1.83 10
BIE 0.17 7 8.44 15 1.93 1
AMO 2.49 17 6.42 1 1.93 12
NEY 0.02 1 0.1 2 1.49 7

The PEEP index scores are also summarized in table 2, where scores varied from 0.83 to
3.17. Sediments BB, IBA and CAJ were characterised by the lowest PEEP scores and the
sediments VID, PG3 and CMA by the highest. Correlation analysis of Pearson were
conducted between IBR and PEEP scores, and figure 57 shows the significant relation
between both indices (r=0.80). No significant correlations were found between IBR and

Qrec, and PEEP and Qpec, respectively.
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Figure 57: Linear relationship (solid line) and 95% confidence interval (dotted lines)

between IBR and PEEP scores. The equation of the linear regression and the Pearson’s

correlation are given.

However, ranking sediments according to their IBR or PEEP scores were correlated to

ranking of sediments based on their Qprc values. Pearson’s rank correlation test did not

exhibit significant correlations (figure 58a,b). However, the correlation was higher (and

nearly significant) when considering the IBR compared to the PEEP (data not shown).
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Figure 58: Correlation between IBR (a) and PEEP sediment ranking (b) with the QPEC

sediment ranking. The solid line corresponded to the linear regression between both

parameters
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6.2.5 Discussion and conclusion

In the present study, 17 freshwater sediments samples were collected from different sites
and tested to evaluate their potential ecotoxicity using a screening battery of
microbiotests. Of the 17 sediments, four were constituted mostly by sand fractions and
the other samples exhibited silt fractions between 51% and 88.5%. The silt fraction of the
sediments seems to be closely related to the quantity of organic matter presented in the
sediments (r=0.60, p= 0.01, see fig. 1). Many previous field studies suggest that the
organic matter content of river sediment increases with decreasing particle size (e.g.
Evans ez al. 1990). Schorer (1997) found that most of the organic matter content in their
sediments was more present in the fine silt and fine sand fractions than in the clay
fraction. They hypothesized that these results were linked to the presence of different
types of organic material in the sediment. Moreover, in our study the organic pollutants
seemed to be more related to organic matter content than heavy metals, in fact a
significant correlation was found between total PAHs and organic matter (t=0.67,
p=0.03). These results were in agreement with the literature. Indeed, due to their low
aqueous solubility and highly hydrophobic nature (Nesterova ez al. 1982), PAHs tend to
be associated with organic matter and to accumulate in sediments (Di Toro e al 1991,

Law & Biscaya 1994, Mitra ¢z al. 1999)

The three microbiotests identified sediment VID as the more ecotoxic. This result is
consistent with the chemical classification of sediments since, according to its Qprc value
(MacDonald ez a/. 2000), this sediment was categorized as ecotoxic (class 3). Moreover, all
three tests also allowed identifying sediment BB as the least ecotoxic sediment, also in
accordance with the chemical characterization (class 1) of this sediment. For other
sediments the sensitivity of each assay varied with respect to the tested sediments,
especially with sediments categorized in class 2. These results are consistent with the fact
that bioassay responses can provide information about bioavailable pollutants that are
present in sediments (Giesy ef a/ 1990, Burton 1991, Blaise ¢f 2/ 2000, Mamindy-Pajany ez
al. 2011). In our study the three selected microbiotests supplied information of the
potential global ecotoxicity of the sediments since both dissolved and adsorbed

contaminants were taken into account during exposure. In this respect, it is a realistic

187



Chapitre 6 : Intégration des réponses de la batterie de microbiotests

approach to evaluate the bioavailability of contaminants in sediments (Harkey ez a/. 1994,

Lib & Ahlf 1997, Mamindy-Pajany ef a/ 2011).

Sediment AMO was characterised by the highest Qprc value. However, considering the
distribution of the sediments along the first PCA factorial axis (i.e. a proxy of the global
contamination gradient, Fig. 1) sediment AMO was not located in the higher values of
this contamination gradient. The mismatch between the sediment Qprc values and its
position along the contamination gradient could possibly be explained by the high
concentration of lead and arsenic, two highly potentially ecotoxic compounds (Mouchet e7
al. 2007, Karadjova e al. 2008) whose concentration variability among sediments was not
well explained by the first factorial plane (Fig. 1). It is worthy to note that this sediment
was not very ecotoxic according to the three microbiotests used in our study. These
results could indicate that these particular pollutants were not bioavailable for the
organisms. The intensity of the correlation with the physico-chemical parameters was
highly variable among the endpoints of the three microbiotests. The only consistent result
was the significant correlation found between each endpoint test and the percentage of
silt and sand in the sediments. These correlations could be attributed to the pollutants
bound to the sediment particles or could be related to a bias of the assay associated to

fine particles.

For MSPA, several authors have reported a bias associated to the MSPA and the nature
of the sediments, the finest particles being able to influence test responses (Benton ez /.
1995, Quintino ez al. 1995, Ringwood ez al. 1997). We have demonstrated that the finest
particles contribute to the loss of bacteria after filtration causing a significant loss of the

potential bioluminescence used for the calculation of the ICso (Burga-Pérez ez al. 2012a).

In the LSPA, a potential bias caused by the finest particles has been reported by
Dellematrice ez a/. (2006) and we have also noted this (Burga Pérez ef al 2012b), but we

did not quantify this bias.

Until now, no bias related to finest particles has been reported for the Ostracodtoxkit. In

addition, organic matter can play a role in the bioavailability of pollutants in natural
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sediments (Evans ef al. 1990, Castro & Vale 1995, Hoss ef al. 1997, Schorer 1997, Gao et
al. 1998, Lin et Chen 1998), but also could cause a bias in the response of some tests.
The organic matter content was signifi stracodorrelated with the LSPA and ostracod
measurement endpoints. In the case of the LSPA, it has been reported that humic
substances can interfere with the electron transport in plant and cyanobacterial thylakoids
(Pflugmacher ez al. 20006). Paul ef al. (2003) showed that the quinones found in humic
substances could be responsible for the high inhibition of the electron transport (> 80%)
in some species of aquatic macrophytes. Moreover, humic substances can bind with

quinones of PS II and thus block the electron transfer (Pflugmacher e a/. 20006).

In the case of the OstracodtoxKkit test with Heterocypris incongruens, growth inhibition was a
more sensitive endpoint than mortality. The same tendency was observed in other studies
(Chial & Persoone 2002, Joner ef al. 2004, Oleszczuk 2008). These organisms, when
exposed to the contaminated matrix, probably saw their energy balance favor
maintenance and survival functions at the expense of their development (Barata & Baird
2000). Due to the different pathways on which contaminants can interfere, ostracods are
important organisms to include in a battery of microbiotests to assess solid matrices
ecotoxicity. Firstly, these organisms could be directly exposed to toxicants linked to the
solid phase through their locomotion activity (they swim at the surface of the sediment
and may hide in it). Secondly, they can be contaminated through dietary exposure, these
organisms having a wide range of feeding habits (filter feeders, scavengers, herbivores,
carnivores (Rossi ez al. 2011)). Thirdly, they can resist to very low dissolved oxygen
concentration (up to 2 ppm) (Margalef 1953, Green 1959). Organic matter contained in
sediments can be beneficial, as a preferential food source, for these organisms
(Annapurna & Rama Sarma 1982). However, this pr stracod scan also be detrimental to
ostracods. Indeed, organic pollutants (e.g. PAHs) are mainly boun stracodanic matter
thus increasing ostracod exposure to these toxicants, to which they are sensitive (Joner ez

al. 2004, Hamdi ez al. 2007, Oleszczuk 2008, Coccia et al. 2009).

One of the goals of our study was to develop an easy and practical tool that integrates the
results of the battery of microbiotests. The integrated microbiotest response (IBR) index

was adapted from IBR index to provide an index that reflects the global ecotoxicity of the
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sediments. Moreover, the graphical representation of the IBR (figure 4) has the advantage
of conserving the initial information of the individual contribution of each microbiotest
to the final score. The graphics in figure 2 show that the different microbiotests can
respond differently to the same sediment. These differences in sensitivity could be
attributed to the fact that not all toxicants present in the sediments (i) are available for
each test organism and (ii) affect the same metabolic processes and cause the same effects
among organisms, because pollutants have different modes of action and target receptors
(Burton 1991) These results also confirmed the fact that each test has its own specific
sensitivity suggesting that the utilisation of a single organism in the assessment of

ecotoxicity is definitely insufficient (Dutka ez a/. 1983, Castillo e al. 2000)

Both the IBR and PEEP indices display similar patterns regarding the classification of
sediments. However, when comparing more thoroughly sediment ranking obtained with
Qrec with either the IBR index or the PEEP index (figure 6,a,b), no significant
correlation was found between the chemical sediment ranking and both integrative

indices ranking.

Our work emphasizes the necessity of developing integrative risk assessment
methodologies for highly complex matrices such as sediments. Incomplete chemical
analyses have limited utility to evaluate the ecotoxic effect of sediments (Davoren ef al.
2005, Mamindy- Pajany e a/. 2010), because they cannot integrate the combined effects
(antagonistic or synergistic) nor the bioavailability of toxicants to organisms. To
overcome these limitations, the development of sensitive integrative bioassessment
methods (e.g. battery of bioassays and integrative indices) based on organisms with
complementary exposure and toxicity pathways to toxicants presents in sediments should

be encouraged.
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7.1 Synthése et discussion générale

L’objectif général de notre travail de recherche avait pour but la wvalidation
méthodologique de plusieurs tests en phase solide pour pouvoir ensuite les appliquer a
n’importe quel sédiment. Dans un premier temps, nos efforts se sont focalisé sur la mise
en évidence et si possible la quantification des biais potentiels liés au caractéristiques
géochimiques des sédiments préalablement signalés ou non dans la littérature. Nous
avons également cherché a optimiser des tests existants, par exemple en élaborant des
variantes de ces mémes tests. Finalement, nous avons appliqué les techniques optimisées
et/ou développées au reste des sédiments échantillonnés contaminés ou non et couvrant

la gamme la plus large possible de granulométrie et de quantité de matiere organique.

