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RESUME

Plusieurs facteurs influencent la toxicité des métaux chez les organismes
phytoplanctoniques. Le facteur clé, bien documenté et reconnu, est la spéciation chimique
du métal en solution. On présume habituellement que celle-ci demeure constante tout au
long d’une exposition. Or, il s’avére que méme lorsque le métal est bien tamponné, par
exemple avec de D’EDTA (acide éthylénediamine—’tétraacétique), les phénomeénes
d’adsorption et d’absorption des métaux, de méme que ceux d’exsudation de ligands
organiques peuvent modifier les conditions d’exposition pendant I’expérience. L’impact de
ce biais méthodologique sur I’estimation des données toxicologiques telle que la CE50

(concentration ayant un effet sur 50 % de la population) demeure peu connu.

L’argent (Ag) est un métal tres toxique. Aux concentrations nécessairement faibles
employces dans les tests de toxicité, il ne reste que trés peu longtemps dans le milieu a
I’étude. L absorption par les algues est trés rapide et aucun ligand non métabolisable ne
permet de maintenir la concentration en argent stable dans le milieu d’exposition. On
s’attend donc a ce que I’argent soit presque épuisé du milieu d’exposition sur une période
de quelques heures. Pour arriver a évaluer les effets de ce métal sur la croissance du
phytoplancton, nous avons exposé ’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata a diverses
concentrations d’argent, en absence et en présence de matiére organique dissoute (MOD) et
nous avons mesur¢ la prise en charge du métal, sa concentration cellulaire et ’inhibition de
la croissance en fonction du temps. Nous avons utilisé de petits inoculums et, grice a la
cytométrie en flux, il nous a été possible d’énumérer précisément ces faibles densités
cellulaires initiales. En démarrant avec une population faible et en diminuant le temps
d’exposition, nous croyions pouvoir minimiser 1’exsudation de ligands pouvant modifier la
spéciation des métaux, donc leur biodisponibilité, ainsi que les pertes de métal en solution

par prise en charge et par absorption.

Cette prédiction a d’abord été validée a I’aide du cadmium (Cd), un métal dont la

toxicité est trés étudiée. Comparativement aux tests normés réalisés avec ce métal (test



CEAEQ ; CE50 = 83 + 2 nM), nous avons observé une toxicité plus élevée a I’aide de
notre méthode (CE50 = 20 + 6 nM). Ceci peut s’expliquer par la plus grande
biodisponibilité du métal dans de telles conditions. Les résultats obtenus avec 1’argent
abondent dans le méme sens, les résultats de toxicité obtenus avec notre méthode étant de

13 + 3 nM, soit environ deux fois moins que les valeurs rapportées dans la littérature.

De la maticre organique dissoute a également été ajoutée lors des tests d’exposition
effectués avec I’argent. L’influence quantitative de ce ligand sur la biodisponibilité des
métaux a été peu étudiée a ce jour, tout particulierement chez 1’argent. Ceci s’explique par
la quasi-absence de technique analytique et/ou de modele d’équilibre chimique fiables
permettant d’estimer la concentration de métal libre en présence de MOD. Pour remédier a
ce constat, une technique d’échange ionique a été utilisée pour mesurer la concentration
d’argent libre en présence de MOD dans nos milieux d’exposition. Ainsi, nos résultats
indiquent que la matiére organique a un effet protecteur sur le phytoplancton. Aprés une
exposition de 96 h, la toxicité de ce métal était inférieure en présence 5 mg C/L d'acide
humique provenant de la riviére Suwannee (CES504g.gissous = 46 £ 3 nM) qu’en son absence
(CES50ag.dissous = 13 + 3 nM). Ce résultat peut s’expliquer par la concentration inférieure de
l'ion libre Ag" en présence de MOD, la CE50 évaluée a 96 h selon la concentratidn de
métal libre en solution étant de 5,0 £ 0,6 nM. La prise en charge et l'édsorption sont
également inférieures en présence de MOD. Plus étonnamment, quand la toxicité est
exprimée en termes de quotas cellulaires, nos résultats suggérent que moins d'argent
interne est nécessaire en présence de MOD pour inhiber la croissancé algale de 50 %. Des
tests plus poussés seraient nécessaires afin d’éclairer les causes de ce dernier phénomene

observé.
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1.0 : Introduction

Les métaux sont retrouvés de fagon naturelle dans la crofite terrestre. La vie a
évolué dans ce milieu et I’ensemble des organismes vivants a di s’adapter a leur présence,
dont certains métaux sont nécessaires dans des proportions et des mélanges appropri€s.
Cependant, depuis plusieurs années, I’industrialisation a entrainé de nombreuses
conséquences, tant sur les différents écosystémes que sur leurs habitants respectifs. Depuis
I’avénement des industries, les concentrations de métaux se retrouvant dans notre
environnement ont considérablement augmenté, quoique la concentration de la plupart des
métaux diminue graduellement depuis les dix derniéres années (Croteau ef al. 2002;
Perceval et al. 2006; Sofyan et al. 2006). Malgré que certains d’entre eux soient essentiels
(e.g.: Cu, Mn, Ni, Zn), d’autres sont considérés comme toxiques et peuvent créer de
nombreux dommages au niveau des organismes vivants. C’est le cas notamment de

I’argent.

1.1: Description du contaminant sélectionné

L’argent est un métal mou ou de classe 2 (métaux ayant une forte affinité pour les
groupements thiols), non-essentiel aux organismes vivénts. Il s’agit d’un métal blanc,
ductile et malléable, qui a la capacité de conduire trés efficacement 1’électricité et la
chaleur. D’ailleurs, de tous les métaux, il est celui qui possede la meilleure conductivité
¢lectrique. De plus, n’étant pas sujet a la corrosion, son utilisation minimise les risques de
surchauffe et d’incendie. Il entre dans la confection de pieces de monnaie, de bijoux,
d’argenterie, de miroirs, d’alliages et de diverses composantes €lectriques et €lectroniques
telles que les accumulateurs. Le pouvoir toxique de sa forme libre fait également en sorte
qu’il est utilisé comme fongicide et comme agent microbien, des concentrations de 0,05
mg/L suffisant pour contrer toute prolifération de la flore bactérienne (USEPA, 1980;
Murata et al. 2005). Cependant, sa plus grande utilisation demeure dans 1’industrie de la
photographie, quoiqu’une baisse est observée depuis certaines années en relation avec
I’avénement des appareils numériques sur le marché. L’argent est utilisé dans les
développements photographiques a cause de sa grande réactivité photochimique. En effet,

lorsque des photons de lumiére percutent les cristaux d’halogénures d’argent (Ag-X) qui



composent les pellicules photographiques, ils convertissent I’Ag” en argent métallique,

produisant ainsi une image latente.

1.1.1 : Production mondiale et exploitation de 1’argent

Dans la nature, 1’argent existe sous quatre états d’oxydation différents, soit 0, 152"
et 3". Bien que les états 0 et 17 soient les formes les plus prédominantes, les états 27 et 3"
peuvent a I’occasion étre retrouvés (Etris, 1997; dans Purcell et Peters, 1998). Ce métal
peut étre extrait sous sa forme native. Cependant, il a tendance & se complexer facilement -
pour former des minerais comme 1’argentite (Ag,S), la cérargyrite (AgCl), la proustite
(AgzAsSs) et la pyrargyrite (AgszSbSs). Il sera donc principalement extrait comme sous-
produit dans la production miniére du cuivre, du nickel, du plomb, du zinc et de I’or. Au
Canada, environ 70 % de 1’argent est obtenu comme sous-produit de 1’affinage de métaux

industriels et 30 % est extrait des minerais d’argent (Greenwood et Earnshaw, 1998).

En 2005, la production totale d’argent était estimée a 911,9 millions d’onces, soit
28 367 tonnes (The Silver Institute, 2006). Ceci représente une augmentation de 1055
tonnes par rapport a ’année précédente, soit 3 % de la production annuelle. En tout, 58
pays exploitent ce minerai (The Silver Institute, 2006). Les principaux pays producteurs
sont le Pérou, avec une production de 102,6 millions d’onces, suivi de pres par le Mexique,
4 92,3 millions d’onces (cf. Tableau 1.1). A eux deux, ces pays produisent ~21 % dela
production mondiale. Le Canada se classe 9°™, avec une production d’environ 34 millions

d’onces.



Tableau 1.1 : Principaux pays producteurs d’argent en 2005, selon The Silver Institute,

2006.

Rang Pays producteurs d’Ag Pr(z;i;locgion
1 Pérou 102,6
2 Mexique 92.3
3 Australie 77,4
4 Chine 64,7
5 Chili 443
6 Russie 422
7 Pologne 40,5
8 Etats-Unis 39,2
9 Canada 34,1
10 Kazakhstan 25,9
11 Bolivie 12,8
12 Indonésie 9,9
13 Suede 9,1
14 Maroc 7.4
15 Argentine 5,2
16 Turquie 52
17 Afrique du Sud 2,8
18 [ran 2,6
19 Uzbekistant 2,2

20 Inde 2,1

De cette production, 27 % était utilisée pour la fabrication de bijoux et d’argenterie
(249,6 Moz), 18 % dans I’industrie photographique (164,8 Moz), 45 % pour les diverses
applications industrielles (409,3 Moz), 5 % pour la monnaie (40,6 Moz) alors que le 5 %
restant a servi lors d’investissement (cf. Figure 1.1). Actuellement, prés de 95 % de la
production annuelle d’argent est destinée au secteur industriel (électricité et €lectronique,
photographie, joaillerie et argenterie). La demande de ce métal est supérieure a la

production, qui ne cesse d’augmenter d’années en années (cf. Tableau 1.2).
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Figure 1.1 : Répartition de la production mondiale d’argent dans les différents domaines
industriels en 2006, selon The Silver Institute, 2006.

Tableau 1.2 : Production mondiale d’argent (en Moz) au cours des dix derniéres années.

Type de Année
production 1996 [ 1997 [ 1998 ] 1999 [ 2000 | 2001 | 2002 | 2003 | 2004 | 2005
Production 491 | 520 | 542 | 557 | 591 | 606 | 597 | 601 | 620 | 642
miniere
Ventes inter-
19 - 34 97 60 63 59 91 67 68
‘gouvernementales
Ferraille 158 | 169 | 194 | 181 | 180 | 182 | 187 | 184 | 181 | 187
Garantie de ) 68 7 i i 19 i i [0 15
change
Désinvestissement | 143 | 86 53 49 100 - 21 - - -

Production totale | 811 | 844 | 829 [ 884 [ 931 [ 871 [ 863 | 875 | 878 | 912 |

1.1.2 : L’argent dans I’environnement

L’argent est retrouvé naturellement dans la crolte terrestre a une concentration
variant de 0,01 a 5 mg/kg, la moyenne se situant autour de 0,1 mg/kg. Cependant, que ce
soit de fagon naturelle ou plutot accidentelle, I’argent est libéré dans I’environnement via
différents processus (cf. Figure 1.2). Cela peut étre lors de sa transformation dans les divers

types d’industries, via les fonderies, la combustion du charbon ou par les effluents miniers,




industriels et municipaux (Purcell et Peters, 1998). Une fois dans la nature, une grande
partie de ces rejets se retrouve dans les écosysteémes aquatiques, y compris les étendues

d’eaux douces.

Développement ——  Eaux usées

Fusion photo g.rap.hique/v /

Incinération Miroir
Exploitation mini¢re Boues
Production
énergétique /
Fabrication de Argenterie
ciment Batteries > Decharges
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Ecosystéme
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Ecosys teme____, Ecosysteme terrestre
atmospherlque

Figure 1.2 1 Flux de ’argent des diverses industries vers I’environnement. La taille des
fleches est indicative de la quantité de métal circulant entre chaque
compartiment (adapté de Purcell et Peters, 1998).

Dans les eaux de surface, les concentrations d’argent dissous sont trés faibles. Des
données indiquent que les concentrations en argent des affluents situés en aval de zones
industrielles et urbaines peuvent atteindre une concentration allant jusqu’a 3 nM (riviére
Quinnipiaé : Benoit, 1994; riviere Asakawa : Yamazaki ef al. 1996). Des données moins
récentes colligées par Andren et al. (1995) recensent des concentrations d’argent inférieure
a 5 ug/L (46 nM) dans les lacs et dans les riviéres, au Canada comme aux Etats-Unis.

L’argent présent dans la colonne d’eau va ultimement se retrouver dans les sédiments a



cause surtout de la tendance qu’a ce métal a s’adsorber aux particules (Wingert-Runge et

Andren, 1993).

Peu de données rapportent les concentrations d’argent dissous retrouvées dans les
étendues d’eaux salées. Il existe néanmoins des profils exhibant les concentrations de ce
métal dans divers bassins océaniques. Pour le Pacifique Nord, la mer Okhotsk et la mer du
Japon, les concentrations varient entre 4 et 47 pmol/kg, avec une augmentation
systématique de la concentration avec la profondeur (Zhang ef al. 2001). La méme
tendance a ¢été observée dans I'océan Atlantique, les concentrations dissoutes étant
cependant plus faibles (entre 0,25 et 0,75 pmol/kg) (Ndung’u er al. 2001; Flegal et al.
1995). Dans les zones trés industrialisées, les concentrations peuvent atteindre des valeurs
plus élevées, comme c’est le cas dans la Baie de San Francisco, ou des valeurs de 243
pmol/kg ont été observées (Sanudo-Wilhelmy et Flegal, 1992). Les variations inter-
spatiales s’expliqueraient principalement par les forts apports atmosphériques et en
moindre importance par les courants, les upwellings et les phénomenes biologiques (e.g. :
les [Ag] seraient proportionnelles a celles du Si). Cependant, I’évolution dans les
techniques d’extraction et d’analyse de I’Ag dans le temps peut étre un autre facteur

important a considérer.

En ce qui concerne les émissions atmosphériques, quelques mesures ont été
effectuées pour déterminer les concentrations d’argent retrouvées dans I’air. Cependant,
elles remontent a plusieurs années. Scow et al. (1981) ont estimé les teneurs
atmosphériques totales aux environs de 91 x 10° kg, ce qui représente environ 4 % des
émissions reldchées dans D’environnement. Ces ¢missions seraient majoritairement
d’origine anthropique (e.g.: combustibles fossiles, incinération de déchets, reldchement
d’iodure d’argent provoquant des précipitations), ces derniéres étant 80 fois supérieures
aux émissions naturelles dans 1’atmosphére (e.g.: poussiéres provenant du sol ou
d’éruptions volcaniques) (Galloway et al. 1982). Les précipitations contiennent également
des teneurs appréciables en argent, celles-ci étant 460 fois plus élevées en milieu urbain et

8 fois en milieu rural qu’en région éloignée (Galloway ef al. 1982).



1.2: Complexation de I’argent et formes retrouvées en milieux aqueux

La spéciation de 'argent, c'est-a-dire sa répartition parmi ses différentes formes
chimiques, va grandement influencer la toxicité¢ de ce métal sur un organisme (Templeton
et al. 2000). Un métal cationique peut former différents types de liaison avec les anions
présents dans le milieu, et ce, en fonction de certains facteurs tel que le pH et la
température. Les aquo ions peuvent former des hydroxo-complexes, des complexes
inorganiques, des complexes organiques simples (ligands monomeéres) ou des complexes
organiques de grande taille moléculaire (ligands hétéropolymeres) (cf. Figure 1.3). Dans le
cas de D’argent, I'aquo ion Ag(H,O)" peut former des complexes avec des ligands
inorganiques (chlorure, thiosulfate, sulfures), ainsi qu’avec des ligands organiques simples

(ex. : acides aminés, notamment la cystéine) et complexes (substances humiques).

(H,0), M -OH M -X

Hydroxo-complexes Complexes inorganiques
X=Cl,F,S0,%,

B HCO,, CO,”

\ M (H,0)
aquo ion

Substances humiques;

M -L actdes humiques et fulviques

Complexes organiques (hétéropolymeéres)

(ligands monoméres)
L = actde aminé
acide polycarboxylique

Figure 1.3: Schéma général montrant la spéciation chimique des métaux en solution.
Adapté de Twiss et al. (2001).



1.2.1 : Ligands inorganigues

L’argent est un métal qui a relativement peu d’affinité avec les ligands inorganiques
(OH', HCOs5/, CO32', SO.%, F). En effet, en absence de sulfures, seuls le chlorure et le
thiosulfate exercent une influence sur la forme de métal retrouvée en solution, formant une
série de complexes stables (AgClO, AgClz'1 : log Ky = 3,31, log B, = 5,25; AgS,05,
Ag(S:03),": log K, = 8,82, log B, = 13,50). Par contre, en présence de HS™ ou d’une espece
de la méme famille, la spéciation de 1’argent est presque uniquement contrdlée par ce
ligand (Adams et Kramer, 1999). En effet, des études récentes ont démontré que des
concentrations de soufre métastable réduit (S(II-)) de I’ordre du nanomolaire influengaient
fortement la spéciation de I’argent, allant jusqu’é lier quasi-complétement I’ion libre Ag"
présent dans le milieu étant donné sa faible présence dans les écosystémes aquatiques
(Bowles et al. 2003). Normalement, on ne s’attendrait pas a ce que ces especes de soufre
soient présentes dans les eaux oxiqués naturelles, & cause de leur grande instabilité
thermodynamique en présence d’oxygeéne (Rozan et al. 2000). Cependant, tout porte a
croire que le soufre réduit peut tout de méme se retrouver dans ce type d’environnement et
qu’il en résulte des complexes trés stables (e.g. : AgHS®, Ag(HS)g'1 : log Ky = 14,0, log B3,
= 17,7 ; Martell et al. 1998).

1.2.2 : Ligands organiques

La spéciation de certains métaux non-essentiels comme 1’argent est fortement
influencée par la présence de ligands organiques, principalement la matieére organique
dissoute (MOD). L’argent étant un métal de classe 2, on peut s’attendre a ce que son
affinité pour les groupements phénoliques et carboxyliques soit relativement faible et qu’il
démontre plutot une affinité pour les groupements thiols, présents en quantité faible mais

décelable dans la MOD (Ravichandran, 2004).



1.2.2.1: Description de la MOD

La mati¢re organique dissoute est majoritairement composée d’hétéropolymeéres
complexes provenant de la décomposition des végétaux, des animaux et des micro-
organismes. Elle est retrouvée en abondance dans les eaux de surface et dans les sols, et
dans uné moindre proportion, dans les eaux souterraines. Elle peut étre d’origine aquatique,
mais elle est principalement d’origine terrestre (McKnight et Aiken, 1998). La
concentration de MOD dans les eaux de surface peut atteindre jusqu’a 100 mg de carbone
par litre (Tipping, 2002). Cependant, la concentration moyenne se situerait autour de 5 mg

C/L (Thurman, 1985).

La fraction hétéropolymere de la MOD est constituée de deux différents types de
molécules : les acides humiques (AH) et les acides fulviques (AF). Chacune se retrouve
dans tous les types d’environnement, la différence entre elles étant les pHs auxquels elles
sont solubles. Les AF demeurent en solution sur ’ensemble de la gamme alors que les AH
sont insolubles a des pHs inférieurs a 2, mais se dissolvent a des pHs supérieurs a ce
dernier (McKnight et Aiken, 1998). Les acides humiques sont majoritairement utilisés lors
des études en laboratoire a cause de cette caractéristique. Elles entrent dans la composition
de la matiere organique dans une proportion de 50 & 80 % (Buffle, 1988). Elles sont en
général constituée d’environ 50 % de carbone, 40 % d’oxygéne, 5 % d’hydrogéne et
d’environ 1 % d’azote (Tipping, 2002). Certaines analyses révélent aussi la présence de
soufre et de phoéphore a des concentrations traces (< 1 %) (Thurman et Malcolm, 1995;
Ravichandran, 2004). Leur structure n’est pas trés bien définie, mais on connait I’existence
des groupements fonctionnels carboxyliques, phénoliques et alcooliques de méme que des

cetones et des quinones.

De par leur complexité, les substances humiques se retrouvent associées a divers
processus environnementaux (cf. Tableau 1.3). Dans les eaux naturelles, elles peuvent
servir de tampon, de réservoir de nutriments et/ou de ligand. En effet, la capacité a
complexer les cations en solution est une caractéristique physico-chimique importante des
SH, reliée a la présence dans sa structure de groupements carboxyliques, d’atomes de

soufre et d’azote (Tipping, 2002). Elles peuvent également agir comme des surfactants,



leurs molécules étant composées de domaines hydrophiles et hydrophobes (Visser, 1982).
Ceci leur donne donc la possibilité de s’accumuler a ’interface air-eau et de s’adsorber a
des surfaces hydrophobes, telles que les parois algales (Campbell ef al. 1997; Parent et al.
1996; Vigneault er al. 2000). Cette interaction directe entre les algues et la matiére
organique peut occasionner un changement dans la perméabilité membranaire de la cellule,
ce qui influencera la prise en charge et la toxicité des métaux envers les organismes

aquatiques (Boullemant ef al. 2004).

Tableau 1.3 : Propriétés chimiques des substances humiques et leurs roles dans divers
enjeux environnementaux (tiré de Porcher, 2004).

| Enjeux Roles des SH Propriétés chimiques
e Acidification | ¢ Complexation desions | e Acides faibles (groupements
des eaux H', Ca®", Mg*" et M*" carboxyliques et
phénoliques)
e Controle des| e Formation de ¢ Polyfonctionnels
nutriments complexes ternaires
o Déchets Réactions redox Polyélectrolytes
radioactifs
e Métaux Transport et Surfactant
biodisponibilité de
micronutriments (Fe,
P) et des contaminants
e DPesticides Adsorption de Domaines hydrophobes
xénobiotiques composés organiques (chaines aliphatiques et
hydrophobes noyaux aromatiques)
Influence sur la
biodisponibilité
e Pénétration de Absorption et Chromophores (électrons
la lumiére atténuation de la excitables)
lumiére

L’étude des interactions existant entre chaque molécule de MOD et les métaux est
un travail laborieux. En effet, la plupart des quelques études effectudes sur le sujet sont en
général de nature qualitative, la nature polyélectrolyte des substances humiques faisant en
sorte que des changements de pH affectent la conformation de toute la molécule et non

~seulement le degré d’ionisation des groupements fonctionnels impliqués dans les réactions
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de complexation. De plus, la valeur de Ky diminue au fur et a mesure que le rapport M/L
augmente, ce qui signifie qu’il n’y a aucune valeur fixe ou constante pour K.
Finalement, 1’interaction est difficile & évaluer puisque chaque molécule de MOD est
distincte. En fait, la structure primaire est sensiblement la méme d’une molécule a une
autre (cf. Figure 1.4), mais il n’existe pas d’homogénéité par rapport a la structure
secondaire (voir aussi Sutton et al. 2005 pour des représentations graphiques plus
¢laborées). Les groupements fonctionnels n’étant pas bien définis, les propriétés de
complexation ne le sont pas non plus. L’incapacité a prédire correctement les interactions
entre la matiére organique et les divers métaux limite ’utilisation de modeles de spéciation
chimique pour définir les milieux d’exposition. Il est donc difficile, voire impossible,
d’utiliser des logiciels de spéciation comme MINEQL" pour calculer avec confiance la
spéciation d’un métal comme ’argent en présence de MOD. Les modeles plus complexes
qui tiennent comptent de I’hétérogénéité et de la polyfonctionnalité tels que WHAM
(Tipping, 2002) et ECOSAT (Keizer et Van Riemsdijk, 1999) demeurent peu fiables en
raison de la rareté de données expérimentales permettant de les calibrer. Certaines
techniques existent afin de doser les ions métalliques libres, mais celles-ci sont souvent
compromises par la présence de la MOD. Ainsi, I’absence de données thermodynamiques
permettant de calculer les concentrations des différentes formes chimiques de l’argent
empéche ’obtention de résultats prévisibles sur ce sujet, ce qui rend I’étude de I’interaction

entre le métal et la mati¢re organique difficile.
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Figure 1.4 :  Structure représentative de la matiére organique dissoute (MOD) naturelle,
telle que proposée par Schulten et Schnitzer (1993).

1.3: Modéle de Uion libre

Pour étudier le comportement des ions Ag’, il est important de connaitre la chimie
de coordination et sa signification pour la spéciation de I’argent en milieu aquatique, sa
spéciation dépendant des autres ions présents dans les eaux. Pour expliquer I’influence de
la spéciation d’un métal sur sa prise en charge par un organisme, on se réfere au Modele de
I’Ton Libre (MIL). Celui-ci a été explicitement formulé pour la premiére fois par Morel en
1983 et sa description a été amélioré par la suite a de nombreuses reprises, notamment par
Campbell (1995), Hudson (1998) et Campbeli et Couillard (2004). 11 décrit et quantifie la
biodisponibilité de certains métaux dans les écosystémes aquatiques. Il prédit que la
réponse d’un organisme (prise en charge, toxicité et nutrition) face a un métal trace
cationique est directement proportionnelle & 1’activité de I’ion libre M”". La réponse

biologique engendrée par un métal dissous est ainsi fonction de la concentration de son ion

métallique libre, cette derniére étant a son tour influencée par la concentration totale du
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métal, la concentration et la nature des ligands présents en solution. Un effet toxique est
considéré inversement proportionnel au degré de liaison avec ces ligands (Bianchini et
Wood, 2002). Toutefois, le MIL limite le role du ligand a celui d’un simple complexant
présent dans le milieu qui ne fait que diminuer la concentration de 1’ion métallique

(Campbell et al. 2002).

Le MIL, maintenant connu sous le nom de BLM (mode¢le du ligand biotique), est
basé sur la théorie voulant que la toxicité d’un métal n’est pas seulement liée a la
concentration totale de métal dans le milieu, mais & la complexation aux sites d’actions ou
la toxicité doit étre considérée. Il tient compte des ligands biologiques (e.g. : membrane
cellulaire algale, branchies de poissons...), tout comme de la compétition entre cations
pour les sites de transport / d’action et des agents de complexation pouvant influencer la
spéciation et la biodisponibilité du métal (Wilkinson et al. 2002). Ainsi, ce modele veut
qu’un équilibre s’établisse a la surface cellulaire, impliquant non seulement la forme libre
en solution (M*"), mais également sa forme complexée (ML). Dans les deux cas, la relation
entre le métal et la surface cellulaire peut étre représentée par une réaction de complexation
de surface, donnant lieu a la formation du complexe M-X-cellule (M = métal et X-cellule =
ligand cellulaire). L'étape limitante demeure le transport trans-membranaire subséquent du
métal, la membrane biologique étant quasi-imperméable aux espéces chargées ou polaires.
Les ions libres sont habituellement pris en charge par la cellule par une liaison avec des
ligands de transport associés avec la membrane cellulaire (Sunda, 1989). La relation entre
la surface de la cellule et le métal peut étre décrite en fonction de la concentration du métal
libre selon les équations suivantes, peu importe la forme (libre ou complexée) impliquée

dans la réaction initiale de complexation avec le ligand cellulaire :

Equilibre en solution (charges omises pour simplification)

M* +L «& 5 ML 1.1

g - LM 12

C[mr] e[ L]
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Réaction de surface de M*' (charges omises pour simplification)

M* + X-cellule <Xy M-X-cellule 1.3

{ M-X-cellule } =K, {'X-cellule } . [ MZ+]
: 14

- ou K et K; sont des constantes et L un ligand en solution. Ainsi, si la réponse biologique
varie en fonction de la concentration du complexe {M-X-cellule} (i.e. selon le degré de
saturation des sites "X-cellule), et si la concentration des sites "X-cellule libres demeure
constante dans la gamme d'exposition (pour les faibles concentrations de métal), on peut
déduire a partir de 1'équation 1.4 que la réponse biologique suivra la concentration de 1'ion

métallique libre [M*"] en solution.

La concentration du complexe M-X-cellule peut aussi varier en fonction de la
concentration de l'ion métallique libre en solution, si la réaction avec le ligand cellulaire

s'effectue par échange de ligands (Campbell, 1995) :

Réaction de surface de ML

ML + “X-cellule «— M-X-cellule + L

1.5
ML
I
1.6
{ M-X-cellule } =K, [Xecellule } « [ ML |
(L]
1.7
{ M-X-cellule } =K, e K, o {'X-cellule } . [ Mﬁ]
1.8



En réarrangeant I'équation 1.2, on obtient I'équation 1.6 que l'on peut substituer dans
I'équation 1.7 pour donner I'équation 1.8. Selon cette derniere équation, la concentration du
complexe clé M-X-cellule, et donc la réponse biologique, montrent la méme dépendance
sur la concentration de métal libre en solution que nous avons établit dans I'équation 1.4.
Donc, peu importe I'espéce qui se présente a la surface biologique, M*" ou ML, la réponse
biologique sera fonction de la concentration de l'ion métallique libre, a condition que le
produit de la réaction soit le complexe simple M-X-cellule. En effet, d’autres complexes
peuvent étre formés, en lien avec la compétition pour les sites de complexation a la surface
entre le métal d’intérét et les espéces cationiques présentes en solution (e.g. : H', Ca®" et
Mg™") (Di Toro et al. 2001; Slaveykova et Wilkinson, 2005). Ainsi, si nous supposons que
les transporteurs de cations sont peu sélectifs, une augmentation de la concentration des
ions compétiteurs se traduira par une baisse de la réponse du métal a 1’étude, la probabilité
que le métal forme un complexe M-X-cellule étant plus faible a cause de la formation des

complexes H-X-cellule, Ca-X-cellule et Mg-X-cellule.

1.3.1 : Prémisses du modeéle de 1’ion libre (MIL)

A la lumiére de ce qui vient d’étre décrit dans les paragraphes précédents, il est
possible de résumer les prémisses de base du modele de I’ion libre, telles qu’énumérées par

Campbell et al. en 1995 et en 2002 :

a) La membrane plasmique constitue le site primaire de l'interaction d'un métal en
solution avec un organisme aquatique.

b) L'interaction du métal avec la membrane biologique peut étre décrite par la
formation d'un complexe de surface M-X-cellule.

¢) Dans la gamme de concentrations d'intérét toxicologique du métal, la concentration
des sites de liaisons libres, {X-cellule}, doit demeurer pratiquement constante. De
plus, les variations du {M-X-cellule} suivent celles de [M”] en solution (équations
(1.4) et (1.8)).

d) La propagation du métal en solution a travers la couche de diffusion (c.f. Figure

1.5) vers la paroi cellulaire et sa complexation subséquente sur la surface
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biologique se produisent plus rapidement que sa prise en charge par l'organisme
aquatique. Ainsi, un pseudo-équilibre s'établit entre I'ion métallique en solution et

la surface biologique.

Membrane Paroi Couche de Solution
cellulaire cellulaire diffusion

—ML —ML

Intérieur

dela K K,y
cellule .
Mo M

. J

Figure 1.5 : Représentation conceptuelle des interactions métaux-organismes ou
M*" = ion libre, ML = métal complexé, L* = ligand et M-X = métal
complexé a la surface (tirée de Boily, 2004).

e) La réponse biologique, qui peut étre définie comme étant la prise en charge, la
micro-nutrition ou la toxicité, est proportionnelle a la concentration du complexe de
surface {M-X-cellule}.

f) Durant l'exposition de l'organisme au métal d'intérét, la nature de la surface

biologique doit demeurer constante.

1.3.2: Ag-MOD et MIL

Si on applique ce modele au projet en cours, la prise en charge de 1’argent par
I’algue serait proportionnelle a la concentration en argent libre Ag', que ce soit en absence
ou en présence de complexes organiques tels que ceux avec la matiere organique dissoute.
Une baisse de la concentration en ion libre, engendrée par une complexation de I’argent par
le ligand en présence, résulterait donc en une diminution de la réponse (prise en charge,
toxicité) de I’organisme face a ce métal. De ce fait, pour des milieux avec ou sans ligand,
ot des concentrations semblables de métal libre [M,’] sont comparées, la réponse
biologique devrait étre identique dans les deux cas. Cependant, certaines études suggerent

que la présence de MOD dans le milieu ait un effet sur la membrane cellulaire (Porcher,
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2004). Ainsi, le MIL ne peut étre appliqué de fagon universelle & toutes les conditions
présentes dans les eaux douces naturelles. Cette étude vérifiera si le systtme Ag-MOD est

une exception au MIL.

1.4 1 Description des tests de toxicité normeés

La toxicité d’un métal peut étre évaluée sur différents types d’organismes, que ce
soit sur I’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata, sur la daphnie Daphnia magna ou
- sur Despéce ichtyenne Omncorhynchus mykiss. Les algues vertes unicellulaires sont
particuliérement utilisées étant donné leur petite taille, leur court temps de reproduction et
leur grande sensibilité face aux divers polluants. L’algue d’eau douce Pseudokirchneriella
subcapitata (aka Selenastrum capricornutum) est une espéce phytoplanctonique favorisée
lors des tests de toxicité puisqu’elle s’est avérée tres sensible face a divers éléments
toxiques présents dans I’environnement (USEPA, 2002). Le United States Environmental
Protection Agency (USEPA) a d’ailleurs développé un protocole I’utilisant lors de
’évaluation des différents effets des polluants inorganiques sur les algues. Il consiste en un
test de type statique, ce qui signifie que des cultures en lot sont effectuées. L organisme
cible est alors exposé a différentes concentrations de métal et sa croissance est comparée a
celle d’'un témoin non contaminé. La densité cellulaire et la croissance algale sont
mesurées tout au long de ce test, qui peut durer de quelques heures a plusieurs jours (durée
typique de 96 h). Ces deux parameétres sont reconnus pour refléter de fagon représentative
’action d’un polluant sur les algues unicellulaires. Les résultats de toxicité sont présentés
par le paramétre CE50, qui représente la concentration de métal nécessaire pour engendrer
un effet de 50 % sur la population. Ce protocole a par la suite été repris et optimis¢ par le
gouvernement du Québec, via le Centre d’expertise en analyse environnementale du

Québec (CEAEQ, 2003).

Afin de maintenir stable les concentrations d’oligo-éléments en solution (e.g. : Fe,
Cu, Co, Zn...), les milieux de cultures contiennent habituellement un ligand fort qui
complexe les métaux. Par le fait méme, le métal d’intérét sera également complexé et sa

concentration libre en solution sera relativement stable. Le ligand le plus utilis€ est
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EDTA (acide éthylénediamine-tétraacétique). Ce dernier a une forte affinité pour
plusieurs métaux, notamment le fer et le cadmium. Ainsi, lorsque la concentration en métal
libre ((M*"]) dans le milieu diminue & cause de la prise en charge de ce métal par les
algues, ’EDTA libere ce métal par dissociation du complexe M-EDTA, ce qui fait en sorte
que la concentration en M* libre demeure relativement stable tout au long de
I’expérimentation. De plus, ce ligand, de méme que ses complexes métalliques, ne sont pas
assimilés par les algues, ce qui simplific de beaucoup I’interprétation des résultats

expérimentaux (Huebert et Shay, 1992; Twiss et al. 2001).

