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RESUME

Plusiews exp6riences en laboratoire ont conduit d 1'6laboration d'un moddle (le moddle du
ligand biotique ou MLB) permettant de pr6dire I'accumulation et la toxicitd des m6taux traces
chez un grand nombre d'espdces aquatiques dont le phytoplancton. Ce moddle stipule que
I'accumulation et la toxicit6 d'un m6tal sont reliees lin6airement d la concentration de m6tal
li6 aux sites membranaires physiologiquement actifs. Ces sites repr6sentent les ligands
biotiques faisant souvent parti int6grante des systdmes de transport cationiques membranaires.
Le MLB pr6dit que la concenhation de m6taux li6s d ces ligands biotiques varie lin6airement
en fonction de la concentration de m6tal libre (M) en solution d pH et duret6 constants. Le
MLB prend aussi compte de la compdtition entre diftrents cations (Ca, Mg, protons) et les
m6taux pour la liaison au ligand biotique, et donc de leur effet protecteur pour I'accumulation
et la toxicit6 des m6taux. Le MLB ne tient pas compte des effets, encore peu corurus, des
m6taux essentiels et non essentiels sur la physiologie des organismes et leurs r6percussions sur
l'accumulation et la toxicit6 des m6taux. Ce projet doctoral visait d tester I'importance de ce
dernier point. Les objectifs de recherche de cette thdse 6taient donc : l) de mesurer I'effet des
mdtaux essentiels sur l'accumulation et la toxicit6 d'un m6tal non essentiel, le cadmium (Cd)
chez l'algue d'eau douce Chlamydomonss. reinhardtii; 2) de scruter les m6canismes par
lesquels plusiews de ces m6taux essentiels en combinaison avec le Cd exercent leurs effets
modulateurs sur l'accumulation et la toxicit6 du Cd; 3) d'inclure ces effets physiologiques des
6l6ments essentiels et du Cd e I'int6rieur du MLB afin de tester I'addquation entre les
pr6dictions de notre moddle et les mesures d'accumulation et de toxicit6 du Cd au laboratoire.

Pour ce faire, nous avons r6alis6 des cultures d'algues en lots au laboratoire dans des milieu
of la sp6ciation des m6taux est bien connue et contr6l6e d l'aide d'un ligand non assimilable,
l'acide nitrilotriac6tique. Des cultures de C. reinhardtii ont d'abord 6te pre-acclimat6es d
differentes concentrations de m6taux traces essentiels (fer ou Fe, cobalt ou Co, zinc ou Zt4
mangandse ou Mn, cuiwe ou Cu) et aussi d une [Cd'l 6lev6e ou faible. Les algues furent par
la suite expos6es d diffbrentes [Cd2l sur une periode de 3 min, 30 min ou 60 h en prdsence de
diftrentes concentrations de ces mdtaux traces essentiels et de calcium (Ca). L'accumulation
du Cd 6tait mesur6e d I'aide d'un radio-traceur, le l@Cd, et la toxicit6 du Cd 6tait d6termin6e
en d6nombrant le rendement cellulaire aprds 60 h de croissance.

Tel que pr6dit par le MLB, une augmentation d'un facteur 200 de la [Mnl ou d'un facteur
100 de la [Fe'-] n'affectait pas I'accumulation et la toxicitd du Cd mesurdes aprds 60 h de
croissance de I'algue. Cependanq une augmentation d'un facteur l0 de la [Cu2t augmentait
I'accumulation et la toxicitd du Cd2* par approximativement un facteur diux tandis qu'une
augmentation d'un facteur 100 de la lz*j ou de la [Co2*l inhibait I'accumulation et la
toxicit6 du Cd" par plus de 2 fois. De plus, l'augmentation simultanee de I'ensemble des
mdtaux traces essentiels 6tudi6s diminuait d'un facteur l0 a 40 l'accumulation et la toxicit6 du
Cd2*. Ces effets des m6taux ilaces essentiels n'dtaient pas influencds par la composition du
milieu d'acclimatation de I'algue avant l'exposition et devaient donc apparaitre d I'intdrieur de
l'exposition de 60 h. Puisque la concentration intracellutaire de Cd inhibant de 50o/o la
croissance de I'algue ne variait pas significativement pour I'ensemble des traitements et que la
croissance des algues n'6tait pas affectde par les m6taux traces (sauf pour le Cu, oir son effet
synergique sur I'accumulation et la toxicit6 du Cd 6tait dt i une baisse du taux de croissance
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de I'algue et donc i une diminution de la biodilution du Cd), cette modulation de la toxicitd du
Cd2* par les m6taux traces 6tait directement reli6e i des effets physiologiques des mdtaux
traces sur les mdcanismes d'assimilation du Cd2* et non d I'efficacit6 de la d6toxication
intracellulaire du Cd.

Les mesures des taux d'accumulation du Cd d court terme (3 ou 30 min d'expositio n) chez C.
reinhardtii ont donc 6t6 entreprises afin d'6tudier en d6tails les m6canismes de transport du
Cd. Celles-ci ont premidrement montr6 que le Cd emprunte au moins trois systdmes de
transport distincts pour pendtrer dans les cellules algales. Un systdme de transport de Cd de

faible affinitd nomm6 Cd-l GEt-r: 104'87+o'*) 
"t 

deux autres systdmes de plus haute affinit6,

les systdmes de transport Cd-2 (K3$-z: 1076c+0'ot) 
"t 9d-3 G3$-r: 191**\.Chez des

algues acclimatdes d une lzt].|f OO i"it plus 6lev6e (10-e M au lizu de l0-rr MZ*\, on a pu
dflnontrer une inhibition non comp6titivi d.t tt*rport du Cd par le Z**. En effet, une baisse
significative d'environ 30 e 50% des taux d'intemalisation maximaux de Qd, Vtgg+,, via les
trJis systdmes de transport du Cd, fut observ6e. Une acclimatation d 7 x l0-e M Cd2* pendant

60 h augmentait dramatiquement (d'environ un facteur six) le V,99r-, comparativement aux
algues atctmatdes e < l0-r2 M Cd2*, une r6troaction positive du Cd. Une pr6-acclimatation i
des fZnz*1et [Co2*l 6lev6es (10-e au lieu de 10-tt M; inhibait significativement le m6canisme

de rdtroaction positive du Cd sur le V,9*"-, de respectivement 4,5 et 2,5 fois. Cela faisait en
sorte que les iffets protecteurs dl Zi. 