La batterie de microbiotests prévue au départ était constituée de 6 microbiotests appliqués
a la phase solide, c’est-a-dire aux sédiments bruts (plus ou moins dilués avec un milieu
différent pour chacun). Parmi ces 6 tests, a savoir les tests Microtox® en phase solide,
algue en phase solide, Luminotox en phase solide, Ostracodtoxkit®, Phytotoxkit® et
MARA, seuls 4 de ces 6 tests ont finalement été étudiés. A partir de ces quatre
microbiotests, nous en avons retenu trois (Mic-SPA, Lum-SPA et ostracodtoxkit) car ils

ont donné des réponses significatives avec tous les échantillons testés.

Ecotoxicité observée et écotoxicité potentielle : les résultats des trois
microbiotests sélectionnés sont-ils représentatifs de la composition chimique des

sédiments ?

Les organismes sélectionnés dans notre étude, avec leurs conditions d’essai et leurs
criteres d’évaluation respectifs, ont présenté des réponses différentes pour chaque
sédiment testé. Les deux variantes du test algue et les deux criteres d’effet sélectionnés
(inhibition de Dactivité estérase et inhibition de la croissance) ont été les seuls tests qui
n’ont pas été sensibles, quels que soient les échantillons testés, et ce contrairement a qui a
déja été signalé par différents auteurs sur la plus grande sensibilité du test algues par
rapport a la réponse du test Microtox®. Selon nos conditions d’essai et le type

d’échantillon, les algues n’ont pas pu discriminer les échantillons moyennement et tres
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contaminé de notre étude. Ce faible pouvoir de discrimination des effets toxiques des
tests ASPA et ASPAIC pourrait étre lié aux caractéristiques naturelles des sédiments.
L’apport en nutriments pourrait stimuler la croissance algale dans le test ASPAIC, des
effets bénéfiques d’éléments comme l'azote ou le phosphore pourraient alors étre plus
importants que les effets néfastes de polluants présents dans la phase dissoute et la phase
particulaire. Par ailleurs, le fait d’avoir obtenu une stimulation de croissance avec le test
ASPAIC pourrait nous donner des informations sur des risques potentiels
d’eutrophisation des écosystemes aquatiques correspondants aux sédiments étudiés.
Plusieurs études avec le test algues ont été réalisées pour évaluer le potentiel
d’eutrophisation de systemes aquatiques lotiques et lentiques (Filip et Middlebrooks 1976
, Joubert 1980 , Gerhold et Otto 1976 , Djomoa e al. 1993). Dans le processus de remise
en suspension des sédiments, les nutriments peuvent étre relargués et ainsi stimuler la
prolifération algale (Hansen ef a/ 1997, Schallenberg et Burns 2004). Bien que nous
n’ayons pas identifié de corrélations significatives entre cette stimulation algale et les
concentrations en phosphore et en azote, il faut tenir compte du fait que les teneurs
mesurées de ces composants inorganiques ne refletent pas nécessairement les

concentrations biodisponibles pour les algues.

Par ailleurs, le carbone organique dissout (COD), en raison de son caractere amphiphile
dans les substances humiques, pourrait s’adsorber sur la surface des algues et ainsi les
«protéger» en empéchant les polluants de se fixer a la surface cellulaire (Campbell ¢ al.
1997, Knauer et Buffle 2001, Koukal ez 2/ 2003). De plus, la spéciation des polluants des
sédiments d’étude dans les conditions de I'essai ne semble pas provoquer un effet sur

activité estérase des algues.

Par ailleurs, la réponse obtenue avec les trois autres microbiotests (MSPA, Lum-LSA et
ostracodes) pourrait étre lié a la contamination mesurée dans les sédiments. En fait,
I'analyse de coinertie realisée entre les réponses de chaque microbiotest et les
contaminants mesurés dans les sédiments ont présenté des relations significatives
RV14=0,38, p=0,023). Malgré les limitations de ce type d’analyse multivariée, il semblerait

que la chimie des sédiments joue un role important dans les réponses biologiques. La

4 RV= Coefficient de correlation multivarié
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figure 59 présente les résultats, sur le premier plan factoriel, de I'analyse de coinertie
effectuée entre les résultats des microbiotests et les mesures de polluants dans les
sédiments. Sur la figure 59A, les points de départ des fleches représentent la position des
sites d’apres les données biologiques et 'extrémité des fleches correspond a la position
des sites d’apres les données chimiques. La différence entre les deux structures est donc

matérialisée par la longueur des fleches (Tableau 19).

On peut ainsi déduire d’apres ce graphique que, pour certains sédiments, la réponse des
microbiotests pourrait s’expliquer par la contamination des sédiments alors que pour
d’autres sédiments la réponse serait liée a d’autres facteurs, comme par example des
contaminants non mesurés, les caracterisitiques géochimiques des sédiments ou leffet
causé¢ par les mélanges de polluants. Le dendrogramme créé a partir des distances de
chaque vecteur nous a permis de séparer les sédiments en 3 groupes. Le groupe 1
correspond aux sédiments ou la réponse des organismes d’essai serait en forte liaison avec
la contamination mesurée, le groupe 2 est lui composé de sédiments ayant une relation
«moyenne» entre les réponses biologiques et la contamination mesurée. Enfin, le groupe 3
est composé de sédiments pour lesquels la réponse des microbiotests ne correspond que
faiblement a la contamination mesuré et pourrait étre conditionée par d’autres facteurs

non considérés dans la caractérisation chimique réalisée sur les sédiments.
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Inertie axe 2: 4.84%

Inertie axe 1: 92.77%

Axe 2 d=02

Axe 2 d=05
oto
Axe 1
Microtox
Y Canonical weights

X Canonical weights

Figure 59 (A,B): Analyse de coinertie entre les réponses des trois microbiotests

selectionnés (Mic-SPA corrigé, Lum-SPA, Ostracodes)
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Height
NEY 0.134 . I I 1 1
AMO 0.174 LCB
PG5 0.349 CMA ﬂ
CMA 0.487 Groupe 1 PG2
PG2 0.531 PGS
LCB 0.659 ;Jc\; }:|
PG3 0.855 e
LGB 0.883 CMC )—_li
MOR 0.944 ‘ IBA
VID 0.969 Groupe 2 | pgs
BIO 1.050 LGB
CMC 1.134 BIO
IBA 1.161 MOR
MAR 1.253 VID
BB 1.719 CAJ
BIE 1.808 Groupe 3 BB }J
CAJ 2.015 BIE

Tableau 19: Distances correspondant aux vecteurs de I’analyse de coinertie réalisée
entre les résultats des trois microbiotests sélectionnés et la caractérisation chimique des
sédiments.
Figure 60: Classification ascendante hiérarchisée (distance euclidienne et critére
d’agrégation de Ward) réalisée a partir des valeurs de distances renseignées dans le
tableau 19

Quand nous intégrons dans lanalyse de coinertie la caractérisation physique des
sédiments (taille de particule, matiére organique, rapport C/N, AVS), cela provoque une
augmentation du coefficient RV=0,44, ce qui démontre que la réponse des microbiotests

pourrait aussi ¢tre en partie liée aux caractéristiques physiques des sédiments.

Les deux premiers axes de cette analyse de coinertie expliquent respectivement 92,77% et
4,84% de la variance totale. D’apres la figure 59B, le premier axe de I'analyse semble
montrer un gradient de contamination globale des sédiments. L’analyse de coinertie nous
permet donc d’avoir plus d’informations sur la réponse de chaque microbiotest par
rapport aux contaminants mesurés. En comparant les trois microbiotests, il semblerait
¢galement que la variabilité des tests Luminotox et ostracodes serait plus liée au gradient
de contamination des sédiments (premier axe) que pour le test Microtox, dont la

variabilité des réponses ne semble pas expliquée par les polluants mesurés.

203



Chapitre 7 : Synthese, discussion générale et conclusions

Les sédiments naturels contiennent des substances d'origine naturelle et anthropogénique.
L’effet toxique associé a la contamination des sédiments dans l'environnement peut étre
causé¢ par des mélanges complexes de polluants mesurés ou non. Comme il a déja été
signalé par différents auteurs I'analyse chimique des sédiments ne fournit qu'une partie des
connaissances nécessaires pour évaluer le potentiel toxique des sédiments (Kwan et Dutka
1995, Davoren et al. 2005, Mamindy-Pajany ez a/ 2011). Ces analyses ne couvrent en effet
pas tous les composants chimiques ou leurs métabolites qui peuvent également causer des
effets, méme a faible concentrations (Blasco et Picé 2009). Dans notre étude, nous ne
disposons pas d’analyses additionnelles sur la spéciation des polluants ou des autres
composants chimiques dans les conditions expérimentales de chaque microbiotests, ce qui
nous permettrait d’approfondir la compréhension de la réponse des microbiotest aux

sédiments contaminés.