Malheureusement, cette approche n’est pas parfaite et les résultats obtenus montrent
quelques signes de faiblesses. En effet, les densités algales initiales utilisées lors de ces
tests varient habituellement entre 10* et 10° cellules/mL, ce qui est considéré étre un
~compromis entre 1’obtention de la sensibilité¢ optimale lors du bio-essai et I’utilisation
d’une densité cellulaire suffisante pour étre détectée par les compteurs de particules
conventionnels (Stauber, 1995). Cette densité est cependant nettement plus élevée que celle
retrouvée dans les écosystemes aquatiques, cette derniére variant entre 100 et 1000
cellules/fnL dans les lacs oligotrophes (Franklin er al. 2002). Cette forte densité a donc
comme conséquence que les résultats obtenus lors de ces tests ne sont pas représentatifs de
ce qui se passe réellement dans la ﬁature. De plus, la présence en grande quantité de ces
algues rend difficile le maintien d’une concentration stable de la substance toxique dans le
milieu d’exposition, les algues ayant la capacité de modifier leur milieu par I’absorption et
I’adsorption du métal, et par le reldichement de déchets métaboliques servant de ligands
potentiels au meétal en solution. Ainsi, certaines conditions utilisées lors de ces tests

risquent d’avoir une forte influence sur le calcul de la CE50.

1.4.1 : Problémes reliés a I’étude de ’argent en laboratoire

Un des principaux problémes liés a I’étude écotoxicologique de I’argent est qu’il est
tres toxique et qu’aux concentrations nécessairement faibles employées dans les tests de
toxicité, il ne reste que trés peu longtemps dans le milieu a I’étude. En effet, 1’absorption

par les algues est tres rapide et aucun ligand non métabolisable (comme ’EDTA utilisé
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dans les tests normés) ne permet de maintenir la concentration d’argent stable dans le
milieu d’exposition. De plus, plusieurs études laissent croire qu’une densité algale élevée,
telle que celles utilisées dans les tests normés, provoquerait une exsudation importante,
¢’est-a-dire un relichement de déchets métaboliques pouvant potentiellement servir de
ligands au métal en solution (Vasconcelos et Leal, 2001; Vasconcelos et al. 2002). Ce
phénomeéne contribuerait 2 modifier la spéciation chimique du métal, ce qui signifie du
méme coup sa biodisponibilité et la réponse de 1’organisme face a ce métal. Tous ces
problémes réunis font en sorte qu’on s’attend a ce que l’argent soit presque €puisé du
milieu d’exposition sur une période de quelques heures. Ceci signifie donc que les
conditions d’exposition imposées au début de 1’expérimentation ne sont plus les mémes a
la fin du temps d’exposition et qu’il est difficile d’évaluer la toxicité du métal pour une
concentration donnde si cette derniére varie en fonction du temps. Les tests statiques
risquent de sous-estimer donc la toxicité exercée par un métal chez le phytoplancton, ce qui

nous pousse a se tourner vers des méthodes alternatives.

1.4.2: Moyens envisagés pour contrer ces problémes

Le systéme de culture en lot est utilisé dans la majorité des études toxicologiques
ol les algues sont impliquées. Cependant, comme il a ét¢ mentionné précédemment,
plusieurs problémes peuvent survenir lors de son utilisation lorsqu’il est question de
I’argent. Ainsi, pour arriver & améliorer 1’évaluation de la toxicité de ce métal, plusieurs
moyens alternatifs peuvent étre utilisés. Ces moyens ont tous pour but de contrer les pertes

de métal générés par la présence élevée d’algues.

1.4.2.1: Cultures en continu

Une des méthodes alternatives aux cultures en lot consiste a effectuer des ¢tudes en
continu ot un renouvellement de milieu s'opére régulie¢rement. Il en existe deux types. Le
premier d’entre eux est le chemostat. Il s’agit d’un appareil dans lequel le milieu de culture
est renouvelé continuellement. Dans ce cas-ci, la densité cellulaire dépend du taux de
dilution choisi et de la composition du milieu de culture (Hall ez al. 1989). Le second type

de culture en continu, le turbidostat, consiste & mesurer la densité optique dans le récipient
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contenant les algues, qui correspond a une densité algale donnée (Bennett, 1988; Bennett,
1990; Clarkson et al. 1998; Hiriart-Baer et al. 2006). Lorsque la densité algale dépasse un
seuil sélectionné, le milieu est renouvelé, ce qui permet de maintenir la densité algale

constante dans le temps.

Ces deux techniques ont pour avantages d’assurer un renouvellement du milieu
d’exposition et donc de minimiser les fluctuations dans sa composition chimique. Les
quelques résultats connus quant a ces procédés démontrent une plus grande sensibilité des
algues en culture en continu qu’en culture en lot. En effet, Hall ef al. (1989) ont observé
une sensibilité au cuivre dissous 10 000 fois plus importante chez Chlorella en chemostat

qu’en culture en lot.

Malgré les nombreux avantages des cultures en continu, ces derniéres connaissent
également certaines limitations, que ce soit au niveau de la préparation du matériel,
I’axénicité des cultures, des volumes de milieux de cultures nécessaires et du colt de

1’équipement relié & I’achat et & I’entretien de I’appareil.

1.42.2: Cytométrie en flux

La cytométrie en flux est une méthode rapide de la mesure de la dispersion de la
lumiére et des propriétés. fluorescentes de particules en suspension. Il s’agit d’un appareil
trés sensible, qui détecte de fagon précise et reproductible de faibles quantités de particules.
Ceci a donc pour avantage de permettre 1’utilisation de petits inoculums et d’énumérer
précisément de faibles densités cellulaires. Cette grande sensibilité permet de minimiser : i)
la surface d’algues exposées et ainsi diminuer les pertes de métal par adsorption /
absorption ; et ii) la concentration de ligands organiques (exsudats) pouvant fortement
complexer les métaux en solution, ce qui contribuerait a modifier leur spéciation chimique
et leur biodisponibilité. Cet appareil est grandement utilisé dans divers domaines
scientifiques, mais son emploi comme outil en écotoxicologie n’est apparu il n’y a que

quelques années.
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Cette approche a été utilisée avec succes pour évaluer I'influence de la densité
algale initiale sur la toxicité du cuivre chez I’espéce phytoplanctonique
Pseudokirchneriella subcapitata (Franklin et al. 2002). Pour y arriver, ces auteurs ont
exposé différentes densités algales de départ (gamme variant entre 10% et 10° cellules/mL)
a des concentrations croissantes de cuivre. Ils ont ensuite mesuré les effets de ce métal sur
la croissance de I’algue, a la suite de décorhptes cellulaires effectués a I’aide d’un
cytométre. Franklin et al. (2002) ont ainsi observé une corrélation entre la densité algale et
la toxicité, une augmentation de la densité initiale d’algues signifiant une baisse apparente
de la toxicité. En effet, la CE50 chez cette espece passe de 7 a 17 pug/L de Cu lorsque la
densité initiale augmente de 10% & 10° cellules/mL. Aucune différence significative n’a
cependant été observée pour les densités les plus faibles (100 et 1000 cellules/mL). Cette
différence de toxicité observée avec une augmentation de la densité cellulaire a été
attribuée a la perte de métal significative survenant dans les milieux a de fortes densités
algales, de méme qu’au relichement d’exsudats plus important dans ces circonstances. Ces
résultats confirment ainsi le potentiel de la cytométrie comme outil permettant d’améliorer

les tests normés existants.

1.5:  Accumulation et toxicité de ’argent

L’argent est considéré comme étant ’un des métaux traces les plus toxiques pour
les organismes aquatiques (Ratte, 1999). D’ailleurs, sa grande toxicité résulte de son
affinité élevée pour les groupements sulfurés S(II) .contenus dans les enzymes et les
protéines (Luoma et al. 2002). De nombreux cas d’accumulation de ce métal ont déja été

observés chez diverses espéces, tout au long de la chaine trophique.

1.5.1 : Chez les invertébrés aquatiques

Aucun phénoméne de biomagnification n’a été observé dans le cas de I’argent le
long de la chaine trophique. D’ailleurs, chez Daphnia magna, un invertébré trés sensible a
la présence de ce contaminant, le pourcentage d’argent accumulé par I’organisme a la suite

d’une contamination par I’eau pendant 72 h ([Agle = 200 ng/L) varie de 10 a 17 % alors
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qu’il n’est que de 4 3 5 % lors d’une contamination provenant de la nourriture ([Aglw: = 50
ng/L) (Lam et Wang, 2006). Les invertébrés aquatiques sont davantage exposés a ce
contaminant que le sont les espéces unicellulaires, principalement a cause de 1’apport de
I’argent particulaire, de I’argent associé aux proies, en plus de celui des sédiments. En
effet, puisque l’argent s’adsorbe en grande majorité aux particules composant les
sédiments, et que chez les invertébrés, la toxicité est reliée a I’espéce et a la fagon d’entrer
du métal dans I’organisme (via I’eau, la diete ou les sédiments), les individus étant en
contact perpétuel avec 1’élément toxique accumulé dans les sédiments sont davantage

sensibles que les autres organismes (Hook et Fisher, 2001).

Plusieurs effets néfastes ont été observés chez le zooplancton a la suite d’une
contamination a 1’argent. Bianchini et Wood (2002) ont remarqué chez la daphnie une
légére baisse du taux de reproduction a la suite d’une exposition chronique a I’argent ([Ag]
= 46 + 0,4 nM) sur une période de 21 jours. Cette contamination provenait a la fois de
Peau et de la nourriture. Ainsi, 14 % moins de néonates par adulte ont été produits. Cette
baisse dans la capacité de reproduction a aussi été relatée chez diverses espéces de
copépodes et de cladocéres (Hook et Fisher, 2001), de méme que chez des bivalves
(Hornberger et al. 1999).. Bianchini et Wood (2002) mentionnent également une importante
perturbation dans les mécanismes d’ionorégulation, se traduisant par une baisse de sodium
(Na") dans tout le corps de 65 % 4 la suite d’une contamination a 46 + 1 nM d’Ag pendant
21 jours. Ce manque de sodium peut entrainer de nombreux problémes de santé, et
éventuellement, la mort. En présence de substances humiques, ces effets néfastes sont
atténués, la matiére organique dissoute restaurant la prise en charge du sodium ainsi que le
taux de reproduction pour les ramener a leur point de départ, soit celui du témoin (Glover
et Wood, 2004). Cette présence diminue également 1’accumulation de métal a I’intérieur de
la daphnie, celle-ci étant quantifiée a 0,09 ng/animal en présence de MOD versus 0,34
ng/animal en absence de ce ligand pour une concentration d’exposition en argent de 5 nM
pendant 24 h. Par ailleurs, Bury et al. (2002) ont observé chez Daphnia magna que la
présence de 10 mg/L d’acide humique augmentait d’un facteur six la valeur des LC504gh,
principalement a cause de la complexation de P’argent avec des sites de haute affinité de la

maticre organique dissoute. Cet effet protecteur a également été observé chez des espéces
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d’invertébrés plus sensibles, telles que la moule zébrée (Roditi ef al. 2000; Zimmermann ef

al. 2002) et I’huitre (Guo ef al. 2001).

1.5.2 : Chez les poissons

Les mémes problémes d’ordres physiologiques et comportementaux que chez les
invertébrés aquatiques ont €té observés chez les poissons exposés a une source quelconque
d’argent. En outre, des difficultés d’ionorégulation ont été détectées chez diverses especes
de poissons adultes. Ce disfonctionnement physiologique serait imputable a la liaison entré
I’ion libre AgJr et I’épithélium branchial (Morgan et al. 1997; McGeer et Wood, 1998;
Bury ef al. 1999). Ainsi, Ag" inhiberait P’activité enzymatique de la protéine de transport
Na'-K'-ATPase, en empéchant I’entrée des ions Na" et CI” a I'intérieur des cellules. Ce
faisant, la concentration de ces deux éléments dans le plasma déclinerait, entrainant une
acidification du sang, une hausse de la concentration d’ammoniaque, une perturbation du
volume des fluides et une hémoconcentration pouvant conduire a un arrét cardiaque et a la
mort (Wood et al. 1996; Hogstrand et Wood, 1998; Webb et Wood, 1998). Une baissé du
taux de reproduction a également été observée chez diverses espéces de la faune
ichthyenne. Celle-ci s’expliquerait par une éclosion prématurée des ceufs, ce qui rendrait
les alevins plus enclin aux cas d’embryotoxicité. C’est ce que Davies et al. (1978) ont
conclut aprés avoir observé des ceufs de truites arc-en-ciel, conservés dans un milieu dont
la concentration en argent atteignait 1,6 nM. Ces problémes de santé¢ ne surviennent
cependant pas chez toutes les espeéces, la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss) ne
ressentant aucun effet a la suite d’une contamination journaliére de sa nourriture a
différentes concentrations de métal (Galvez et al. 2001). Par contre, en présence de MOD,
la situation est légérement différente. L’effet engendré par 1’ajout de cette substance sur la
survie des organismes composant la faune ichthyenne varierait dépendant de I’espéce
utilisée et des conditions expérimentales. Ainsi, la MOD aurait normalement un effet
protecteur en diminuant la toxicité des métaux, alors que dans quelques expériences on a
pu démontrer que la MOD accentuait la toxicité ressentie par ’organisme. De plus, lorsque
les tests sont réalisés avec de I’eau salée, la toxicité ressentie par les poissons est tres

faible, principalement a cause de la forte complexation avec les chlorures et les
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groupements fonctionnels de la MOD, ce qui rend I’ion Ag" trés peu disponible (Nichols et
al. 2006). De ce fait, de facon générale, la présence de ce ligand engendre un effet
protecteur dans la majorité des cas (Rose-Janes et Playle, 2000; Brauner et Wood, 2002;
Nichols et al. 2006).

1.5.3 : Chez les animaux d’ordres supérieurs

Chez les mammiferes, peu de données existent sur I’absorption, la répartition et le
devenir de ’argent ingéré par ces animaux. Cependant, celles qui existent montrent que
presque tout le métal ingéré est rapidement excrété et que trés peu est absorbé. Aucun
phénomeéne de bioamplification n’est observé le long de la chaine alimentaire. Des
accumulations d’argent ont néanmoins été rapportées chez la souris dans les régions
musculaires, dorsales et cérébrales a la suite d’une ingestion de métal via I’eau consommeée
(Pelkonen et al. 2003). Des effets sur le fonctionnement des reins, des problémes
intestinaux, des nécroses cardiaques et des baisses de l’activité enzymatique de la
glutathion peroxydase dans le sang ont également été observés (Van Vleet et Ferrans,
1992; Kalachniuk ef al. 1994). Cependant, dans tous ces cas, les concentrations utilisées
n’ont pas été mentionnées, ce qui peut signifier qu’elles ne sont pas représentatives de

celles retrouvées dans la nature.

Chez l’hurnéin, I’unique conséquence connue découlant d’une exposition prolongée
a l’argent ‘ou a 'un de ses composés est I’argyrie, une maladie provoquant une
pigmentation grisatre de la peau, des muqueuses et des yeux. La décoloration des tissus
résulte de ’accumulation du métal a intérieur de ceux-ci. L’ion Ag” y précipite sous
forme de chlorure (AgCl) qui, une fois soumis aux rayons ultraviolets, entame un
processus de photoréduction. L’argent métallique est par la suite formé et sa réaction
rapide avec des espéces sulfurées génere un composé noir, le sulfure d’argent (Ag,S)
(Eisler, 1996). Bien que non-létale, ’argyrie entraine des conséquences esthétiques
importantes et irréversibles. Cette maladie a été observée a la suite d’exposition supérieure

a1 g/L (selon Gault et Staund, 1935 ainsi que Hill et Pillsbury, 1939 dans Purcell et Peters,
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1998). Aucune indication de I’effet cancérogene, mutagéne ou tératogeéne n’a été relevée

jusqu’ici.

1.5.4 : Chez le phytoplancton

Jusqu’a ce jour, la toxicité de I’argent envers les algues unicellulaires a été trés peu
étudiée, si on compare avec d’autres métaux tels que le cadmium ou le cuivre. Les
quelques études recehsées font pour la plupart état des valeurs de CE50 évaluées chez des
espéces phytoplanctoniques en milieu marin, ce qui signifie une teneur en ions chlorures
trés importante. Ainsi, le métal se complexe avec ces ions, ce qui modifie la
biodisponibilité de I’Ag” et expliquerait que les valeurs de CE50 soient plutdt élevées,
puisqu’elles sont exprimées en [Ag] dissous ou [Ag] nominal et non pas en [Ag"] (cf.

Tableau 1.4).

Tableau 1.4 : Toxicité de ’argent chez diverses espéces phytoplanctoniques. Adapté de
Lee et al. (2005).

| Espéce algale CE50 (nM) Références
Scenedesmus acuminatus’ 70 Stokes (1981)
Scenedesmus acutiformis’ 190 Stokes (1981)
Haematococcus capensis' 930 Hutchinson (1973)
Nostoc muscorum'’ 26 Rai et Raizada (1985)
Pseudokirchneriella subcapitata’ 59 Turbak et al. (1986)
Pseudokirchneriella subcapitata’ 24 USEPA, 1987
Pseudokirchneriella subcapitata’ 26 Lee et al. (2005)
Pseudokirchneriella subcapitata' 22 Hiriart-Baer et al. (2006)
Chlamydomonas reinhardtii' 12 Lee et al. (2005)
Chlamydomonas reinhardtii’ 26 Fortin (2000)
Dunaliella tertiolectd’ 25100 Fisher et al. (1984)
Emiliana huxleyi’ 316 Fisher et al. (1984)
Oscillatoria woronichinii’ 79 Fisher et al. (1984)
Thalassiosira pseudonana’ 1260 Fisher ef al. (1984)
Ditylum brightwellii’ > 550 Canterford et Canterford (1980)
Skeletonema costatum’ 1200 — 1600 USEPA, 1987

Espece d’eau douce
Espéce d’eau salée

[N
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L’organisme gouvernemental américain chargé de I’environnement, le USEPA, a
néanmoins évalué¢ la toxicité de D’argent chez [I’algue verte d’eau douce
Pseudokirchneriella subcapitata a la suite d’une exposition a ’argent sur une période de
96 h (USEPA, 1987). Les chercheurs chargés de ce projet devaient déterminer les
concentrations d’argent nécessaires pour inhiber la croissance de chaque culture de 50 %,
selon I’évolution temporelle de la chlorophylle a. La CE50s obtenue était de 24 nM. De
plus, des études réalisées par Sanders et Cibik (1988), de méme que par Sanders e al.
(1990), ont démontré que la composition et la reproduction de certaines espéces
phytoplanctoniques retrouvées dans la‘baie de Chesapeake étaient significativement
affectées lorsque cette communauté était soumise sur une longue période a une
concentration d’argent de 2,8-5,6 nM. A une teneur dix fois plus élevée et un temps
d’exposition de 3 a 4 semaines, ’espéce Anacystis marina, une algue bleu-vert, a disparu

complétement au profit de la diatomée Skeletonema costatum.

Malgré le peu d’informations tirées de la littérature existante sur la toxicité de
’argent seul, un fait important revient dans chaque publication, soit que la toxicité est
influencée par plusieurs facteurs, comme I’espéce utilisée, le temps d’exposition, ainsi que
les conditions d’exposition (Fortin, 2000). Les principaux paramétres qui influencent les
résultats obtenus avec 1’argent sont les ligands présents en solution, soient ceux ayant une
forte affinité pour ce métal, comme c’est le cas des chlorures et du thiosulphate. Ainsi, en
présence de'chlorure, la prise en charge de 1’algue verte Chlamydomonas reinhardtii
exposée sur de courtes périodes & une concentration de 8 nM d’Ag’ est supérieure d’un
facteur 4 selon la concentration de chlorure présente (Fortin et Campbell,i 2000). Cette
augmentation a été attribuée a une prise en charge trés rapide de D’argent par
Chlamydomonas reinhardtii, ce qui a pour effet de diminuer la concentration présente dans
la couche limite entourant la cellule algale. La vitesse de prise en charge de I’argent est
alors limitée par la vitesse de diffusion du métal et de la solution d’exposition jusqu’a la
surface algale. L’effet engendré par la diffusion n’est présent qu’aux concentrations égales
ou inférieures & 107 M (Fortin et Campbell, 2000) et devient négligeable lorsque I’on teste
d’autres especes algales assimilant ’argent plus lentement et ne créant pas de limitation

diffusive (Lee ef al. 2004). Lee et al. (2005) ont également étudié la toxicité de ’argent a
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la suite d’une exposition de 6 h des algues vertes Pseudokirchneriella subcapitata et
Chlamydomonas reinhardtii & des concentrations croissantes de ce métal en présence de
chlorures. Dans cette étude, la toxicité était atténuée chez les deux espéces lorsque les ions
CI étaient présents. Par exemple, pour une exposition de Chlamydomonas reinhardtii a 20
nM d’argent dissous, la croissance relative de cette espéce était de 20 % en absence de
chlorures, alors qu’elle était d’environ 70 % en leur présence. Pour une exposition a la
méme concentration d’argent dissous chez Pseudokirchneriella subcapitata, la croissance
relative représentait prés de 65 % en leur absence alors qu’elle était de 85 % en leur
présence. Ce résultat s’explique par la complexation de I’argent dans le milieu, ce qui rend

ce métal moins disponible pour ’espéce a 1’étude.

La présence de ’anion thiosulfate (S,05%) dans un milieu d’exposition contenant
de I’argent peut également inﬂﬁencer sa toxicité et sa prise en charge par 1’organisme
phytoplanctonique. Ceci a d’ailleurs été étudié par Fortin et Campbell (2001) lors d’une
expérience semblable a celle réalisée par ces mémes auteurs en présence de chlorure
(Fortin et Campbell, 2000). La concentration d’argent libre testée était de 10 nM, tandis
que celle de thiosulfate était de 0,11 uM. Les résultats ont montré que dans ce cas-ci, la
prise en charge était deux fois plus élevée que pour celle obtenue avec la plus importante
concentration de chlorure (4 mM). De plus, si 'ion sulfate était retiré du milieu
d’exposition, cette augmentation passait & un facteur d’environ quatre par rapport au milieu
avec chlorure. Les auteurs ont conclu que le complexe Ag-thiosulfate était transporté a
travers la membrane algale et que le sulfate agissait comme un inhibiteur de ce transport.
Ce résultat s’avére concluant si on regarde les expériences de toxicité réalisées par Hiriart-
Baer et al. (2006), toujours chez Pseudokirchneriella subcapitata et Chlamydomonas
reinhardtii. Ces auteurs ont exposé graduellement ces deux espéces d’algues a des
concentrations d’argent et de thiosulfate dans un turbidostat et ont remarqué que la toxicité
augmentait avec une augmentation de ces deux ions. Ceci confirme ’effet amplificateur

qu’exerce le thiosulfate sur I’accumulation et la toxicité de ’argent.

Etant donné la forte affinité de ’argent pour la matiére organique, cette substance

peut également influencer la réponse d’un organisme face a ce métal. Il existe quelques
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études quantitatives qui ont été réalisées sur des systémes algues-métaux-MOD, mais les
conclusions ne montrent pas de consensus a propos de I’effet de la MOD sur la réponse
biologique. Les résultats obtenus précédemment sur la prise en charge de [’argent en
présence de MOD sur une courte période indiquent que pour une concentration d’argent
libre donnée, Pseudokirchneriella subcapitata et Chlamydomonas reinhardtii accumulaient
plus d’argent en présence de MOD par rapport & un milieu inorganique sans MOD
(Porcher. 2004). Cet auteur a considéré trois explicationé possibles pour ce résultat, soient :
i) des complexes Ag-AH s’adsorbent a la surface algale, contribuant ainsi a la prise en
charge mesurée; ii) la méthode de dosage de l’argent libre en présence de SRHA
(Suwannee River Humic Acid) sous-estime la [Ag'] réelle ; et/ou iii) des interactions se
produisent entre la SRHA et la cellule algale (membrane cellulaire), menant a une plus
grande perméabilité de la membrane algale. Selon une revue de littérature, les travaux
men€s par Porcher (2004) seraient les premiers évaluant la biodisponibilité de I’argent en

présence de MOD réalisés sur des algues d’eaux douces.

Cependant, d’autres ¢tudes ont été menées pour quantifier ’effet de la MOD sur le
phytoplancton en présence de certains métaux. Ainsi, Parent ef al. (1996) ont démontré que
la croissance de I’algue verte Chlorella pyrenoidosa n’était pas affectée lorsque celle-ci
était exposée 2 6 uM de I’ion libre AI’* avec 5,5 mg C/L de matiére organique sous forme
d’acide fulvique, alors qu’én absence de ce ligand, la croissance algale était inhibée de 71
%. De plus, ces auteurs ont noté que la présence d’AF protégeait la membrane cellulaire, sa
perméabilité membranaire a la suite de I’ajout d’Al’" n’étant pas affectée en présence
d’AF, alors qu’une diminution de la perméabilité vis-a-vis du sorbitol était observée en

absence d’AF.

" L’effet protecteur de la matiére organique a également été observé dans quelques
études avec le cadmium. En effet, dans le cas de ce métal, Lum (1987) a rapporté que dans
le fleuve St-Laurent, entre 31 et 44 % du cadmium était complexé avec des ligands en
présence. Xue et Sigg (1998) ont pour leur part déterminé que dans un lac Suisse eutrophe,
la presque totalité du cadmium total dissous (0,03 a 0,09 nM) était complexée a la matiere

organique naturelle, soit moins de 4 % sous sa forme libre ([Cd*"] = 0,7 a 3,5 pM). Ces
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auteurs ont également fait des mesures en rivieres, ou seulement ~ 9 % du cadmium
dissous étaitA sous forme libre. Sachant que le modéle de 1’ion libre (MIL) prédit que la
prise en charge d’un métal sera proportionnelle & la concentration d’ion libre disponible, si
[Cd*'] est inférieure en présence de MOD, la prise en charge par 1’organisme
phytoplanctonique le sera tout autant. Cette prédiction a été vérifie en laborafoire par
Vigneault et Campbell (2005). Ces derniers ont exposé sur de courtes périodes (t < 60 min)
les algues vertes Chlamydomonas reinhardtii et Pseudokirchneriella subcapitata a
différentes concentrations de cadmium libre en présence d’AH et d’AF de la riviere
Suwannee, pour en comparer les taux de prise en charge en absence et en présence de
ligands. Ces résultats ont montré que, pour chaque espece algale utilisée et pour une méme
concentration de Cd*" dans les deux conditions expérimentales testées, la présence de
ligand n’avait aucune influence sur la prise en charge. Ainsi, pour une méme [Cd*], le
taux de prise en charge est identique pour les milieux avec de I’AH ou de I’AF de la riviere
Suwannee. Cette étude est donc en accord avec les prédictions du MIL, qui suppose que la
MOD dans le milieu ne fait que complexer le métal présent et n’interfére aucunement avec

la cellule algale.

1.6 :  Objectifs

La contamination des milieux aquatiques par I’argent peut entrainer des
conséquences tout au long de la chaine trophique, les premiers organismes a €tre touchés
étant les consommateurs primaires, ¢’est-a-dire les algues qui composent le phytoplancton.
Ces organismes constituant la base du réseau alimentaire, ils représentent un maillon
essentiel a la survie des espéces des niveaux trophiques supérieurs. Ainsi, si un
effondrement de leur population survient, les populations des niveaﬁx supérieurs en
subiront également les conséquences, principalement a cause de la baisse de la
disponibilité de nourriture engendrée par cet affaissement. Ceci créera alors un effet
nommé « bottom-up ». L argent ayant un pouvoir toxique assez élevé, I’étude des effets de
ce métal sur les organismes phytoplanctoniques est donc importante pour démystifier les

conséquences que peuvent entrainer ce pouvoir toxique sur les écosystémes aquatiques.
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Le but principal de ce projet est d’évaluer de fagon la plus représentative possible
les effets de 1’argent sur le phytoplancton, que ce soit en absence ou en présence de mati¢re
organique dissoute. L argent étant un métal particulieérement difficile a étudier a cause de
sa forte capacité a s’adsorber aux particules retrouvées en solution, le protocole
habituellement utilisé pour évaluer la toxicité et la prise en charge d’un métal a été modifié
afin d’utiliser des inoculums cellulaires de densité inférieure. En démarrant avec une
population faible et en diminuant le temps d’exposition, nous croyons qu’il est possible de
minimiser I’exsudation de ligands pouvant modifier la spéciation de I’argent, donc sa
biodisponibilité, ainsi que les pertes par prise en charge et par adsorption. Un suivi de la
quantité¢ de métal absorbé et de la croissance cellulaire sera donc fait sur une période
maximale de 96 h, un temps plus court pouvant minimiser davantage la présence
d’exsudats. Dans ces circonstances, nous croyons que la toxicité ressentie et la prise en
charge seront plus élevées, le métal étant plus disponible pour 1’organisme. Ceci donnerait
de plus des résultats de toxicité plus pres de la réalité. Cette méthode sera d’abord validée a
I’aide du cadmium, un métal dont la toxicité est trés étudiée, ce qui fait en sorte qu’il sera
plus facile de comparer nos résultats avec ceux déja publiés. Elle sera par la suite reprise

avec l’argent.

Les objectifs qui découlent de ce projet sont donc :

a) Elaborer un nouveau protocole permettant d’effectuer des tests de
toxicité a faible densité cellulaire.

b) Déterminer 1’accumulation et la toxicité de I’argent en absence et en
présence de  MOD  chez D'espece  phytoplanctonique
Pseudokirchneriella subcapitata.

c) Comparer les résultats obtenus et déterminer les causes des
différences, si tel est le cas.

d) Explorer les mécanismes pouvant régir I’absorption de ’argent en

présence de MOD.

Cette étude permettra d’améliorer les connaissances en ce qui concerne la toxicité

et I’absorption de ’argent en présence de matiére organique, et ce, de maniére quantitative.
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Puisque les résultats des recherches antérieures sont souvent incomplets a cause d’un
manque d’information sur la spéciation du métal, ceci contribuera a combler une grande
lacune dans le domaine de I’écotoxicologie. Ainsi, les résultats obtenus lors de cette étude
permettront d’évaluer le risque écotoxicologique que représente I’argent dans
I’environnement, ce qui fournira une approche scientifique plus exacte et plus facile a
utiliser pour développer les critéres de la qualité de I’eau. L'exactitude accrue des résultats
se traduira par une amélioration des normes de qualité de I'eau et de la réglementation des

métaux dans 'environnement.
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2.0 : Matériel et Méthode

2.1: Espéce d’algue choisie

L’espéce sélectionnée était Pseudokirchneriella subcapitata, anciennement connue
sous le nom de Selenastrum capricornutum. Notre choix s’est porté vers cette algue étant
donné sa grande utilisation dans de nombreux laboratoires, ce qui permet de comparer plus
facilement les résultats obtenus. Cette espéce provenait de la collection de I’Université de

Toronto (University of Toronto Culture Collection ; UTCC37).

Pseudokirchneriella subcapitata est une algue verte unicellulaire en forme de demi-
lune. Elle a un diamétre moyen d’environ 4 pm. Sa courbe de croissance (cf. Figure 2.1)
est caractérisée par une courte phase de latence (I) dont la durée varie entre 1 et 36 h.
Celle-ci est suivie par une phase de croissance exponentielle (IT) durant entre 48 et 72 h. Le
tout se termine par une phase stationnaire (II), qui se produit lors d’'un manque de certains
éléments nutritifs essentiels et/ou une baisse de luminosité entrainée par une densité
cellulaire trop élevée. Lors de cette derniére phase, les cellules sont toujours viables, mais

la division est grandement atténuée. La mort cellulaire se produit par la suite.
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Figure 2.1 : Courbe de croissance de Pseudokirchneriella subcapitata en fonction du
temps en jours. :
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Les algues étaient cultivées en lots de fagon axénique dans des erlenmeyers de verre
de 250 mL contenant 100 mL de milieu de culture. Elles étaient placées a ’intérieur d’une
chambre a environnement contrdlé (Conviron, CMP4030) ou la température était de 20,0 +
0,1°C et la luminosité de 100 + 10 pE (= pmol/m%s). Les récipients reposaient sur une
plaque agitatrice qui oscillait a une vitesse de 60 rotations par minutes, empéchant ainsi la
sédimentation des cellules au fond de I’erlenmeyer. Afin de s’assurer de la survie et du bon
état physiologique de ces cultures, un transfert d’environ 2 mL d’algues dans 100 mL de
milieu de culture frais et stérile était exécuté une fois par semaine. Apres 14 repiquages, les
cultures étaient jetées et de nouvelles étaient inoculées a partir de la souche UTCC37. Les
différentes cultures étaient utilisées au début de la phase exponentielle, soit deux jours
apres le repiquage de la culture. L’absence de contamination bactérienne était vérifiée

périodiquement par placage sur agar (Difco-Bacto Agar).

2.2 . Milieu de culture et autres solutions utilisées

Le milieu nutritif utilisé pour la croissance algale était le milieu MHSM-1 (MHSM:
Modiﬁed high salt medium). Ce dernier correspond a celui utilisé par Fortin lors de tests
réalisés avec l'argent (thése de doctorat, 2000). Il a été favorisé afin d’assurer une
continuité¢ avec les travaux précédemment réalisés dans nos laboratoires et portant sur
I’argent. De plus, il contient une trés faible quantité de chlorure (6 uM, cf. Tableau 2.1), ce
qui est idéal pour les expériences avec I’argent, la spéciation de ce métal étant sensible a

cet anion.
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Tableau 2.1 : Concentrations molaires des cations et des anions composant le milieu de
culture MHSM-1.

Ions Concentration présente dans le
milien MHSM-1?
(M)
NH | 9,37x 10
Cr 5,98x 10
K* 422 x 107
PO 1,37 x 107
COy* Atm. ®
NO;> 5,07x 107
SO.& 8,12 x 107
Mgt 8,12x 107
Ca? 6,80 x 10
Na* 1,02 x 10™
BO;* 3,01 x 10°®
Mn?* 2,10 x 10°®
EDTA 8,06 x 107
Fe** 5,92x 107
MoO4> 3,00x 10
Zn? 2,43x 108
Co*" 1,09x 10°
Cu** 7,04 x 107!
a: Fortin, 2000.
b: Aucun ajout de carbonates n’est effectué, la concentration de ces derniers s’ajustant par équilibre

gazeux avec |’atmosphére.

Le milieu a été préparé a partir de six solutions meres (cf. Tableau 2.2)
préalablement filtrées (0,2 pm ; Poretics). Cette filtration avait pour but d’éliminer toutes
particules en suspension, en plus de diminuer les chances d’obtenir une contamination
bactérienne. L’ammonium #2, le phosphate #2 ainsi que le KNO3 étaient donc mélanges
avec de ’eau ultrapure (~ 18 Mohmsecm) avant d’étre autoclavés. Les oligo-éléments
(AAP), de méme que le NaOH, étaient ajoutés 24 h apres 1’autoclavage afin d’éviter la

précipitation de composés peu solubles a température €levée (Fortin, 2000).
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Tableau 2.2 : Composantes et proportions des solutions méres utilisées dans la préparation
du milieu de culture MHSM-1.