Biais associés a certaines caractéristiques des sédiments

Il a été déja signalé que certains facteurs confondantspourraient modifier la réponse des
organismes d’essai (Postma ef a/ 2002). Parmi ces facteurs confondants cités dans la
littérature on peut noter P'ammonium (Ankley ez a/ 1990, Wang et Chapman 1999), les
sulfides ou le sulfure élémentaire (Jacobs et al. 1992, Pardos e al. 1999) ainsi que la
distribution de taille des particules des sédiments (Brouwer ¢z /. 1990, Benton ez al. 1995,
Ringwood ¢ al. 1997, Tay et al. 1998). 11 a été déja signalé que certains organismes utilisés
dans les tests d’écotoxicité présentent une certaine sensibilité a 'ammonium (Ankley ez a/.
1990, Ankley e al 1995). En fait, les tests Microtox et certains tests basés sur des
amphipodes ont présenté des corrélations significatives entre les parametres biologiques
mesurés et les contenus en ammonium dans l’eau intersitielle des sédiments. Le soufre
¢lémentaire ou le sulfure d'hydrogene (Pardos ez al 1999, Jacobs et al. 1992) ont également
été signalés pour étre toxiques pour A. fischers dans des extractions organiques des
sédiments. De méme, Brouwer et Murphy (1995) ont observé des effets toxiques en
exposant les bactéries a des sédiments dopés avec du HaS. Dans notre étude, nous
n’avons pas pu faire de dosages d’ammonium et de sulfures pour confirmer que I'effet

écotoxique observé dans nos microbiotest, surtout pour le Mic-SPA, pourrait ¢tre lié a ces
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composants, mais ce sont des composants qui ne sont pas négligeables au moment de

linterprétation des réponses toxiques.

Dans notre étude, nous avons pu démontrer et quantifier le biais lié a I'adsorption des
bactéries dans la phase solide des sédiments lors de I'exécution du Mic-SPA. Ce biais peut
étre lié aux particules fines des sédiments mais également au contenu en maticre
organique. Les biais associés aux sédiments ont été déja souligné par différent auteurs
(Brouwer ef al. 1990, Benton ez al. 1995, Quintino ez al. 1995, Ringwood ez al. 1997, Tay et
al. 1998). Par contre, la maticre organique n’a pas vraiment été désignée comme un
facteur confondant pour le test Microtox dans I’évaluation des sédiments. Nous avons
formulé I’hypothese que les substances humiques, de par leur capacité a se fixer aux
surfaces biologiques Campbell ez al. (1997), pourrait adsorber les bactéries et ainsi
contribuer a ce qu'un plus faible nombre de bactéries soient disponibles apres I'étape de
filtration. Le modele proposé par Burga Pérez ef a/ (2012) met en relation le pourcentage
de perte des bactéries en fonction du contenu en limons et argiles pour chaque
concentration de sédiments testée. Nous avons également testé la relation entre la perte
en bactéries et les contenus en mati¢re organique. Nous avons trouvé une corrélation
significative (r=0,69, p = 9,17 x 109). Cependant, quand nous avons intégré dans un
mode¢le de régression multiple a la fois I'effet de la fraction des particules fines et celui de
la matiere organique sur la perte en bactéries, la contribution de la matiere organique au
modele n’a pas été significative. Bien que les pourcentages en limons et argiles soient
censés représenter I'importance des différentes fractions minérales, du fait de la méthode
analytique utilisée, il ne peut pas étre totalement exclu (surtout pour les limons) que
certains types de maticre organique puissent etre liés aux particules minérales. Nous en
déduisons que dans le modele «imon+targile vs % perte des bactéries», Peffet des

particules fines inclut déja, au moins en partie, les effets de la matiere organique associée.

L’effet des particules fines a également été mis en évidence avec le test Luminotox.
D’apres nos résultats, il semblerait que les PEC soient trés sensibles aux particules fines
en général, ce que nous avons mis en ¢évidence en appliquant le test Lum-LPA a des
sédiments naturels et a des sédiments artificiels composés de différents mélanges d’argiles.

Cependant, il reste encore a savoir pourquoi, dans le test Lum-SPA, I'effet des particules
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fines est moins évident que dans le test Lum-LPA. Nous avons formulé ’hypothese quiil
pourrait probablement exister, dans le test Lum-SPA, une compétition importante sur les
sites de fixation des PEC entre les polluants, le carbone organique dissous et les plus
grosses fractions granulometriques des sédiments. Quand I’échantillon est filtré, cette
compétition diminue laissant ainsi la porte ouverte aux particules fines pour exercer une
action sur les PEC. Contrairement au test Microtox, nous n’avons pas pu quantifier le

biais associé aux particules fines.

Par ailleurs, en fonction de leur constitution ou du type de maticre organique qu’ils
contiennent, les sédiments q pourraient exercer une influence directe dans la réponse des
PEC. D’apres les analyses de corrélation réalisées entre la réponse du test Lum-SPA et les
parametres physico-chimique des sédiments, il semblerait que le pourcentage en maticre
organique ¢était significativement corrélée avec les valeurs de Clso. Nous n’excluons donc
pas la possibilité que cette maticre organique puisse causer des interférences dans les
réponses biologiques. Cette hypothése semble d’autant plus probable qu’il a été déja
rapporté que les substances humiques peuvent intervenir dans les réactions de transport
des électrons dans les thylakoides. Cette hypothese a été validée pour certaines plantes et
cyanobactéries exposées a différent types des substances humiques (Pflugmacher ez 4/
2000). Paul ez al. (2003) dans Bahrs e a/ (2012) a montré que la quinone trouvée dans les
substances humiques testées pourrait étre responsable de l'inhibition de transport
d'électrons (> 80%) chez certaines especes de macrophytes aquatiques. Les substances
humiques peuvent se lier avec les quinones de PS II, et donc exercer un blocage du

transfert des électrons (Pflugmacher ez a/. 2006)
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Complémentarité des tests

II est déja reconnu dans de nombreuses études (Giesy et Hoke 1989, Matthiessen e# al.
1998, Chapman ez a/. 2002, Davoren et al. 2005) qu’il est important d'utiliser plusieurs
especes d’organismes d’essai provenant de phylums différents et représentant différents
niveaux trophiques, pour évaluer les effets potentiels des sédiments contaminés. Les
especes peuvent présenter des sensibilités différentes aux substances toxiques en fonction
de leurs différents modes d'action dans les réactions physiologiques et biochimiques
d'organismes. De méme, nous pouvons penser que tous les organismes ne répondraient
pas aux mémes gammes de toxiques. Certains produits toxiques ont en effet des effets
spécifiques sur des organismes ou des groupes particuliers d'organismes. Les bactéries, les
algues et les organismes supérieurs peuvent ainsi présenter des sensibilités différentes aux

polluants organiques et inorganiques (Giesy et Hoke 1989)

Selon Burton ez al. (1996) la composition d’une batterie de biotests constituée de 2 a 3
organismes devrait étre suffisant pour la plupart des applications destinées a détecter la
toxicité des sédiments. Différentes batteries d’essais ont été décrites ou le choix des
especes modeles a été basé sur des criteres de décision tels que les objectifs d'étude, les
caractéristiques des sites, les ressources financieres, l'expertise de laboratoire, les

organismes disponibles, la sensibilité ou encore le pouvoir de discrimination de 'essai.

Dans notre travail de recherche, les trois microbiotests représentent différents
compartiments trophiques. Ils ont ainsi permis une évaluation des niveaux de toxicité et la
réduction de lincertitude de la qualité des sédiments étudiés. A partir de 'analyse en
composantes principales (ACP) et des analyses de corrélation, nous avons montré que les
trois microbiotests retenus ont présenté une complémentarité dans leurs réponses pour

Pévaluation de I’écotoxicité des sédiments étudiés.
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Figure 61 (A,B,C): Représentation de la corrélation du test Spearman entre les
classessement des 21 échantillons testé pour chaque microbiotest. Les droites

représentant la relation linéale entre les deux classements.

La figure 61 montre que chaque test identifie les mémes sédiments aux extrémités du
gradient écotoxicité, mais on observe une différence des classements pour les sédiments
moyennement écotoxiques. Ces différences entre les microbiotests pourraient étre
attribuées a plusieurs facteurs parmi lesquels la biodisponibilité des polluants qui n’est pas
la. méme d’un organisme a lautre. Les caractéristiques géochimiques des sédiments,
comme nous l'avons déja mentionné, peuvent aussi influencer de maniere différente la
réponse des organismes. Certains biais peuvent étre attribués aux appareils de mesure

correspondant a chaque microbiotest, par exemple le quenching potentiel que I'on peut

observer au moment des mesures quand nous avons utilisé des appareils pour mesurer la
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bioluminescence. Malgré le fait que nous ayions pris en compte ce facteur, surtout pour le
test algue et Luminotox, I'influence potentielle de ce facteur, aussi minime soit-elle, mérite
d’étre mentionnée.

I’ACP présentée dans la figure 62 nous montre également la complémentarité et la non-
redondance des trois microbiotests sélectionnés. Le premier axe de PACP, qui explique
71,76% de la variabilité totale, suggere que les trois microbiotests décrivent un gradient

d’écotoxicité des sédiments.
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Figure 62: Analyse en composantes principales avec les trois microbiotests sélectionnés
(Mic-SPA, Lum-SPA et ostracodes) réalisés sur 21 sédiments testés (1, 2éme, 3éme

campagnes et les sédiments du JURA)

De méme, cette analyse montre aussi que les trois microbiotests ont présenté des patrons
d’écotoxicité différents. L'importance de la non-redondance réside dans le fait que chaque
test apporte une information complémentaire car ayant potentiellement des mécanismes
d’action d’écotoxicité différents d’un organisme a lautre, permettant ainsi d’optimiser la
détection de I'effet toxique. Comme il a été déja mentionné par plusieurs auteurs (Giesy et

Hoke 1989, Bombardier et Bermingham 1999, Chapman e a/. 2002), une batterie d'essais
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qui incorpore un certain nombre d’especes différentes, est préconisé pour réduire

l'incertitude dans ’évaluation de la qualité des sédiments.