Solution mére * | Volume utilisé ° | Composantes | Concentrations | Fournisseurs
Ammonium #2 5SmL/L NH4NO; 15,0 g/L Omega
MgSO,4e7H,0 4,00 g/LL Omega
Ca(NOs),04H,0 3,21 g/lL BDH
Phosphate #2 250 pL/L KH,PO4 29,6 g/L BDH
K;HPO4 57,6 g/lL BDH
KNO; (1,0 M) 4 mL/L 101,11 g/L Omega
AAP 1 mL/L H;BO; 186 mg/L ACP
MnCLe4H,0 | 415 mg/L Fisher
FeCl;06H,0 160 mg/L BDH
Na,EDTAe2H,0 300 mg/L Fisher
Zn° (1 g/L) 1,59 mg/L Fisher
Co°(1 g/L) 0,64 mg/L Fisher
Mo° (1 g/L) 2,88 mg/L Fisher
Cu® (1 g/L) 4,47 ug/L Fisher
NaOH (0,1 M) 7 mL/L 4,00 g/L BDH
a: Chaque solution a été filtrée sur 0,2 pm.
b: Volume de solution mere nécessaire pour préparer le milieu de culture ; volume final = 1000 mL.
¢ Etalon pour absorption atomique dans une matrice de HNO,

Le tampon MOPS (acide N-morpholino-3-propane sulfonique, SIGMA-ALDRICH,
M3183) a été utilisé a une concentration de 10 mM afin de maintenir le pH constant tout au
long de I'expérimentation. Le pH était ajusté au départ a 7,0 = 0,1 avec une solution de
NaOH 0’,1 M ou de HNOs 1,5 M. Les lectures de pH se faisaient 4 I’aide d’une électrode
ORION (électrode combinée verre/gel, # 9206 BN, Fisher) reliée a un pH-metre PHM 240
de précision + 0,01 (MeterLab, Radiometer Analytical, France). La calibration de
I’appareil était effectuée quotidiennement en utilisant des solutions-tampons de pH 4 et 7
(VWR). L’intégrité¢ de I’électrode était préservée par un trempage dans une solution
composée de 200 mL de tampon pH 7 et de 1 g de chlorure de potassium (KCl), de méme

que par un nettoyage régulier avec une solution de pepsine et d’acide nitrique. Ceci
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permettait d’augmenter la longévité de I’électrode, en plus d’obtenir des lectures de pH

plus reproductibles.

Les solutions meéres, tout comme I’ensemble des solutions nécessaires a la
réalisation de ce projet, étaient préparées en utilisant des réactifs de grade analytique ou
supérieur, ce qui atténuait les risques de contamination par des métaux traces. Elles étaient
conservées dans des récipients de polypropyléne (PP) ou de polyéthyléne haute densité
(HDPE), préalablement lavés a ’acide. D’ailleurs, tout le matériel utilis€¢ en laboratoire
(pointes de pipettes, pinces, unités de filtration, etc.) était décontaminé de fagon standard:
trempage de 24 h dans I’acide HNOs (15 % v/v), suivi de cinq ringages consécutifs dans de
I’eau déminéralisée pour terminer avec deux ringages dans de I’eau ultrapure. De plus,
toutes les manipulations avaient lieu sous une hotte a flux laminaire a ’aide de matériel

stérile, toujours dans le but d’éliminer toutes les chances de contamination.

La solution radioactive d’argent (Ag-110m, 0,2 mCi/mL) a ét¢ commandée chez
Isotope Products (Valencia, Californie, Etats-Unis). Les solutions intermédiaires étaient
acidifiées (pH < 2) avec de I’acide nitrique (HNO;) et conservées dans des contenants en
téflon (TFE, PTFE), matériel réputé pour sa faible capacité d’adsorption. Ainsi, les pertes
sur les parois étaient minimisées. Le tout était conservé a 4°C a I’obscurité, ce qui atténuait

les risques de photo-réduction.

En ce qui concerne la matiére organique dissoute, cette dernicre a ét¢ achetée sous
forme d’acide humique auprés de I’International Humic Substances Society (IHSS, #
2S101H). Elle a été récoltée dans la riviere Suwannee en Floride (Georgie, Etats-Unis;
MOD standardisée et grandement utilisée dans la littérature). Elle était conservée dans un
récipient opaque et placée dans un dessiccateur. La MOD sous forme solide était ensuite
resuspendue dans une solution basique de NaOH 0,01 M et agitée a I’obscurité pendant une
période de 24 h. Ceci permettait de faciliter la dissolution des acides humiques. Par la
suite, la solution mére, tout comme ’ensemble des solutions contenant de I’AH, étaient

filtrées sur une membrane de 0,4 um (Poretics), ce qui permettait d’obtenir la fraction
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dissoute. Elles étaient ensuite conservées a ’obscurité a 4°C jusqu’a utilisation, toujours

dans le but d’atténuer les risques de photo-dégradation.

2.3 : Décomptes cellulaires

Le décompte de la concentration algale en solution se fait habituellement a 1’aide
d’un compteur de particules (Bveckman Coulter, Multisizer III). Le principe de
fonctionnement de cet appareil est relativement simple : les cellules algales, diluées dans
une solution électrolytique (Isoton III), sont aspirées dans un tube possédant une ouverture
de 70 um qui sépare deux électrodes parcourues par un faible courant électrique. Quand la
particule traverse l'ouverture, elle déplace son propre volume de liquide isotonique, ce qui
augmente momentanément l'impédance de l'ouverture. Ce changement de résistance est

transformé en concentration de particules par I’appareil.

Cependant, a des densités au-dessous de 20 000 cellules/mL, I’appareil n’est pas
assez sensible et ne détecte pas convenablement la concentration d’algues présente en
- suspension. Cette densité minimale était trop élevée pour ce que nous voulions faire, c’est-
a-dire de maintenir une population algale faible dans le but de minimiser la présence de
résidus d’algues et d’exsudats pouvant modifier la spéciation de 1’argent. Les décomptes
cellulaires ont donc été réalisés en utilisant un cytométre en flux. En effet, a ’aide de cet
appareil, il est possible de mesurer des densités extrémement faibles, ce qui permet de
déterminer la croissance cellulaire maximale tout en minimisant ’impact des cellules sur
leur milieu d’exposition (Franklin ef a/. 2001a; Stauber et al. 2002; Franklin et al. 2004).
Le cytometre a d’ailleurs été utilisé avec succeés pour déterminer la toxicité du Cu chez

différentes especes phytoplanctoniques (Franklin et al. 2001b).

La cytométrie en flux est une méthode rapide pour la mesure quantitative de la
dispersion de la lumiere et des propriétés fluorescentes chez les cellules. Malgré sa grande
utilisation dans les domaines biomédical et environnemental, son potentiel comme outil
dans les études écotoxicologiques n’a pas encore été entierement exploité. L’ utilisation
d’algues unicellulaires, comme dans notre cas les algues vertes, est idéale puisque leurs

chloroplastes contiennent des pigments photosynthétiques, tels que la chlorophylle a, qui
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auto-fluorescent une fois excitée par un laser de couleur bleue, ce qui facilite la détection
de I’organisme et permet d’effectuer facilement des décomptes cellulaires (Stauber et al.

2002).

Le fonctionnement d’un cytométre est fort simple (cf. Figures 2.2a et b).
L’échantillon contenant les cellules suspendues dans leur milieu de culture est placé a
I’endroit appropri¢ et par une pression exercée par I’air, les cellules sont aspirées vers la
chambre d’écoulement (1) ou arrive également le liquide d'entrainement (eau ultrapure
dans notre cas). Le passage par cet ensemble de structure permet l'alignement des cellules
les unes derri¢re les autres lors de la sortie. Elles sont par la suite acheminées vers la
source d’excitation lumineuse, un laser dans ce cas-ci (2). Les cellules, excitées, émettent
alors différents types de signaux. Ces signaux sont alors captés et ils permettent un
dénombrement précis de la densité cellulaire. Pour chaque cellule, les variations dans la
dispersion de la lumiere sont enregistrées sur des détecteurs (3), ce qui permet de déduire
la taille (détecteur FSC), la forme et la granulométrie de la cellule (détecteur SSC). Des
filtres optiques (4) sont disposés devant les détecteurs de fagon a assurer la spécificité de la
mesure (détecteurs FL1, FL2 et FL3, qui sélectionnent la longueur d’onde en provenance
de 1'échantillon excité par le laser). Le signal lumineux est transformé en un signal
électrique analogique, qui est par la suite converti en un signal numérique. C’est ce signal
qui est enregistré et qui constitue le fichier informatique ou sont représentés les résultats

sous forme d’histogrammes.
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Figure 2.2a: Schéma illustrant le fonctionnement d’un cytometre en flux. Tiré du site
Internet : http://www.tours.inra.fr/equipements/cytometrie/utilisations-
principes/schema-cytometre.htm
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Figure 2.2b: Schéma détaillé de la chambre d’écoulement. Tiré¢ du site Internet:
http://www.afforded4.com/affCD4 2.htm.
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Dans notre cas, I’appareil que nous avons utilisé est un FacsCalibur, distribué par
BD Biosciences. Il est muni d’un laser émettant une longueur d’onde de 488 nm, ce qui
excite la chlorophylle a des cellules algales. Apres avoir été vortexé 5 secondes, chaque
échantillon d’un volume de 1 mL était placé dans 1’appareil pour ensuite étre aspiré au
débit le plus élevé (60 pul/min) pendant une période de deux minutes. Aucune bille n’était
ajoutée a I’échantillon, ces derniéres créant des interférences lors du dénombrement de la
densité cellulaire. Le taux d’aspiration était plutdt mesuré a chaque 10 échantillons a 1’aide
de billes TRUCount (BD BioScience, # 340334) et la concentration (Cp,p) était déterminée
en utilisant la formule suivante, grandement citée dans la littérature (Campbell, 2001;
Marie et al. 2005):

nb.événements*KVVt@l_ﬂ
algues
2 ,:Cpop . (2.1)

RAspiration *ﬂecture

La variable nb. événements représente le dénombrement obtenu a la suite de la
lecture de I’échantillon au cytomeétre, Vigues représente le volume de milieu de culture
prélevé contenant les algues, Vioai représente le volume total de I’échantillon a la suite de
I’ajout de billes ou de fixatif, Raspiration représente le taux d’aspiration de ’appareil alors

que Tiecture représente le temps de lecture de chaque échantillon.

Les détecteurs que nous avons utilisés, soient le SSC (granularité de la cellule) et le
FL3 (détecteur captant les émissions de couleur rouge correspondant a la réponse de la
chlorophylle @ contenue dans nos cellules d’intéréts a la suite du passage devant le laser),
étaient respectivement fixés a des valeurs de 245 et 500 V. Le bruit de fond (threshold)
était galement réglé sur FL3. Ainsi, toutes les cellules mortes, de méme que les particules
ayant une fluorescence moindre que les cellules phytoplanctoniques utilisées étaient
éliminées des lectures, la réponse étant uniquement focalisée sur les émissions de
chlorophylle a des cellules de Pseudokirchneriella subcapitata. 11 est a noter que lors du
fonctionnement du cytométre, il était trés important de s’assurer de 1’absence de bulles
d’air a Uintérieur des tubes ou dans les échantillons a ajouter. En effet, ces bulles d’air

faussaient considérablement la mesure car elles exercaient un important effet de dispersion

41



de la lumiere incidente, en plus d’entrainer des différences brutales dans les mesures

effectuées. Il y avait donc lieu de les éviter et de les €liminer.

2.3.1 : Tests permettant de déterminer la précision analytique du cytomeétre en flux selon la
densité cellulaire utilisée

Le premier test a avoir été effectué sur le cytométre avait pour but de déterminer la
précision analytique de notre appareil en fonction de la densité algale présente en solution.
A partir d’une culture-mére de Pseudokirchneriella subcapitata dont la densité cellulaire
avait été déterminée a 1’aide du compteur de particules, diverses dilutions ont été faites
pour ensuite étre analysées sur le FacsCalibur. Les concentrations obtenues a I’aide de cet
appareil ont été comparées a celles nominales, qui étaient de 1’ordre de : 1000, 2500, 5000,
7500, 10 000 et 15 000 cellules/mL. Une densité cellulaire de 2500 cellules/mL a été
favorisée, car en-dessous de cette derniére, il était difficile d’obtenir‘ un dénombrement

cellulaire précis et reproductible (cf. Tableau 2.3).

Tableau 2.3 : Comparaison des densités cellulaires nominales & celles obtenues 4 I’aide du
cytométre en flux, dans le but de déterminer la densité minimale a utiliser
lors des tests de toxicité (n = 10).

Densité nominale | Densité obtenue + Ecart-type
(cellules/mL) (cellules/mL)
1000 653 + 487
2500 2536 =140
5000 4887 + 343
7500 8307 + 494
10 000 11 463 =594
15 000 17 834 719

2.3.2 . Effet de la densité initiale sur la courbe de croissance

Lorsque nous avons déterminé la densité cellulaire initiale & laquelle nous allions
travailler, I’étape suivante était de s’assurer de ’efficacité et de la reproductibilité de notre
méthode. Ainsi, trois milieux de culture ont été inoculés a une concentration nominale de
2500 cellules/mL (densité moyenne de 2544 + 655 cellules/mL) et nous avons suivi la

croissance sur une courte période de 12 h. Ce temps a été favorisé afin de vérifier si une
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croissance était mesurable sur une aussi petite période. Dans un tel cas, ’éventualité de
diminuer la durée des expositions a ce laps de temps aurait pu étre envisagée
ultérieurement, tout dépendant des résultats de toxicité obtenus en fonction du temps.
Leurs courbes de croissance respectives ont donc été dessinées (cf. Figure 2.3) en
effectuant un décompte de la concentration présente en suspension en prenant une aliquote
de 1 mL de culture a chaque heure pour ensuite faire une lecture au cytometre en flux. Un
test ’ ANOVA nous a permis de déterminer qu’il n’y avait aucune différence significative
entre les différentes courbes (u = 0,07 + 0,01) et a confirmé notre choix de concentration a

privilégier lors des tests de toxicité et de prise en charge.
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Figure 2.3: Courbe de croissance de trois cultures distinctes de Pseudokirchneriella
subcapitata en absence de contaminant, effectuée a ’aide d’un cytometre en
flux sur une période de 12 h. La densité cellulaire initiale était de 2500
cellules/mL.

2.4: Dosage des radio-isotopes

Pour déterminer la quantité d’argent accumulé a I’intérieur de la cellule, nous avons
opté pour Dutilisation d’un radio-isotope de ce métal (Ag-110m). Bien que cet isotope se
dose aussi facilement par spectrométric gamma (y) (Wallac 1480, Perkin-Elmer Life
Sciences, Turku, Finlande), I’activité des échantillons contenant de 1’Ag-110m était mesuré
4 l’aide d’un compteur béta (B) (Wallac 1414), a la suite de ’ajout d’un liquide a

scintillation (Eco-Lume, ICN). Notre choix s’est porté vers cet appareil a cause de sa
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grande disponibilité, en plus de son excellente efficacité de comptage (95 + 1 %). Cette
derniére a été déterminée en effectuant diverses dilutions (n = 4) a partir de la solution

mere, aucun étalon commercial n’étant disponible pour 1’Ag-110m.

Le volume de liquide a scintillation ajouté différait selon la présence ou 1’absence
~d’cau dans les échantillons dosés. En effet, les échantillons aqueux ont tendance a étre
instables et 4 se séparer en bi-phase pour certaines proportions eau : solvant organique
(Fortin, 2000). Pour minimiser ce probléme, nous avons respecté le ratio 1 : 5 en ajoutant 4
mL d’Eco-Lume a chaque millilitre d’échantillon aqueux. En ce qui concerne les
échantillons non aqueux, soient les algues marquées récoltées sur filtres, un volume
différent d’eau et de liquide a scintillation a été ajouté. En effet, des tests préliminaires ont
démontré que efficacité de comptage des échantillons algaux était inférieure a 95 %
lorsque le filtre n’était pas entierement recouvert de liquide a scintillation. Pour contrer ce
probleme, des filtres ont été contaminés avec une concentration connue d’argent. Par la
suite, I’efficacité de comptage de ces filtres a été mesurée aprés 1’ajout de différents
volumes d’eau et d’Eco-Lume, jusqu’a ’obtention de I’efficacité désirée. Ainsi, chaque
membrane était déposée dans un flacon de 20 mL en borosilicate contenant 5 mL d’eau
ultrapure et 12 mL de liquide a scintillation. Ceci avait pour but d’optimiser le comptage,

tout en minimisant les effets de matrices, auxquelles le compteur f est tres sensible.

Le temps de comptage a été fixé a 1000 secondes, soit environ 15 minutes. Ce
temps engendrait des erreurs inférieures ou égales a 2 % pour toutes les lectures. Pour les
échantillons ayant une activité plus faible, un volume plus grand d’échantillon était déposé
dans les flacons afin d’obtenir un signal plus élevé. Le méme ratio eauw/liquide a
scintillation était respecté. L’argent ayant deux pics d’émission, soit un a 658 KeV et un
second a 885 KeV, la fenétre entiere (1 a 1024 KeV) a été utilisée pour les lectures au

compteur béta.
Pour convertir nos nombres de comptes par minutes (CPM) obtenus en

désintégrations par minutes (DPM), nous avons divisé le nombre de CPM par I’efficacité

en pourcentage de ’appareil pour le radio-isotope utilisé. Par la suite, le nombre de DPM
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était converti en désintégrations par secondes (DPS), en divisant le résultat obtenu par 60.
Le tout était ramené en nanomoles en utilisant I’activité spécifique corrigée de la source

(Bg/nmol), calculée a partir de 1’équation suivante :
In2et

N=N, e ¢ * (2.2)

N représentant Dactivité & un temps t, N, ’activité initiale telle qu’étalonnée par le
fournisseur et t% la demi-vie du radioisotope (Ag-110m : 249,8 jours). Il est a noter que
Pactivité spécifique tenait compte de toute dilution isotopique effectuée, soit le rapport
entre la quantité d’argent chaud (Ag-110m) et celle d’argent froid (Ag-107 / Ag-109). En
ce qui concerne les échantillons algaux, la quantité détectée était normalisée en fonction de
la surface totale d’algues exposées, en m?, telle qu’estimée a ’aide du compteur de

particules (cf. section 2.5.1 : Préparation du matériel et choix des contenants a utiliser).

2.5: Prise en charge de ’argent par le phytoplancton

2.5.1: Préparation du matériel et choix des contenants a utiliser

Lors de la réalisation de tests de prise en charge comme nous nous apprétions a
faire, le protocole habituellement utilisé veut que les milieux soient conservés dans des
bouteilles en téflon, ol la concentration de métal désirée est ajoutée 24 h avant
I’expérimentation. Ceci permet a la solution de se stabiliser et d’atteindre son équilibre.
Cependant, dans le cas de I’argent, des tests préliminaires nous ont révélé que ce métal
pouvait disparaitre complétement du milieu sur une période de 96 h, soit la durée des
temps d’exposition. Pour déterminer la cause de cette perte de métal, un suivi du
pourcentage d’argent retrouvé en solution a chaque 24 h a été effectué, en utilisant
différents types de contenants pour entreposer le milieu de culture contaminé (cf. figure
2.4). Les résultats nous montrent que 1’argent est de moins en moins disponible avec le
temps, qu’importe le contenant utilisé. Puisque ceux en polycarbonate nous ont donné les
pertes les moins importantes, 1'utilisation de ce type de plastique a été favorisée. De plus,
pour s’assurer de minimiser le plus possible les pertes dans le temps, le contaminant était
ajouté directement aux milieux d’exposition le matin du départ de I’expérimentation, dans

le but de réduire le plus possible le temps de contact entre le récipient et le métal.
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Figure 2.4 :  Pertes d’argent observées sur les parois de différents contenants en fonction
du temps. Les barres d’erreur représentent les écart-types sur la moyenne de
trois mesures.

Une fois ce probléme caractérisé, la prise en charge de I’argent a pu étre évaluée en
absence de ligands. Pour se faire, des milieux de culture d’un volume de 300 mL chacun
étaient préparés en triplicata pour chaque concentration testée, cé qui représente un volume
total de 900 mL (3 x 300 mL) par concentration. Chaque volume était déposé dans des
erlenmeyers de polycarbonate de 500 mL. Des concentrations nominales d’argent total
variant entre 0 et 100 nM (0, 1, 2, 3, 5, 8, 10, 20, 30, 50, 80 et 100) ont été testées. Il est &
noter que dans le milieu MHSM-1, I’argent se retrouvait principalement (> 99 %) sous sa
forme libre, tel que calculé par le logiciel de spéciation MINEQL" (v.4.5, Halowell, Maine,
Etats-Unis).

Une fois I’argent ajouté, la totalité des milieux était filtrée sur deux membranes de
polycarbonate superposées de 0,2 um (Poretics). En faisant un décompte des membranes
au compteur béta et en soustrayant 1’activité du second filtre a celle du premier, il était
possible de déterminer s’il y avait ou non perte d’argent sur les filtres, liée a la présence‘ de
métal s’ayant adsorbé a des particules. Dans tous les cas, les pertes par adsorption étaient

inférieures a 10 % de la valeur d’argent initialement mesurée.
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Le pH des milieux était réajusté au besoin a une valeur de 7,0 + 0,1 et Dactivité
initiale d’Ag-110m de chaque concentration ¢tait mesurée, ce qui permettait de s’assurer
qu’on avait la bonne concentration d’argent en solution. Par la suite, la quantit¢ d’algues
désirée était ajoutée dans chaque erlenmeyer. Pour cela, une culture-mere en phase
exponentielle était filtrée sur une membrane de polycarbonate d’une porosité de 2 pm
(Poretics). Afin de ne pas abimer les cellules, un vide maximal de 10 cm Hg était utilisé.
Les algues étaient ensuite rincées (5 x 10 mL) avec un milieu de culture frais et stérile. Ce
ringage avait pour but d’éliminer tous les ligands et métaux potentiellement présents en
suspension et pouvant entrer en compétition avec I’argent pour les sites de complexation a
la surface algale. Les cellules ainsi recueillies étaient resuspendues dans un petit volume (~
20 mL) de milieu MHSM. La densité, de méme que la taille des cellules et leur superficie
étaient détermindes au compteur de particules. Les deux derniers paramétres mentionnés
étaient déterminés a ’aide de cet appareil, car il était impossible a I’aide du FacsCalibur de
déterminer avec exactitude la taille d’une particule de dimension inférieure a 5 pm. Ces
paramétres étaient mesurés a nouveau aux temps t = 24, 48, 72 et 96 h. A partir de la
densité cellulaire obtenue, il a été possible de déterminer le volume 2 ajouter afin
d’inoculer nos milieux a une concentration algale de 2500 cellules/mL. Le temps pendant
lequel les algues demeuraient confinées dans un faible volume était minimisé pour éviter
tout changement physiologique a la culture d’intérét. En effet, un manque d’oxygene li€ a
la grande densité présente dans un petit volume pourrait créer des conditions anoxiques et
possiblement fausser nos résultats. Le temps de confinement était noté et le temps le plus

élevé était d’environ 5 minutes.

Immédiatement aprés I’inoculation, les erlenmeyers étaient placés dans une
chambre environnementale pendant une période de 96 h. A chaque 24 h, le pH était vérifié
et noté pour s’assurer de sa stabilité. Afin de ne pas contaminer les milieux, des aliquotes

de 4 mL étaient prélevées pour la lecture au pH-metre et jetées par la suite.
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2.5.2 : Détermination de la prise en charge et de 1’adsorption de ’argent

Afin de quantifier ’effet des exsudats dans les milieux d’exposition et de
déterminer la fagon dont pénetre le métal a ’intérieur de la cellule, la prise en charge et
’adsorption ont donc été suivis en fonction du temps. Pour bien interpréter les différents
résultats d’exposition recueillis au cours de I’expérimentation, il est primordial de
distinguer la quantité de métal absorbée de celle adsorbée a la surface de la cellule algale.
Ceci a pour but d’éviter une sur-estimation de la prise en charge du métal. L’adsorption des
métaux 4 la surface de la cellule se caractérise par une augmentation trés rapide dans les
premiéres minutes suivie d’un plateau survenant a la suite de [’atteinte d’un équilibre
rapide (Bates et al. 1982; Schenck ef al. 1988; Knauer ef al. 1997). Quant au métal
intracellulaire, il augmente de fagon linéaire dans le temps jusqu’a ce que le taux d’entrée
diminue ou que le taux de sortie augmente (Errécalde et Campbell, 2000). Ainsi, aprés 24,
48, 72 et 96 h, un volume de 10 mL de culture contenant les cellules algales était récolté
sur deux membranes de 2,0 pm. La premicre permettait la récolte des algues, alors que la
seconde permettait d’évaluer le bruit de fond occasionné par 1’absorption et/ou I’adsorption
de I’argent sur le filtre. Le filtrat était recueilli (filtrat # 1) et I’activité totale de I’Ag-110m-
dans ce dernier était mesurée, ce qui permettait de déterminer s’il y a eu une perte d’argent
significative au cours de I’expérience. Les filtrats recueillis a la toute fin du temps
d’exposition (96 h) étaient conservés pour une analyse subséquente de la concentration en
métal libre a la technique d’échange ionique, alors que certains d’entre eux obtenus a
chaque pas de temps (24, 48 et 72 h) étaient aussi dosés pour déterminer 1’évolution de la
concentration de métal libre en solution en fonction du temps (cf. section 2.9 : Technique

d’échange ionique (TED)).

Sur une autre fiole de filtration, deux ringages consécutifs des algues de trois
minutes chacun, avec un volume de 20 mL (Vi = 40 mL) d’une solution MHSM-1 & pH
7,0 contenant 100 nM d’argent froid étaient exécutés. Ceci permettait de désorber I’argent
chaud (Ag-110m) faiblement lié a la surface des algues par échange isotopique avec de

I’argent froid (solution d’argent stable; dilution 1:10 d’un étalon de 1000 mg/L dans une
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matrice de 5 % HNOs, Fisher) (Fortin, 2000). Ce filtrat €tait récupéré (filtrat # 2) et son

décompte permettait de déterminer la quantité de métal adsorbée a la surface de la cellule.

Un décompte de la concentration d’argent retrouvée en solution dans les filtrats, de
méme que dans les algues a été effectué a I’aide du compteur béta. Ceci a permis de faire le
bilan de la perte en argent au cours de I’expérience et de déterminer la prise en charge et
I’adsorption. La différence détectée entre les deux filtres représentait la prise en charge du
métal par les algues, aprés avoir normalisé les résultats en fonction de la surface algale
totale. Cette normalisation facilitait la comparaison des résultats entre especes, en plus de
permettre la mesure des flux de métal pénétrant a I’intérieur de la cellule. Un bilan de
masse (quantité d’argent dans la solution initiale - quantité d’argent dans la solution finale
a chaque pas de temps (filtrat # 1) - quantité¢ dans les algues - quantité adsorbée sur les
algues (filtrat # 2) = 0) a permis de vérifier si nous avons perdu de 1’argent en cours de

route (ex. : adsorption sur les parois des contenants).

2.6 Prise en charge de 1’argent en présence de MOD par le phytoplancton

En ce qui concerne les expérimentations en présence de matiére organique dissoute,
le protocole utilisé était semblable a celui cité précédemment (cf. section 2.5 : Prise en

charge de ’argent par le phytoplancton), a I’exception d’un ajout de substances humiques

provenant de la riviere Suwannee (Géorgie et Floride, Etats-Unis). De plus, le volume des
milieux d’exposition a été diminué de 300 & 150 mL par réplicat, dans le but d’économiser
les substances entrant en jeu dans cette expérimentation. Puisqu’aucune perte de métal
significative n’a été observée sur les parois des contenants en polycarbonate en présence de

MOD (cf. section 5.1 : Bilan de masse de I’argent en solution en présence de substances

humiques), les différents milieux étaient préparés 24 h a I’avance et laissés a €quilibrer a
P’obscurité pendant toute la nuit. Le matin de ’expérience, les échantillons étaient séparés

dans des erlenmeyers de 250 mL de polycarbonate, juste avant I’inoculation par les algues.

La concentration de matiére organique dissoute que nous avons utilisée était de 10

mg/L (cf. section 1.2.2.1 : Description de la MOD), ce qui équivaut a environ 5 mg C/L

selon le contenu en carbone rapporté par I'THSS (50 %). Cette concentration serait
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représentative de ce qui est normalement retrouvé dans les écosystémes aquatiques
(Thurman, 1985). A titre comparatif, certains lacs de la région de Rouyn-Noranda ont un
contenu en COD variant entre 8 et 16 mg C/L (Perceval ef al. 2004). Pour connaitre la
quantité d’acides humiques a ajouter a chaque milieu d’exposition, nous avons effectué un
dosage de la concentration de carbone organique dissous (COD) contenu dans la solution-
meére d’AH (Shimadzu TOC — 5000A, Kyoto, Japon). Cette derniére, dont la concentration
se situait autour de 683 mg C/L, était préparée afin de faciliter la répartition de la MOD
entre les bouteilles d’exposition. Les dilutions nécessaires selon le volume d’exposition
employé étaient par la suite effectuées afin d’obtenir 5 mg C/L dans chaque milieu
d’exposition. En ce qui concerne les concentrations de métal testées, ces derniéres variaient
entre 0 et 150 nM d’argent total nominal (15, 30, 45, 50, 60, 75, 80, 90, 100, 110, 120 et
150 nM).

2.7 Toxicité de ’argent chez Pseudokirchneriella subcapitata

Le protocole utilisé lors des tests de toxicité était semblable a celui utilisé lors des

tests de prise en charge (cf. section 2.5 : Prise en charge de I’argent par le phytoplancton).

Cependant, quelques étapes €taient ajoutées. En effet, a chaque douze heures, et ce, a partir
du temps 0, 1 mL de chaque erlenmeyer a été pipeté pour ensuite étre fixé dans 100 pL
d’une solution de glutéraldéhyde-paraformaldéhyde (décrite par Tsuji et Yanagita, 1981).
Cette solution a été favorisée en raison de sa capacité a garder intactes les cellules, dont la
fluorescence de la chlorophylle a, ce qui n’altérerait pas les décomptes au cytométre. De
plus, il a un long pouvoir de préservation, soit de plusieurs années (Throndsen, 1978). Les
cellules fixées étaient conservées a 1’obscurité a 4°C jusqu’au lendemain, ot un décompte
du nombre de cellules retrouvées dans chaque échantillon était effectué. Ceci a permis de
suivre I’évolution de la croissance des algues au fil du temps et de dessiner les courbes
doses-réponses en représentant la densité relative (i.c. le rapport des densités obtenues pour
chacune des concentrations sur celles obtenues pour le milieu de référence MHSM sans
meétal, en tenant compte des calculs de propagation d’erreur) par rapport aux différentes
concentrations de contaminants présents dans les milieux d’exposition. Malgré qu’il existe
différentes fagons de dessiner les courbes doses-réponses (e.g. : croissance relative par

rapport aux concentrations testées), celle-ci a été favorisée en raison des plus petits écart-

50



types obtenus. A partir des données de densités recueillies, les CE50s, soit la concentration
ayant un effet de 50 % sur la population, ont été évaluées en fonction du temps. Ce
paramétre a ¢été calculé a ’aide d'une macro sur Excel (REGTOX V7.0.4,

eric.vindimian.9online.fr/). En comparant les résultats avec et sans MOD, il a été possible

de déterminer si ce ligand organique influencait la toxicité de I’argent chez le
phytoplancton. Il est 4 noter que les analyses au cytomeétre ont commencé par les
échantillons témoins, ces derniers ayant une fluorescence maximale, ce qui permettait
d’ajuster les paramétres de I’appareil en conséquence. Par la suite, I’analyse s’est faite par

concentration croissante d’argent, pour éviter toute forme de contamination.

2.8 : Validation de la méthode développée

Pour s’assurer de la validité de la méthode que nous avons développé, nous avons
exposé I’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata i différentes concentrations de
cadmium. Ce métal a été favorisé car sa toxicité est bien connue. Une évaluation de
l'adsorption, de la prise en charge et de la toxicité a été faite et ces résultats ont été
comparés a ceux obtenus par un test normé (Maloney, en évaluation), soit celui du CEAEQ
(Centre d’eXpertise en analyse environnementale du Québec, 2003). Etant donné que la
densité cellulaire utilisée dans notre protocole est inférieure lors de I’inoculation & celle
utilisée par le CEAEQ, nous croyions que la concentration de cadmium (total et libre)
retrouvée en solution 4 la suite du temps d’exposition de 96 h devrait étre supérieure a celle
retrouvée lorsque la densité algale est plus élevée. Ceci s’expliquerait par la présence
moindre d’exsudats et de débris cellulaires pouvant lier les métaux en solution, ainsi qu’a
la biomasse plus faible, diminuant du méme coup les pertes par prise en charge et par

adsorption.

2.8.1 : Description de la méthode normée

La méthode normée du CEAEQ consistait & exposer un inoculum de 10 000
cellules/mL de I’espéce phytoplanctonique Pseudokirchneriella subcapitata a différentes
concentrations de métal sur une période de 96 h. Les cultures étaient effectuées dans des

erlenmeyers de 250 mL de polycarbonate et maintenues sous une luminosité et une
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température constante. La toxicité était mesurée en effectuant un suivi de la croissance aux
temps 0, 24, 36, 48, 60, 72, 84 et 96 h a ’aide d’un compteur de particules. L ’expérience
était réalisée en triplicata et les résultats étaient exprimés par le CE50 au temps final, soit &
96 h. La prise en charge et I’adsorption ne faisaient pas partie du protocole initial de ce test
normé. Cependant, ils ont été ajoutés afin de mieux comprendre ce qui influence la toxicité

chez I’organisme phytoplanctonique testé.

2.8.2 : Prise en charge du cadmium par ’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata

Le protocole que nous avons utilisé lors de cette étape est le méme que lors des

tests de prise en charge avec I’argent (cf. section 2.5 : Prise en charge de ’argent par le

phytoplancton). Cependant, certaines modifications ont été nécessaires afin d’uniformiser

notre protocole a celui normé et de 1’ajuster en fonction du métal.