Magnusson e al. (1996) ont montré que les différents organismes (Nzfocra spinipes, Daphnia
magna, Mytilus edulis, Oncorhyncus mykiss) d’une batterie de bioessais peuvent répondre
différemment a divers groupes de polluants en fonction de leurs habitudes alimentaires
ou en raison de leurs sensibilités différentes a divers polluants. De méme, Matthiesen ez a/.
(1998) ont aussi montré que les différents taxons et criteres d’évaluation des organismes
choisis dans leur étude ont présenté des sensibilités différentes aux sédiments multi
contaminés. Ils ont également précisé I'importance d’inclure dans une batterie de bioessai
des organismes appartenant a différents niveaux trophiques et de sensibilités. Lahr ez a/.
(2003) ont mis en application une batterie de bioessai pour tester différents extraits de
sédiments afin d'identifier la cause de leur toxicité, batterie constituée par A. fischers,
Brachionus calyciflorus, Thammocephalus anostracan, Daphnia magna et Chironomus riparius. Les
résultats obtenus ont montré que la réalisation simultanée de plusieurs bioessais augmente
la chance de démontrer les effets toxiques de sédiments pollués ou de leur leau
interstitielle. De méme, aucun des résultats de tests ne semblait étre corrélé avec les
classes de pollution déduites des analyses chimiques de routine des substances prioritaires
dans les sédiments de la présente étude. La complémentarité de certains microbiotests a
¢té déja montréee par Blaise ef al. (2004) avec des tests en phase solide MSPT, Flash-
Microtox, ASPA, ostracode et Hyalella Azteca. Les résultats de leur analyse multivariée ont
montré que les réponses des essais MSPT, ASPA et ostracode n’ont pas été similaires

entre eux, suggérant la non redondance des réponses de ces microbiotests.

Finalement, il faut signaler que les microbiotests sélectionnés constituent des outils faciles
a mettre en place, de bas cout, qui permettent détecter de maniere précoce la fraction
disponible des polluants dans les sédiments. Ces tests peuvent ¢tre complétés par des
macrobiotests pour avoir ainsi un regard plus complet sur I’évaluation de I’écotoxicité des

sédiments.
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Intégration des réponses des microbiotets

Pour identifier les priorités d'action aprés d’une évaluation de I’écotoxicité potentielle des
sédiments avec différents bioessai, il y a un vrai besoin de synthétiser et d’intégrer les
différentes réponses de la batterie de bioessais. Ces priorités ne peuvent pas étre basées
sur la base des parametres individuels dont les réponses pourraient étre contradictoires et
ainsi amener a des confusions pour les décideurs sans connaissances techniques (Canna-
Michaelidou e al. 2000). Plusieurs auteurs signalent que, pour avoir une ¢évaluation
complete du potentiel de danger, il est nécessaire d’utiliser une approche intégrée des
effets biologiques des contaminants (Ahlf ez 2/ 2002, Nendza 2002, Lahr ez al. 2003).
L’intégration des réponses peut etre réalisée a partir des indices individuels en utilisant
différentes approches mathématiques pour synthétiser l'information (Shin et Lam, 2001).
Plusieurs indices ont récemment été proposés pour la qualité des sédiments (Wildhaber et
Schmitt 1996, Bombardier et Bermingham 1999, Shin et Lam 2001, Grapentine e/ al.
2002, Losso et al. 2010, Persoone et al. 2003, Piva et al. 2011, Benedetti et al. 2012) ces
indices intégrent des organismes de différents niveaux trophiques, avec des phases
d’exposition différentes, différents criteres d’évaluation d’ecotoxicité et différents temps

d’exposition.

Dans la dernicre partie de notre travail de recherche, nous avons synthétisé les réponses
de trois microbiotests (chapitre 6) a 'aide d’un indice d’intégration (IMR). Les résultats de
cet indice ont permis d’identifier les sédiments les plus écotoxiques. De méme, 'indice a
présenté des corrélations avec certains parametres physico chimique des sédiments
comme la taille des particules, la maticre organique et certains polluants métalliques et
organiques, réponses qui n’apparaissaient pas forcément avec les trois microbiotests
considérés individuellement. Le fait d’intégrer les réponses permet de renforcer la

pertinence de la batterie utilisée.

Par ailleurs, la corrélation non significative trouvée entre les classements des sédiments de
I’écotoxicité théorique, obtenue a partir de la classification de McDonald ez a/. (2000), et le
classement de I’écotoxicité observée, estimée par les valeurs des indices IMR et PEEP,

nous a permis de souligner que I'approche chimique ne reflete pas nécessairement les
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effets écotoxicologiques. Comme nous I'avons déja signalé dans ce chapitre, 'approche
chimique est insuffisante pour évaluer 'ecotoxicité potentielle des sédiments, En effet, les
analyses chimiques mesurent la concentration totale de certains polluants et n’évaluent pas
les effets combinés (antagonistes ou synergiques) et la biodisponibilité de ces toxiques
pour les organismes. De méme, ce type d’approche ne prend pas en compte les
caractéristiques géochimiques des sédiments, lesquelles peuvent influencer la réponse des
organismes d’essal. Différents auteurs ont signalé I'importance d’intégrer I'information
chimique et les analyses écotoxicologiques avec des batteries des bioessais (Pedersen ez /.
1998, Ghirardini ez al. 1999, Lee 1999, Davoren et al 2005, Mamindy-Pajany ez a/. 2010)

pour évaluer les risques environnementaux liés aux sédiments

Les indices proposé dans ce travail de recherche (IMR et PEEP) doivent étre considerés
comme une manicre simple de synthétiser des informations sur lecotoxicité des
sédiments, ils sont ouverts a I'intégration de réponses d’autres bioessai afin de renfoncer
et de donner plus de sensibilité a notre batterie de microbiotests. Toutefois, il faut aussi
tenir compte des limites de cette approche au moment de leur application, a savoir i)
I'ordre des microbiotests dans le diagramme en radar pourrait modifier la valeur finale de
I'indice IMR (Devin, comm. pers.), if) la méthode de normalisation des réponses ne
permet pas de comparer les valeurs d’indices d’un cas d’étude a lautre et iii) les indices
proposés n’integrent pas les parametres physico chimiques des sédiments avec les

réponses biologiques.
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7.2 Conclusions générales

Le présent travail de recherche a porté sur la validation et le développement de
microbiotests en phase solide pour évaluer I'effet toxique potentiel de sédiments naturels.
Sur les six microbiotests proposés au début de la these, nous avons focalisé nos efforts
sur 4 biotests: Microtox en phase solide (Mic-SPA), luminotox en phase solide (Lum-

SPA), algues en phase solide (ASPA) et ostracodes.

Du fait de leur complexité et de leur hétérogénéité, 'étude de sédiments naturels, pollués
ou non, implique que les organismes d’essai ne se trouvent pas seulement confrontés a la
fraction biodisponible des polluants mais aussi aux caractéristiques géochimiques
naturelles des sédiments, rendant ainsi plus difficile la tache de linterprétation des
résultats. Comme nous I'avons montré au cours de notre travail de recherche, la réponse
des organismes d’essai sélectionnés serait influencée par les polluants mais aussi par

certaines caractéristiques géochimiques des sédiments.

Pour avoir une mesure plus précise de Peffet toxique des sédiments associé¢ aux polluants,
il faudrait identifier, quantifier et corriger tous les biais associés aux caractéristiques
géochimiques des sédiments. Au cours de ces trois ans de travail nous n’avons pas pu
tous les corriger, mais nous avons proposé¢ des améliorations surtout relatives aux effets

de la granulométrie et du contenu des sédiments en maticre organique.

Nous avons, en particulier, mis en évidence des biais associés aux particules fines et a la
mati¢re organique des sédiments pour les tests Mic-SPA et Lum-SPA. Dans le premier
cas, la technique de cytométrie en flux a permis de montrer qu’il existait une perte de
bioluminescence potentielle attribuable a la fixation ou a I'adsorption des bactéries
principalement aux particules des sédiments et éventuellement a la matiere organique. Ces
bactéries ne sont ainsi pas récupérées apres la filtration. Nous avons pu estimer cette perte
de bioluminescence ce qui nous a permis de corriger les valeurs de bioluminescence.
Ainsi, les techniques de cytométrie en flux nous ouvrent des perspectives intéressantes

dans le cadre de I’étude de la viabilité des bactéries apres exposition a des sédiments
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pollués. Dans le cas du test Lum-SPA, nous avons montré que les PEC sont tres sensibles

aux particules fines qu’il s’agisse d’un sédiment naturel pollué ou non.

Les quatre tests sélectionnés ont présenté des réponses différentes pour chaque sédiment
d’étude. Le test avec les algues a été le moins sensible. Par contre, le fait d’avoir des
stimulations des croissances dans la réponse du test ASPAIC pourrait nous fournir des
indications sur le risque potentiel d’eutrophisation des cours d’eaux apres exposition aux

sédiments.

Les tests Mic-SPA, Lum-SPA et ostracodes ont présent¢é un bon pouvoir de
discrimination de I’écotoxicité des sédiments étudiés. Les trois tests ont identifié de
manicre similaire les sédiments présentant des niveaux extrémes d’écotoxicité (trés peu ou
trés fortement écotoxiques), la différence des réponses entre ces tests a surtout été
observée pour les sédiments moyennement écotoxiques. Leur réponses n’ont pas été
redondantes mais plutot complémentaires. Cette complémentarité pourrait s’expliquer par
leur appartenance a différents niveaux trophiques et par le fait que les cibles des polluants

peuvent étre différentes entre les organismes testés.