Tout d’abord, le milieu de culture utilisé a été remplacé par celui du CEAEQ. Il ne
contenait pas d’EDTA (acide éthylénediamine-tétraacétique), faisant ainsi en sorte que le
cadmium se retrouvait principalement sous sa forme libre (~ 97 %). 11 a été préparé a partir
de 7 solutions stocks (c.f. Tableau 2.3), desquelles on prélevait 625 uL pour chaque litre de
solution d’exposition et 1000 pL pour les cultures-méres. Ce milieu a été préféré au milieu
MHSM afin de faciliter la comparaison de ces résultats a ceux obtenus par Maloney (en

¢valuation).
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Tableau 2.4 a) : Compositions des différentes solutions stocks entrant dans la
fabrication du milieu du CEAEQ (Centre d’expertise en analyse
environnementale du Québec, 2003).
Solutions Composés Quantité dissoute dans 500 mL
¢léments nutritifs d’eau distillée
1 NaNO; 12,75 ¢
2 MgCl,e6H,0 6,08 g
3 CaCl,e2H,0 2,20 g
4 H3;BO; 92,90 mg
MnCl,e4H,0 208,00 mg
7ZnCl, 1,64 mg*®
FeCl;06H,0 79,90 m%
CoCl,e6H,0 0,71 mg
Na,MoO,e2H,0 3,63mg°
CuCl,#2H,0 0,006 mg ¢
5 MgSO,e7H,0 735¢
6 K,HPO4 0,52 ¢
7 NaHCO; 7,50 g
a: Dissoudre 164 mg de ZnCl, dans 100 mL d’eau distillée. Ajouter 1 mL de cette solution a la solution
#4.
b: Dissoudre 71,4 mg de CoCl,#6H,0 dans 100 mL d’eau distillée. Ajouter 1 mL de cette solution a la
solution #4.
c: Dissoudre 36,3 mg de Na;MoO,#2H,0 dans 10 mL d’eau distillée. Ajouter 1 mL de cette solution a
la solution #4.
d: Dissoudre 60,0 mg de CuCl,#2H,0 dans 1000 mL d’eau distillée. Prendre 1 mL de cette solution et

diluer dans 10 mL. Ajouter 1 mL de cette seconde solution a la solution #4.
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Tableau 2.4 b) : Concentrations des différents éléments se retrouvant dans le milieu
du CEAEQ (Centre d’expertise en analyse environnementale du
Québec, 2003).

Eléments Concentration présente dans le milieu CEAEQ
M)
N 1,88 x 10™
Mg 7,47 x 107
Ca 1,86 x 107
S 3,73x 107
p 3,73x 10
Zn 1,50 x 10®
Fe 3,70 x 107
Na 3,00x 107
C 1,12x 10
Cu 4,65x 10"
K 7,46 x 10
B 1,88 x 10
Mn 1,31 x 10°¢
Co 3,75x 10”7
Mo 1,88 x 107
Cl 1,16x 10*

La solution de cadmium radioactive (Cd'”; 3,45 mCi/mg) provenait de chez
Amersham (Piscataway, New Jersey, Etats-Unis). La demi-vie de ce radio-isotope est de
462,3 jours. Encore une fois, les solutions intermédiaires étaient acidifiées (pH < 2) avec
de I’acide nitrique (HNOs) et conservées dans des contenants en téflon (TFE, PTF), pour
minimiser les pertes sur les parois. Elles étaient entreposées a 1’obscurité, a une

température de 4°C.

Chaque exposition étant réalisée en triplicata, un volume total de 210 mL de milieu
par concentration a ¢été¢ préparé, représentant 70 mL par réplicat. Puisqu’aucune perte
signiﬁéative n’a été observée sur les parois des bouteilles utilisées, les solutions étaient
entreposées dans des contenants en téflon et la concentration désirée de cadmium a été
ajoutée 24 h avant le début de I’expérience. Ceci a permis au métal de s’équilibrer. Les
concentrations nominales testées de cadmium total étaient de 8,15, 23, 29, 40, 50, 60, 81,

128, 153, 227 et de 270 nM. Le pH était ajusté a 7,0 = 0,1 et maintenu constant a I’aide du
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tampon MOPS a une concentration de 10 mM. Le pH initial était ajusté avec du NaOH ou
du HC1 0,1 M.

Tout comme dans le cas de I’argent, a la fin de chaque temps d’exposition choisi
(24, 48, 72 et 96 h), un volume de 10 mL de chaque erlenmeyer était filtré sur deux
membranes d’une porosité de 2,0 um. Ce premier filtrat était récolté pour déterminer la
quantité de métal restant en solution a chaque pas de temps. De plus, le filtrat recueilli a la
fin de ’expérimentation était conservé pour une analyse subséquente par la technique
d’échange ionique (cf. section 2.9). Afin de distinguer le métal absorbé a I’intérieur de la
cellule algale de celui adsorbé a la surface, un premier ringage était effectué a 1’aide d’un
volume de 5 mL d’une solution d’EDTA 2 x 10™* M, et ce, pendant une période de dix
minutes. Aprés ce temps, le vide était appliqué et les algues étaient rincées avec 5 mL
supplémentaire de la solution d’EDTA. Cette méthode de ringage a été préférée a
I’échange isotopique étant donné la grande affinité de ’EDTA pour le métal a 1’étude
(log Kcagpta = 18,26). De plus, ’EDTA est non assimilable par la cellule, ce qui en fait un
excellent ligand de désorption. Des études antérieures réalisées a l’aide de métaux
divalents (ex. : Cd, Cu, Mn et Zn) en ont d’ailleurs fait la démonstration (Bates et al. 1982;
Harrison ef al. 1986; Schenck et al. 1988; Hassler et al. 2004). Le filtrat ainsi récolté était
dosé, ce qui permettait de connaitre la quantité de cadmium adsorbée a la surface de la

cellule.

Une derniére série de ringages était effectuée sur chaque échantillon par 3 x 5 mL
de milieu d’exposition simplifié, ce qui signifie en absence d’oligo-éléments et d’EDTA.
Ces derniers ringages permettaient d’éliminer tout résidu pouvant se retrouver sur la
surface cellulaire, permettant ainsi la détermination de la quantité de cadmium pris en
charge par la cellule par 1’analyse des filtres. La lecture des échantillons recueillis a été
réalisée a I’aide du compteur béta, selon le méme protocole d’utilisation que I’argent (cf.

section 2.4 : Dosage des radio-isotopes). Cet appareil a été favorisé encore une fois a cause

de sa plus grande disponibilité, sans oublier son excellente efficacité (95 = 1 %).
L’ensemble des analyses ont permis de réaliser un bilan de masse, nous informant si une

certaine quantité de métal avait été perdue au cours de I’expérience.
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2.8.3 : Toxicité du cadmium chez Pseudokirchneriella subcapitata

Le protocole utilisé pour réaliser cette étape est identique a celui utilisé lors des tests

de toxicité de 1’argent chez Pseudokirchneriella subcapitata (cf. section 2.7 : Toxicité de

I’argent chez Pseudokirchneriella subcapitata).

2.9: Technique d’échange ionique (TEI)
2.9.1: Théorie

La réponse biologique d’un organisme n’est que rarement proportionnelle a la
concentration totale de métal retrouvée en solution. En effet, si I’on se fie aux prémisses du
modele de I’ion libre, I’accumulation d’un métal, tout comme la toxicité observée chez un
organisme, sont plut6t proportionnelles a la concentration du métal sous sa forme libre,

“c’est-a-dire sous sa forme cationique (M*"). Cependant, il s’avére difficile de prédire la
quantité de métal libre en solution a la suite d’une exposition a long terme, les algues
modifiant leur milieu tout au long d’une exposition par le relichement de ligands
organiques (exsudats), ce que les modeles de spéciation ne peuvent pas prendre en compte.
De plus, ces mémes modeles ne peuvent prédire la spéciation d’un métal en présence de

maticre organique dissoute, cette macro-molécule n’étant pas encore tres bien caractérisée.

Ainsi, pour évaluer la concentration de métal libre en solution, nous avons analysé
les nombreux filtrats que nous avons recueillis a la suite des expériences de prise en charge
a l’aide d’une technique appelée « technique d’échange ionique » (TEI). Elle est
développée et utilisée dans nos laboratoires depuis plus de 10 ans (Fortin et Campbell,
1998). Le fonctionnement de ce montage de chromatographie ionique miniaturisée est fort
simple. En effet, il suffit de passer 1’échantillon d’intérét a travers une colonne contenant
une petite quantité de billes de résine échangeuse d’ions de type Dowex (environ 7 mg)
jusqu’a ce que I’état stationnaire soit atteint. Dans ces circonstances, la concentration de
métal initialement en solution égale la concentration de métal a la sortie de la colonne.
L’utilisation d’un petit volume de résine permet de minimiser de fagon significative le
volume d’échantillon a passer avant d’atteindre 1’état stationnaire. La résine sulfonée de

type Dowex a été utilisée lors de tous les essais. Elle est composée d’un polymere de
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styréne réticulé contenant des groupements divinylbenzéne (DVB) sur lesquels un
groupement fonctionnel de type sulfonique a été ajouté (R-SO; ). Cette résine a ¢té
sélectionnée pour sa faible affinité pour les métaux, ce qui permet de travailler en

conditions traces.

Ainsi, lorsque les ions libres (M*") entrent en contact avec la résine sous forme
sodique (RNa), il se produit une réaction qui se poursuit jusqu’a I’atteinte de 1’équilibre qui
peut se traduire par une constante conditionnelle pour un pH et une force ionique

donné (K°g) :

M? +zRNa «~E 5 R_M+zNa’ 2.3)

o Lra[wT y
BRI .

En présence d’une concentration suffisamment élevée de contre-ions (ex. : Na"), il
est possible de minimiser les interactions entre la résine et les ions M*". La concentration
de Na' en solution et sur la résine est trés peu affectée par I’échange de I’ion météllique
M”" présent 4 une concentration « trace » ([RNa"]>> [R,M]). Ainsi, pour un pH et une
force ionique stable, 1’équation citée précédemment peut-étre réorganisée pour former un
coefficient de distribution entre le métal d’intérét sous sa forme libre en solution et la

résine, soit Ao, i pu (L/g) :

[RNa]Z:[RZM]

[ Na+:|Z [ Mz+:l

Le coefficient de distribution pour un métal donné est mesuré en passant des

(2.5)

solutions exemptes de ligands et de concentrations connues de ce métal sur la résine. Tous
les autres paramétres étant connus, il ne reste plus qu’a évaluer le coefficient de

distribution a I’aide de 1’équation 2.5.

Pour déterminer la concentration de métal adsorbée a la résine ([R,M]), il suffit

d’effectuer une élution a I’aide d’un volume connu (V) d’une solution éluante (ex. : HNO3,
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Na,S,03), ce qui permet de déloger les ions M”' liés a la surface de chaque bille de résine.
En recueillant ’éluat et en utilisant un radio-isotope du métal sélectionné, la concentration
en métal se retrouvant cet éluat (Mgyan) peut étre déterminée en réalisant un décompte au
compteur béta. En connaissant le poids exact de la résine (m;), [R;M] peut étre calculé

selon 1’expression suivante :

[ R,M :| _ [ MELUANT } xV ) (2.6)
m

T

Finalement, en combinant les deux derniéres équations, une relation permettant de

déterminer la concentration d’ion métallique libre en solution est obtenue :

[M2+J:[/1MJXV

0,i,pH

.7)

er

2.9.2 . Montage expérimental

Le montage de ce systéme (c.f. Figure 2.5) consistait a unir une pompe péristaltique
(Minipuls3, GILSON) a une valve rotative a six positions (Milton Roy) acheminant les
solutions d’exposition vers la colonne emprisonnant les nombreuses billes de résine
(Dowex S0W-X8, 50-100 mesh, Sigma). Les tubes et les connexions servant a relier les
solutions a la résine étaient composés de TFE, a ’exception de ceux reliant la sortie de la

valve a la colonne, via la pompe, qui étaient en Tygon (Technicon vert-vert).
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POMPE

Valve rotative

compteur-

Echantillon

Solution HNO;
d’équilibrage

Figure 2.5: Schéma expérimental de la Technique d’échange ionique. Tiré du mémoire
de maitrise de Frédéric Boily, 2004.

Dans le but d’optimiser I’efficacité de la méthode, trois colonnes distinctes ont été
fabriquées et utilisées en paralléle. Pour se faire, la résine préalablement purifiée a €té
placée a I’étuve a 60°C pendant un minimum de 24 h, permettant 1’élimination de toute
I’eau que pouvait contenir la résine. Par la suite, une quantité¢ d’environ 7 mg de résine par
colonne a été pesée avec une micro-balance Sartorius (Edgewood, New York, Etats-Unis).
Cette étape doit étre réalisée rapidement afin d’éviter que la résine n’absorbe I’humidité de
I’air, ce qui fausserait la valeur de sa masse. De plus, toutes les précautions nécessaires ont
été prises pour atténuer le plus possible le phénomene d’électricité statique, diminuant ainsi
les chances de perdre une petite quantité de résine. La masse précise de résine a €té notée
pour étre utilisée ultérieurement lors des calculs de calibration (cf. équation 2.7). Les billes
étaient ensuite suspendues dans un volume d’eau d’environ 1 mL. Cette suspension
facilitait ’introduction de la résine a ’intérieur de la colonne, via une extrémité. Ainsi, a
I’aide de la pompe péristaltique, la solution était aspirée dans les tubes en TFE, jusqu’a

latteinte d’un premier fritté (Frit UHMWPE 0.062x. 0.062x.100 10U. # 0570750,
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Upchurch Scientific). Lorsque I’ensemble de la résine était retenue a I’intérieur du tube, un

second fritté était ajouté a I’autre extrémité, complétant ainsi la colonne (cf. Figure 2.6).

Painte de pipette | mlL
Résine en suspension dans 1’ eau

Colonne
4 Fritté j
Tube PTFE Pompe péristaltique

Figure 2.6 :  Schémas de fabrication de la résine (section de gauche) et de la colonne
terminée installée sur un module de TEI (section de droite). Cette figure est
tirée de Olsen et Dufour, 2004.

2.9.3 : Méthodologie emplovyée

2931: Cas de I’argent

La premicre étape consistait & mesurer le coefficient de distribution de chaque
colonne. Pour se faire, nous avons fait passer des solutions exemptes de ligands de
concentrations connues d’Ag” variant entre 5 et 100 nM a plusieurs reprises (n = 3). Ceci
nous a donné un coefficient pour le pH et la force ionique que nous allions utiliser, soit pH

=7 &t 1=001 gg/L.

Pour s’assurer de la validité de notre méthode et des valeurs de A obtenues, nous
avons ajouté a nos milieux différentes concentrations de chlorure ([CI] = 0.5, 1, 2 et 3
mM) sous forme de NaCl (EM Science), ligand inorganique complexant fortement 1’argent
en solution. La concentration de métal total dans chaque cas égalait 50 nM. A I’aide du
logiciel de spéciation chimique MINEQL", la quantité de métal libre dans chaque solution
a pu étre calculée et il ne restait plus qu’a comparer ces valeurs a celles mesurées a 1’aide
de la TEL Il est important de mentionner que la force ionique de la solution €tait maintenue

constante en substituant les ions NOs” par les ions CI'.
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Le protocole que nous avons utilisé pour effectuer nos titrages d’argent libre en
solution est fortement inspiré de celui utilisé par Céline Porcher lors de sa maitrise (2004).
Cependant, certaines modifications ont ét¢ apportées pour s’ajuster aux nouvelles colonnes
que nous avons fabriquées. Ainsi, avant chaque utilisation, le montage était nettoy¢ a ’aide
d’une solution d’acide nitrique 1,5 M pendant environ 15 minutes 4 un débit de la pompe
de 5 mL/min. Chaque tube était ensuite rincé avec de 1’eau ultrapure pendant ce méme laps
de temps. Le débit de la pompe était ajusté a chaque jour, ce dernier ayant tendance a
varier au cours des utilisations. En effet, des problémes de colmatage des frittés ou d’usure

- prématuré des tubes pouvaient engendrer des variations, voire des restrictions du débit.

Le dosage du métal libre débutait par une séquence de quatre minutes, ou de I’eau
ultrapure circulait dans les tubes. Cette étape était suivie d’une séquence de deux minutes
ou une solution de NaOH 0,1 M permettait la conversion de la résine sous sa forme
sodique (Na"). Un second ringage a [’eau ultrapure de quatre minutes était ensuite effectué.
Afin d’acclimater la résine a notre milieu, une solution MHSM dont la force ionique avait
été ajustée a 0,01 éq/L a I’aide de NaNO; était passé dans chaque colonne jusqu’a la
stabilisation du pH a la valeur désirée, soit autour de 7 (temps =~ 5 min). Il ne restait par la
suite qu’a passer I’échantillon & doser jusqu’a I’atteinte de 1’état stationnaire entre la résine
et la solution. Une calibration de chaque colonne évaluant la quantité de métal a la sortie en
fonction du temps a permis de déterminer qu’il fallait environ 20 minutes, soit un volume

de 100 mL, pour que la concentration a la sortie égale celle de la solution (cf. Figure 2.7).
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Figure 2.7 :  Profil d’atteinte d’un état stationnaire entre ’argent et les différentes résines.

A la suite du passage de 1’échantillon, de I’eau ultrapure était passée dans chaque
colonne pendant environ 5 secondes, temps suffisamment grand pour déloger les
gouttelettes d’échantillon pouvant demeurer dans les espaces interstitiels, évitant du méme
coup toute contamination de 1’¢luant. Les tubes étaient par la suite vidés par une circulation
d’air. La solution éluante, soit dans ce cas-ci, du thiosulfate 200 uM (NaS,0;*5H,0, EM
Science), était ensuite passée pendant ﬁne période de dix minutes a un débit de 0,5
mL/min, optimisant le temps de contact entre 1’éluant et la résine et permettant de déloger
efficacement I’Ag" 1ié 4 la résine. La totalité de 1’éluat était recueilliec dans des contenants
en borosilicate de 20 mL (Opticlear) pour une mesure au compteur béta. Le nombre de

cpm détecté était converti en moles, comme décrit a la section 2.4 : Dosage des radio-

isotopes. En connaissant la quantité de métal retrouvée dans chaque échantillon, de méme
que le coefficient de distribution (L/g), le volume exact d'éluant (mL) et la masse de la
résine utilisée (mg), il était possible de déterminer la concentration en ions libres présents

dans chaque échantillon, a I’aide de I’équation 2.7 citée précédemment (cf. section 2.9.1).
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2932: Cas de 'argent en présence de MOD

Le méme protocole d’utilisation de la résine dosant l’argent seul (cf. section

2.9.3.1: Cas de D’argent) a été utilisé en présence de MOD. Puisqu’aucune constante de

formation thermodynamique n’existe pour la matiere organique dissoute naturelle, la
structure de cette derniére variant d’une molécule 4 une autre, la TEI a du étre utilisée pour
caractériser la spéciation d’un métal en présence de MOD. Pour déterminer le pourcentage
d’argent libre initialement présent dans nos solutions a la suite de ’ajout de 5 mg C/L de
MOD, une courbe de titrage a été réalisée. Dix concentrations d’argent total variant entre
10 et 300 nM (10, 20, 30, 50, 60, 85, 100, 150, 200 et 300) ont été dosées en triplicata a
I’aide de la TEL L’obtention de cette courbe nous a permis d’estimer les concentrations de
métal A ajouter dans nos milieux d’expositions lors des tests de toxicité et de prise en

charge.

2932.1: Influence de la lumiére et de la température sur 1’atteinte de [’équilibre
d’une solution »d’argent en présence de MOD

L’analyse préliminaire de nos résultats nous a permis de voir que la spéciation de
Pargent en présence de MOD variait en fonction du temps. Un suivi de 1I’évolution de la
concentration de métal libre sur 96 h a donc été fait pour certaines concentrations ([Agji: =
10, 30, 50 et 80 nM). De plus, pour déterminer les causes de ces changements, une
expérience voulant démontrer ’effet de la lumiére et de la température sur les milieux
abiotiques, soit sur des milieux MHSM ne contenant que de I’argent et des substances
humiques, a été effectuée. Pour cela, trois séries de trois erlenmeyers différents contenant
chacun 200 mL de milieu MHSM en présence de MOD et d’argent ([Ag]w: = 10 nM) ont
été préparées. Chaque série a été déposée dans un endroit différent, soit une a 20°C
exposée a la lumiére, une a 20°C a la noirceur et une a 4°C a la noirceur. Il n’a pas été
possible de réaliser une expérience a 4°C a la lumiére, aucun endroit n’étant disponible
pour ceci dans nos laboratoires. La concentration de métal libre a été mesurée dans tous les
cas aux temps 0 et 96 h. En comparant les résultats obtenus, il nous a été permis de voir si

la lumiére ou la température engendrait un effet sur la formation du complexe Ag-MOD.
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2933: Cas du cadmium

Le cadmium ayant fait I’objet de plusieurs études dans nos laboratoires, le protocole
que nous avons utilisé pour doser la concentration de cadmium libre en solution est celui
utilis€ par mes prédécesseurs (Fortin, 1996; Boily, 2004; Maloney, en évaluation). Il
ressemble a celui utilisé pour doser I’argent libre, mais puisque les propriétés chimiques de
ces deux métaux different, certaines solutions utilisées, tout comme leur temps de passage
a I'intérieur de la colonne, varient. De plus, le volume d’échantillon dont nous disposions
étant plus faible que lors des tests avec I’argent, il fallait réajuster la méthode selon nos
besoins. Ainsi, a la suite du ringage effectué aprés la conversion de la résine sous sa forme
sodique, une solution de NaNO; 0,2 M a été passée comme électrolyte fort jusqu’a la
stabilisation du pH, soit pendant environ deux minutes. Le passage de 1’échantillon
survenait apres 1’ajustement de la force ionique a une valeur de 0,2 ¢g/L a I’aide d’une
solution de NaNOs. Le temps de passage avant d’atteindre 1’état stationnaire pour ce métal
est tres court. En effet, un temps de quatre minutes (V = 20 mL) suffit pour que I’état
stationnaire soit atteint. L’élution se faisait a I’aide d’une solution d’acide nitrique 1,5 M,
pendant quatre minutes, a un débit de 0,5 mL/min. L'¢luat était encore une fois recueilli
dans un flacon de 20 mL (Opticlear, borosilicate) préalablement pesé. Une fois 1’éluat
recueilli, ce dernier était repesé et avec la densité de la solution d'acide nitrique utilisée
(1,055 g/mL), il était possible de déterminer le volume exact d'éluat. La conversion afin
d’obtenir la quantité de métal libre en solution était effectuée de la méme maniére qu’en

présence d’argent.
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3.0 : Prise _en_charge et toxicité du cadmium chez Palgue verte
Pseudokirchneriella subcapitata : Résultats et Discussion

Le Centre d’Expertise en Analyse Environnementale du Québec (CEAEQ) a
développé une méthode normée pour mesurer la toxicité de différents contaminants sur les
organismes aquatiques. Afin de déterminer la toxicité du cadmium sur 'algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata, nous avons utilisé cette méthode, en abaissant la densit¢
cellulaire initialement présente en solution de 10 000 & 2500 cellules/mL. Des
concentrations de cadmium total de 8, 15, 23, 29, 40, 50, 60, 81, 128, 153, 227 et de 270
nM ont été testées et nous avons fait un suivi de la croissance, des quotas cellulaires et de
la quantité de métal adsorbée en fonction du temps, sur une période maximale de 96 h. La
baisse de densité utilisée avait pour but de quantifier I’effet d’une différence d’inoculum
dans un milieu, trés peu d’études ayant obtenu de résultats sur le sujet. En abaissant ce
paramétre, nous croyions pouvoir diminuer la présence d’exsudats complexant le métal
d’intérét, en plus de diminuer ’épuisement de celui-ci en solution, lié aux pertes par
absorption/adsorption par 1’algue. Ainsi, la prise en charge, ’adsorption et la toxicité
seraient plus élevées, une plus grande proportion de métal libre étant disponible pour
I’organisme. Ces résultats devraient étre davantage proches de ce qui se passe réellement
dans la nature, la densité que nous avons utilisée ¢étant plus représentative de celle qui est
retrouvée dans nos écosystémes aquatiques (milieu oligotrophe) que les densités

habituellement utilisées dans les tests de toxicité classiques.

3.1 Evaluation de la concentration de Cd*" retrouvée en solution en fonction du temps

Pour évaluer ’impact d’un abaissement de la densité, il fallait d’abord €tre capable
de déterminer la quantité de cadmium libre disponible pour ’organisme a I’étude. Nous y
sommes parvenus a I’aide d’une technique de chromatographie miniaturisée, nommée

« technique d’échange ionique » (TEI, cf. section 2.9 : Technique d’Echange Ionique).

Cependant, avant de pouvoir utiliser cette méthode pour le métal d’intérét, il fallait d’abord
la calibrer, en mesurant le coefficient de distribution. Ceci a été possible en faisant passer

dans chacune des colonnes (n = 9) un milieu CEAEQ d’une concentration initiale de
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cadmium total de 100 nM. Puisque notre solution ne contenait pas d’EDTA, la
concentration en Cd*" représentait 83 % de la concentration total de cadmium en solution,
compte tenu de la complexation par les nitrates, présents a de fortes concentrations
(proportion calculée a I’aide du logiciel MINEQL"). Le coefficient de distribution moyen
obtenu était de 0,41 £ 0,05 L/g.

Si on compare ce résultat a ceux obtenus par d’autres utilisateurs de cette technique
ayant également étudié le comportement du cadmium, on s’aper¢oit que cette valeur est
nettement plus faible qu’a I’habitude (cf. Tableau 3.1). Ceci laisse croire que la résine que
nous avons utilisée avait une capacité d’adsorption inférieure a la moyenne. Cette
différence pourrait étre attribuée a deux phénomenes distincts. Tout d’abord, il se peut que
la résine contenue dans les différentes colonnes se soit dégradée a la suite des nombreﬁx
passages d’acide nitrique nécessaires pour nettoyer le montage avant chaque utilisation. Il
est également possible qu’il y ait eu une perte de billes de résine lors de la délicate
confection de chaque colonne. Ainsi, une baisse de la qualité ou une quantité erronée de
résine présente dans chaque colonne pourrait engendrer une plus faible capacité de

rétention du métal, d’ou un coefficient plus faible.

Tableau 3.1 : Coefficients de distribution pour le cadmium obtenus par différents

utilisateurs
Coefficient de distribution A + Ecart-type Référence
(L/g)

0,41 £ 0,05 Cette étude.

0,76 £ 0,06 Laforte, 2003.
0,86 £ 0,02 Boily, 2004.

0,70 £ 0,06 Fortin, 1996.

0,88 + 0,08 Maloney, en évaluation.

Lorsque nous avons obtenu le coefficient dont nous avions besoin pour ’utilisation
de cette technique, nous avons fait I’analyse de différents échantillons recueillis au début et
a la fin de I’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata au cadmium, pour en mesurer la
concentration de métal libre retrouvée en solution (cf. Figure 3.1). Ceci nous a permis de

déterminer I'influence des exsudats sur la complexation du cadmium, la quantité de
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déchets métaboliques étant plus importante avec un temps d’exposition plus long. A
I’observation de la figure 3.1, on remarque qu’au temps 0, la concentration de métal libre
mesurée est proportionnelle & la concentration de métal total retrouvée en solution. Ceci
semble également vrai pour les mesures effectuées a la fin du temps d’exposition.
Cependant, si on diminue 1’échelle employée, on remarque qu’aux concentrations
inférieures a4 50 nM de cadmium total, les valeurs obtenues ne sont pas significativement
différentes de 0 (m; = 0,06; voir encadré a I'intérieur de la figure 3.1). Par la suite, on
observe une cassure et la concentration de métal libre augmente de fagon proportionnelle a
la concentration de métal présent en solution (m; = 0,19). Si on compare les deux temps
d’exposition entre eux (i.e. comparaison des pentes a partir des régressions linéaires), on
remarque que la concentration de Cd** diminue de fagon importante dans le temps pour
une gamme de concentration de cadmium total se situant entre 0 et 270 nM. Ainsi, 52 £+ 6
% du cadmium se retrouve sous sa forme libre au temps 0 alors que seulement 18 &= 1 % est

libre 4 la fin du temps d’exposition.
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Figure 3.1 : Evolution de la concentration de métal libre en solution & la suite d’une
exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a diverses concentrations
totales de cadmium. Les barres d'erreur représentent I'écart-type sur la
moyenne de trois mesures.
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Selon les calculs effectués avec le logiciel MINEQL', au temps 0, dans le milieu du
CEAEQ, 83,3 % du cadmium se retrouve sous sa forme libre. Ceci est une proportion
relativement plus élevée si nous la comparons a celle obtenue par dosage a ce méme pas de
temps, soit 52 + 6 %. Cependant, certains points de la droite ont contribué a tirer la
régression obtenue vers le bas, spécialement en ce qui concerne ceux représentant les
concentrations les plus élevées. Ainsi, la valeur mesurée est inférieure 4 celle attendue,
quoiqu’en général, la tendance observée se situe prés de celle attendue. De plus, des
solutions étalons composées du milieu CEAEQ de concentration en cadmium connue ont
été analysées (n = 3) avant chaque expérimentation et ont donné les valeurs espérées (cf.
Tableau 3.2). La composition particuliére du milieu du CEAEQ pourrait en partie
expliquer la 1égére différence observée entre les résultats prédits selon le modéle de
spéciation et ceux obtenus a la suite du passage des échantillons & la TEL En effet, le fer
présent dans ce milieu est instable en absence d’EDTA, comme il en est question dans ce
cas-ci. Il peut donc former des précipités et des colloides, qui peuvent par la suite adsorber

le cadmium et le rendre non disponible.

Tableau 3.2 : Concentrations de cadmium total mesuré, de cadmium libre calculées et de
cadmium libre mesurées a la suite du passage de solutions standards avant
chaque utilisation de la résine.

Date [Cdiot. mes. [Cd*Jmes. £ ET [Cd* Jeate.
(nM) (nM) (nM)
17/02/2006 163 135+3 136
17/03/2006 193 161 +6 161
24/03/2006 97 77+4 81

Qu’importe la raison expliquant la différence observée entre la valeur mesurée et la
valeur attendue, ce phénomeéne n’empéche pas de tirer une conclusion importante. En effet,
si on compare les résultats obtenus au temps 0 a ceux obtenus a 96 h, on observe une
différence significative (test de Student, t = 2,5; p = 0,02), le pourcentage de métal libre
mesuré passant de 52 = 6 % au début du temps d’exposition & 18 + 1 % a la fin de

I’expérimentation pour la gamme de concentration de cadmium total étudiée ([Cd]we = 0 2
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270 nM). Il se produit ainsi un changement de complexation du cadmium au cours du
temps. Une augmentation de la densité cellulaire présente en solution pourrait expliquer
cette diminution de la biodisponibilité du cadmium. En effet, comme en témoigne lla figure
3.2 qui représente le pourcentage de Cd* libre (i.e. [Cd*"] mesurée 4 96 b/ [Cd]ira mesurée
a 96 h x 100) selon la densité algale mesurée dans chaque milieu, le pourcentage de
cadmium libre serait inversement proportionnel a la densité cellulaire présente en solution.
Par contre, il n’y a pas de différence significative entre les points. Une concentration
importante d’algues signifie du méme coup une présénce croissante d’exsudats dans le
milieu, complexant de plus en plus le métal en solution. D’ailleurs, il a été¢ démontré que
certaines algues, telles que Chldmya’omonas reinhardtii et Emiliania huxleyi, peuvent
conditionner leur milieu en reldchant certains molécules organiques (e.g. sidérophores et
ferrichromes pour le Fe), dans le but de rendre leur habitat plus propice a leur croissance
(Leal ef al. 1999; Vasconcelos et Leal, 2001; Vasconcelos et al. 2002; Rijstenbil et
Gerringa, 2002). Aucun article ne mentionne ce phénomeéne chez I’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata. Cependant, 1’exsudation de ligands est un phénomeéne
généralisé chez le phytoplancton,kce qui signifie qu’il est fort probable que cette algue
excréte également des molécules organiques susceptibles d’influencer la complexation du
cadmium en fonction du temps. Ces résultats concordent d’ailleurs avec ceux obtenus par
Boily (2004), ce dernier ayant observé une baisse d’environ 70 % du cadmium libre a la
suite d’une exposition de ’algue verte Chlamydomonas reinhardtii au cadmium pendant

72 h.
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Figure 3.2 : Pourcentage de cadmium libre retrouvé en solution selon la densité
cellulaire mesurée au temps d’exposition t = 96 h. Les barres d’erreurs
représentent les écart-types sur la moyenne de trois mesures, en tenant
compte de la propagation d’erreur.

Les résultats de prise en charge et de toxicité étant habituellement présentés en
fonction de la concentration de métal libre retrouvée en solution au temps déterminé, ces
résultats seront réutilis€s pour évaluer les quotas cellulaires et les CES0s. Ceci permettra

du méme coup de vérifier si le modele de 1’ion libre est respecté.

3.2 : Quotas cellulaires chez Pseudokirchneriella subcapitata exposé au cadmium

Une fois notre méthode pour mesurer la quantité de métal libre en solution au point,
nous nous sommes concentrés sur 1’évaluation des quotas cellulaires chez [’espéce
phytoplanctonique Pseudokirchneriella subcapitata exposée au cadmium. Pour se faire,
nous avons repris le protocole du CEAEQ, tout en ayant abaiésé la densité cellulaire
initialement présente. Ceci permettait de quantifier I’effet d’une différence d’inoculum sur
les parametres influengant la toxicité du cadmium, dont 1’absorption. Ainsi, nous avons
exposé nos cultures a différentes concentrations de métal total (Cdo : 8, 15, 23, 29, 40, 50,
60, 81, 128, 153, 227 et 270 nM) et nous avons effectué un suivi de la prise en charge de
l’algue en fonction du temps. Les résultats sont présentés a la figure suivante, selon trois

paramétres distincts, soit par rapport a la concentration de métal initialement présent dans
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le milieu (cf. Figure 3.3A), par rapport a la concentration de métal mesurée & chaque pas de
temps (cf. Figure 3.3B) et par rapport a la concentration de métal libre mesurée a la fin du
temps d’exposition (cf. Figure 3.3C). Le but de cette étape était de suivre la cinétique

d’entrée du cadmium a long terme a ’intérieur de la cellule.
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Figure 3.3: Quotas cellulaires de Pseudokirchneriella subcapitata a la suite d’une
exposition au cadmium, évalués selon la concentration initiale de métal en
solution (A), selon la concentration mesurée a chaque pas de temps (B) et
selon la concentration de métal libre mesurée a 96 h (C). Les barres d'erreur
représentent 1'écart-type sur la moyenne de trois mesures.

A P’observation de ces figures, on se rend compte qu’il existe une différence entre
les courbes si on évalue les quotas cellulaires selon la concentration initiale de métal en
solution, selon la concentration présente en solution a chaque pas de temps ou selon la
concentration de métal libre mesurée a la fin du temps d’exposition. Ainsi, les quotas
cellulaires augmentent dans le temps par rapport a la concentration initiale de métal (cf.
Figure 3.3A). Cette tendance différe 1égeérement par rapport a celle qui se dessine quand on
considére la concentration mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 3.3B), ou les quotas
augmentent pour atteindre des niveaux semblables entre 72 h et 96 h. En d’autres mots, les
courbes obtenues aux temps 72 et 96 h se recoupent et il n’existe aucune différence
significative sur les pentes de ces deux dernieres (test de Student, t = 1,73 ; p = 0,11). Cette
observation est d’ailleurs visible a la figure 3.4, celle-ci présentant les quotas cellulaires en
fonction du temps pour chaque concentration testée. Nous y observons qu’il n’existe
aucune différence significative entre les valeurs mesurées a 72 h et celles mesurées a 96 h.

L’atteinte d’un état stationnaire dans les quotas cellulaires a ~ 72 h est davantage
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représentatif de la réalité qu’une prise en charge qui augmente constamment dans le temps
comme celle obtenue en fonction de la concentration de métal initialement présent dans le
milieu. La cellule ne peut continuer d’accumuler indéfiniment le cadmium a I’intérieur
d’elle-méme. Apreés un certain laps de temps, il se produit un état stationnaire, ou la
quantité de métal qui entre égale a la quantité de métal qui sort de la cellule (Errécalde et

Campbell, 2000).
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Figure 3.4 :  Evolution des quotas cellulaires dans le temps pour chaque concentration de
cadmium total testé lors de 1’exposition de 1’algue verte Pseudokirchneriella
subcapitata a ce métal. Les barres d’erreurs représentent les écart-types sur
la moyenne de trois mesures.

Si on évalue les quotas cellulaires en fonction de la concentration de métal libre
mesurée a la suite du temps d’exposition (cf. Figure 3.3C), on se rend compte qu’il existe
une cassure apparente dans la courbe obtenue. Les quotas obtenus aux faibles
concentrations de métal libre (< 10 nM), sont extrémement faibles, alors qu’ils augmentent
trés rapidement aux concentrations supérieures. Si on compare cette courbe a celle évaluce
selon la concentration de métal retrouvée en solution a 96 h (cf. Figure 3.3B), on remarque
que ces deux courbes ont la méme allure. Il est important de rappeler que la concentration
de métal libre en solution pour le cadmium n’a été caractérisée qu’a un temps d’exposition
de 96 h, le temps d’analyse et le volume d’échantillon nécessaire étant trop élevés pour

effectuer ces tests aux autres pas de temps.
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Pour davantage caractériser la cinétique d’entrée du cadmium a ’intérieur de la
cellule phytoplanctonique, les résultats de quotas cellulaires évalués par rapport a la
concentration de métal dissous présent a chaque pas de temps ont été repris pour étre
présentés de fagon individuelle pour les temps d’exposition de 12, 24, 48, 72 et 96 h (cf.
Figures 3.5A a E). On constate alors que pour les concentrations utilisées lors de ce test, il
y a une relation linéaire entre la prise en charge et la concentration de métal retrouvée en
solution pour des temps d’exposition inférieurs ou égaux a 24 h. Par la suite, on observe
une cassure dans cette relation : pour les faibles concentrations (< 50 nM), une quantité de
métal maximale semble absorbée (variant entre 0 et 50 amol/cellule), alors que pour les
concentrations plus fortes (> 50 nM), la prise en charge continue d’augmenter (cf. Figure

3.5F).
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Figure 3.5: Quotas cellulaires obtenus a chaque pas de temps en fonction de la
concentration de cadmium dissous présente dans le milieu. La figure A
montre les résultats pour un temps d’exposition de 12 h, la figure B pour t =
24 h, C pour t =48 h, D pour t = 72 h, E pour t = 96 h alors que la figure F
illustre les quotas cellulaires obtenus a chaque pas de temps pour les faibles
concentrations testées. Les barres d'erreur représentent les écart-types sur la
moyenne de trois mesures.
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Pour interpréter le changement de pente observé dans les quotas cellulaires avec
une augmentation de la concentration de cadmium initialement présent en solution, nous
avons envisagé trois explications. Tout d’abord, nous avons examiné de plus pres le taux
d’entrée du cadmium (i.e. la différence obtenue entre les quotas cellulaires mesurés entre
deux intervalles de temps / Dintervalle de temps en question) en fonction de la
concentration de métal présent dans le milieu & chaque pas de temps (cf. Figure 3.6). Dans
tous les cas, on observe exactement la méme tendance qu’en fonction de la prise en charge.
Aux concentrations inférieures a 50 nM, le flux de cadmium se dirigeant a I’intérieur de la
cellule est extrémement faible et constant, et ce, & chaque pas de temps testé (cf. Figure
3.5F). De ce fait, lorsque la concentration de cadmium est inférieure a 50 nM,
Pseudokirchneriella subcapitata semble capable de minimiser la quantité de Cd entrant a
I’intérieur de sa structure. Pour les temps d’exposition supérieurs a 12 h, le flux d’entrée de
ce métal augmente avec un accroissement de la concentration présente dans le milieu pour
les concentrations de cadmium en solution supérieures a 50 nM, la pente de cette relation
étant nettement plus élevée que celle pour les concentrations inférieures a 50 nM. Ceci
laisse croire que moins de complexation a été observée dans ce dernier cas et que la
proportion de métal libre en solution est croissante. 11 y aurait donc plus de métal de
disponible pour I’algue, ce qui fait en sorte que cette derniére n’est plus capable de
controler ’entrée de cadmium dans son cytoplasme. Ainsi, puisque le flux est plus élevé, la
quantité de métal s’accumulant a Pintérieur de la cellule I’est également, d’ou les résultats
de quotas cellulaires obtenus. Une revue de littérature effectuée sur ce sujet n’a pas permis
de trouver de références ayant observées un phénomene semblable a celui que nous avons

obtenu. Ce serait ainsi la premiére fois qu’un tel résultat serait documenté.
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d’erreur représentent les écart-types sur la moyenne de trois mesures, en
ayant tenu compte de la propagation d’erreur.

Le fait que le flux de cadmium augmente plus rapidement passé un certain seuil
(autour de 50 nM) peut sembler assez étonnant. En effet, aux concentrations les plus
élevées, la croissance algale est diminuée, si-ce n’est pas compleétement atténuée. Le
métabolisme des cellules est alors ralenti. Malgré cela, les cellules continuent quand méme
de prendre en charge le métal en solution. Ce phénoméne pourrait étre attribué¢ a un
changement survenu dans I’intégrité de la membrane cellulaire (ex. : augmentation de la
perméabilité de la cellule ou du nombre de transporteurs dans le temps), ce qui ferait en
sorte que cette derniére ne jouerait plus son role de barriére et que davantage de métal
serait pris en charge aux concentrations les plus élevées. D’ailleurs, les résultats obtenus a t
=12 h renforce cette hypothése puisque le flux mesuré a ce laps de temps y est plus faible
comparativement aux autres pas de temps testés. Cette hypothése semble davantage réaliste
que la premiére, le cadmium étant reconnu comme étant 1’'un des métaux induisant le plus
de changements morphométriques sur les cellules (Fernandez-Leborans et Novillo, 1995;

Nishikawa et al. 2003).
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Cette accumulation de métal par des cellules en mauvais état physiologique a déja
été observée chez I’algue verte Chlamydomonas reinhardtii, de méme que chez les espéces
Chlorella vulgaris et Scenedesmus quadricauda exposées a des concentrations croissantes
de cadmium (Harris et Ramelow, 1990; Adhiya et al. 2002). Ce résultat signifie donc que
les algues en moins bonnes conditions accumulent davantage de métal que celles en:
excellente santé. Cependant, ces auteurs n’ont effectué aucune distinction entre le métal
absorbé et celui adsorbé par la cellule, ce qui pourrait amplifier ’effet observé. Le
comportement de D’algue en présence de fortes concentrations de cadmium pourrait
expliquer ce qui a été observé. En effet, nous avons vu auparavant que pour les
concentrations les plus élevées, les flux d’entrée du cadmium est constant dans le temps, a
partir de t = 24 h. De plus, a ces concentrations, la croissance est atténuée étant donné la
grande toxicité de ce métal chez le phytoplancton. Ainsi, si le flux d’entrée du cadmium est
constant dans le temps et que le taux de croissance diminue avec une augmentation de la
concentration, la biodilution par la croissance est moindre, ce qui fait en sorte que le taux
d’entrée apparent du cadmium est plus élevé. Ceci expliquerait donc les valeurs plus
élevées de quotas cellulaires observées aux fortes concentrations de cadmium total. La
modélisation de ce phénoméne a I’aide d’un logiciel informatique permettrait de
déterminer si cette hypothése est plausible. Des études plus poussées (ex.: suivi des
changements morphologiques observés chez la cellule a la suite d’une exposition au
cadmium...) seraient néanmoins nécessaires afin de conclure avec certitude quelle/quelles

hypothese/s il faudrait retenir.

Toujours dans le but de déterminer I’influence d’une variation de densité cellulaire
dans les milieux d’exposition, nous avons comparé nos résultats de prise en charge obtenus
a 96 h selon la concentration de métal mesurée a la fin du temps d’exposition a ceux
obtenus par F. Maloney (en évaluation), ce dernier ayant utilisé la méthode normée du
CEAEQ pour déterminer la prise en charge et la toxicit¢ du cadmium chez I’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata (cf. Figure 3.7). 1l est cepéndant important de mentionner
que ces deux études ont été réalisées a un intervalle d’environ un an, ce qui signifie qu’il
peut y avoir un certain biais dans les résultats, les algues ne provenant pas de la méme

culture-meére. Ainsi, & ’observation de cette figure, on constate que les quotas cellulaires
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sont semblables pour les concentrations totales de cadmium inférieures a 50 nM. Par la
suite, la quantité de métal absorbée a ’intérieur de la cellule est plus faible lorsque la
densité cellulaire de départ est élevée. Il est important de rappeler que ces résultats valent
uniquement pour un temps d’exposition de 96 h, les valeurs pour la méthode normée
‘n’étant pas disponibles aux autres pas de temps. Ce résultat coincide avec notre hypothése
de départ, voulant que la prise en charge soit plus élevée avec un inoculum plus faible. En
ayant une densité plus faible a ’intérieur de la culture tout au long de I’expérience, il y a
vraisemblablement moins d’exsudats en solution pouvant complexer le métal, ce qui le
rend plus biodisponible. Les cellules peuvent donc accumuler davantage de métal dans ces
circonstances. Hérdstedt-Roméo et Gnassia-Barelli (1980) avaient déja observé une
diminution de I’accumulation de cuivre et de cadmium chez 1’espéce marine Cricosphaera
elongata a la suite d’une exposition & un milieu contenant des exsudats. Aucune étude
récente de ce genre n’ayant ¢été publiée sur le sujet, cette hypothese ne peut étre renchérit
par d’autres auteurs ayant observé le méme phénoméne. Cependant, nos résultats portent a

croire que celui-ci est réel.
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Figure 3.7 : Comparaison des quotas cellulaires obtenus aprés 96 h a la suite d’une
exposition au cadmium a ’aide des méthodes développée (cercles) et
normée (carrés), ces derniers résultats ayant été fournis par Frédéric
Maloney (communication personnelle). Les barres d'erreur représentent
1'écart-type sur la moyenne de trois mesures.
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3.3: Adsorption du cadmium par Pseudokirchneriella subcapitata

La prochaine étape de ce protocole consistait a évaluer I’adsorption du cadmium
chez I’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata. Pour y arriver, a chaque concentration
testée, la quantité de métal adsorbée a la surface de la cellule a été quantifiée en fonction
du temps (t = 12, 24, 48, 72 et 96 h), par rapport aux mémes parametres cités
précédemment, soit par rapport a la concentration de métal initialement présent en solution
(cf. Figure 3.8A), par rapport a la concentration de métal mesurée a chaque pas de temps
(cf. Figure 3.8B) et par rapport a la concentration de métal libre mesurée a la fin du temps
d’exposition (cf. Figure 3.8C). Les résultats sont présentés selon une échelle log, afin de

mieux visualiser I’ensemble des données.
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Figure 3.8 :  Adsorption de cadmium par Pseudokirchneriella subcapitata exposée a
différentes concentrations de ce métal, exprimée par rapport a la
concentration de cadmium initialement mesurée (A), a la concentration de
cadmium mesurée a chaque pas de temps (B) et a la concentration finale de
cadmium libre Cd*" (C). Les barres d'erreur représentent 1'écart-type sur la
moyenne de trois mesures.

Dans ce cas-ci, contrairement au cas des quotas cellulaires, les profils d’adsorption
du cadmium par la cellule sont semblables, peu importe si on évalue I’adsorption selon la
concentration de métal initialement présent en solution (cf. Figure 3.8A) ou selon la
concentration de métal mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 3.8B). Ainsi, on observe
quaprés 12 h, ’adsorption est linéaire et elle est proportionnelle a la concentration de

métal présente dans le milieu. C’est a ce pas de temps que I’adsorption est la plus faible.
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Apres 24 h, la relation entre 1’adsorption et la concentration présente en cadmium dans le
milieu demeure linéaire, comme c’est le cas a chaque pas de temps testé. Cependant, dans
ce cas-ci, ’adsorption du cadmium est maximale. Par la suite, I’adsorption diminue dans le
temps pour les plus faibles concentrations utilisées alors qu’elle semble stable aux
concentrations les plus élevées. Dans tous les cas, les concentrations utilisées étaient trop

faibles pour saturer tous les sites d’adsorption et atteindre un plateau.

Deux explications sont possibles afin d’expliquer la variation d’adsorption dans le
temps lorsque la concentration de cadmium mesurée est inférieure a 100 nM. Tout d’abord,
cette variation pourrait étre causée par un changement dans la surface de I’algue. En effet,
des résultats précédemment publiés ont démontré que le nombre de charges négatives a la
surface de la membrane cellulaire diminuait avec le temps (Lukiewics et Korohoda, 1965;
Davies, 1974; Bates et al. 1982). Ce changement serait attribué a une altération des
composantes des protéines et des polysaccharides durant le cycle cellulaire. Dans notre cas,
un nombre plus petit de charge négative signifie un plus faible taux d’adsorption puisque le
contaminant a 1’étude est un ion de charge positive. Cependant, cette affirmation ne peut
étre confirmée puisque la charge de la cellule n’a pas été évaluée dans cette étude. La
baisse d’adsorption pourrait également étre attribuée a un changement de spéciation dans le
milieu de culture. En effet, nous avons déja démontré que la spéciation dans le milieu se
transformait de fagon considérable dans le temps (cf. Figure 3.1), probablement a cause
d’un fort relachement d’exsudats. Le cadmium se complexant avec ces ligands, ceci
favorise la désorption du métal de la surface cellulaire (Butler et al. 1980). Il est
raisonnable de croire que le relichement d’exsudats augmente en fonction du temps et

qu’on observe donc une baisse de 1’adsorption entre t =24 eta t = 96 h.

Pour ce qui est du profil de la courbe d’adsorption par rapport a la concentration de
métal libre (cf. Figure 3.8C), son allure est plus linéaire que celles des deux autres figures
présentées pour le méme pas de temps (96 h). La cassure dans la tendance y est moins
évidente, démontrant que le changement de spéciation du cadmium explique bien les
profils d’adsorption observés dans les figures 3.8A et 3.8B. Toutefois, la persistance de

cette cassure indique qu’un autre facteur entre en jeu. En effet, I’adsorption augmente avec
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la concentration de Cd*" selon une pente a peu prés unitaire et ce jusqu’a ~ 10 nM. Au-dela
de cette concentration, la pente est >> 1, ce qui signifie que la nature de la surface

cellulaire (affinité des sites d’adsorption) est altérée.
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Figure 3.9: Comparaison de la quantité¢ de cadmium adsorbée par Pseudokirchneriella
subcapitata aprés 96 h d’exposition 3 ce métal selon la méthode normée
(carrés) et selon la méthode développée (cercles), ces derniers résultats
ayant été fournis par Frédéric Maloney (communication personnelle). Les
barres d'erreur représentent 1'écart-type sur la moyenne de trois mesures.

La comparaison des résultats d’adsorption obtenus a I’aide de la méthode
développée avec ceux obtenus a I’aide de la méthode normée pour un temps d’exposition
de 96 h (Figure 3.9) indique qu’il n’y a que peu de différence entre les deux courbes. A
certaines concentrations, l’adsorption serait plus élevée avec la méthode normée.
Cependant, il faudrait ajouter certains points aux deux courbes, principalement & des
concentrations inférieures a 70 nM, pour s’assurer de ’exactitude de cette tendance.
Considérant que les algues avaient environ la méme surface cellulaire dans les deux cas,
soit autour de 100 pum? et en présumant que la nature de la surface demeure semblable,
pour que I’adsorption de cadmium par cellule soit identique entre les deux méthodes, il faut
que la proportion de Cd*" soit également la méme pour une concentration totale dissoute
donnée. On peut donc penser que la spéciation finale (i.e. 4 96 h) est la méme avec les deux
méthodes par contre il demeure possible que la spéciation évolue différemment dans le

temps pour atteindre une spéciation a peu prés similaire a la fin.

81



3.4: Toxicité du cadmium chez Pseudokirchneriella subcapitata

Lors des tests de prise en charge et d’adsorption réalisés chez Pseudokirchneriella
subcapitata en présence de cadmium, nous avons également évalué la toxicité de ce métal.
Ainsi, nous avons effectué un dénombrement de la quantité de cellules présentes en
solution & chaque 12 h sur la totalité¢ du temps d’exposition. L’effet toxique d’un métal
chez un organisme peut étre illustré par une courbe dose-réponse. Il existe différents
paramétres pour mesurer ’effet toxique : la mesure du taux de croissance (pente de la
courbe de croissance) et la mesure du rendement (nombre de cellules). Celui pour lequel
nous avons opté, qui est également le plus utilisé, est le rendement de la culture (cf. section

2.7 : Toxicité de I’argent chez Pseudokirchneriella subcapitata). Notre choix s’est porté

vers ce dernier étant donné les écart-types moins importants obtenus avec cette méthode
comparativement a ceux obtenus avec la mesure du taux de croissance. On a alors illustré
la densité relative de 1’algue (c’est-a-dire le rapport de la densité algale retrouvée dans les
milieux contaminés sur la densité du témoin) par rapport a deux parametres d’exposition
différents, soit la concentration initiale de métal dans le milieu (cf. Figure 3.10A) et la
concentration mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 3.10B). Les deux graphiques sont
relativement similaires, excepté les 1égéres différences de concentrations reliées aux pertes

par biodilution (cf. Annexe 1).
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Figure 3.10 : Courbes doses-réponses de Pseudokirchneriella subcapitata exposée a
différentes concentrations de cadmium total. La figure A montre la
croissance relative en fonction de la concentration de métal initialement
présente en solution, alors que la figure B montre la croissance relative de
I’algue en fonction de la concentration de métal restant en solution a chaque
pas de temps. Les cercles correspondent a un temps d’exposition de 24 h, les
triangles a t = 48 h, les carrés a t = 72 h alors que les losanges correspondent
at= 96 h. Les barres d’erreurs indiquent les écart-types sur les trois
mesures.

Si on s’attarde a I’évolution des courbes dans le temps, on remarque d’abord que
nous ne détectons aucune toxicité a la suite d’un temps d’exposition de 24 h des cellules
algales de 1’espéce Pseudokirchneriella subcapitata. Les effets sur la croissance
apparaissent aprés un temps minimum de 48 h, pour s’amplifier par la suite. Ceci pourrait
s’expliquer par la cinétique d’accumulation du métal a I'intérieur de la cellule. En effet, a
la figure 3.11, qui représente le flux moyen d’entrée du cadmium en fonction du temps, on
voit que le cadmium est trés lentement accumulé par I’espéce phytoplanctonique
Pseudokirchneriella subcapitata. Cependant, aprés un temps d’exposition de 24 h, on
observe une augmentation du flux d’entrée du métal a I’intérieur de I’algue d’un facteur 4.
L’écart-type est relativement élevée, mais peut s’expliquer par la fluctuation du flux
mesuré par rapport a la concentration utilisée. Ainsi, dans les premicres heures
d’exposition, puisqu’il y a peu de métal d’accumulé a Dintérieur de la cellule, son

métabolisme continue de fonctionner normalement. Par contre, on observe une poussée de

métal pénétrant a I’intérieur de la cellule apres un temps de 24 h. Cette augmentation subite
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de concentration de métal a I’intérieur de I’algue ne peut qu’occasionner des effets néfastes
sur la cellule et sur la croissance de 1’algue. Ces effets ne se font cependant sentir qu’apres
un temps de 48 h. Ceci laisse croire que la toxicité du cadmium n’est pas immédiate et que
ce métal agit lentement. Plus les algues sont exposées, plus elles sont sensibles au
cadmium. A partir de 48 h, la toxicité accroit avec le temps, tout comme la prise en charge,
qui n’a toujours.pas atteint un état stationnaire. L’augmentation de la quantité de métal
s’accumulant a D’intérieur de la cellule, liée au temps que prend le cadmium pour
occasionner un effet, peut expliquer la hausse constante de toxicité dans le temps. Lorsque
I’état stationnaire entre la quantité de métal entrant a ’intérieur de la cellule et la quantité
de métal en ressortant sera atteint, tout laisse croire que la toxicité se stabilisera.
L’utilisation de ce méme protocole sur un temps d’exposition plus élevé permettrait de

valider cette hypothese.
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Figure 3.11 : Flux d’entrée moyen du cadmium a I’intérieur de la cellule algale a chaque
pas de temps testé pour une concentration de cadmium total équivalant a
220 nM. Les barres d’erreurs représentent les écart-types sur la moyenne de
trois mesures.
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Comparaison des CE50s obtenues a l’aide de la méthode développée
(cercles) a celles obtenues a 1’aide de la méthode normée (carrés). La CES0
est exprimée par rapportda la concentration de cadmium mesurée
initialement (A), a la concentration de cadmium mesurée a chaque pas de
temps (B), aux quotas cellulaires de cadmium (C), a la quantité de cadmium
adsorbé (D) et par rapport a la quantité de cadmium libre mesurée (E). Les
barres d’erreur représentent les intervalles de confiance a 95 % sur les trois
mesures.
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A partir de ces courbes doses-réponses, il nous a été possible de déterminer les
CES50s pour ’algue utilisée, c’est-a-dire la concentration de métal occasionnant une baisse
de 50 % du taux global de croissance de la population. Ce parameétre a été mesuré par
rapport a différentes variables, soit en fonction de la concentration de métal initialement
présent en solution (cf. Figure 3.12A), de la concentration de métal restant en solution a
chaque pas de temps (cf. Figure 3.12B), des quotas cellulaires (cf. Figure 3.12C), de la
quantité de cadmium adsorbé a la surface cellulaire (cf. Figure 3.12D) et de la
concentration de métal libre mesurée a 1’aide de la technique d’échange ionique (cf. Figure
3.12E). Les valeurs de CE50s obtenues ont par la suite été comparées a celles obtenues a
’aide de la méthode normée. Ceci nous a ainsi permis de déterminer si la densité cellulaire

initialement utilisée est une variable importante a considérer dans des tests de toxicité.

A D’observation de la figure 3.12A, qui présente les résultats de toxicité en fonction
de la concentration de métal présent initialement en solution, on voit que les CE50s
diminuent dans le temps, ce qui signifie que la toxicité¢ augmente. Aucune valeur de CE50
n’a pu étre déterminée a un temps de 24 h, ce qui concorde avec les courbes concentration-
réponse présentées précédemment. Si on compare nos résultats a ceux de la méthode
normée, on s’apercoit qu’a un temps de 96 h, la toxicité est plus élevée avec notre
méthode. Il est impossible de comparer les valeurs de CE50s pour les autres pas de temps,
ces valeurs n’ayant pas été mesurées pour la méthode normée. Cependant, on voit que
notre méthode est plus sensible, et ce, a partir d’un temps d’exposition de 48 h. En d’autres
mots, ceci signifie que la toxicité est plus élevée a partir de ce temps, si on compare chaque
CES50 a la valeur de CE50 obtenue & 96 h avec la méthode normée. Cette méme tendance
est observée si on évalue la toxicité en fonction de la quantité de cadmium adsorbé a la
cellule (cf. Figure 3.12D) ou selon la concentration de métal retrouvée en solution a chaque
pas de temps (cf. Figure 3.12B). Cependant, dans ce cas-ci, on ne peut comparer nos
résultats avec ceux obtenus avec la méthode normée, cette derniére n’offrant de valeurs de
CE50 qu’apres 96 h. En ce qui concerne 1’évolution de la toxicité évaluée selon la quantité
de métal pris en charge par la cellule (cf. figure 3.12C), celle-ci augmente également dans
le temps, quoiqu’il n’y ait aucune différence significative entre les valeurs obtenues.

Néanmoins, toutes les valeurs calculées sont plus faibles qu’avec la méthode normée.
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Finalement, la toxicité a également été évaluée en fonction de la quantité de métal libre
retrouvée en solution (cf. Figure 3.12E). Puisque seuls les filtrats récupérés a la fin du
temps d’exposition ont été analysés, nous ne pouvons suivre I’évolution de la toxicité dans
le temps selon ce paramétre. Cependant, a 96 h, on s’apergoit encore une fois que la CES0
obtenue avec la méthode développée est grandement inférieure a celle obtenue par la
méthode normée. Il est assez surprenant de voir qu’a une densité cellulaire de 2500
cellules/mL, cela prend une concentration interne plus faible de métal pour avoir le méme
effet qu’a une densité cellulaire plus élevée, soit de 10 000 cellules/mL. Logiquement, les
CE50s en fonction de [Cd*'] auraient dues étre équivalentes. Malheureusement, nous
n’avons pas d’hypothése expliquant ce résultat. En résumé, peu importe par rapport a
quelle variable la toxicité a été évaluée, les valeurs de CE50s sont toujours plus faibles
lorsque I’on utilise un inoculum plus petit, soit a ’aide de la méthode que nous avons
développée. Cette tendance est de plus en plus évidente avec un temps d’exposition plus
grand, la toxicité étant de plus en plus élevée en fonction du temps avec la nouvelle
méthode. Il est important de mentionner que la différence de toxicité observée dans le
temps existe peut-étre également avec la méthode normée, mais ces données ne sont pas

disponibles.

Conformément 4 nos attentes, on observe une toxicité plus élevée chez I’inoculum
plus faible, obtenu a I’aide de la méthode développée. Ceci peut s’expliquer par une
biodilution moins importante, ce qui signifie une concentration d’exposition plus stable et
par le fait méme, une plus grande biodisponibilité du métal dans de telles conditions. En
effet, la présence d’une plus grande densité d’algues, comme dans le cas de la méthode
normée, occasionnerait un reldchement de déchets métaboliques plus important agissant
comme ligands en solution. Ceci diminue ainsi la quantité de métal libre en solution, ce qui
signifie, selon le modéle de I'ion libre, une toxicité plus faible. Cette affirmation est
renforcée par les résultats présentés a la section 3.1 montrant 1’évolution de Ia
concentration de métal libre selon la concentration de métal présent en solution. En effet,
on y voit qu’une fois le temps d’exposition terminé, on retrouve trés peu de cadmium libre
dans le milieu pour les faibles concentrations testées. Ces concentrations (< 30 nM)

correspondent a celles atténuant le moins la croissance des algues, ce qui signifie une
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densité plus élevée et par le fait méme, un plus fort relichement de ligands potentiels. Aux
concentrations métalliques plus élevées, le phénomeéne contraire se produit. En effet, la
croissance est quasi-nulle, ce qui engendre un plus faible relachement d’exsudats, d’ou une
proportion de métal libre retrouvée dans le milieu relativement plus élevée. Ainsi, en
inoculant nos milieux de culture avec une densité cellulaire plus petite, les ligands relachés
par les algues sont en moins grandes quantités, ce qui complexe moins le cadmium en
solution, le rendant plus disponible. Toutefois nos résultats d’adsorption indiquaient que la
spéciation du cadmium aprés 96 h est similaire pour les deux méthodes, ce qui laisse croire
que la différence de toxicité observée est surtout liée au phénoméne de biodilution. On a
également observé que toutes les valeurs de CE50 obtenues a 1’aide de la méthode
développée étaient plus faibles a partir d’un temps d’exposition de 48 h que celles obtenues
a I’aide de la méthode normée a 96 h. Un temps plus court pouvant minimiser davantage la
présence d’exsudats et les pertes par assimilation, la méme explication demeure valable.
De plus, cette affirmation permet d’envisager la possibilité d’écourter la durée des tests de
toxicité & 48 h, les résultats étant plus sensibles aprés une exposition de cette durée
qu’apres un temps d’exposition plus élevé avec une densité cellulaire initiale plus

importante.

3.5: Conclusion

Cette étape avait pour objectif de tester la méthode que nous avons développée et
de comparer les résultats de toxicité, de prise en charge et d’adsorption obtenus en
exposant P’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata & ceux d’une méthode normée.
Pour la valider, nous avons utilisé le cadmium, un métal dont la prise en charge et la
toxicité ont été grandement étudiées. En abaissant la densité cellulaire de départ, on s’est
rendu compte que la prise en charge par cellule algale était plus élevée, le métal étant plus
biodisponible. La toxicité était également plus élevée, pour la méme raison. Pour ce qui est

de I’adsorption, elle est similaire aprés 96h.
Si on s’attarde maintenant aux profils obtenus selon la concentration de métal

testée, un changement dans la pente a été observé a une concentration en cadmium autour

de 50 nM lors de I’analyse des résultats de prise en charge, d’adsorption et de ceux obtenus
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a I’aide de la technique d’échange ionique aprés un temps d’exposition de 96 h. Ceci laisse
présager que les algues ne réagissent pas de facon uniforme selon la concentration de
cadmium testée. Ainsi, aux faibles concentrations, ’algue semble capable de minimiser
I’entrée du cadmium a lintérieur de sa structure et les changements observés dans le
milieu se font progressivement dans le temps. Aux concentrations plus élevées, le
changement est abrupt et I’algue semble incapable de réagir a tout ajout de métal
supplémentaire dans le milieu. Ceci se traduit donc par une augmentation de la prise en
charge, de la proportion de métal libre dans le milieu et par une adsorption plus élevée que
celle mesurée aux concentrations inférieures. Avec les tests effectués jusqu’a présent, il est
difficile d’expliquer la raison pourquoi nous observons ce bris, de méme que la raison
pourquoi ce dernier se situe autour de la valeur mesurée. Ceci pourrait s’expliquer par un
changement dans ’intégrité de la membrane cellulaire aux concentrations supérieures a 50
nM ou par une biodilution par la croissance moins importante, liée au flux d’entrée du
cadmium constant et 4 une diminution du taux de croissance. Des tests plus poussés
seraient nécessaires pour en connaitre la cause. Une étude sur 1’évolution morphologique
de l’algue dans le temps lors d’une exposition au cadmium serait trés intéressante et
permettrait de déterminer si un changement dans la structure membranaire expliquerait le
phénoméne observé. Des études antérieures ont d’ailleurs démontré ce type d’effet chez les
especes Scenedesmus quadricauda et Chlorella vulgaris exposées au cuivre lors
d’expériences a long terme (Bastien et Coté, 1989a; Bastien et Coté, 1989b). De plus, tout
laisse croire que le bris observé serait relié aux valeurs de CE50s déterminées selon la
concentration de métal présente en solution, la valeur moyenne de ces dernicres se situant

autour de 50 nM....

La prochaine étape consistera a appliquer la méthode développée a un autre métal,
soit ’argent. Ce métal a été sélectionné car il est difficile a tamponner dans le milieu et, de
surcroit, les taux d’absorption par les algues sont trés élevés. Ces deux facteurs

augmenteront le phénomeéne de déplétion que notre approche permet de minimiser.
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4.0 : Prise _en charge et toxicité de P’argent chez ’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata : Résultats et Discussion

Apres avoir validé la méthode que nous avons développée a 1’aide du cadmium,
I’étape suivante consistait a réutiliser cette derniere dans le but d’étudier la toxicité et la
prise en charge de ’argent. Notre choix s’est porté vers ce contaminant en raison de ces
caractéristiques physiques et chimiques. En effet, un des principaux problémes liés a
I’étude toxicologique de ce métal est qu’il est trés toxique et qu’aux concentrations
nécessairement faibles employées dans les tests de toxicité, il ne reste que trés peu
longtemps dans le milieu a I’étude. L’absorption par les algues est trés rapide et
contrairement au cas du cadmium, aucun ligand non métabolisable ne permet de maintenir
la concentration d’argent stable dans le milieu. On s’attend donc a ce que I’argent soit
presque épuisé du milieu d’exposition sur une période de quelques heures (Hiriart-Baer et
al. 2006). En abaissant la densité cellulaire initiale de nos milieux a une valeur de 2500
cellules/mL, nous croyons que ce phénoméne de déplétion sera minimisé et que les
résultats de toxicité, de prise en charge et d’adsorption seront plus élevées chez 1’algue
verte Pseudokirchneriella subcapitata, le métal étant plus biodisponible. Pour le savoir,
des concentrations nominales d’argent total variant entre 0 et 100 nM (0, 1, 2, 3, 5, 8, 10,
20, 30, 50, 80 et 100) ont été testées et un suivi de la toxicité, des quotas cellulaires et de

I’adsorption a été effectué en fonction du temps sur une période de 96 h.

4.1 : Bilan de masse de ’argent en solution

A cause des problémes nommés précédemment et reliés a 1’étude de I’argent en
laboratoire, il est difficile d’évaluer la toxicité pour une concentration d’argent donnée si
celle-ci varie en fonction du temps. Des tests préliminaires (cf. section 2.5.1 : Préparation

du matériel et choix des contenants & utiliser) ont confirmé 1’ampleur de ce probleéme, nous

démontrant que P’argent avait une forte tendance a disparaitre des milieux d’exposition,
qu’importe le type de contenant utilisé (plastique, verre, téflon...). Ce phénoméne de perte
avait déja été recensé dans la littérature, lors de tests de toxicité réalisés en présence
d’argent (Lee et al. 2005; Hiriart-Baer et al. 2006). Toutefois, ces auteurs n’avaient pas

documenté le phénomeéne observé. Notre but était donc de quantifier ces pertes, pour tenter
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de les atténuer par la suite. Nous croyions que ceci était réalisable en abaissant le plus
possible la densité cellulaire, diminuant du méme coup les pertes par prise en charge et par

adsorption.

Malheureusement, comme en témoigne la figure 4.1, le résultat est mitigé. En effet,
’analyse des premiers filtrats recueillis nous montre que les pertes peuvent aller jusqu’a 85
% pendant les premiers 24 h d’exposition, les pertes les plus importantes étant observées
pour les concentrations inférieures & 10 nM. Dans ce cas-ci, plus la concentration utilisée
était élevée et moins les pertes relatives étaient grandes. Ceci fait en sorte que 1’algue était
exposée au métal principalement pendant les premiéres heures de 1’expérimentation. Par la
suite, la quantité de métal présente en solution demeurait stable jusqu’a la fin du temps

d’exposition pour I’ensemble de concentrations testées.
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Figure 4.1 : Pourcentage d’argent retrouvé en solution a la suite de 1’exposition de
Pseudokirchneriella subcapitata a différentes concentrations de ce métal
(inoculum initial = 2500 cellules/mL).