De plus, les microbiotest présentés constituent des outils faciles a mettre en ceuvre, a bas
cout, rapides et ils peuvent étre appliqués a n’importe quel type de sédiment (tableau 20).
I faut aussi souligner que les microbiotests proposés dans notre travail ne peuvent pas
remplacer les bioessais chroniques avec des organismes plus complexes comme ceux
testés avec les macrobiotests (e.g. C. riparius, H. azteca, etc). Cette batterie de microbiotests
doit donc étre percue comme un systeme de détection rapide pour une premicre
¢évaluation de Pécotoxicité potentielle des sédiments. La réponse de notre batterie est
complémentaire de celle des macrobiotests et permet ainsi d’avoir un regard plus complet

sur I’état des sédiments.
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Tableau 20: Résumé des trois microbiotests sélectionnés comme outil de screening pour

évaluer I’écotoxicité potentielle des sédiments

Microbiotest Paramétres Mesures Intéréts Inconvénients
retenus accessoires
Mic-SPA L % limons Rapidité Mesures
Clg, corrigés % argiles R "_"p' '|e. accessoires
(méthode Burga-Pérez et al . Trés discriminant L. A
2012) Test sur lixiviat Tres sensible Bla_us particules
phase solide fines et MO
Lum-SPA o limone Rapidité -
o Lo iais particules
- Cl, (ou Clx) % argiles Dlscrlm_lnant fines et MO
Sensible
Ostracodes Peu sensible aux
% maximal [O2] faibles Témoi
P ) émoins non
- \'T inhibition Non Plus voies i
L o ] ; appariés
- croissance d’absorption des
= polluants

Il existe un vrai besoin de synthétiser et d’intégrer les différentes réponses de la batterie de
bioessais a partir d’outils pratiques et efficaces de facon a identifier les priorités d'action
entre les sites. Dans ce cadre, nous avons adapté un systeme simple d’intégration des
réponses (IBR) a notre batterie de biotests pour calculer un IMR. Dans notre étude,
I'indice IMR a présenté un bon pouvoir de discrimination entre les sédiments testés et il a
également permis de mettre en évidence une différence dans la classification des
sédiments par rapport a approche chimique (Mc Donald ez a/ 2000). Cette différence
souligne limportance d’utiliser des bioessais car ils évaluent tous les formes
biodisponibles des polluants ainsi que leurs effets combinés (antagonistes ou synergiques).
La méthodologie de l'indice proposé est ouverte a lintégration deréponses d’autres
bioessais, ce qui permettrait de donner plus de pertinenece a l'analyse globale de

I’écotoxicité potentielle des sédiments.
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Annexe 1: Schéma de démarche d'évaluation des risques.

D’apres Babut et al. (2002)

étapa 1
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Annexe 2: Seuils de qualité proposés par MacDonald et al. (2000)

Jr—

Métaux (mg/kg)

Arsenique 33
Cadmium 4.98
Chrome 111
Cuivre 149
Plomb 128
Mercure 1.06
Nickel 48.6
Zinc 459
Hydrocarbures aromatiques polycycliquesc (pg/kg)
Anthracene 845
Fluoréne 536
Naphthaléne 561
Phenanthréne 1,170
Benz[a]anthracéne 1,050
Benzo(a)pyrene 1,450
Chryséne 1,290
Fluoranthéne 2,230
Pyréne 1,520
HAP totaux 22,800

PCB t otaux 676

257



Annexes

Annexe 3: Parametres physico-chimiques des sédiments de la 1ere

campagne

Sédiments 1°° campagne ‘

Parametres
. BB LCB | PG2 | CMA CMC |
Matiére organique (%) 2.1 14.9 12.9 7.6 5.9
C/N 34.42 68.16 79.92 44.02 26.54
Humidité (%) 27.9 67.6 67.8 63.0 523
Argiles (%) 0.21 0.14 0.11 0.15 1.27
Texture Limons (%) 8.92 46.32 70.27 51.04 73.90
Sables (%) 90.87 53.54 29.62 48.81 24.82
CaCO; % 21.5 41.2 49.0 293 27.0
pH 7.72 8.19 7.79 7.56 7.55
AVS (umol/g dw) 0.15 8.5 4.3 33.0 14.1
P (mg/g) 0.29 1.06 0.79 1.18 0.84
N (%) 0.04 0.34 0.30 0.26 0.16
Cr (mg/kg) 12.3 41.7 29.9 48.8 522
Fe (mg/kg) 4755 14367 12889 17177 20567
Co (mg/kg) 1.76 5.50 3.87 6.57 7.47
Ni (mg/kg) 5.6 23.0 17.9 30.9 34.8
Cu (mg/kg) 2.6 15.8 15.7 38.8 21.5
Zn (mg/kg) 15.8 93.5 69.5 141.4 87.8
As (mg/kg) 2 8.6 5.4 5.5 7.6
Cd (mg/kg) 0.07 0.70 0.31 0.39 0.33
Pb (mg/kg) 5.7 16.1 16.7 21.5 20.9
Mn(mg/kg) 244 244 270 330 488
Hg (mg/kg) <LQ 0.05 0.07 0.09 0.07
Polluants organiques
PCB totaux (ug/kg) <5 <5 <5 <5 <5
Anthracene (ug/kg) <20 66 53 71 <20
Acénaphthéne (ug/kg) <20 <20 <20 <20 <20
Acénaphtyléne (ng/kg) <20 <20 <20 <20 <20
Benzo (a) pyréne (ug/kg) 23 474 638 446 40
Benzo (a) anthracene (ug/kg) 24 280 333 363 42
Benzo (b) fluoranthéne (ng/kg) 22 254 300 339 54
Benzo (k) fluoranthéne (ug/kg) 12 188 136 206 22
Benzo (ghi) peryléne (ug/kg) 16 203 211 234 38
Chryséne (ug/kg) <50 293 291 318 <50
Dibenzo (a,h) anthracéne (ug/kg) <20 <20 <20 <20 <20
Fluoranthene (ug/kg) 66 639 754 844 106
Fluoréne (ug/kg) <40 <40 43 <40 <40
Indéno (1,2,3-cd) pyréne (ug/kg) 14 113 164 172 24
Methyl 2 fluoranthéne (ng/kg) <50 79 90 127 <50
Methyl 2 naphtalene (ug/kg) <50 65 <50 130 <50
Naphtaléne (ug/kg) <25 31 <25 <25 <25
Phénanthreéne (ug/kg) <LQ 176 220 176 55
Pyréne (ng/kg) 42 441 528 615 76
HAP totaux (16 HAP prioritaires defines 219 3158 3671 3784 457

par ’'US EPA)
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Annexe 4: Parametres physico-chimiques des sédiments de la 2éme

campagne

Sédiments 2éme campagne

Parametres
| IBA 1% (0):3 MAR A% 1))
Matiere organique (%) 9.05 8.0 8.7 8.0 15.7 8.8
C/N 37.11 23.36 23.51 30.60 15.57 29.41
Humidité (%) 67 58 59 61 77 60
Argiles (%) 19.20 2.95 0.97 3.44 0.75 0.61
Texture Limons (%) 62.79 55.93 67.28 87.03 71.20 58.11
Sables (%) 18.01 41.12 31.75 9.53 28.05 41.27
CaCO; % 537 18.3 <1 32.0 15.9 <l
pH 7.53 7.13 7.03 7.22 7.21 7.11
AVS (umol/g dw) 7.6 35 12.2 43 116.0 6.1
P (mg/g) 0.75 1.29 1.44 0.96 5.93 0.70
N (%) 0.34 0.31 0.33 0.25 0.81 0.23
Cr (mg/kg) 314 49.9 54.7 54.8 93.4 429
Fe (mg/kg) 13140 24346 31171 23380 34849 28146
Co (mg/kg) 4.34 8.85 11.8 8.24 9.45 11.2
Ni (mg/kg) 16.8 24.0 239 329 50.3 234
Cu (mg/kg) 13.6 36.9 97.0 30.9 217 25.6
Zn (mg/kg) 61.4 160 429 109 477 572
As (mg/kg) 6.36 16.6 372 8.4 11.8 419
Cd (mg/kg) 0.330 0.53 2.16 0.21 1.38 11.23
Pb (mg/kg) 17.5 37.4 86.9 24.6 91.2 78.0
Mn(mg/kg) 198 689 461 460 387 721
Hg (mg/kg) 0.05 0.17 0.19 0.19 1.02 0.44
Polluants organiques
PCB totaux (ug/kg) <5 <5 68 <5 222 7
Anthracéne (ug/kg) 21 37 66 <20 75 187
Acénaphthéne (ng/kg) <20 <20 24 <20 45 97
Acénaphtylene (ng/kg) <20 <20 <20 <20 <20 <20
Benzo (a) pyréne (ng/kg) 251 234 384 74 125 316
Benzo (a) anthracene (ug/kg) 291 237 338 53 347 54
Benzo (b) fluoranthéne (ug/kg) 207 239 344 90 377 92
Benzo (k) fluoranthéne (ug/kg) 582 109 161 37 284 139
Benzo (ghi) perylene (ug/kg) 203 231 293 82 253 214
Chryséne (ug/kg) 294 231 338 <50 393 379
Dibenzo (a,h) anthracene (ug/kg) 29 <20 40 <20 <20 <20
Fluoranthéne (ng/kg) 686 719 974 186 1315 189
Fluoreéne (ug/kg) <40 <40 <40 <40 119 121
Indéno (1,2,3-cd) pyréne (ug/kg) 78 241 340 93 212 187
Methyl 2 fluoranthéne (ng/kg) <50 <50 <50 <50 <50 <50
Methyl 2 naphtaléne (ug/kg) <50 <50 <50 <50 97 199
Naphtaléne (ug/kg) <25 <25 <25 <25 <25 294
Phénanthreéne (ug/kg) <50 295 343 72 326 450
Pyrene (ug/kg) 343 412 547 98 720 100
HAP totaux (16 HAP prioritaires
defines par l’(US EPA)p 2985 2985 4192 785 4591 2819
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Annexe 5: Paramétres physico-chimiques pour les sédiments de la 3¢me

campagne

" Paramétres Sédiments 3éme campagne
AMO BIO BE | NEY || LGB
Matiere organique (%) 8.3 3.9 5 9.8 <3 10.6
C/N 41.80 58.53 41.86 50.52 35 33.73
Humidité (%) 68 33 53 65 30 71
Argiles (%) 3.33 2.26 0.49 418 0.04 3.01
Texture Limons (%) 88.55 32.59 18.02 77.74 6.18 71.92
Sables (%) 8.12 65.15 81.49 18.07 93.78 25.07
CaCO; % 54.7 11.4 29.9 59.1 80.3 43.9
pH 7.86 7.24 7.58
AVS (pmol/g dw) 5.7 1.1 10.2 1.48 1.48 5
| Métaux totaux | \ I
Cr (mg/kg) 30.6 30.5 19.6 25.5 5.0 45.4
Fe (mg/kg) 12217 21135 6080 10382 2489 15733
Co (mg/kg) 4.30 8.84 4.59 3.50 0.92 5.21
Ni (mg/kg) 16.5 20.6 8.6 17.8 1.7 20.4
Cu (mg/kg) 14.7 33.0 27.0 34.2 1.2 14.3
Zn (mg/kg) 63.5 483 105 93.4 7.6 112
As (mg/kg) 5.7 314 2.3 6.8 2.0 9.8
Cd (mg/kg) 0.33 2.24 0.27 0.43 0.15 0.78
Pb (mg/kg) 17.9 1597 23.0 24.9 3.5 53.1
Mn(mg/kg) 184 374 143 170 95 117
Hg (mg/kg) 0.09 0.44 0.47 0.15 <LQ 0.09
Polluants organiques
PCB totaux (ug/kg) <5 <5 <5 <5 <5 <5
Anthracene (ng/kg) 73 42 24 21 <20 33
Acénaphthéne (ug/kg) <20 <20 <20 <20 <20 <20
Acénaphtyléne (ng/kg) <20 <20 <20 <20 <20 <20
Benzo (a) pyréne (ng/kg) 330 204 67 95 <10 156
Benzo (a) anthracene (ug/kg) 219 165 67 74 <10 133
Benzo (b) fluoranthéne (ug/kg) 350 247 87 104 <10 192
Benzo (k) fluoranthéne (ug/kg) 204 137 39 49 <10 102
Benzo (ghi) peryléne (ug/kg) 115 81 28 37 <10 65
Chryséne (ng/kg) 313 134 114 125 <50 85
Dibenzo (a,h) anthracéne (ng/kg) 68 54 <20 <20 <20 46
Fluoranthene (ng/kg) 834 519 190 235 <40 377
Fluoréne (ug/kg) <40 <40 <40 <40 <40 <40
Indéno (1,2,3-cd) pyrene (ug/kg) 321 218 70 96 <10 206
Methyl 2 fluoranthéne (ng/kg) <50 <50 <50 <50 <50 <50
Methyl 2 naphtaléne (ng/kg) <50 <50 <50 <50 <50 <50
Naphtaléne (ug/kg) <25 <25 <25 <25 <25 <25
Phénanthreéne (ug/kg) 315 274 102 107 <50 109
Pyréne (ng/kg) 771 211 92 191 <40 418
HAP totaux (16 HAP prioritaires
defines oo et o 3913 2286 880 1134 0 1922
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Annexe 6: Paramétres physico-chimiques mesurés pour les sédiments du

JURA
Parameétres ETA LAV SIR CHAM \
Humidité (%) 31.5 27.9 30.35 24.8
COoT 26.9 8.6 12.9 20.2
CaCO03 (%) 60 77 62 75
Argiles (%) 2.2 1.9 1.7 0.3
Texture Limons (%) 19.7 13.9 16.2 1.9
Sables (%) 77.9 84.2 82.2 97.9
P (mg/g) 0.43 0.34 0.42 0.30
N (%) 0.12 0.02 0.05 0.06
 Métaux Totaux J
Al (g/Kg) 4.39 2.08 3.72 2.5
Cd (mg/Kg) 0.3 0.2 0.2 0.2
Cr (mg/Kg) 32.8 14.9 21.3 12.8
Co (mg/Kg) 34 2.3 3.4 2.5
Cu (mg/Kg) 32.2 24 4.1 45.3
Fe (9/Kg) 7 3.87 9.86 4.85
Mn (mg/Kg) 180.8 133.3 284.1 150.2
Hg (mg/Kg) 0.03 0.02 0.02 0.02
| Hg sec (mg/Kg) 0.04 0.03 0.02 0.02
Ni (mg/Kg) 16.9 10.8 9.4 6.5
Pb (mg/Kg) 23.9 32 9.1 115
Zn (mg/Kg) 78.2 52.4 26.9 85.7
As (mg/Kg) 5.9 4.9 10.6 4.6
Polluants organiques
PCB28 (ug/Kg) 5 5 5 5
PCB52 (ug/Kg) 5 5 5 5
PCB101 (ug/Kg) 5 5 5 5
PCB118 (ug/Kg) 5 5 5 5
PCB180 (ug/Kg) 5 5 5 5
Anthracéne (pg/kg) 31 20 20 20
Benzo (a) pyréne (pg/kg) 286 535 23 62
Benzo (a) anthracéne (ug/kg) 233 649 20 46
Benzo (k) fluoranthéne (ug/kg) 121 206 12 28
Benzo (ghi) peryléne (pg/kg) 133 43 10 47
Chryséne (ug/kg) 166 483 50 50
Fluoranthéne (pg/kg) 545 1919 46 127
Indéno(1,2,3-cd)pyréne 118 395 21 29
Naphtaléne (pg/kg) 25 25 25 25
Phénanthréne (pg/kg) 180 50 50 50
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Annexe 7: Caractéristiques physico-chimiques relatives au site de référence

situé a La Maxe (Moselle), (Cossu-Leguille, communication personnelle)

Contaminants concentratio
n

Métaux (mg/kg d. w.)

Cadmium <0,01

Chrome 12

Cuivre 5

Nickel 7

Plomb 6

Zinc 19

Etain <0,1

Hydrocarbures Aromatiques Polycyliques (ug/kg d. w.)

Fluoranthéne 10
Benzo(b)fluoranthéne 4
Benzo(k)fluoranthéne <3
Benzo(a)pyrene 3
Benzo(ghi)pérylene <10
Indéno(1,2,3-cd)pyrene 13
Polychlorobiphényles (ug/kg d. w.)

PCB 28 <5
PCB 52 9
PCB 101 <5
PCB 118 <5
PCB 138 <5
PCB 153 <5
PCB 180 <5
Composés organochlorés (ug/kg d. w.)
Hexachlorobutadiéne <5
Hexachlorobenzeéne <5
Aldrine <5
Dieldrine <5
o,p-DDD <5
p,p’-DDD <5
o,p-DDE <5
o,p-DDT <5
p,p-DDT <5
Chlorobenzenes (ug/kg d. w.)

1,2-dichlorobenzéne <5
1,3-dichlorobenzeéne <5
1,4-dichlorobenzéne <5
1,2,3-trichlorobenzéene <5
1,2,4-trichlorobenzéne <5
1,2,5-trichlorobenzéne <5
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Annexe 8: Certification du sédiment SUD-1

Certificate of Analysis

I
MATIOMAL  WATER S l I D—l
RESEARCH IMSTITLTE

INSTITUT NATIOMAL DE A Sudbury Sediment for Trace Elements
RECHERCHE 5UR LES EALIX
I

SUD-Twas collected in 1980 from Lake Ramsey in Sudbury, Gntario. This area is well-known for its mining industry which is reflected
in the elevated cobalt, copper and nickel levels in this reference sediment. In addition, SUD-1 has the lowest mercury and lead levels
among the NWRI reference sediments for trace metals. The certified reference values below were generated using a multi-laboratory|
multi-methodology approach: several independent methodologies including atomic absorption spectrometry, neutron activation
analysis and inductively coupled plasma (both optical emission spectroscopy and mass spectrometry) produced data with better than
95% agreement between method means. While the reference values for the uncertified elements below are also considered 1o be
quite reliable, they have either not met our certification criteria of at least two independent methodologies or there are_ as yet,
insufficient data for certification. In addition to providing certified reference values for total elermental concentrations_ this Certificate
provides information values for recoverable and leachable metal concentrations that have been generated following the less rigorous
extraction procedures described on page 3.

Total Concentrations of Major, Minor and Trace Elements (ug/g)

Cerrified Elements

Aluminum 58045 + 24136 Lead 563 + 241
Chromium 812 + 477 Manganese 578 + 83
Cobalt 442 + 114 Hickel 936 + 207
Copper 561 + 138 Vanadium 678 + 313
Iron 32688 + TEBIG Zinc 768 + 158

The uncerainties for the certified elerments represent the 95% tolerance limits. Thus, the analysis of any
one sub-sarmple should yield results within the cestified range, 95% of the tirme.