Si on analyse les bilans de masse obtenus lors de cette expérience (cf. Annexe 2),
on remarque que pres de la moitié des pertes sont reliées a I’absorption de 1’argent par les
cellules phytoplanctoniques. Une trés faible quantité de métal est retrouvée en solution a
chaque pas de temps pour chaque concentration testée, ce qui signifie qu’un troisieme
« capteur » viendrait puiser dans la réserve de métal initialement déposée dans chaque

erlenmeyer. La comparaison de ces résultats a ceux obtenus par Hiriart-Baer et al. en 2006
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a la suite de la réalisation d’un test semblable a celui-ci démontre que, pour la majorité des
concentrations d’argent testées, les pertes aprés 24 h étaient aussi importantes que dans la
présente expérience, peu importe la densité initiale utilisée. Ceci était également le cas
pour Lee et al. en 2005, ce dernier ayant cependant réalisé des tests de toxicité a une
densité de 120 000 cellules/mL sur une période de 6 h. Ceci laisse donc croire que les
pertes d’argent observées lors de I’exposition a ce métal ne seraient que partiellement
relies 4 la densité cellulaire présente en solution. L’hypothese la plus plausible demeure
une liaison entre le métal et une composante des contenants utilisés. Le pH jouerait
également un réle dans les pertes recensées, ce phénoméne n’étant pas observé aux pHs
acides puisque la protonation des sites d’adsorption (compétition entre cations H' et Ag")
vient libérer D’argent en solution, le rendant ainsi disponible pour les organismes.
D’ailleurs, I’acidification de certains de nos milieux & un pH = 2 a montré qu’il n’y avait
aucune perte significative (résultats non présentés), ce qui sous-entend que le pH
influencerait de fagon importante la disponibilité de 1’argent dans le temps. Ainsi, le bilan
de masse étant négatif (cf. Annexe 2), ces pertes seraient principalement reliées a

I’adsorption du métal par le récipient utilisé.

Afin d’éliminer le plus possible tous les inconvénients reliés a ces pertes lors de
futurs tests de toxicité et de prise en charge, plusieurs solutions ont été envisagées. Celle
que nous avons retenue a été de diminuer le temps de contact entre le métal et le contenant
utilisé. Ainsi, I’étape de stabilisation ayant lieu habituellement 24 h avant le début de
I’expérimentation a été éliminée et le métal a été ajouté immédiatement avant 1’ajout des
algues dans le milieu. Ceci n’a vraisemblablement pas d’effet sur 1’équilibre
thermodynamique du milieu, I’argent ne se liant pas significativement avec les

composantes du milieu MHSM (cf. section 2.2 : Milieu de culture et autres solutions

utilisées du Chapitre Matériel et Méthode pour connaitre les composantes du milieu

MHSM).
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4.2 : Evaluation de la concentration d’Ag” retrouvée en solution en fonction du temps

Comme il en était le cas pour I’étude du cadmium, nous avons évalué la
concentration de métal libre retrouvée en solution a chaque pas de temps a la suite de
I’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a différentes concentrations d’argent total.
Ceci avait encore une fois pour but de déterminer I’influence des exsudats sur la
complexation de notre métal d’intérét, la quantité croissante d’exsudats dans le milieu
ayant grandement influencé la complexation du cadmium en solution (cf. section 3.1 :

£ . . = _1-;. - ¥ . i .
Evaluation de la concentration de Cd~" retrouvée en solution en fonction du temps). Ainsi,

les premiers filtrats recueillis ont été analysés & 1’aide de la TEI pour déterminer la

concentration d’Ag" retrouvée dans chaque échantillon.

4.2.1 : Calcul du coefficient de distribution

Avant de pouvoir déterminer la concentration de métal libre en solution, il a
d’abord fallu mesurer le coefficient de distribution de chaque colonne pour notre métal
d’intérét, soit I’argent. Ainsi, quatre concentrations différentes. d’argent total, testées en
triplicata, ont été passées a la technique d’échange ionique, pour calculer le coefficient
pour ce métal et pour s’assurer que ce dernier ne variait pas en fonction de la concentration

utilisée (cf. Tableau 4.1).

Tableau 4.1 : Calibrage des colonnes (n = 3) a différentes concentrations pour obtenir le
coefficient de distribution

[Ag'] nominale | Coefficient de distribution A = I1.C (95%)
(nM) (L/g)
5 0,95+ 0,32
10 0,73 +£0,09
50 0,81 +0,02
80 0,89 + 0,07
Valeur moyenne 0,83 0,12

La valeur du coefficient de distribution obtenu est semblable pour toutes les
concentrations testées. De plus, il n’y a pas de différence significative entre les colonnes.

On a donc fait une moyenne pour obtenir un coefficient de 0,83 £ 0,12 L/g.
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Ces résultats sont distincts de ceux obtenus par C. Porcher (2004) lors de la mesure
du coefficient de distribution au cours de sa maitrise. En effet, dans son cas, les
coefficients de distribution étaient plus élevés et ils diminuaient au fur et & mesure que la
concentration d’Ag’ dans le milieu augmentait. L’auteur avait tenté d’expliquer ce
phénoméne par une différence d’affinité¢ des sites de la résine pour le métal libre en
solution. Aucune autre publication jusqu’a ce jour n’ayant mesuré la concentration
d’argent libre a I’aide d’une telle technique, il n’y a donc pas d’autres points de
comparaison. De plus, les colonnes utilisées dans nos deux cas n’étaient pas les mémes, ce
qui fait en sorte que nous ne pouvons tirer de conclusion claire sur la tendance que devrait
avoir le coefficient de distribution en fonction de la concentration utilisée. Cependant, ce
méme genre de mesure a été fait ultérieurement avec d’autres métaux, tel que le cadmium,
et il n’existait aucune différence sur la mesure du coefficient de distribution selon la
concentration de métal utilisée (Laforte, 2003). Ceci laisse donc présager que nos

coefficients mesurés pour chaque concentration sont fiables.

En ce qui concerne I’écart observé entre les valeurs des coefficients, celui que nous
avons mesuré est plus faible que celui obtenu par Porcher (A = 2,31 — 3,55). Ceci était

également le cas pour le cadmium (cf. section 3.1 : Evaluation de la concentration de Cd*”

retrouvée en solution en fonction du temps), ou les mémes colonnes avaient été utilisées.

Puisque notre coefficient est encore une fois plus petit que ceux obtenus par d’autres
auteurs, ceci appuie nos hypothéses voulant que la résine Dowex se soit partiellement
dégradée avec le temps ou que la masse de résine présente dans la colonne soit inférieure a
la quantité nominale ajoutée. Dans ces circonstances, le profil d’atteinte de [’état
stationnaire entre le métal et la résine a été refait pour chaque colonne (cf. Figure 2.7),
I’équilibre risquant d’étre atteint plus rapidement avec une résine altérée. Une solution
MHSM contenant une concentration d’argent total de 5 nM a ainsi été analysée en fonction
du temps. Notre hypothése s’est avérée vraie puisque 1’équilibre était atteint aprés
seulement 20 minutes (V = 100 mL ; cf. Figure 2.7), contrairement au temps de passage

original qui €tait fixé a 48 minutes (V =240 mL).
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4.2.2 : Mesure de la quantité d’argent libre retrouvée en solution a la suite de 1’ajout de
chlorure dans le milieu

Pour s’assurer de la validité du coefficient obtenu, nous avons ajouté différentes
concentrations de chlorures a nos solutions d’argent. En substituant le KNO; contenu dans
le milieu MHSM par du KCI, ceci complexe une portion de 1’argent libre en solution,
contrdlant ainsi la concentration présente de cet ion, tout en gardant la méme force ionique.
Cette étape avait pour but de comparer la valeur d’Ag" obtenue a la suite du passage a la
TEI 4 celui du logiciel de spéciation MINEQL, ce logiciel nous permettant de connaitre la
concentration théorique de métal libre en solution. Ceci nous a permis de valider les
mesures de coefficient obtenues en utilisant un ligand dont les constantes
thermodynamiques sont bien connues. Des concentrations de chlorures de 0,5, 1, 2 et 3

mM ont été testées avec une concentration d’argent total de 51 = 6 nM (cf. Figure 4.2).
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Figure 4.2 :  Comparaison de la proportion d’argent libre mesurée 4 1’aide de la TEI 4 la
valeur prédite par le logiciel MINEQL" a la suite de ’ajout de différentes
concentrations de chlorures. Les barres d’erreurs représentent les écart-types
sur la moyenne de trois mesures.

La concentration de métal libre diminue au fur et 8 mesure que la concentration de

chlorure augmente. Les valeurs mesurées et calculées concordent relativement bien, sauf
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pour une concentration de chlorure de 2 mM et des résultats similaires avaient été
rapportés par Porcher (2004). Ceci signifie que, globalement, notre technique répond
convenablement a des modifications de la spéciation de I’argent. La légére différence entre
les concentrations mesurées et celles calculées pourrait étre causée par la formation d’un
complexe ternaire sur la résine, c’est-a-dire résine-Ag-Cl, ou encore par une précipitation
partielle du complexe AgClO(S) (Cérargyrite) qui se déposerait sur le lit de résine. En ce qui
concerne cette derniere possibilité, la solubilité de la Cérargyrite atteint son minimum a la
suite de I’ajout d’une concentration de chlorure variant entre 2 et 3 mM, ce minimum étant
de ~520 nM. Méme si notre concentration totale en argent (51 nM) était inférieure a cette

limite, il est possible qu’elle ait été dépassée localement lors du mélange des solutions.

4.2.3 : Evolution dans le temps de la concentration d’argent libre en solution

Une fois notre méthode au point, nous avons suivi I’évolution de la concentration
de métal libre en solution pendant I’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a quatre
concentrations différentes d’argent total (10, 30, 50 et 80 nM). Les concentrations de métal
testées ont été choisies afin qu’elles soient représentatives de 1’ensemble de la gamme
utilisée ultérieurement lors des tests de toxicité et de prise en charge. Ainsi, les filtrats
recueillis a chaque pas de temps ont été analysés par un passage a la TEL Le but de cette
étape était de déterminer si la présence d’exsudats influengait la concentration de métal

libre retrouvée en solution.

La figure 4.3 montre le résultat de cette analyse. On y voit que la concentration de
métal libre mesurée dans chaque échantillon représente pres de 100 % de la concentration
de métal total retrouvée en solution (m = 0,85 + 0,15; p > 0,05). De plus, on n’observe
qu’une légere différence entre les pas de temps. D’ailleurs, les régressions lin€aires de
chacune de ces séries de points se superposent. Ainsi, les exsudats n’influenceraient pas la
concentration de métal libre en solution dans le cas de 1’argent. Ceci différe du cas du
cadmium, ol une baisse d’environ 40 % de la proportion de métal libre a été observée entre
le début et la fin du temps d’exposition. Puisque dans les deux études, I’espece algale
utilisée était la méme, le type de ligands relachés ne peut étre mis en cause, la nature des

exsudats ne variant probablement pas d’une expérience a une autre. Cette différence entre
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les métaux serait plutot reliée a ’affinité existant entre le métal et le ligand. Dans le cas du
cadmium, pour complexer le métal libre en solution et ainsi perturber la spéciation du
cadmium, le ligand doit avoir une constante de complexation conditionnelle relativement
élevée puisque les concentrations excrétées sont présumées faibles (Vasconcelos et Leal,
2001; Vasconcelos et al. 2002; Rijstenbil et Gerringa, 2002). Dans le cas de 1’argent, la
constante doit avoir une valeur faible (ligand ne contenant vraisemblablement pas de S(II)
comme atome donneur), ce qui signifie du méme coup une faible affinité entre le ligand et

le métal, d’ou I’absence d’influence des exsudats sur la complexation de 1’argent.

[Ag] (nM)

0 20 40 60 80
(nM)

[Ag]ﬁnale dissoute mesurée

Figure 4.3: Relation entre les concentrations d’argent libre retrouvées en solution a
chaque pas de temps et celles d’argent total dissous & la suite d’une
exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a diverses concentrations
totales d’argent. Chaque symbole correspond a un temps d’exposition
différent, les cercles représentant un temps de 24 h, les triangles un temps de
48 h, les carrés un temps de 72 h et les losanges représentant un temps
d’exposition de 96 h. Les barres d’erreurs correspondent aux écart-types sur
trois mesures distinctes.
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4.3 : Quotas cellulaires chez Pseudokirchneriella subcapitata exposé a 1’argent

En paralléle aux tests effectués a I’aide de la technique d’échange ionique, un suivi

de la prise en charge de I’argent chez ’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata sur une

période de 96 h

a été effectué a la suite de la contamination de nos milieux par différentes

concentrations de ce métal (0, 1, 2, 3, 5, 8, 10, 20, 30, 50, 80 et 100 nM). Puisque aucun

test de ce genre

n’a été réalisé auparavant avec 1’argent sur une aussi longue période, nous

n’avons pu comparer nos valeurs avec celles obtenues par une méthode normée.

Cependant, les résultats obtenus avec le cadmium ayant prouvé I’efficacité de la méthode

développée, il nous a été possible d’évaluer la prise en charge de ce métal lorsqu’une faible

densité cellulaire était utilisée. Ainsi, un suivi des quotas cellulaires en fonction du temps

est présenté a la figure 4.4. On y voit que pour les concentrations inférieures a 30 nM, les

quotas diminuent dans le temps en suivant une fonction exponentielle décroissante.
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Cette tendance se manifeste aux concentrations ou les pertes sont les plus élevées. Il

se produirait donc un effet de biodilution lorsque les algues sont en division cellulaire. En

effet, lorsque les algues se multiplient en nombre, une partie de ’argent accumulé a
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I’intérieur du cytosol est transmise a la nouvelle génération. Ceci diminue la quantité de
métal présent a lintérieur de chaque cellule. Etant donné que I’argent est presque
complétement disparu des milieux a ces concentrations, les algues ne peuvent en
accumuler davantage en fonction du temps et c’est ce qui explique une diminution des
quotas. Pour les concentrations supérieures a 30 nM, la tendance différe et les quotas sont
stables dans le temps. A partir de cette concentration, le métabolisme des algues en culture
est extrémement ralenti et leur croissance est quasi nulle. Le phénomeéne de biodilution qui
survient lors de la division ne peut donc se produire. De plus, un état stationnaire semble
atteint entre la quantité de métal qui arrive a I’intérieur de la cellule et celle qui en sortirait.

La stabilité des quotas dans le temps pourrait s’expliquer par un effet algistatique ou par

une mortalité des cellules une fois un certain seuil d’argent intracellulaire atteint.

La baisse de prise en charge observée dans le temps pourrait également s’expliquer
par un changement physiologique survenu dans la structure cellulaire. D’ailleurs, une
modification de la perméabilité de la membrane cellulaire a déja été observée chez des
cellules rénales exposées a du nitrate d’argent ([Agle: = 10™* M). Cette transformation
serait causée par une interaction entre 1’ion métallique Ag™ et les groupements sulfhydryles
contenus dans les protéines membranaires (Kone et al. 1988). Cette variation de
perméabilité, qui survient de fagon précoce, engendre une augmentation du taux de sortie
des ions K', ainsi qu’une hausse de I’entrée des ions Na'. Ce changement dans le
déplacement des ions essentiels laisse présager que les autres ions en présence ne peuvent
plus pénétrer de fagon aussi efficace a Uintérieur de la cellule et que la prise en charge des
métaux, tel que ’argent, serait ralentie. Un changement de perméabilité n’a toutefois pas

encore été observé chez des cellules phytoplanctoniques.

Les résultats de prise en charge ont également été présentés en fonction de la
concentration de métal initialement présent en solution (cf. Figure 4.5). Comme dans le cas
de la figure 4.4, on voit que les quotas diminuent en fonction du temps pour les faibles
concentrations testées, alors qu’ils s’équivalent pour les concentrations supérieures a 30
nM. Ceci illustre de nouveau la tendance observée précédemment. De plus, pour chaque

pas de temps, on observe une augmentation des quotas cellulaires en fonction de la
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concentration présente en solution. Ceci équivaut a la tendance normalement observée chez
une espéce algale (Bates et al. 1983; Mehta et al. 2000; Fortin et al. 2004). Aucun plateau
(i.e. saturation) n’est atteint, les concentrations utilisées étant trop faibles (méme si elles
sont plutdt élevées par rapport aux concentrations trouvées dans les eaux naturelles). On
voit également que la prise en charge est a peu pres linéaire (échelles log-log) dans tous les
cas, mais que la pente est de plus en plus abrupte en fonction du temps. Ce changement de
pente serait directement relié aux pertes inégales de métal observées sur les parois des
contenants selon la concentration utilisée. Aux faibles concentrations, 1’argent disparait
quasi-complétement des milieux, ce qui méne au phénomeéne de biodilution expliqué ci-
haut. Ainsi, il y a de moins en moins de métal absorbé par la cellule avec le temps. Avec
une augmentation de la concentration survient une atténuation des pertes de métal en
solution. Les algues continuent donc d’accumuler de I’argent en fonction du temps. La
diminution des quotas cellulaires dans le temps aux concentrations inférieures a 30 nM,
liée a la constance de la prise en charge aux concentrations supérieures, explique alors le

changement de pente obtenu.
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Figure 4.5:  Quotas cellulaires de Pseudokirchneriella subcapitata exposées a différentes

concentrations d’argent total mesurées initialement. Les barres d’erreurs
représentent les écart-types sur la moyenne de trois mesures.
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4.4 : Adsorption de ’argent par Pseudokirchneriella subcapitata

L’adsorption de ’argent chez ’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata a
également été évaluée pour I’ensemble des concentrations utilisées. La concentration de
métal adsorbé a la surface cellulaire a été mesurée aux temps t = 24, 48, 72 et 96 h.
L’évolution de ce parametre en fonction du temps est présentée a la figure 4.6. On y voit
que D’adsorption du métal diminue en fonction du temps pour la majorité des
concentrations testées. Cependant, il y aurait une augmentation de la concentration
adsorbée a 96 h pour les deux concentrations les plus élevées. Puisque la tendance
observée pour ces deux concentrations lors des 72 premiéres heures d’exposition est & la
baisse, tout laisse croire que ces valeurs seraient des données aberrantes. Ainsi,
I’adsorption de I’argent diminuerait dans le temps pour ’ensemble des concentrations
testées. Ceci pourrait s’expliquer de nouveau par les pertes de métal recensées dans le
milieu de culture. En effet, puisqu’il y a de moins en moins d’argent dans le milieu, les
ions pouvant potenticllement se lier a la surface cellulaire sont a plus faibles
concentrations, d’ou la baisse d’adsorption observée. De plus, pour les quelques
concentrations supérieures a 50 nM, on a vu que c’était a partir de celles-ci qu’il y avait
absence de croissance. Un repiquage de ces derniéres cultures dans un milieu sain a révélé
que les cellules étaient probablement mortes, aucune croissance n’étant percue deux
semaines aprés ce repiquage. Puisque les algues ne se trouvent pas en bon état
physiologique, leur métabolisme risque d’étre affecté, de méme que la structure de leur
surface cellulaire. D’ailleurs, Bates et al. (1983) ont démontré que la concentration en sites
d’adsorption diminuait au fur et & mesure que les cellules algales vieillissaient. Cette étude
avait été réalisée chez ’espece phytoplanctonique Chlamydomonas variabilis lors d’une
exposition de plusieurs jours au zinc. Ainsi, si la composition des protéines ou des lipides
composant la membrane cellulaire est transformée au cours du temps, ceci pourrait
expliquer pourquoi il y a une baisse dans 1’adsorption de I’argent, I’affinité entre I’argent et
la surface pouvant étre affaiblie. De plus, il a déja été démontré chez la macroalgue
Nitellopsis obtusa que 1'un des effets engendrés par une exposition aux métaux est un
changement de polarité de la membrane cellulaire, occasionné par une inhibition de

I’enzyme H'-ATPase (Manusadzianas et al. 2002). Ce changement engendre un
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déséquilibre de ’homéostasie ionique, ce qui conduit a la mort cellulaire. Des tests plus
poussés seraient nécessaires pour déterminer si un tel changement est observé chez I’algue
verte Pseudokirchneriella subcapitata en présence d’argent. Les pertes par adsorption sur
les parois des contenants étant atténuées avec une augmentation de la concentration
présente en solution, ceci explique pourquoi il y a une différence entre les pentes obtenues

a chaque concentration.

a+o
®

la+s o : P ®
S e - A ® M
8 ° a A ® 2nmM
S v dnM
£ L] - v 5nM
& 1e+3 - U A m 7nM
§ @ = @ BnM
= v ® InM
8 * e <& & 16 nM
3 1e+2 M ® v
© v A 24 nM
o o a A 42 nM
& 1es1 > 3 2 ® &7nM
o '® e &1nM

1e+0 - v

H
Te-1 T T T T
0 20 40 60 a0 100
Temps (h)

Figure 4.6:  Concentration d’argent adsorbé par Pseudokirchneriella subcapitata exposé
a différentes concentrations de ce métal en fonction du temps. Les barres
d’erreurs représentent les écart-types sur la moyenne de trois mesures.

Si on regarde maintenant I’allure des courbes d’adsorption obtenues en fonction de
la concentration de métal initialement présent dans le milieu (cf. Figure 4.7), on observe le
méme phénomeéne qu’a la figure 4.5, soit que 1’adsorption diminue en fonction du temps.
On voit également que 1’adsorption de I’argent augmente en fonction de la concentration
initialement présente en solution pour chaque pas de temps. Ces concentrations n’étant pas
assez élevées, la saturation n’est pas encore atteinte. Comme dans le cas des quotas
cellulaires, il y a un léger changement de pente entre chaque pas de temps testé, les
différences s’accentuant avec une diminution de la concentration de métal présent en
solution. L’explication prévalant pour la prise en charge demeure valable dans ce cas-ci,

¢’est-a-dire que ce changement de pente serait relié aux pertes inégales de métal observées
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sur les parois des contenants selon la concentration utilisée. Ainsi, aux faibles
concentrations d’argent, les pertes importantes engendrent une forte différence dans les
degrés d’adsorption, alors qu’aux concentrations élevées, le fait que le métal demeure
encore en concentration importante fait en sorte qu’il n’y a aucune différence entre chaque

pas de temps.
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Figure 4.7 :  Adsorption de I’argent chez ’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata
selon la concentration de métal présent dans le milieu initialement a chaque

pas de temps. Les barres d’erreur représentent les écart-types sur trois
mesures distinctes.

4.5: Importance relative de D’adsorption et de la prise en charge de P’argent chez
Pseudokirchneriella subcapitata

Afin de déterminer lequel des deux paramétres évalués ci-haut était le plus
important lors d’une exposition de 1’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata a de
I’argent, nous avons comparé les valeurs de quotas cellulaires que nous avons obtenus a
ceux des quotas externes (adsorption & la surface de 1’algue) mesurés & chaque pas de
temps. Ceci nous permettait ainsi de caractériser I’importance relative des deux parametres
et de vérifier si celle-ci varie (i) au cours d’une expérience (i.e. en fonction du temps) et (ii)

en fonction de la concentration d’exposition testée. Les résultats sont présentés a la figure
4.8.
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écarts-types sur la moyenne de trois mesures.

A P’observation de cette figure, on voit qu’aprés 24 h d’exposition, la prise en

charge de I’argent est plus importante pour les faibles concentrations testées, soient celles

inférieures 4 10 nM d’argent total. Pour les concentrations plus élevées, 1’adsorption prend

le dessus et les quotas externes peuvent atteindre des valeurs 100 x plus élevées que les

valeurs d’absorption (échelle log-log). A t = 48, 72 et 96 h, la quantité de métal adsorbé a

la surface cellulaire était plus élevée que les résultats de prise en charge pour 1’ensemble

des concentrations testées. Ce résultat laisse donc présager qu’aux faibles concentrations,
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la prise en charge est plus importante, alors qu’aux fortes concentrations, 1’adsorption
prend le dessus. Ceci peut s’expliquer par le fait que la cellule contient davantage de sites
d’adsorption que de transporteurs permettant I’entrée de [’argent a I’intérieur de la cellule.
Ainsi, aux fortes concentrations, le métal s’adsorbe rapidement aux parois, tandis qu’il
pénétre lentement a I’intérieur de 1’algue. De plus, cette tendance peut s’expliquer par les

quotas cellulaires diminuant avec le temps (cf. Figure 4.5).

4.6: Toxicité de ’argent chez Pseudokirchneriella subcapitata

La toxicité de 1’argent a été grandement étudiée dans les derniéres années et ce
métal est considéré comme ’un des plus toxiques chez les organismes aquatiques. On sait
que sa toxicité est influencée par différents facteurs, notamment par la présence de ligand
comme la MOD (Rose-Janes et Playle, 2000; Brauner et Wood, 2002; Glover et Wood,
2004). La densité cellulaire présente en solution est un autre facteur pouvant influer sur sa
toxicité face a un organisme. Cependant, peu d’études ont mis 1’accent sur cette variable,
principalement a cause du manque d’appareil pouvant effectuer des décomptes cellulaires a
faible densité. L utilisation de notre méthode nous a permis d’évaluer la toxicité de 1’argent
en utilisant une faible densité cellulaire de départ. L’effet toxique a été évalué en effectuant
un suivi de la densité¢ cellulaire sur une période de 96 h, pour l’ensemble des
concentrations d’argent testées. Les résultats des courbes doses-réponses sont présentés en
fonction de la concentration de métal initialement présent en solution (cf. Figure 4.9A) et

selon la concentration de métal mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 4.9B).
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Figure 4.9 : Densité relative de Pseudokirchneriella subcapitata exposée a différentes
concentrations d’argent mesuré initialement (A) et & chaque pas de temps
(B). Les barres d’erreurs représentent les écart-types sur trois mesures.

La figure 4.9A montre qu’en absence de ligands dans le milieu d’exposition
MHSM, la croissance des algues est atténuée avec une augmentation de la concentration
d’argent présente dans le milieu. D’ailleurs, aucune croissance n’est observée a partir
d’une concentration mesurée initiale se situant autour de 50 nM d’argent total. De plus, on
voit qu’une toxicité appréciable est déja détectée aprés un temps d’exposition de 24 h, ce
qui n’était pas le cas avec le cadmium. Un test d’ANOVA a permis de dire que les courbes
aux temps 48, 72 et 96 h ne sont pas significativement différentes, ce qui signifie que la
toxicité est pleinement ressentie chez Pseudokirchneriella subcapitata a partir de la

deuxiéme journée d’exposition.

A Pobservation de la figure 4.9B, on voit qu’il y a absence totale de croissance
pour les concentrations résiduelles supérieures a 3 nM, et ce, dés un temps d’exposition de
48 h. Toutefois, on se rend vite compte qu’il serait impossible d’évaluer la toxicité de
l’argent en tenant compte de la concentration de métal mesurée, comme nous I’avons fait
dans le cas du cadmium. Le fait qu’une proportion importante d’argent disparaisse du
milieu empéche d’analyser les résultats selon cette variable. En effet, dans plusieurs cas les
concentrations d’argent sont passées sous la limite de détection, ce qui donne une large

gamme d’effets (sur la figure 4.8B, voir la dispersion des points dans le sens vertical) que
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I’on attribue a une concentration nulle, ce qui est déraisonnable. L’étude par rapport a la
concentration de métal libre en solution n’est pas valable pour la méme raison puisque
[Ag+] < [Agldissous- Pour contrer ce probléeme, certains auteurs ont opté pour faire la
moyenne entre la valeur nominale de métal et celle retrouvée a la fin du temps d’exposition
(Lee et al. 2005). Cette alternative a été rejetée puisque, étant donné les faibles bilans de
masse obtenus pour les concentrations inférieures a 10 nM (cf. Annexe 2), qui représentent
50 % des concentrations testées, I’utilisation des moyennes arithmétiques diminuerait dans
certains cas de moitié la concentration initialement présente. De plus, étant donné que
I’argent disparait trés rapidement des milieux, c’est-a-dire des les premicres heures
d’exposition, il semble préférable d’utiliser la concentration initiale comme variable, si on
veut obtenir des résultats représentatifs de ce qui se passe en solution pour une
concentration donnée. Ceci justifie donc notre choix d’évaluer la prise en charge et
I’adsorption de I’argent en fonction de la concentration de métal initialement présente en
solution, I’évaluation selon ce parametre étant la plus envisageable. Nous avons néanmoins
évalué la toxicité selon les différents parameétres nommés précédemment, afin de

déterminer lequel il était préférable d’utiliser.

L’obtention des courbes doses-réponses présentées précédemment a permis de
déterminer la toxicité ressentie par I’algue face a une exposition a I’argent. Les résultats de
toxicité obtenus ont €té présentés sous la forme de CE50s, soit la concentration ayant réduit
de 50 % la croissance de la population d’algues. Les CES50s ont été évaluées selon la
concentration de métal initialement présente en solution (cf. Figure 4.10A), la
concentration de métal mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 4.10B), les quotas
cellulaires (cf. Figure 4.10C), la concentration d’argent adsorbé a la surface cellulaire (cf.
Figure 4.10D) et selon la concentration de métal libre mesurée a chaque pas de temps a

’aide de la technique d’échange ionique (cf. Figure 4.10E).
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Figure 4.10 : Toxicité de D'argent évaluée selon différents parametres. La figure A

exprime la CE50 par rapport a la concentration d’argent mesurée
initialement, la figure B par rapport a la valeur mesurée a chaque pas de
temps, la figure C par rapport aux quotas cellulaires, D par rapport a la
quantité de métal adsorbé alors que E exprime la CES50 par rapport a la
concentration de métal libre mesurée a chaque pas de temps. Les barres
d’erreur représentent les intervalles de confiance a 95%.

109



A D’observation de ces figures, on voit immédiatement que 1’argent est un métal
extrémement toxiqué. En effet, les valeurs de CE50s sont trés faibles, ce qui signifie qu’il
faut une petite concentration pour inhiber de 50 % la croissance de la population. Si on
regarde plus attentivement chaque courbe, on observe d’abord que la CE50 de I’argent
selon la concentration initiale de métal (cf. Figure 4.10A) se situe a 30 £ 8 nM aprés 24 h
d’exposition pour diminuer 4 13 + 2 nM aprés 48 h. La toxicité est semblable pour les
autres pas de temps, ce qui signifie qu’elle a varié d’un facteur trois pendant la durée de
I’expérimentation. Si on regarde la toxicité selon la concentration finale d’argent a chaque
pas de temps (cf. Figure 4.10B), la courbe a la méme allure. Cependant, les valeurs de
CE50s sont extrémement faibles (0,2 — 1,0 nM) et sont méme inférieures aux
concentrations mesurées dans plusieurs étendues d’eaux (riviere Quinnipiac : Bénoit, 1994;
riviére Asakawa : Yamazaki et al. 1996). Ainsi, si ces valeurs de toxicité sont réelles, ceci
signifierait qu’aux concentrations retrouvées dans la nature, la croissance du phytoplancton
serait grandement réduite (en supposant que ’étendue d’eau étudiée ait de faibles
concentrations en ligands, -tel que la MOD, les chlorures et les sulfures). Puisque nous
savons que ce n’est pas le cas, ceci confirme qu’on ne peut utiliser ce parametre pour
évaluer la toxicité. Si on examine maintenant la toxicité selon les quotas cellulaires, on voit
que les CE50s diminuent dans le temps et que les valeurs aux temps t = 72 et 96 h
s’équivalent. Selon la quantité de métal adsorbé, les résultats montrent une toxicité trés
faible aprés 24 h d’exposition. La toxicité augmente aprés 48 h et elle demeure stable
jusqu’a 96 h. Finalement, si on observe la toxicité par rapport a la concentration de métal
libre mesurée (cf. Figure 4.10E), il n’y a aucune différence significative entre chaque point.
Ce résultat est assez surprenant. En effet, les CE50s différent de celles présentées selon la
concentration finale de métal en solution, malgré le fait que nous avions démontré que la
concentration de métal libre en solution égalait la concentration de métal total a chaque pas
de temps (cf. Figure 4.3). Cette différence dans les résultats peut étre reliée aux pertes de
métal observées sur les parois, ce qui laisse de trés faibles concentrations de métal en
solution. Ces faibles concentrations meénent inévitablement a des valeurs de CES50s
extrémement faibles et rend les mesures au compteur béta trés difficiles (proximité des
mesures du bruit de fond ambiant). L’évaluation de la toxicité selon ce paramétre est donc

¢galement questionnable.
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Pour quantifier ’effet d’'un changement de densité cellulaire dans le milieu,
puisqu’aucune étude sur la toxicité de l’argent avec le protocole du CEAEQ n’a été
retracée dans la littérature, nous avons comparé nos résultats a ceux du USEPA (United
States Environmental Protection Agency), soit ’organisme américain chargé de la
protection de I’environnement. Leur protocole est semblable a celui utilisé au
gouvernement du Québec, mais le USEPA ajoute de I'EDTA dans ses milieux
d’exposition, ce qui n’est pas le cas du CEAEQ. Par contre, la complexation de I’argent
n’étant pas influencée par '’EDTA, la présence de ce ligand ne modifiera que tres peu les
résultats de toxicité obtenus, ce qui signifie que les deux méthodes s’équivalent lors de
I’étude de la toxicité de ’argent. Ainsi, si on compare les résultats obtenus a 1’aide de
chaque protocole, on remarque encore une fois que la toxicité est plus élevée a ’aide de
notre méthode qu’a I’aide de la méthode normée. On obtient dans notre cas une toxicité de
12 & 2 nM alors que le USEPA donne une toxicité de 24 nM d’argent total apres 96 h
d’exposition (USEPA, 1987). Ainsi, comme dans le cas du cadmium, notre méthode est
plus sensible aprés un temps d’exposition de 48 h, ce qui signifie que la durée des tests
pourrait étre abaissée a deux jours, tout en obtenant des résultats aussi sensibles (sinon

plus) et valables qu’a 96 h avec les tests normés.