Non-Certified Elements

Antimony 0F2T & 0104 Malybdenum 182 &+ 200
Arsenic 31 o 50 Hiobium 668 1+ 033
Barium 488 + 96 Phosphorus BB + #
Bernyllium 130 = 012 Potassium 19718 £ 437
Bismuth 1840 + 0160 Rubidium T1 + 43
Boron 423 + 33 Scandium 110 x+ 13
Cadmium 188 + 074 Selenium 275 x 074
Calcium 11636 £ 672 Sodium 15798 1 674
Cerium 518 + 186 Strontium 2002 + 13
Cesium 203 + 007 Thallium 0513 + 0020
Gallium 143 + 14 Tin 163 + 041
Lanthanum 244 + 18 Titanium 2203 268
Lithium 191 + 25 Tungsten 09% + 0104
Magnesium 10501 + 958 Uranium 172 + 012
Mercury 0038 + 0029 Yttrium 125 + 05

The reference values for the uncertified elements are subjedt to change as more data becorme available.
The uncertainties listed for these elerments are the standard deviation of a single rmeasurement.

MOTE:  Teotal metals are extracted using a strong acid sediment digestion with hydrofluosic acid [HF).
Original certification date 1990
Revision of certificate Anguse 2001

5 E . — bl
Bl B g Canada
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yeTrET—— Recoverable and Leachable Elements

RESEARCH IMSTITUTE

et ®

RECHIROHE SURLES B0 S‘[‘D 1
RECHIROCFE SLIR LTS FALIX l].l. 4 -
I

Recoverable (or ‘environmentally available’) metals are extracted from the sediment using a strong acid digestion
without hydrofluoric acid. These data are comparable to those produced by aqua regia methods quoted in the literature

and to those produced by EPA Method 3051.

Leachable (or ‘bioavailable’) metals are extracted from the sediment using a cold acid leach procedure.

Recoverable and Leachable Concentrations of
Major, Minor and Trace Elements in SUD-1 (ug/g)

Recowverable Leachable

Aluminum 26129 510
Antimony 0.46 0.05
Arsenic 32T 20.0
Barium 186 51.2
Beryllium 0.731 0.261
Bismuth 1.59 1.3
Boron 124 269
Cadmium 1.75 1.50
Calzium EE00 2512
Cerium 54.2 27.3
Cesium 149 007
Chromium 69.3 96

Cobalt 43.3 22.3
Copper 587 417
Gallium 8.38 1.22
Iron 30942 8250
Lanthanum 254 12.3
Lead 50.5 38.6
Lithium 17.2 2.93
Magnesium 7995 1731

Recoverable Leachable
Manganese HE8 299
Molybdenum 0.52 007
Nickel 398 472
Niobium 0.22 0.05
Phosphorus 654 408
Potassium 6039 T3
Rubidium 350 2.9
Scandium .7 1.3
Selenium 2.52 0.47
Silver 0.68 0.0005
Sodium T30 191
Strontium 61.2 8.32
Thallium 0321 0117
Tin 222 0.40
Titamium 1012 58.2
Tungsten 013 001
Uranium 1.50 0T
Vanadium 53.2 10.9
Yitrium 11.2 5.5
Zinc 02 T01

These values above are listed for information only. They were generated using the methods described on page 3.
Because reproducibility is strongly dependent on the digestion procedure, proportion of acids and extraction conditions,

uncertainty intervals are not provided.

For more information, contact:
Mational Water Research Institute
mational Laboratory for Environmental Testing
867 Lakeshore Road, PO Box 53050
Burlington, Ontario L7R 446
CAMADA

Telephone: 1-903-336-4653
Fax: 1-903-336-8914
E-mail: crmsales@ec_go.ca
Wehsite: www.nwrica

I+ Ertefrrimant Envirannemin?

Canada Canada

Canada
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Annexe 9: Corrélations entre les pentes des courbes inhibitions de

croissance et les parametres physico-chimiques.

Parametre

LOI

CN

argile

limon

sable

CaCO3

AVS

Cr

Fe

Co

Ni

Cu

Zn

As

Cd

Pb

Mn

Hg

PCBtot

HAPtot

Anthracene
Acénaphthéne
Benzo..a..pyréne
Benzo..a..anthracene
Benzo..b..fluoranthene
Benzo..k..fluoranthéne
Benzo..ghi..peryléne
Chrysene
Dibenzo..a.h..anthracéne
Fluoranthéne

Fluoréne
Indéno..1.2.3.cd..pyréne
Naphtaléne
Phénanthréne

Pyréne
Methyl.2.fluoranthéne
Methyl.2.naphtaléne

0.0165
0.4427
0.7475
0.2046
0.255
0.7485
0.0154
0.0581
0.1232
0.2851
0.1851
0.0021
0.1504
0.7231
0.9318
0.7445
0.8606
0.013
0.0022
0.0286
0.3017
0.3225
0.6269
0.0918
0.0304
0.4065
0.1564
0.0386
0.4338
0.0108
0.1089
0.0349
0.7386
0.0474
0.02
0.455
0.9688
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Annexe 10: Résultats de tous les parameétres mesurés

: Croissance | Mortalité
Sediment
C Pente  Inh.Sup.Max. | CL10 || Mort. Sup. Max

BB 212,3 2,16 13,6 0.0 0.0
LCB 17,02 7,7 26,4 0.0 0.0
PG2 11,03 9,2 51,8 0.0 0.0
CMA 13,72 3,99 29,3 0.0 0.0
CmMC 11,03 7,29 25,6 6,1 13,3
PG3 20,37 6,57 37,2 74,8 20.0
IBA 41,3 8,58 28,1 0.0 0.0
MOR 40.0 12,12 60,8 0.0 0.0
MAR 39,19 2,7 457 32,4 46,7
VID 24,78 16,3 70.0 67,9 26,7
CAJ 41,24 6,87 33.0 0.0 0.0
PG5 22,51 10,48 40,6 15,4 53,3
AMO 3,48 6,27 37,45 20,3 23,3
BIO 24,37 10,48 47,7 40,3 13,3
BIE 23,17 9,55 59,7 25,4 60.0
NEY 94,35 6,45 14,51 10.0 33,3
LGB 10,8 9,49 33,5 18.0 16,7
LAV 30,966 7,1 34,4 351,5 3,3
ETA 38,09 6,05 40.0 216,82 37,68
CHA 13,3 9,2 47.0 146,74 37.0
SIR 7,047 5,28 15,5 190,59 16,7

266



Annexes

Annexe 11 : Précisions sur les tests comportementaux des ostracodes

M¢éthodologie développé

Protocole développé pour tester les mouvements d’ostracode

Nous avons préparé des microplaques en suivant la méthodologie du test modifié
(chapitre 5) en utilisant deux concentrations de cuivre (1 et 1,8mg L-!) entourant la CI50
historique de laboratoire (5.8 mg/L). Nous avons préparé deux microplaques identiques
pour chaque concentration de cuivre testé et leur témoin pour faire deux lectures apres 4
jours et 6 jours d’exposition. Apres les deux temps d’exposition, une premicre mesure du
mouvement de 10 individus (pris au hasard) pour chaque condition est conduite.

Criteres d’effet mesurés

Les criteres d’effet mesurés ont été : la durée de déplacement, la durée d’immobilisation et
la vitesse de déplacement. Ces parametres ont été calculé a partir des analyses de
mouvements des ostracodes par un systeme d « Ostracod tracking» développé par
Philippe Rousselle, la figure ci-dessous (Figure Al) presente les dispositives adopté pour
les analyses.

Figure Al : Diapositive pour I’analyse de mouvement des ostracodes
« Ostracod tracking »
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Résumé.

Résumé.

Les sédiments sont des compartiments du milieu aquatique qui accumulent des polluants
via les dépots de matieres en suspension. La contamination des sédiments peut présenter
potentiellement des effets négatifs sur les organismes aquatiques, et pour cette raison ils
convient de les surveiller, évaluer et protéger afin de garantir 'intégrité de la structure et
du fonctionnement des écosystemes aquatiques. Le projet ANR-PRECODD DIESE
(Outils de Diagnostic de 'Ecotoxicité des Sédiments) a réuni différents partenaires pour
le développement d’une stratégie d’évaluation graduée du risque environnemental
des sédiments contaminés d’eau douce. C’est dans le cadre de ce projet que se situe
notre travail de recherche qui concerne le développement et Poptimisation de
microbiotests en phase solide pour évaluer I’ecotoxicité des sédiments. Les
microbiotests sélectionné dans la cadre de cette étude ont été les tests Microtox® en
phase solide(MSPA), le test algues en phase solide, le test Luminotox en phase solide
Lum-SPA) et 'Ostracodtoxkit®. Ces biotests se caractérisent par différentes conditions
d’essal et divers criteres d’évaluation. Ils ont généré différentes réponses pour chaque
sédiment testé, le test algues a été le seul test qui n’a pas présenté de sensibilités avec tous
les échantillons testés. En outre, nous avons montré que les réponses des tests MSPA et
Lum-SPA étaient correlées a certaines caractéristiques géochimiques des sédiments.
Finalement, nous avons synthétisé les réponses de trois microbiotests a I’aide d’un indice
d’intégration permettant ainsi de discriminer ecotoxicité observée des sédiments.

Mots-clés : Sédiment, écotoxicité, microbiotests, indice, Microtox, Luminotox,
ostracode, algues

Abstract.

The sediments are a compartment of the aquatic environment that tends to accumulate
pollutants through the deposition of suspended solids. Sediment contamination can have
potentially negative effects on aquatic organisms, so it is necessary to monitor, assess and
protect the sediments to ensure the integrity of the structure and functioning of aquatic
ecosystems. The ANR-PRECODD DIESE (diagnostic tools for assessing sediment
ecotoxicity) has joined efforts of different partners to develop a strategy for tiered
environmental risk assessment of contaminated freshwater sediments. In the framework
of this project our research was focused on the development and optimization of solid
phase microbiotests to assess the ecotoxicity of freshwater sediments. The microbiotests
selected in this study were the tests Microtox® solid phase (MSPA), the algal solid phase
test, the test LuminoTox solid phase (Lum-SPA) and Ostracodtoxkit®. These biotests are
characterized by different test conditions and assessment criteria. We have obtained
different responses for each tested sediment. The algal test was the only ones that have
not reported sensitivities with all samples tested. Furthermore, we demonstrated that the
response of the test Lum-SPA and MSPA wer correlated with some geochemical
characteristics of sediments. Finally, we synthesized the responses of three microbiotests
using an index of integration allowing to discriminate between the observed sediment
ecotoxicity.

Keywords: Sediment, ecotoxicity, microbiotests, index, Microtox, Luminotox, ostracod,
algae
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Extended abstract

Development and validation of solid phase microbiotests for the
ecotoxicological assessment of sediment

Extended abstract

Introduction

The sediments are a compartment of the aquatic environment that tends to accumulate
pollutants through the deposition of suspended solids. Sediment contamination can have
potentially negative effects on aquatic organisms, so there is need to monitor, assess and
protect the sediments to ensure the integrity of the structure and functioning of aquatic
ecosystems. The ANR-PRECODD DIESE (diagnostic tools for assessing sediment
ecotoxicity) has joined efforts of different partnership to develop a strategy for tiered
environmental risk assessment of contaminated freshwater sediments. In the framework
of this project our research was focused on the development and optimization of solid
phase microbiotests to assess the ecotoxicity of freshwater sediments. Among the various
microbiotests called solid phase described in the literature, we chose to use in this study
the Microtox solid phase test, the algae solid phase test, the LuminoTox solid phase test
and Ostracodtoxkit ® .

Twenty-one sediments covering the widest range possible concerning to size particles,
amount of organic matter and degree of contamination were tested using the
microbiotests selected. The main objective of this thesis was the methodological
validation of the microbiotests for solid phase to be applied to any sediment. Moreover,
we wanted i) to highlight and quantify if possible the potential biases previously reported
in the literature caused by the natural characteristics of the sediments and ii) to optimize
the existing tests developing variants of these tests.

Methodologies developed in the battery of microbiotests

The Microtox® Solid-Phase Assay (MSPA) initially developed by Brouwer et al., (1990) is
one of the most popular tests for solid phase assessments (Beelen 2003). The Microtox®
test was performed initially with liquid samples, as it is based on the inhibition of light
production of the marine bacterium recently renamed AZivibrio fischeri (Urbanczyk et al.,
2007). It has been reported that the response of this test can suffers various bias and
interferences, mainly due to physico-chemical characteristics of the tested solid phase. To
assess ecotoxicity of sediments, we have developed an alternative method, named
Microtox® ILeachate Phase Assay (MLPA), in order to measure the action of dissolved
pollutants in the aqueous phase. Two hypotheses were formulated to explain the
observed difference between MSPA and MLPA results: a real ecotoxicity of the solid
phase or the fixation of bacteria to fine particles and/or organic matter. To estimate the
latter, flow cytometry analyses were performed with two fluorochromes (known for their
ability to stain bacterial DNA), allowing correction of MSPA measurements and
generation of new (corrected) IC50. Comparison of results of MLPA with the new IC50
MSPA allows differentiating real ecotoxic and fixation effect in classic MSPA especially
for samples with high amount of fines and/or organic matter.
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The LuminoTox solid phase assay (Lum-SPA), developed to assess the potential
ecotoxicity of natural polluted sediments, employs stabilized thylakoids isolated from
spinach plant extracts. When thylakoids are exposed to polluted samples, the action of
pollutants can interfere with transmission of chlorophyll fluorescence linked to
Photosystems I and II, causing a decrease in fluorescence emission. To differentiate
between bulk and leachate effects, we developed a complementary assay of the Lum-SPA
named the LuminoTox leachate phase assay (Lum-LPA). Natural sediments were selected
on the basis of their potential ecotoxicity and different quantities of fines. Results showed
that in the Lum-LPA, the IC50s were always lower than those observed in the Lum-SPA.
Significant inverse correlations were found between the IC50s obtained with the Lum-
SPA and the percentage of fines (silt + clay fraction). In order to identify the cause of the
higher ecotoxicity found in the Lum-LPA, we tested the supernatant of the liquid phase
recovered after centrifugation (3,000 g), and it appeared far less toxic than the Lum-LPA
filtrates. To confirm the hypothesis that sensitivity in the Lum-LPA could be due to the
presence of very fine particles, Photosynthetic Enzyme Complexes (PECs) were exposed
to two kinds of clay materials. Similar results were obtained in the Lum-LPA for both
cases, revealing the sensitivity of this test to very fine particles.

The test of growth inhibition with algae was originally developed to test liquid matrices.
The algae have also been used in battery of tests to evaluate the ecotoxicity of solid
matrices such as soil, sediment, sludge and waste, testing different extracts as interstitial
water, the organic extracts and elutriate (Ahlf et al. 1989, Giesy and Hoke 1989, Davoren
et al. 2005). Considering the importance of testing as the solid phase of the sediments,
Blaise and Menard (1998) developed a test of "direct contact”" with the sediment named
ASPA (Algal solid Phase Assay) based in the analysis of their esterase activity after 4 or 24
hours of exposure of the microalgae Pseudokirchneriella subcapitata to sediment. In this part
of our research, we studied the feasibility and the discriminating power of the test ASPA
from the analysis of 21 natural sediments samples. In the other hand we developed
another method named ASPAIC (Algal solid phase assay growth inhibition) based on the
analysis of the capacity of algae to growth up after their exposition to contaminated
sediments. The responses obtained in our study with the both versions of the test algae
solid phase could not allow to discriminate between medium and highly contaminated
samples. The low power of ecotoxicity discrimination of ASPA and ASPAIC could be
related to the natural characteristics of the sediment. The nutrients inside the sediments
such as nitrogen or phosphorus may stimulate algal growth in the test ASPAIC. This
beneficial effect is greater than the adverse effects of pollutants in the dissolved phase and
the particulate phase of the sediments.

The test Ostracodtoxkit is a chronic ecotoxicity test which is based on the measurement
of mortality and growth of juvenile ostracod species Hezerogypris incongruens. The organisms
are exposed for 6 days to contaminated sediments, and at the end of the test, the
mortality rate is measured as the length of each individual, which is finally used to
calculate a percentage of mortality and growth inhibition. The results obtained in our
research showed that the growth inhibition was a more sensitive endpoint than mortality.
The same tendency was observed in other studies (Chial & Persoone 2002, Joner ef al.
2004, Oleszczuk 2008). These organisms, when are exposed to the contaminated matrix,
probably canalize their energy to keep their maintenance and survival functions at the
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expense of their development (Barata & Baird 2000). Due to the different pathways on
which contaminants can affect this organism, ostracodes are interesting to include in a
battery of microbiotests assessing the ecotoxicity of solid matrices.

Ecotoxicity assessment of the sediments with the battery of bioessai

The MSPA, Lum-SPA and ostracods showed a good discriminatory ecotoxicity power of
the sediments studied. The three tests identified similarly sediments with extreme levels of
ecotoxicity (very low or very strongly ecotoxic), the different responses between these
tests was mainly observed in sediments moderately ecotoxic. The responses were not
redundant but rather complementary. This complementariety could be explained by their
fact that the organisms belong to different trophic levels and the pollutants targets may
differ between the organisms tested.

In addition, the microbiotests presented are easy to implement, relative low cost, fast and
can be applied to any kind of sediment. It should also be noted that microbiotests
proposed in our work can not replace the chronic bioassays with more complex
organisms. This battery of microbiotests must be seen as an early warning system for an
initial assessment of the potential ecotoxicity of sediments.

Global responses of the battery of microbiotests

Furthermore, in our research we deduced that responses obtained with the three
microbiotests (MSPA, Lum-LSA and ostracods) could be related to the contamination
measured in the sediments. In fact, the analysis of coinertie made between the responses
of each microbiotests and contaminants measured in sediments showed significant
relationships (RV = 0.38, p = 0.023). Despite the limitations of this type of multivariate
analysis, it appears that sediment chemistry plays an important role in biological
responses. Moreover, this analyze revealed that the relationship between the response of
microbiotests and contaminated measured is stronger for some sediments than others,
this differences ca be related by others factors than influence the response of
microbiotests for example the contaminants unmeasured in the sediments like pesticides,
dioxins, medicaments, the effect of mixture pollutants y/or the sediment geochemistry.

Integration the responses of the microbiotest selected

In order to have a global view of the battery responses, the IBR (Integrated Biotest
Responses) and modified PEEP (Potential Ecotoxic Effects Probe) indices were applied
and compared. Results showed that both indices were significantly correlated, but no
significant correlation was found with Qprc (Quotient of measured pollutant
concentration to Probable Effect Concentration (PEC) defined by MacDonald ef 4/
(2000) values. These not correlation with PEC could be related by different factors for
example the incomplete chemical analyses of the sediments (other pollutants), the
combined effects of pollutants (antagonists or synergistic), the geochemical characteristics
of the sediments, the bioavailability of contaminants. Finally the indices proposed in this
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work are open tools to integrate the responses of other bioassays, which could give more
robustness for a complete ecotoxicity assessment of the sediments.
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