En comparant nos valeurs de toxicité a celles publiées par d’autres chercheurs ayant
utili’se's des méthodes d’analyses et des temps d’exposition différents des notres, on
remarque que les valeurs de CES0s sont relativement semblables. En effet, Hiriart-Baer et
al. (2006) ont obtenu un CE50 de 22 + 13 nM aprés 72 h d’exposition de I’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata a des concentrations d’argent variant entre 0 et 75 nM.
Cette concentration de métal a été maintenue relativement stable grice a 1'utilisation d’un
turbidostat. Qﬁant a Lee et al. (2005), ils ont obtenus des valeurs de CE50s de 26 £ 5 nM a
la suite de ’exposition de la méme espéce algale pendant 6 h a des concentrations d’argent
total variant entre 0 et 80 nM. Le fait que les résultats de CE50s soient tres regroupés,
malgré des temps d’exposition différents, laisse croire que ce métal agit tres rapidement sur
la croissance algale et que les premiéres heures d’exposition a I’argent sont critiques. Ceci
confirme ainsi notre hypothése voulant que la concentration initiale de métal soit celle a

privilégier lors de I’analyse des résultats de toxicité de ce métal.
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Finalement, si on examine de plus pres I’allure générale des courbes de CE50s (cf..
Figure 4.10) en fonction du temps que ’on peut considérer (soit par rapport a la
concentration d’argent initialement présente en solution, par rapport aux quotas cellulaires
et par rapport au taux d’adsorption), on remarque qu’elles suivent toutes la méme tendance.
En effet, ces courbes montrent que la toxicité de I’argent est déja mesurable apres 24 h
d’exposition et qu’elle augmente a 48 h pour demeurer stable par la suite. Ce résultat
différe de celui observé avec le cadmium, ou la toxicité n’était détectable qu’aprés 48 h
d’exposition. Ceci pourrait étre expliqué en partie par des taux d’absorption de I’argent
plus rapides par Pseudokirchneriella subcapitata que ceux du cadmium. Ainsi, la prise en
charge par la cellule dans les 24 premieres heures d’exposition est élevée, ce qui fait en
sorte que ’effet est déja ressenti aprés un aussi court laps de temps. Par la suite, on a vu
que la prise en charge est stable dans le temps pour les concentrations les plus élevées,
alors qu’elle ne diminue que légérement pour les concentrations les plus faibles (cf. Figure
4.4). Puisque les quotas sont relativement constants dans le temps (cf. Figure 4.5), cect
peut expliquer la tendance obtenue pour la toxicité pour le reste de I’expérimentation. De
‘plus, le fait que I’ensemble des courbes ait la méme allure laisse présager qu’aucun de ces
paramétres n’est préférable a un autre pour évaluer la toxicité de 1’argent en absence de

ligands.
4.6 : Conclusion

La méthode que nous avons développée avec le cadmium a été réutilisée pour
mesurer la toxicité et la prise en charge de ’argent chez ’algue verte Pseudokirchneriella
subcapitata. Ce métal a été choisi a cause de ses tendances a disparaitre du milieu, ce qui
rend son étude fort difficile. Notre méthode ayant pour objectif de minimiser ces pertes,
nous croyions pouvoir étudier I’absorption et 1’adsorption de notre métal d’intérét de fagon
plus représentative. Malheureusement, les pertes étant encore considérables, nous avons di
conclure qu’il est préférable de se fier uniquement a la concentration de métal initialement
présente dans le milieu. Les résultats obtenus sont néanmoins fort intéressants. En effet,
nous avons vu que les quotas et des données d’adsorption diminuaient dans le temps,
principalement a cause des pertes de métal dans le milieu d’exposition. D’ailleurs, ces

pertes controlaient I’ensemble des résultats obtenus. Pour ce qui est de la toxicité de ce
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métal, elle était trés élevée et stable dans le temps a partir d’un temps d’exposition égale a
48 h. La durée des temps d’exposition pourrait d’ailleurs étre diminuée a cette période, les
premiéres heures d’exposition a ce métal étant critiques pour la croissance de la cellule
phytoplanctonique. En ce qui concerne les exsudats, nous avons vu que ces derniers
n’influengaient pas la concentration de métal libre retrouvée dans le milieu, seules les

pertes sur les parois diminuant la quantité d’ion Ag" retrouvée en solution.

L’étape suivante consistait a ajouter de la matiére organique dissoute dans le milieu
de culture, ce qui devrait rendre la concentration d’argent plus stable dans le temps. Il sera
ainsi plus facile d’évaluer la prise en charge et la toxicité de ’argent, la concentration de
métal en solution étant tamponnée par 1’ajout d’un ligand. De plus, ceci nous permettra de
voir ce qui se passe réellement dans la nature, la MOD étant retrouvée dans tous les types

d’écosysteémes aquatiques.
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5.0 : Prise en charge et toxicité de ’argent en présence de matiére
organique _ dissoute chez 1’algue verte Pseudokirchneriella
subcapitata : Résultats et Discussion

La matiére organique dissoute (MOD) est un mélange de molécules complexes
provenant de la décomposition de plantes, d’animaux et de microorganismes. Elle est
constituée a la fois de molécules de faible poids moléculaire (normalement présentes a de
trés faibles concentrations) et de diverses macromolécules, dont seulement environ 20 %
sont identifiées (Buffle, 1988). En considérant la diversité des processus de synthése et de
dégradation existant dans la nature, il est logique que le nombre de constituants de la MOD
soit considéré comme excessivement grand (Buffle, 1988). Plusieurs de ces constituants
possédent de groupements fonctionnels (e.g. : R-COOH, R-OH) pouvant potentiellement
complexer les métaux se retrouvant dans le milieu. C’est d’ailleurs ce qui explique la
grande affinité de la MOD pour les cations majeurs (Lu et Allen, 2002). La complexation
des ions métalliques par la MOD est un phénomene largement étudié puisqu’il influence la
spéciation chimique des éléments en question, ce qui signifie par le fait méme, un effet sur
la prise en charge et la toxicité des métaux vis-a-vis des organismes aquatiques (Buffle ez
al. 1977; Cao et al. 2004). 1l apparait donc important de connaitre les propriétés de
complexation de la MOD dans le but de prédire la spéciation des métaux dans un

environnement donné.

Ainsi, a la suite des tests de toxicité et de prise en charge exécutés en présence
d’argent, nous avons décidé de reprendre ce méme protocole en ajoutant de la matiere
organique dissoute naturelle sous forme d’acide humique a une concentration
représentative de celle que 1’on peut retrouver dans la nature (soit autour de 5 mg C/L).
L’ajout de MOD nous a permis de connaitre 1’effet de ce ligand sur la toxicité et la prise en
charge de ’argent. A titre comparatif, les résultats en présence de MOD ont été présentés
en fonction de la concentration de métal retrouvée initialement en solution. Les pertes
d’argent étant beaucoup plus faibles en présence de substances humiques, les tendances

demeurent les mémes, qu’importe 1’échelle utilisée. De plus, une analyse des résultats en
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fonction de la concentration de métal libre en solution a été effectuée, la présence d’un

ligand risquant de grandement influencer I’activité de 1’ion libre Ag".

5.1 : Bilan de masse de ’argent en solution en présence de substances humiques

La premiére étape de ce protocole consistait a €valuer si les pertes d’argent
observées en présence de MOD étaient aussi importantes qu’en présence d’argent
uniquement. Une concentration constante de 5 mg de carbone par litre de maticre
organique a donc été ajoutée a nos milieux d’exposition ([Aglo = 15, 30, 45, 50, 60, 75,
80, 90, 100, 110, 120 et 150 nM) et nous avons évalué les pertes de métal a chaque pas de
temps (cf. Figure 5.1).
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Figure 5.1 : Pourcentage d’argent retrouvé en solution a la suite de I’exposition de
Pseudokirchneriella subcapitata a différentes concentrations de ce métal en
présence de 5 mg C/L de substances humiques.

A la figure 5.1, on voit que 1’ajout de SH provenant de la riviére Suwannee atténue
les pertes de métal dans le milieu. En effet, les pertes maximales sur une période de 96 h
pour les concentrations les plus faibles équivalent a environ 60 % de la concentration de
métal initialement présent dans le milieu alors qu’elles pouvaient atteindre pres de 85 % en
moins de 24 h en absence de ligand. De trés 1égéres pertes sur les parois des récipients ont
¢été observées en présence de MOD, mais uniquement dans le cas des concentrations les

plus faibles ([Aglic < 50 nM). Pour les concentrations supérieures a celles-ci, aucune perte
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significative n’a été détectée, les bilans de masse (cf. Annexe 3) montrant que I’argent qui
n’est pas en solution se retrouve a I'intérieur et & la surface des algues (i.e. absorbé /
adsorbé par Pseudokirchneriella subcapitata). Le fait que I’argent en solution se complexe
principalement a la matiére organique dissoute (surtout a de faibles concentrations) et que
ce complexe soit chargé négativement, le métal aura donc moins tendance a se lier 4 un
autre substrat se trouvant sur son chemin, ce qui pourrait expliquer les pertes moins

importantes observées en présence de ligand.

5.2 - Evaluation de la concentration d’Ag " retrouvée en solution en présence de MOD

Pour déterminer si le modéle de I’ion libre était respecté dans le cas d’une
contamination a I’argent en présence de substances humiques, nous avons mesuré, a I’aide
de la technique d’échange ionique, la concentration de métal libre Ag' retrouvée en
solution a la suite de I’ajout de 5 mg C/L d’AH. En comparant ces résultats a ceux obtenus
en absence de ligands, il est possible de connaitre le comportement des ions en présence de
MOD, ce qui est important pour prédire la toxicité et la prise en charge de I’argent dans ces
conditions. Ainsi, différentes solutions d’exposition filtrées ont été passées a travers une
résine échangeuse d’ions dans le but de connaitre la quantité de métal libre retrouvée en
solution. En déterminant le pourcentage de métal se liant initialement avec la MOD, ceci
nous permettait d’ajuster la concentration de métal total de nos milieux d’exposition pour
qu’ils aient des concentrations en Ag" semblables a celles testées en absence de ligand.
Cette étape a di étre exécutée a 1’aide de la TEI puisque aucun logiciel ne permet de
prédire adéquatement la complexation de ’argent en présence de MOD, étant donné la
grande complexité de ces molécules organiques. En effet, une des théories les plus connues
décrivant la forme moléculaire de la MOD veut que la structure primaire soit semblable
d’une molécule a Pautre, mais qu’il y ait absence d’homogénéité quant a la structure
secondaire (Schulten et Schnitzer, 1993). Cette absence d’homogénéité fait en sorte que les
propriétés de complexation de la molécule sont mal définies et que les études portant sur la
toxicité et la prise en charge d’un métal en présence de MOD sont habituellement de nature
qualitative et tiennent rarement compte de manicre quantitative de I’interaction métal-
MOD. Notre but était donc de remédier a cette situation en quantifiant le métal libre se

liant initialement a la MOD. Ainsi, différentes concentrations d’argent total (10, 20, 30, 50,
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60, 85, 100, 150, 200 et 300 nM) en présence du ligand d’intérét ont été analysées au début
du temps d’exposition pour dessiner une courbe de titrage de I’argent en présence de MOD
(cf. Figure 5.2). Les solutions d’argent en présence de MOD étaient préparées 24 h a
I’avance et laissées équilibrer a ’obscurité a 4°C jusqu’a analyse. Puisque le métal
d’intérét était le méme, le coefficient de distribution dans ce cas-ci était semblable a celui

mesuré en absence de ligands.
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Figure 5.2 :  Courbe de titrage d’une solution d’acide humique de la riviére Suwannee (5
mg C/L) en fonction de la concentration totale d’argent apH 7 (n=3)at=
0. Les solutions étaient préparées 24 h a ’avance et laissées équilibrer a
I’obscurité¢ a 4°C. Les barres d’erreurs représentent les écart-types sur la
moyenne de trois mesures.

Les résultats montrent que la complexation de I’argent en présence de MOD est
proportionnelle & la quantité de métal total présent, 68 + 5 % de I’argent étant libre au
temps zéro. Ce résultat différe de celui obtenu par Pocher (2004) lors de la réalisation
d’une courbe de titrage dans les mémes conditions que les ndtres. En effet, dans son cas,
aucun métal libre n’était décelé avant une concentration d’argent total de 50 nM. Par la
sutte, la concentration d’argent libre était proportionnelle a celle retrouvée en solution,
mais la proportion de métal libre était inférieure, soit de 48 + 9 %. Il est difficile
d’expliquer cette différence, mais, elle pourrait étre attribuée a deux phénomenes distincts.
Tout d’abord, les conditions d’entreposage des solutions étaient différentes dans les deux

cas, Porcher (2004) laissant équilibrer ses solutions a la température de la piece, alors que
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nous le faisions a I’obscurité a 4°C. De plus, malgré que les substances humiques
provenaient dans les deux études de chez THSS, les lots utilisés n’étaient pas les mémes. Il
est donc possible que la composition de la MOD différait également. Ainsi, puisque aucune
molécule de matiére organique n’est semblable, il se peut que la différence dans les

résultats obtenus soit liée au lot employé.

5.2.1 : Evolution temporelle de I’ion Ag' pendant I’exposition de Pseudokirchneriella
subcapitata en présence de MOD

L’étape suivante avait pour but de vérifier ’évolution de la complexation de
I’argent libre en solution dans le temps. La MOD étant une molécule complexe et la
concentration en argent ajouté étant faible, il est possible que I’atteinte de son équilibre en
solution se fasse sur une période assez longue (Ma et al. 1999). Notre intention était donc
de s’assurer que les conditions expérimentales demeurent stables tout au long de
I’expérimentation. Ainsi, la complexation de 1’argent en présence de MOD a été évaluée
pour trois concentrations distinctes ([Agliwow = 30, 60 et 90 nM) a chaque pas de temps (t =
24, 48, 72 et 96 h) a la suite de D’inoculation de nos milieux par [’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata a une densité cellulaire initiale de 2500 cellules/mL. Les
résultats sont présentés a la figure 5.3. On y voit que la concentration de métal libre
mesurée varie de fagon importante avec le temps. En effet, plus le temps passe et plus
I’argent semble se complexer davantage avec la MOD. De plus, il y aurait un changement
dans la capacité de complexation dans le temps, la relation entre [Ag'] et [Ag]iot passant
d’une tendance lindaire a t = 0 (cf. Figure 5.2) a une tendance plutot exponentielle a un

temps de 24 = 96 h (cf. Figure 5.3).
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Figure 5.3 : Evolution de la concentration de métal libre en solution en fonction du
temps pendant I’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a diftérentes
concentrations d’argent total en présence de MOD. Les barres d’erreurs
représentent les €cart-types sur trois mesures.

Il est difficile d’expliquer le changement de spéciation de 1’argent observé dans le
temps. En effet, on sait que ce métal n’est pas influencé par la présence croissante
d’exsudats relachés par ’espéce Pseudokirchneriella subcapitata, la complexation de ce
métal en absence de MOD ne variant pas dans le temps (cf. section 4.2.3 : Evolution dans

le temps de la concentration d’argent libre en solution). Malgré I’ajout de MOD, ce

comportement devrait demeurer inchangé. Nous avons donc tenté d’isoler les facteurs
biotiques et abiotiques de nos milieux afin d’identifier la cause de ce changement de

spéciation apparent dans le temps.

5.2.2 : Influence des facteurs abiotiques sur ’atteinte de 1’équilibre d’une solution d’argent
en présence de MOD

Deux paramétres abiotiques ont été testés, soit la lumiére et la température. Les
tests d’exposition-étaient réalisés a une luminosité de 100 uE a une température de 20°C.
Cette étape consistait a quantifier ’effet de ces paramétres sur la complexation de 1’argent
en présence de MOD mais en absence d’algues. Nous avons donc suivi I’évolution de la
concentration de métal libre retrouvée dans des milieux abiotiques (contenant 5 mg/L

d’AH et 10 nM d’Agioar) exposées a différentes conditions de luminosité et de température.
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La concentration d’Ag" a été quantifiée au début et a la fin des 96 h d’exposition (cf.
Tableau 5.1). Ceci avait pour but de déterminer si les variations de métal libre observées en
présence de substances humiques sont reliées a la présence des algues ou plutét a un

facteur externe.

Tableau 5.1 : Evolution de la quantité de métal libre en solution contenu dans des milieux
abiotiques dans différentes conditions de température et de luminosité. Les

erreurs représentent les écart-types sur trois mesures.

Condition [Ag]tot, [Ag+]mes.
t=0h t=96h t=0h t=96h
20°C / lumiere 7,2+ 0,4 : 0,2+0,1
20°C / obscurité 10,5+24 8,5+0,1 52+0,6 0,4+0,1
4°C / obscurité 8,3+0,6 2,3+0,1

Nos résultats démontrent que la concentration d’Ag” diminue de fagon drastique
entre 0 et 96 h pour les milieux entreposés a 20°C. A cette température et en présence de
lumiere, il ne reste que 3 % de I’argent libre iﬁitialement présent en solution apres 96 h (0,2
nM d’Ag at=96hvs52nMat=0). A la méme température, mais dans des conditions
d’obscurité, c’est 8 % de la concentration initiale qui est retrouvée dans le milieu (0,4 nM
‘d’Ag"at=96 hvs 52 nM a t = 0). Quoique les concentrations de métal libre mesurées
dans les deux cas soient tres proches, la luminosité occasionne un effet, la différence entre
les milieux exposés ou non a la lumieére étant significative (test de Student, t = 2,8 ; p <
0,01). Pour ce qui est des milieux conservés a 4°C, le phénomene observé est.le méme,
quoique la proportion de métal libre mesuré a la fin est nettement supérieure, soit de 56 %
(2,3 nM d’Ag" at=96 h vs 5,2 nM a t = 0). Dans ce cas-ci, il y a une différence tres
significative liée a la température, les milieux conservés a une basse température subissant
une modification moins importante de la complexation de I’argent en solution que les
milieux conservés a 20°C (test de Student, t = 2,8 ; p < 0,001). Ces résultats conﬁrmeﬁt les
changements de complexation observés dans le temps lors de 1’évaluation de la
concentration de métal libre retrouvée en solution en fonction du temps pour les tests
d’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata a I’argent en présence de MOD (cf.
Figure 5.3). Ainsi, ce changement de spéciation serait relié, du moins en partie, a des

facteurs abiotiques, ce phénoméne se produisant certainement autant en présence qu’en
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absence d’algues. Une étude plus approfondie sur I’effet d’autres facteurs abiotiques (ex.:
effet d’une variation de pH, influence des éléments inorganiques dans le milieu...) serait
intéressante pour compléter I'information déja acquise sur le sujet. D’ailleurs, des
chercheurs ont démontré que la biodisponibilité du mercure était réduite a la suite de
I’augmentation des niveaux de phosphates, de nitrates, de nitrites, de silicates et de matiere
organique dissoute dans de 1’eau échantillonnée au lac Pilicat en Inde (Kannan et
Krishnamoorthy, 2006). Puisque cette eau provenait d’un lac naturel, cette derniere
contenait déja des niveaux relativement élevés de MOD, ce qui laisse croire que plusieurs

phénomenes influencent la biodisponibilité d’un métal en présence de ce ligand.

5.3: Quotas cellulaires chez Pseudokirchneriella subcapitata exposé a de ’argent en
présence de MOD

Une fois la concentration de métal libre mesurée 3 chaque pas de temps, un suivi
des quotas cellulaires en présence de matiere organique dissoute a été fait pour ’ensemble
des concentrations d’argent utilisées. Ces derniéres variaient entre 0 et 150 nM d’argent
total (15, 30, 45, 50, 60, 75, 80, 90, 100, 110, 120 et 150 nM), le but étant d’obtenir la
méme concentration de métal libre dans cette condition qu’en absence de ligand. Elles ont
été estimées a partir de la courbe de titrage de 1’argent en présence de MOD, les solutions
étant préparées dans les mémes conditions dans les deux cas (cf. section 5.2 : Evaluation de

la concentration d’Ag’ retrouvée en solution en fonction du temps en présence de MOD).

L’analyse des quotas cellulaires en fonction de la quantité de métal initialement
présent en solution (cf. Figure 5.4) nous montre qu’a chaque pas de temps donné, la prise
en charge s’accentue avec une augmentation de la concentration d’argent dans le milieu.
Un plateau est cependant atteint & une concentration se situant autour de 80 nM. Ce plateau
n’avait pas été observé de fagon aussi distinctive en absence de MOD, malgré que la
gamme de concentration en AAg+ utilisée soit semblable, les concentrations de métal total
utilisées étant toutefois plus élevées. L’observation de cette figure nous informe également
~que pour les concentrations supérieures 3 80 nM d’argent total, les quotas cellulaires sont
passablement stables dans le temps (échelle log-log). Ceci différe de la tendance observée

pour les concentrations testées les plus faibles (< 80 nM), ou la prise en charge augmentait
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de fagon proportionnelle a4 la concentration de métal présente dans le milieu. Ce
changement de pente pourrait s’expliquer par trois phénomeénes distincts. Premiérement,
nous avons vu précédemment qu’aux concentrations d’argent total inférieures a 80 nM, la
concentration d’ion Ag" libre diminuait avec le temps. Si on se référe au MIL, qui prédit
que la quantité de métal absorbé est proportionnelle a la quantité de métal libre en solution,
ceci peut expliquer que les quotas cellulaires ne soient pas stables dans le temps.
Deuxiémement, aux faibles concentrations testées, les algues se divisent tout en
accumulant du métal a I’intérieur de sa structure. Ceci ménerait normalement a 1’atteinte
d’un état stationnaire, mais les concentrations diminuant dans le temps (par adsorption et
par prise en charge), ceci donne des quotas cellulaires plus faiblesat=96 hqu’at=24h
pour une concentration donnée d’argent total initiale. En d’autres mots, ceci signifie qu’il y
a biodilution. Puisque les pertes sont plus faibles aux concentrations les plus €levées (> 80
nM) et que la croissance des algues est la plus affectée, ceci donne ’atteinte d’un plateau
pour ces concentrations. Le troisiéme phénomene serait relié a 1’état physiologique des
cellules en culture. En effet, nous avons démontré que les algues, aux concentrations
d’argent total supérieures 2 80 nM en présence de MOD étaient mortes, les cultures
exposées a ces concentrations ne croissant plus aprés un repiquage dans un milieu sain.
Ainsi, les algues accumulent de I’argent et une fois un certain seuil atteint, elles meurent et

n’accumulent plus.
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Figure 5.4 : Prise en charge de I’argent a chaque pas de temps en présence de MOD chez
I’algue  verte Pseudokirchneriella  subcapitata, évalués selon la
concentration de métal dissous mesurée initialement dans le milieu. Les
barres d’erreurs représentent les écart-types sur la moyenne de trois
mesures.

Les quotas cellulaires obtenus a chaque pas de temps lors des essais effectués dans
les deux conditions expérimentales avec 1’argent, c¢’est-a-dire en présence et en absence de
MOD, ont ét¢ comparés entre eux (cf. Figure 5.5). Les résultats nous démontrent que la
concentration de métal absorbée par Pseudokirchneriella subcapitata est moins élevée en
présence de substances humiques pour chaque pas de temps testé. Ceci pourrait s’expliquer
par la présence de la MOD qui complexe le métal présent et diminue ainsi la
biodisponibilité de celui-ci pour les organismes aquatiques (Glover et Wood, 2005;
Nichols et al. 2006). Une hypothese veut que 1’argent pénétre a 1’intérieur de la cellule via
un transporteur du cuivre par un transport accidentel (Odermatt et al. 1994; Solioz et
Odermatt, 1995; Verheijen ef al. 1998). Le transporteur répondra donc & la [Ag’] en
solution et puisque celle-ci est plus faible en présence de MOD, la prise en charge le sera
tout autant. Ceci expliquerait ainsi les quotas cellulaires plus faibles en présence de

ligands.
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Figure 5.5: Comparaison de la prise en charge en absence (cercle) et en présence (carré)

de MOD chez l'algue verte Pseudokirchneriella subcapitata. Les barres
d’erreurs représentent types sur trois mesures.

Si on regarde les résultats de prise en charge de I’argent en fonction du temps en
présence de la MOD (cf. Figure 5.6), une tendance semblable a celle observée a la figure
5.4 est observée, c’est-a-dire que la quantité de métal absorbé par Pseudokirchneriella
subcapitata augmente de fagon linéaire dans le temps pour les fortes concentrations ([Ag]Jro
> 80 nM) alors qu’elle diminue pour les concentrations plus faibles ([Aglo: < 80 nM).
Cette tendance avait également été observée en absence de matiére organique dissoute,
mais & des concentrations de métal total 1égérement plus faibles (= 40 nM). Si on rameéne

ces concentrations de métal total en concentration de métal libre mesurée au temps 0 apres
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24 h d’équilibrage a I’obscurité a 4°C, on remarque que dans les deux cas, ceci représente
environ 40 nM d’Ag". En effet, en absence de MOD, on a vu que la concentration de métal
libre équivalait a la concentration de métal retrouvée en solution (cf. section 4.2.3:

Evolution dans le temps de la concentration d’argent libre en solution). Puisque nous

avions 40 nM d’argent total, ceci représente donc 40 nM d’Ag”. En présence de MOD,
environ 30 % de I’argent est complexé, ce qui représente une concentration d’Ag” si situant
autour de 45 nM, ce qui se rapproche de la concentration retrouvée en solution en absence
de MOD. Si on suit I’évolution de la concentration de métal libre dans le temps, en absence.
de MOD, les pertes dans le temps font en sorte que la concentration de métal libre diminue
dans le temps. En présence de MOD, on a vu qu’il se produisait un fort changement de
spéciation occasionné par des facteurs abiotiques, ce qui diminuait du méme coup la
concentration de métal libre retrouvée en solution. Les quotas cellulaires diminuant dans le
temps, tout comme la concentration d’Ag” en solution, ceci laisse présager que la quantité

de métal pris en charge dans le temps est régit par la concentration de métal libre dans le

milieu.
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Figure 5.6:  Quotas cellulaires obtenus pour chaque concentration d’argent en présence
de MOD en fonction du temps chez 1’algue verte Pseudokirchneriella
subcapitata. Les barres d’erreurs représentent les écart-types mesurés sur la
moyenne de trois mesures.

Une telle tendance a été observé chez les algues vertes Chlamydomonas reinhardtii
et Pseudokirchneriella subcapitata exposées sur de courtes périodes (t < 60 min) a du

cadmium sous forme libre (Cd*") en présence de différents ligands dont faisaient partie
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I’AH et I’AF de la riviere Suwannee (Vigneault, 2000). Dans ce cas, les taux d’absorption
du cadmium en présence et en absence de ligands ont été comparés et les résultats illustrent
que la présence du ligand n’avait aucune influence sur la prise en charge pour une méme
concentration de Cd** dans les milieux d’exposition, et ce pour chaque espéce d’algues.
Comme nous 1’avons vu dans les chapitres précédents, 1’argent et le cadmium sont des
métaux qui agissent de fagon différente sur les algues. Cependant, ils ont certaines
ressemblances, dont le fait qu’ils réagissent de maniére semblable a la présence de MOD

dans le milieu.

Ce résultat a long terme différe cependant de celui obtenu par Porcher (2004) lors
de la réalisation de ce méme type d’expérience, mais sur de courtes périodes (t < 40 min).
En effet, cette auteure avait observé que la prise en charge d’argent en présence de SH était
légérement plus élevée qu’en absence celles-ci. Elle avait considéré trois explications
possibles, soit i) la présence a la surface algale de complexes Ag-AH adsorbés, ii) la
méthode de dosage de 1’argent libre en présence de SRHA (Suwannee River Humic Acid)
qui sous-estime la [Ag'] réelle et iii) les interactions de la SRHA existant au niveau de la
cellule algale (membrane cellulaire). De toutes ces hypotheses, la troisiéme demeure la
plus valide. En effet, la premic¢re ne peut s’appliquer, puisque s’il y avait bel et bien
présence d’un complexe ternaire a la surface cellulaire, les quotas évalués seraient plus
élevés en présence de MOD, les ringages avec de 1’argent froid ne risquant pas de désorber
argent fixé aux substances humiques étant donné la forte affinité de I’ion pour le ligand et
la cinétique apparemment lente (cf. Figure 5.3). La technique d’échange ionique pourrait
effectivement sous-estimer la [Ag'] réelle (cf. Figure 4.2), mais cette méthode a fait ses
preuves au cours des derniéres années et les résultats obtenus sont trés reproductibles. Il se
peut donc que la membrane cellulaire subisse des transformations dans le temps a la suite
de D’interaction de la SRHA avec cette derniére. Ceci pourrait se traduire par une plus
grande entrée de métal dans la premiere heure d’exposition. Par contre, cette réponse
initiale (observée sur quelques minutes) pourrait n’étre que transitoire, les algues
s’acclimatant a la présence des SH. L’algue étant capable de s’acclimater a divers stress,
I’effet initialement observé s’estomperait donc aprés un temps d’exposition qui

s’échelonnent sur plusieurs heures (jusqu’a 96 h). Les premiéres mesures d’absorption
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ayant été prises apreés 24 h, il est impossible de confirmer si le phénomeéne observé par
Porcher (2004) s’est produit également dans notre cas. Des études plus approfondies
seraient nécessaires pour déterminer si des interactions existent entre la membrane
cellulaire et la matiere organique dissoute, ce qui permettrait par la suite de savoir ce qui se

passe avec exactitude au niveau de la surface de I’algue.

5.4 : Adsorption de ’argent en présence de MOD par Pseudokirchneriella subcapitata

En parallele avec les expériences de prise en charge réalisées avec la maticre
organique dissoute, I’adsorption de 1’argent en présence de ce ligand a été évaluée a chaque
pas de temps pour I’ensemble des concentrations utilisées. Ainsi, le suivi dans le temps de
la quantité de métal se retrouvant a la surface de la cellule montre encore une fois, comme
il en était question lors des tests réalisés en absence de MOD, une diminution de la
concentration d’argent adsorbée par Pseudokirchneriella subcapitata pour chaque
concentration testée (cf. Figure 5.7). Cette diminution est plus importante pour les faibles
concentrations de métal. De ce fait, plus la concentration d’argent augmente et moins les
pertes sont considérables. Ce phénomene avait également été observé en absence de
substances humiques, ce qui laisse croire que les causes de cette variation dans le temps
seraient encore une fois les pertes de métal dans le milieu aqueux, 1ié au changement de
spéciation qui se produit dans le temps (i.e. une augmentation de la complexation de 1’ion
Ag” par la MOD). Les pertes étant plus importantes pour les faibles concentrations, moins
de métal est disponible pour s’adsorber a la surface cellulaire, ce qui explique cette baisse

dans le temps.

128



4
i t z |
9 s X
@ = L

Te+4 g §
% i Fo ®  14nM
kel g s @ 29nM
2 u v 430M
£ - g
@ 1e+3 o v oM
; b 5 m  56nM
Q a8 72nM
o
5 i & T5nM
& - O B4 nM
g 1e+2 - < 4 93nM
g v A 1020M
= - @ 113nM
g e e 139nM

1e+1 4

L ]
1e+0

T T T T
20 40 :a] an Lo}

Temps (h)

Figure 5.7:  Concentration d’argent adsorbée par Pseudokirchneriella subcapitata
exposées a différentes concentrations d’argent en présence de substances
humiques en fonction du temps. Les barres d’erreurs indiquent les écart-
types obtenus sur trois mesures différentes.

Un suivi de P'adsorption de métal en présence de MOD a également été fait en
fonction de la concentration de métal initialement présent en solution (cf. Figure 5.8). Dans
ce cas-ci, plus la concentration de métal en solution augmente et plus il y a d’argent
adsorbé a chaque cellule. Un plateau est atteint & une concentration se situant autour de 90
nM (échelle log-log). L’adsorption est relativement faible pour les concentrations
inférieures a celle-ci et cette tendance s’accentue avec un temps d’exposition plus élevé.
Pour les concentrations d’ordre supérieur, I’adsorption est relativement stable, qu’importe
la concentration ou le temps d’exposition. Ce phénomene avait également été observé lors
de I’analyse des résultats obtenus avec le cadmium et 1’argent seul. Il peut s’expliquer par
le fait qu’aux faibles concentrations, les [Ag] diminuent dans le temps (pertes par
adsorption et accumulation), ce qui diminue 1’adsorption en conséquence. Aux plus fortes
concentrations, la croissance est atténuée, ce qui engendre une concentration externe en
argent plus stable et un équilibre qui change peu, d’ou des quotas externes plus stables aux

fortes concentrations.
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La concentration d’argent adsorbée a la surface cellulaire en présence de substances
humiques par 1’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata a été comparée a celle obtenue
en absence de ce ligand. Les résultats nous démontrent qu’a chaque pas de temps examiné,
la concentration de métal adsorbée est plus petite lorsqu’il y a ajout de matiére organique
dissoute dans le milieu (cf. Figure 5.9). Cette tendance est la méme que celle observée
selon les autres parametres utilisés précédemment (e.g. : concentration initiale de métal
dans le milieu). Elle pourrait encore une fois s’expliquer par la complexation de 1’argent
par la MOD qui réduit la concentration de métal libre en solution, mais également par une
des propriétés de la MOD. En effet, les substances humiques sont reconnues comme €tant
d’excellents surfactants naturels, ce qui signifie qu’elles peuvent s’adsorber aux surfaces
biologiques (Campbell et al. 1997). Cette adsorption est observée principalement a pH 5
(Vigneault et al. 2000), mais existe néanmoins a pH 7 (Parent et al. 1996). Ainsi, en
présence de MOD, il y a moins de métal pouvant se lier a la surface, ce qui expliquerait
pourquoi 1’adsorption est moins importante en présence de MOD. De plus, en présence de
MOD, on observe une évolution dans le tracé des courbes, ces derniéres passant d’une
tendance linéaire au temps initial & une allure parabolique aprés 96 h d’exposition (échelle

normale). Ce méme changement dans ’allure des courbes a déja été observé lors de la
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mesure de la concentration de métal libre a chaque pas de temps (cf. section 5.2.1:

Evolution temporelle de ’ion Ag™ pendant I’exposition de Pseudokirchneriella subcapitata

en présence de MOD). En effet, dans ce cas précis, on voyait que la complexation de

I’argent en présence de substances humiques augmentait dans le temps et que la courbure

des droites obtenues s’accentuait & chaque pas de temps. Ainsi, ce résultat laisse présager

que 1’adsorption de 1’argent en présence de SH est régit uniquement par I’ion libre Ag".
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5.5: Toxicité de largent chez Pseudokirchneriella subcapitata en présence de matiere
organique dissoute

La présence de ligands, tels que la matiére organique dissoute, peut influencer la

toxicité d’un métal face a un organisme vivant (cf. section 1.2 : Complexation de 1’argent

et formes retrouvées en milieu aqueux). Pour savoir si celui utilisé avait une influence sur

la toxicité de ’argent chez 1’algue verte Pseudokirchneriella subcapitata, nous avons fait
un suivi des densités cellulaires retrouvées en solution sur une période de 96 h, pour
ensuite mesurer les CE50s a plusieurs pas de temps, soit a 24, 48, 72 et 96 h. La courbe
dose-réponse obtenue est présentée a la figure 5.10. On y observe la méme tendance qu’en
absence de substances humiques, ¢’est-a-dire que les courbes doses-réponses déterminées a
t = 48, 72 et 96 h sont semblables, mais décalées en lien avec la complexation de I’argent
avec la MOD. Ceci laisserait présager que I’argent agit toujours de la méme manicre chez
les organismes phytoplanctoniques, la tendance observée étant la méme en absence qu’en

présence de ligand.
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Figure 5.10 : Densité relative de Pseudokirchneriella subcapitata exposé a différentes
concentrations d’argent mesuré initialement en présence de MOD. Les
barres d’erreurs représentent les écart-types obtenus sur trois mesures
différentes.

L’ajout de MOD dans le milieu d’exposition pourrait néanmoins influencer la

croissance mesurée chez Pseudokirchneriella subcapitata. En effet, puisque ce ligand est
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un excellent surfactant, sa présence occasionnerait une variation dans le taux d’entrée des
éléments essentiels et risquerait de diminuer la croissance des algues en présence de
substances humiques. Par contre, nos observations nous laissent croire que la MOD ne nuit
pas a la croissance, bien au contraire. En effet, le taux de croissance des cultures témoins
était plus important (Umax ~ 3,8 division / j) en présence de MOD qu’en son absence (Kmax ~
1,7 division / j). Il est toutefois important de mentionner que le volume de culture utilisé
dans les deux cas n’était pas le méme, un volume inférieur pouvant favoriser le taux de
croissance d’un organisme en raison d’un meilleur apport en carbonates (rapport surface :
volume favorable a la diffusion du CO, de I’atmosphére; Réty, 2006). Etant donné que
nous avons observé une meilleure croissance dans des conditions pourtant défavorables, il

semble donc que la MOD favoriserait la croissance des algues.

Les valeurs de toxicité (CES50s) sbnt présentées a la figure suivante (cf. Figure
5.11): On y compare les résultats en absence et en présence de MOD selon différents
paramétres, soit selon la quantité de métal présent initialement (cf. Figure 5.11A), la
quantité de métal mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 5.11B), les quotas cellulaires
(cf. Figure 5.11C), la quantité de métal adsorbée (cf. Figure 5.11D) et la quantité de métal

libre mesurée a chaque pas de temps (cf. Figure 5.11E).

En ce qui concerne la toxicité de [’argent, on remarque qu’elle augmente dans les
48 premiéres heures d’exposition, qu’importe par rapport a quel parametre cette derniere
est évalude. Par la suite, la toxicité continue d’augmenter si on évalue la toxicité selon la
quantité de métal pris en charge ou adsorbé a la surface cellulaire (cf. Figures 5.11 C et D)
alors qu’il n’y a aucune différence significative entre les CE50s évalués aux temps t = 43,
72 et 96 h si on évalue la toxicité selon la concentration de métal en solution (cf. Figures
5.11 A et B). Cette tendance dans le temps est observable autant en absence qu’en présence
de matiére organique dissoute. Dans le cas de I’argent libre, il existe une légere différence :
la toxicité est stable sur I’ensemble du temps d’exposition. Cette tendance concorde avec

les CESO(Ag") obtenus lors des tests de toxicité en présence uniquement d’argent.
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Si on s’attarde maintenant a la comparaison des résultats obtenus dans les deux
conditions expérimentales, on remarque qu’il existe une différence selon quel parametre
les CE50s ont été évalués. En fonction de la concentration initiale de métal mesurée (cf.
Figure 5.11A), I'ajout de MOD aurait un effet protecteur sur Pseudokirchneriella
subcapitata, les CE50s étant plus élevés dans ces circonstances. La méme conclusion peut
étre tirée si on évalue la toxicité selon la concentration finale de métal mesurée (cf. Figure
5.11B) ou selon la concentration de métal libre aux temps t = 24, 48 et 96 h (cf. Figure
5.11E). Le résultat obtenu a la troisiéme journée d’exposition ne peut étre considéré
puisqu’aucune différence significative n’existe entre les deux valeurs illustrées. La forte
affinité de I’argent pour la MOD serait responsable de 1’effet protecteur observé chez les
espéces aquatiques d’eaux douces. En se complexant avec 'argent, la MOD séquestre et
rend biologiquement non disponible I’ion Ag™ (Janes et Playle, 1995; Glover et Wood,
2004). Ainsi, les organismes aquatiques sont exposés en proportion moins imposante a
I’élément toxique, ce qui du méme coup, les protege. De plus, Parent e al. (1996) ont
démontré que la présence d’acides fulviques (2,3 — 22 mg C/L) dans le milieu d’exposition
avait pour effet de protéger l’algue verte Chlorella pyrenoidosa exposée a une
concentration constante d’aluminium inorganique ([AL] = 6,0 £ 0,2 puM ; [Al] = 6,2 —
17,8 uM), en restaurant sa croissance au méme niveau que les témoins. Ces auteurs avaient
expliqué ce phénomeéne par ’effet compensatoire qu’auraient les substances fulviques sur
la membrane cellulaire de I’algue et démontré que I’aluminium provoquait une diminution
de la perméabilité membranaire tandis que les acides fulviques la restauraient. Par
conséquent, la matiére organique jouerait un double réle, soit un premier de ligand
complexant le métal et le rendant indisponible, et un second comme protecteur de la
perméabilité membranaire de la cellule algale. Dans le cas de D’argent, les résultats
présentés jusqu’a présent pour les quotas cellulaires en présence de substances humiques
laissent croire que la perméabilité membranaire de la cellule algale est affectée. Les quotas
cellulaires obtenus en présence de MOD sont d’ordre inférieur a ceux obtenus en absence
de ligand (cf. Figure 5.5). Un paralléle est toutefois difficile a établir entre ’effet observé
de Dl’aluminium sur la perméabilité membranaire et nos. résultats puisque nous ne
connaissons pas ’influence de 'argent sur la perméabilité membranaire de notre algue.

L’ajout dans nos milieux d’exposition (en absence et en présence de MOD) d’un soluté
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non polaire pouvant pénétrer a I’intérieur de la cellule de fagon passive (e.g. : sorbitol)
serait nécessaire pour déterminer la portée de I’argent sur la perméabilité membranaire.
Ainsi, il serait possible de déterminer si ce ligand joue également un double réle dans cette

étude.

L’effet protecteur observé précédemment (cf. Figures 5.11 A et B) n’est pas présent
si on évalue la toxicité en fonction de la quantité de métal pris en charge par I’algue (cf.
Figure 5.11C). La réaction serait méme inversée dané ce cas-ci, la toxicité étant plus élevée
en présence de MOD. Cependant, aucune différence significative n’est visible a t = 24 h.
Ce résultat est inédit et d’autant plus difficile a expliquer. Il semble qu’en absence de
MOD, P’argent absorbé par l’algue atteigne plus facilement les sites intracellulaires
sensibles de 1’algue. En effet, Boily (2004) avait observé un phénomene similaire en
présence et absence de thiosulfate. L argent, une fois a ’intérieur de la cellule, pourrait se
complexer avec une multitude de ligands différents ce qui ferait en sorte que I’argent ne
serait plus disponible et qu’il n’engendrerait que trés peu d’effet sur ’algue. Toutefois,
contrairement au thiosulfate, la MOD n’est pas internalisée. Pour que notre explication
s’applique, il faudrait donc que la présence de MOD influe sur la composition
intracellulaire des algues. Nous ne pouvons a ce stade que spéculer sur ce point mais selon
cette conjecture, la MOD diminuerait indirectement le pool de ligands intracellulaires.
Ainsi, ’argent pris en charge par Pseudokirchneriella subcapitata aurait moins d’obstacles
et pourrait attaquer des cibles intracellulaires plus facilement qu’en absence de MOD. Pour
démystifier davantage ce phénoméne, il serait intéressant de s’attarder a la spéciation

intracellulaire, un domaine treés peu exploré jusqu’a ce jour.

Finalement, si on évalue la toxicité en fonction de la quantité d’argent adsorbée, il
n’y a aucune différence significative entre les points mesurés aux temps d’exposition de
48, 72 et 96 h. Cette constatation avait également été observée lors de la comparaison des
courbes d’adsorption en présence et en absence de ligand. Ainsi, pour une méme
concentration de métal libre dans le milieu, le méme effet délétére sur la croissance de
I’algue est caractérisé. Ceci signifierait donc que, dans ce cas précis, le modele de I'ion

libre est respecté, puisque celui-ci prédit que la réponse biologique d’un organisme sera
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identique, qu’importe la présence ou I’absence de ligands, cette derniére ne dépendant que
de la concentration d’ion libre en solution (Campbell, 1995). D’ailleurs, de tous les
résultats de toxicité obtenus, seul celui selon le taux d’adsorption respecte ce modéle. Tous
les autres sont inattendus, notamment ceux obtenus lors de la comparaisoh des quotas
cellulaires. Cependant, méme si les résultats que nous avons obtenus ne sont pas tout a fait
conformes a ce qui est prédit par le MIL, ils concordent avec ceux déterminés par Hiriart-
Baer et al. (2006) pour le complexe AgS,05" et Chlamydomonas reinhardtii. En effet, ces
auteurs ont observé un effet protecteur du thiosulfate contre la toxicité de l'argent chez
Chlamydomonas reinhardtii, la CE(Ag") étant environ 1,6 fois plus élevée en présence de
thiosulfate (CE50 = 13,9 £ 0,9 nM en absence de thiosulfate et de 21,0 £ 1,6 nM en
présence de thiosulfate). Par contre, ils n’ont pas observé cette atténuation de toxicité chez
notre algue d’intérét, Pseudokirchneriella subcapitata, ce qui suggérerait que l'espéce
utilisée jouerait un role important dans la toxicité d'un métal. Le thiosulfate et la MOD sont
deux ligands forts différents. En effet, le premier est assimilable par 1’algue, alors que le
second ne I’est pas. Malgré leurs différences, ces ligands ont tous les deux une forte
affinité pour I’argent, ce qui sous-entend qu’ils agissent de fagon semblable sur 1’algue, en

la protégeant contre 1’élément toxique.
5.6 : Conclusion

La matiére organique dissoute est un ligand naturel omniprésent dans nos
écosystémes aquatiques d’eaux douces. Elle est caractérisée par de nombreuses
caractéristiques distinctes, sa principale étant sa forte affinité pour les métaux, ce'qui fait
en sorte qu’elle lie ces derniers et diminue leur biodisponibilit¢ dans le milieu.
Malheureusement, puisque sa structure moléculaire demeure encore un mystere, il est
difficile de prédire avec exactitude comment réagira un métal ila présence de ce ligand.
Nous avons donc étudié la prise en charge, I’adsorption et la toxicité de I’argent chez
I’espéce phytoplanctonique Pseudokirchneriella subcapitata en présence de MOD sur une
période de 96 h, le but de cette derniére étape étant de quantifier 1’effet de 1’ajout de MOD

sur la toxicité de notre métal d’intérét.
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En premier lieu, nous nous sommes rendus compte que 1’ajout d’acide humique
stabilisait la concentration d’argent dans le milieu, les pertes observées sur les parois des
contenants étant moins importantes, ce qui a grandement aidé a I’analyse des résultats.
Ainsi, si on examine de plus prés les résultats d’adsorption et de prise en charge, nous
observons que lors de 1’ajout de MOD, ces deux paramétres diminuent en fonction du
temps, un bris dans la pente se produisant & une concentration autour de 80 nM en présence
de ce ligand. Cette variation serait reliée au fait qu’aux faibles concentrations, les [Ag']
diminuent dans le temps (pertes par adsorption et accumulation), ce qui diminue
I’adsorption et la prise en charge en conséquence. Aux plus fortes concentrations, la
croissance est atténuée, ce qui engendre une concentration externe en argent plus stable et

un équilibre qui change peu, d’ou des quotas internes et externes plus stables.

Pour quantifier ’effet de la MOD sur la biodisponibilité de ’argent, les filtrats
recueillis a la fin de chaqﬁe temps d’exposition ont été analysés a 1’aide de la TEI pour en
déterminer la concentration de métal libre en solution. Les courbes obtenues démontrent
que la spéciation de D’argent varie également dans le temps, la relation entre la
concentration de métal libre retrouvée dans le milieu en fonction de la concentration totale
de métal passant de linéaire a t = 0 a une relation parabolique a t = 96 h (cf. Figure 5.3). Ce
changement serait reli€¢ non pas aux algues mais plutdt a des facteurs abiotiques. En effet,
nos résultats semblent indiquer que la cinétique de complexation de I’argent est tres lente a
4 °C. La complexation moins importante observée a 4°C qu’a 20°C aprés 96 h supporte
cette interprétation, la température étant habituellement un facteur important dans la
cinétique réactionnelle. Cette modification dans la spéciation explique également le

changement d’adsorption observé dans le temps en présence de ce ligand.

A I’aide des mesures de métal libre effectuées & la TEI, nous avons pu déterminer si
le modele de I'ion libre était respecté dans le cas d’une contamination a I’argent en
présence de substance humique. C’est effectivement le cas en ce qui concerne
I’accumulation, 1’argent pris en charge étant semblable en présence et en absence de MOD
pour une méme concentration de métal libre dans le milieu. Si on observe I’effet de ce

métal sur la croissance de Pseudokirchneriella subcapitata, la MOD engendrerait un effet
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protecteur sur I’algue verte utilisée selon la concentration totale de métal présent dans le
milieu. Ceci s’expliquerait par la biodisponibilité du métal inférieure en présence de MOD.
Par contre, si on évalue la toxicité selon la concentration de métal pris en charge, la
tendance serait inversée et la toxicité serait supérieure a la suite de I’ajout de SH, ¢’est-a-
dire qu’il faut une dose interne plus faible d’argent pour inhiber 50 % de la croissance de
Palgue en présence d’AH qu’en absence d’AH. Dans ce cas-ci, il est difficile d’expliquer
le résultat obtenu, mais nous spéculons que ce serait relié au fait que la MOD présente dans
le milieu modiﬁé la spéciation intracellulaire de I’argent qui rendrait ’algue plus sensible a
’argent. Malgré ces résultats apparemment contradictoires, une conclusion peut étre tirée.
En effet, qu’il y ait ajout ou non de MOD, I’argent demeure un métal extrémement toxique,
les valeurs de CE50s se retrouvant dans 1’ordre du nanomolaire. Toutefois, afin de
contextualiser nos résultats, les valeurs de CE50s obtenues avec MOD ne sont pas
représentatives des concentrations d’argent actuellement retrouvées dans la nature. En
tenant compte de la forte complexation de 1’argent par I’AH observée (du moins apres 96 h
d’équilibre), les concentrations en Ag” seront vraisemblablement extrémement faibles dans
la nature. Finalement, nos résultats suggérent que la connaissance de la concentration de
I’ion libre Ag™ ne suffit pas a prédire la toxicité de I’argent envers le phytoplancton en
présence de matiére organique. Ainsi, les résultats obtenus sur la complexation de I’argent
et de la MOD éu cours de ce projet tracent la voie a des études plus approfondies sur la
spéciation de ce ligand a I’argent afin de compléter les connaissances acquises jusqu’a

maintenant.
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6.0 : Conclusion

Un des principaux problémes reliés a 1’étude de la toxicité des métaux envers les
algues est que certains d’entre eux ne restent que trés peu longtemps dans le milieu a
I’étude (ex.: argent). En effet, I’absorption par les algues est trés rapide, d’autant plus
lorsque aucun ligand non métabolisable ne permet de maintenir la concentration de métal
libre stable dans le milieu. On s’attend donc a ce que, dans ces circonstances, le métal soit
presque épuisé du milieu d’exposition sur une période de quelques heures. Grice a la
cytométrie en flux, il est maintenant possible d’utiliser des inoculums plus faibles et
d’énumérer précisément de petites densités cellulaires. Cette grande sensibilité permet de
minimiser : i) la surface d’algues exposées et ainsi diminuer les pertes par adsorption /
absorption ; et ii) la concentration de ligands organiques (exsudats) pouvant fortement
complexer les métaux en solution, ce qui contribuerait & modifier leur spéciation chimique
et leur biodisponibilité. Nous avons donc abaissé les densités cellulaires initialement
utilisées dans les tests normés de 10000 a 2500 cellules/mL. L’algue verte
Pseudokirchneriella subcapitata a par la suite été exposée sur une période maximale de 96
h a diverses concentrations de deux métaux non-essentiels et la prise en charge des métaux,
I’adsorption et I’inhibition de la croissance en fonction du temps ont ¢ét€ mesurés. Le
cadmium a d’abord été utilisé, suivi par ’argent, en absence et présence de maticre
organique dissoute. En démarrant avec une population faible, nous croyions qu’il est
possible de minimiser 1’exsudation de ligands pouvant modifier la spéciation du métal,
donc sa biodisponibilité, ainsi que les pertes par prise en charge et par adsorption. Le suivi
des variables s’est fait en fonction du temps, un temps plus court pouvant également
minimiser la présence d’exsudats. Cette démarche a donc permis d’explorer la possibilité
d’écourter la durée des tests de toxicité avec les algues pour en optimiser la production de

résultat.

6.1 : Conclusions sur le cadmium

Pour s’assurer de la validité de notre méthode, nous avons testé notre protocole
avec le cadmium. La toxicité de ce métal est bien connue dans le domaine de

I’écotoxicologie, ce qui permet de comparer les résultats obtenus a ceux déja publiés.
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Ainsi, comparativement aux tests normés réalisés par le CEAEQ avec le cadmium (CE50 =
83 £ 2 nM), notre méthode s’est avérée étre plus sensible (CE50 = 20 + 6 nM). Ceci peut
s’expliquer par la plus grande biodisponibilité du métal libre dans nos conditions, malgré
que la spéciation du cadmium ait été grandement affectée par la présence des exsudats tout
au long de I’expérience. En ce qui concerne les résultats de prise en charge, celle-ci était
également plus élevée lors des tests avec un inoculum plus faible. Ceci s’expliquerait
encore une fois par la plus grande biodisponibilité de 1’ion libre Cd*". Pour ce qui est de

I’adsorption, elle était semblable dans les deux cas a la suite d une exposition de 96 h.

Nos résultats ont également démontré que la prise en charge et ’adsorption du
cadmium variaient selon la concentration de métal testée. En effet, a des concentrations en
cadmium relativement faibles (< 50 nM), la croissance des algues se poursuivait, favorisant
ainsi une certaine biodilution et minimisant I’augmentation de la concentration interne en
cadmium. Les changements observés dans le milieu se faisaient de fagon progressive dans
le temps. Aux concentrations en cadmium plus élevées (> 50 nM), la diminution observée
dans la croissance était abrupte et la population d’algues semblait incapable de réagir a tout
ajout de métal supplémentaire dans le milieu. Les plus faibles taux de croissance se sont
donc traduits par une augmentation des concentrations intracellulaires en cadmium. Dans
ces conditions, la proportion de métal libre dans le milieu et I’adsorption se sont avérées

plus élevées que celles mesurées aux concentrations inférieures.

6.2 : Conclusions sur 1’argent

Le protocole utilisé ayant fait ces preuves, nous 1’avons repris pour effectuer des
tests de toxicité avec I’argent. Contrairement au cas du cadmium, la concentration en Ag"
ne peut étre tamponnée a 1’aide de ’EDTA, ce qui signifie que sa concentration dans les
milieux d’exposition a tendance a diminuer rapidement dans le temps. Les résultats
obtenus avec ce métal allaient sensiblement dans le méme sens que ceux obtenus avec le
cadmium. En effet, encore une fois, la méthode que nous avons développée s’est avérée
étre plus sensible, la CE50 mesurée a la suite d’une exposition de 96 h étant de 12 +2 nM
dans notre cas alors qu’elle était de 24 nM lors des tests réalisés par le USEPA a une

densité initiale de 10 000 cellules/mL. Malgré la plus grande sensibilité observée lors du
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dénombrement des cellules algales a ’aide de la cytométrie en flux, I’utilisation de ce
protocole n’a pas permis d’éliminer les fortes pertes d’argent observées sur les parois des
récipients, de méme que celles observées via le phénomene d’absorption / adsorption par
l’algue. Les pertes étant toujours considérables, les résultats de prise en charge et
d’adsorption ont été régis par ces derniéres. Ainsi, les quotas cellulaires et les données
d’adsorption chez Pseudokirchneriella subcapitata lors d’une exposition de 96 h a ’argent
ont montré une diminution dans le temps. Ceci est également le cas pour les concentrations
d’argent totale en solution, cette variable étant également régit par les pertes observées en
solution. Ce résultat nous a permis de conclure qu’il est préférable, dans le cas de I"argent,
d’analyser les résultats de prise en charge et d’adsorption selon la concentration initiale
d’argent présente en solution, la toxicité de ce métal se faisant ressentir trés rapidement et
demeurant stable dans le temps dés t = 48 h. La durée des temps d’exposition pourrait
d’ailleurs étre diminuée a cette période, les premieres heures d’exposition a ce métal étant
critiques pour la croissance de la cellule phytoplanctonique. En revanche, contrairement au
cadmium, la présence d’exsudats ne semble pas affecter de fagon notable la spéciation de

’argent, reflétant une différence d’affinité importante des exsudats selon le métal utilisé.

6.3 : Conclusions sur ’argent en présence de MOD

Pour évaluer la toxicité de ’argent de fagon encore plus représentative de la réalité,
nous avons ajouté a nos milieux d’exposition de la matiére organique dissoute (i.e. acide
‘humique extraite de la riviere Suwannee). Le but de cette étape était de caractériser de
fagon quantitative 1’interaction existante entre 1’argent et la MOD, cette derniére n’ayant
été que rarement évaluée jusqu’a ce jour ¢tant donné la grande complexité de la maticre
organique naturelle. Les ions métalliques libres se complexant avec la MOD, ceux-ci se
retrouvent en moins grande concentration en solution, ce qui diminue habituellement la

prise en charge et la toxicité du métal vis-a-vis les organismes phytoplanctoniques.

Les résultats obtenus lors de ’exposition de 1’algue verte Pseudokirchneriella
subcapitata a I’argent en présence de maticre organique dissoute indiquent, tel que nous
Panticipions, que ce ligand a un effet protecteur sur la toxicité exercée par I’argent sur le

phytoplancton. En effet, aprés une exposition de 96 h, nous avons observé une toxicité plus
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faible en présence de MOD (CE50 = 46 + 3 nM Ag) qu’en absence de ce ligand (CE50 =
13+ 3 nM Ag). Ceci signifie ainsi que la concentration de métal nécessaire pour inhiber
la croissance de 50 % est 3,5 fois plus €levée en présence de 5 mg/L d’acide humique.
Selon le modeéle de I’ion libre (MIL), ceci peut s’expliquer par la concentration plus faible
d’ion Ag” dans ces circonstances. Cette explication régit d’ailleurs I’ensemble des résultats
obtenus sous ces conditions, la prise en charge et ’adsorption étant également plus faibles
en présence de MOD. Fait inédit toutefois, nous avons mis en évidence une certaine
augmentation de la « toxicité intracellulaire » de 1’argent en présence de MOD puisqu’une
quantité plus faible d’argent a I’intérieur des cellules était nécessaire pour produire un effet

toxique donné.

6.4 : Perspectives

Afin d’approfondir davantage les phénomeénes décrit dans ce mémoire, de
nombreuses expériences complémentaires pourraient étre réalisées. Tout d’abord, il serait
intéressant de reprendre I’utilisation de la cytométrie en flux et d’appliquer ce protocole a
d’autres métaux et a d’autres especes phytoplanctoniques. Ainsi, il serait possible de savoir
si les résultats obtenus pour le cadmium et I’argent peuvent s’appliquer a 1’ensemble des
métaux. De plus, il serait intéressant d’évaluer I'état physiologique de la cellule et de la
membrane cytoplasmique lors des tests d’exposition aux métaux. Nous pourrions alors
conclure si le changement de pente observé dans les courbes de prise en charge et
d’adsorption s’explique par un changement dans I’intégrité de la membrane cellulaire aux
fortes concentrations ou par une biodilution par la croissance moins importante, liée au
flux d’entrée de métal et a une diminution du taux de croissance. Finalement, pour pouvoir
généraliser I’effet de la MOD naturelle sur la prise en charge et la toxicité des métaux, il
serait intéressant d’évaluer Dinfluence de ce ligand chez d’autres especes
phytoplanctoniques dans d’autres conditions que celles que nous avons testées. Par
exemple, le test pourrait étre repris en variant le pH, la concentration et la source de MOD
ou ces tests pourraient étre réalisés a différentes intensités lumineuses et a différentes
températures. Ces expériences permettraient d’éclaircir les interactions existantes entre la
MOD, le métal en solution et la cellule, ce qui permettrait du méme coup d’améliorer

I’applicabilité du MIL dans les eaux naturelles.
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Cette étude a permis d’améliorer les connaissances en ce qui concerne la toxicité et
I’absorption de ’argent en présence de matiere organique, et ce, de maniere quantitative.
Puisque les résultats des recherches antérieures étaient souvent incomplets a cause d’un
manque d’information sur la spéciation du métal, ce projet a contribué a combler une
grande lacune dans le domaine de 1’écotoxicologie. Ainsi, les résultats obtenus lors de cette
étude ont permis d’évaluer le risque écotoxicologique que représente l’argent dans
I’environnement, ce qui a fourni une approche scientifique plus exacte et plus facile a
utiliser pour développer les critéres de la qualité de I’eau. L'exactitude accrue des résultats
se traduira par une amélioration des normes de qualité de 1'eau et de la réglementation des
métaux dans I'environnement. De meilleures connaissances entraineront une définition
appropriée des critéres de qualité, en plus de mieux évaluer le risque écologique dans les

écosystémes aquatiques.
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8.0 : Annexes

8.1:

11

22
31
36
49
62
76
107
160
187
282

11 0,75 0,55 0,01 1,77% 0,0004 0,19 25,0
22 1,54 0,99 0,02 1,13% 0,0008 0,54 34,8
31 2,17 1,59 0,03 1,16% 0,0012 0,55 25,2
36 2,50 1,10 0,02 0,64% 0,0008 1,38 55,2
49 3,45 2,53 0,03 0,99% 0,0014 0,89 25,7
62 4,32 3,32 0,06 1,29% 0,0029 0,93 21,6
76 5,30 4,33 0,03 0,61% 0,0027 0,94 17,7
107 7,50 3,36 0,03 0,46% 0,0023 4,10 54,6
160 11,20 5,07 0,06 0,52% 0,0044 6,07 54,2
187 13,10 6,53 0,08 0,59% 0,0040 6,49 49,5
282 19,71 8,59 0,08 0,41% 0,0084 11,03 56,0
301 21,08 11,38 0.10 0.47% 0,0089 9,59 43.5

Bilans de masse des concentrations de cadmium retrouvées dans chaque milieu

0,54
1,10
1,44
1,16
2,39
2,73
3,56
3,44
527
6,54
9,07

0,23%
0,30%
0,32%
0,14%
0,32%
0,32%
0,18%
0,03%
0,16%
0,18%
0,14%

0,20

0,44
0,72
1,34
1,04
1,57
1,73
4,06
5,91
6,53
10,61

27,0
28,6
333
53,5
30,2
36,4
32,6
54,1
52,8
49,9
53,8
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11
22
31
36
49
62
76
107
160
187
282
301

11 0,75 0,23 0,09 12,39% 0,0003 0,43 57,2
22 1,54 0,60 0,14 8,97% 0,0008 0,80 52,0
31 2,17 0,92 0,23 10,70% 0,0016 1,02 47,0
36 2,50 0,84 0,14 5,56% 0,0009 1,53 61,0
49 3,45 1,20 0,27 7.97% 0,0014 1,97 57,2
62 4,32 2,19 0,36 8,35% 0,0016 1,76 40,8
76 5,30 291 0,45 8,43% 0,0027 1,94 36,7
107 7,50 3,07 0,08 1,05% 0,0022 4,35 58,0
160 11,20 4,91 0,10 0,87% 0,0050 6,19 55,3
187 13,10 5,74 0,11 0,84% 0,0064 7,24 55,3
282 19,71 10,22 0,11 0,53% 0,0094 9,38 47,6
301 21,08 13,11 0,09 0,44% 0,0096 7.87 37.3

0,75
1,54
2,17
2,50
3,45
4,32
5,30
7,50
11,20
13,10
19,71
21,08

0,41
0,93
1,13
0,96
1,97
2,55
3,48
2,88
4,71
5,41
8,14
9.30

0,04
0,06
0,07
0,09
0,07
0,16
0,06
0,16
0,09
0,12
0,11
0,10

5,60%
3,99%
3,24%
3,45%
2,14%
3,79%
1,13%
2,17%
0,83%
0,90%
0,57%
0.47%

0,0004
0,0006
0,0013
0,0007
0,0013
0,0019
0,0021
0,0020
0,0029
0,0033
0,0080
0,0081

0,30
0,56
0,97
1,45
1,41
1,60
1,77
4,45
6,39
7,58
11,45
11,67

39,9
36,1
44,8
58,0
40,8
37,1
333
59,3
57,1
57,8
58,1
554
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8.2:

Bilans de masse des concentrations d’argent retrouvées dans chaque milieu

O O ~1 W W N

24
42
67
81

0,22
0,53
0,81
1,42
2,19
2,78
2,51
4,85
7,21
12,55
20,08
24,18

0,22
0,53
0,81
1,42
2,19
2,78
2,51
4,85
7,21
12,55
20,08
24,18

0,00
0,01
0,01
0,01
0,01
0,02
0,25
1,45
2,93
6,77
12,32
16,05

0,01
0,01
0,03
0,02
0,05
0,06
0,16
0,47
0,74
4,67
10,19
13,66

0,03

0,13
0,25
0,66
1,16
1,49
1,05
1,79
1,70
1,48
1,75
2,03

0,03
0,11
0,14
0,55
0,87
1,26
0,97
2,16
4,00
3,99
3,71
3,06

15%

24%
31%
46%
53%
53%
42%
37%
24%
12%
9%
8%

15%
21%
17%
38%
40%
45%
39%
45%
55%
32%
18%
13%

0,19
0,41
0,55
0,75
1,01
1,26
1,04
1,08
1,54
2,42
3,43
3,60

0,19
0,38
0,56
0,67
0,97
1,12
L15
1,79
2,12
3,20
4,77
5,72

84,0
75,9
67,5
52,8
46,0
45,2
41,2
22,4
21,3
19,3
17,1
14,9

85,6
71,1
69,6
47,1
44,4
40,4
45,8
37,0
29,4
25,5
23,7
23,6
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0,02

1 0,22 0,01 0,03  [14% 0,17 75,8
2 0,53 0,01 0,08  |14%| 005 0,40 75,0
3 0,81 0,01 0,14  |18%| 0,110 0,56 69,1
5 1,42 0,01 033  |23%| 020 0,38 62,0
7 2,19 0,01 068  |31%| 030 1,20 54,9
9 2,78 0,02 1,00 |36%| 037 1,40 50,2
8 2,51 0,05 082  |32%| 020 145 | 577
16 4,85 0,16 1,77 |36%| 0726 2,67 55,0
24 7,21 0,25 320 [44% 032 3,44 47,7
42 12,55 1,37 6,50  |52%| 035 4,34 34,6
67 20,08 6,43 427 1% 1,04 8,33 41,5
81 10,17 437 |18%| 1,12 8,52 352

24,18

13%

1 0,22 0,00 0,03 0,00 0,19 84,3
2 0,53 0,00 0,08 16%| 0,01 0,43 80,9
3 0,81 0,01 0,13 17% 0,03 0,64 79,4
5 1,42 0,00 030 1% 002 1,10 77,0
7 2,19 0,03 0,54  [25% 0,13 1,48 67,7
9 2,78 0,02 086  [31% 0,06 1,84 66,2
8 2,51 002 075  [30%| 0,08 1,66 66,1
16 4,85 0,04 1,96  |40%| 0,14 2,72 56,0
24 7,21 0,08 321 [45% 0,33 3,59 49,7
42 12,55 1,18 6,66  |53% 047 4,23 33,7
67 20,08 6,25 5,14 [26%| 2,95 5,75 28,6
81 24,18 9,49 5,11 [21% 3,79 5,79 23,9

o Les données en italiques représentent celles ot les valeurs sont inférieures a la moitié de la valeur de la
limite de détection.
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8.3:

Bilans de masse des concentrations d’argent retrouvées dans chaque milieu en

présence de MOD

14

29
43
48
56
72
75
84
93
102
113
139

14
29
43
48
56
72
75
84
93
102
113
139

2,03

4,30
6,43
7,23
8,33
10,84
11,20
12,61
13,87
15,35
16,91
20,78

2,03
4,30
6,43
7,23
8,33
10,34
11,20
12,61
13,87
15,35
16,91
20,78

1,71
3,60
5,00
3,82
4,76
8,69
6,81
8,21
10,06
12,06
14,63
18,18

1,23
3,24
4,76
3,82
4,76
7,38
6,81
8,21
10,06
12,06
14,07
16,19

0,06

0,15
0,25
1,16
1,24
0,32
1,33
1,52
1,67
2,01
0,43
0,55

0,05
0,14
0,24
1,16
1,24
0,33
1,33
1,52
1,67
2,01
0,49
0,63

2,7%
3,6%
3,8%
16,1%
14,9%
2,9%
11,9%
12,0%
12,0%
13,1%
2,6%
2,7%

2,6%
3,2%
3,7%
16,1%
14,9%
3,0%
11,9%
12,0%
12,0%
13,1%
2,9%
3,0%

0,16
0,36
0,49
0,56
0,73
0,91
0,81
0,92
1,03
0,95
1,76
1,81

0,10
0,28
0,54
0,56
0,73
0,61
0,81
0,92
1,03
0,95
1,00
1,50

0,10

0,19
0,70
1,69
1,59
0,92
2,24
1,98
1,12
0,33
0,08
0,23

0,64
0,65
0,90
1,69
1,59
2,53
2,24
1,98
1,12
0,33 .
1,35
2,46

5,0
4.4
10,9
23,4
19,0
8,5
20,0
15,7
8,1
2,1
0,5
1,1

31,6
15,0
13,9
234
19,0
23,3
20,0
15,7
8,1
2,1
8,0
11,8
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14
29
43
48
56
72
75
84
93
102
113
139

14
29
43
43
56
72
75
84
93
102
113
139

2,03
4,30
6,43
7,23
8,33
10,84
11,20
12,61
13,87
15,35
16,91
20,78

2,03
4,30
6,43
7,23
8,33
10,84
11,20
12,61
13,87
15,35
16,91
20,78

0,98
2,67
4,31
3,79
4,80
7,12
6,24
7,33
10,06
10,72
13,69

17,86

0,67
1,44
2,60
3,82
4,76
6,22
6,81
8,21
10,06
12,06
12,16
16,09

0,06
0,17
0,25
0,97
1,08
0,35
1,14
1,25
1,45
1,36
0,46
0,56

0,07
0,15
0,24
1,16
1,24
0,37
1,33
1,52
1,67
2,01
0,50
0,57

2,9%
4,0%
3,9%
13,4%
13,0%
3,2%
10,2%
9,9%
10,4%
8,8%
2,7%
2,7%

3,3%
3,5%
3,8%
16,1%
14,9%
3,4%
11,9%
12,0%
12,0%
13,1%
2,9%
2,7%

0,11
0,28
0,50
0,45
0,57
0,81
0,70
0,69
1,21
1,01
1,13
1,58

0,05
0,16
0,35
0,56
0,73
0,66
0,81
0,92
1,03
0,95
1,10
1,55

0,88
1,18
1,37
2,02
1,88
2,56
3,12
3,33
1,16
2,27
1,63
0,77

1,23
2,55
3,24
1,69
1,59
3,59
2,24
1,98
1,12
0,33
3,15
2,67

43,3
27,4
21,3
28,0
22,6
23,6
27,8
26,4
83
14,8
9,6
3,7

60,9
59,4
50,4
23,4
19,0
33,1
20,0
15,7
8,1
2,1
18,6
12,8
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