"t 
du Co2* sur I'accumulation du Cd aprds 60 h

d'exposition 6taient en grande partie dus d la modulation du V,19"-r. Notons aussi qu'une

exposition d 10-3 M Ca2* inhibait significativement le V$|-, moyen d'environ 360lo
comparativement d une exposition d 2 x l0-5 M Ca2*, et ce, pour des algues acclimatdes i 2 x
l0-5 M C**. Ce dernier r6sultat d6montre un effet physiologique rapide et zubtil du Ca2* autre
que la comp€tition classique prise en compte dans le MLB. Finalement, une acclimatation des
algues i une augmentation combin6e de l'ensemble des m6taux taces 6tudi6s induisait une
diminution significative de l'affinit6 du Cd pour le systdme de transport Cd-2 d'environ un
facteur 4, ce qui expliquait I'effet protecteur dramatique (pour des [Cd'l loin de la saturation
du systdme de transport Cd-2) de I'ensemble des mdtaux fraces en combinaison sur
I'accumulation et la toxicit6 du Cd.

Afin de mieux cerner la nature des trois systdmes de transport du Cd, nous avons aussi mesurd
I'accumulation du Zn aprds des expositions d court terme d I'aide d'un radio-traceur ,le 

6szn.

Les cin6tiques d'accumulation du Zn monaaient d'6tormantes similitudes avec celles du Cd,

soit la pr6sence d'un systdme de transport dl Zt?* de faible affinitd ${I-t: 195'13+0'0t), qo

autre systdme de plus grande affinit6 (j(.lll-r: 197'alto'0) ainsi qu'une zone of l'accumulation
dtZnest fortement r6gul6e par I'algue correspondant probablement i un toisidme systdme de

transport (K{*-r>tOe). Les effets dlune pr6-acclimatation d diftrentes [Zn2*] et tcd2l sur les

Vh\r-r etaient aussi d'amplitudes similaires i celles d6montr6s pour les V,99,..;_.P^9 plus, les

constantes d'affinitd &a Znpour les systdmes de transport Cd-l GEe-r : 104'e?+0'6; et Cd-2

(K2"2-r: 196'e5+0'll; exposition de 3 min) dtaient similaires respectivement aux Kff;-" et

KZ*-r.Inversement, les constantes d'affrnit6 du Cd pour les systdmes de transport de _Zn'l
Gt$--, : 195'07+0'06), Zn-2 $2*-r: 197'53+0'0e; exposition de 3 min) et Zn3 (Kff;-t :

108'81+0'08) 6taient aussi similaires respectivement aux K[$-r, KEI-,, K!$-r. Nos rdsultats
suggdrent fortement que le Zn et le Cd partagent ces systdmes de transport. Les fransporteurs
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Cd-l/Zn-l seraient probablement des systdmes de transport de cations majeurs, vu leur faible
affinit6 pour le Cd et le Zn tandis que les Zn-2/Cd-2 et Zn-3lCd-3 pourraient 6tre des
transporteurs de m6taux divalents tels le Zn.

Notre moddle du ligand biotique incorporant les effets physiologiques du Ca et des mdtaux
traces essentiels ainsi que la r6toaction positive du Cd sur l'accumulation du Cd permet de
pr6dire ad6quatement I'accumulation du Cd e l'6tat stationnaire chez C. reinhardtii cultivde en
prdsence de diff6rentes concenhations d'6l6ments essentiels. Le MLB d6velopp6 dans cette
6tude repr6sente un pas de plus vers l'6laboration d'un MLB capable de prddire d'une fagon
robuste I'accumulation et la toxicit6 des mdtaux dans un environnement chimique complexe
en milieu naturel.
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ABSTRACT

English title: Effects of Essential Trace Metals and Calcium on Cadmium Uptake and
Toxicity in the Green /Jga Chlamydomonas reinhordtii: Integrating Algal Physiological
Interactions within the Biotic Ligand Model

Numerous experiments led to the development of the biotic ligand model (BLM), which
predicts metal accumulation and toxicity in . several aquatic organisms including
phytoplankton. This model stipulates that metal uptake and toxicity is linearly related to the
concentration of metals bound to physiologlcally active sites at the surface of the plasma
membrane. These sites are the biotic ligands that usually lead to the internalisation of metals
(i.e. metal transporters). The BLM predicts that the concentration of metal bound fo membrane
active sites linearly vary as a function of the free metal ion concenfation (M1 at constant pH
and hardness. The BLM also considers competition between some cations (Ca, Mg and
protons) and metals for binding at the biotic ligand, and thus their protective effects on metal
uptake and toxicity. However, the BLM currently does not take into account the effects of
essential and non-essential metals on the physiology of organisms and their repercussions on
metal uptake and toxicity since these are poorly documented. This research project aimed to
assess the importance of these physiological aspects in the BLM. The research objectives were
thus to: l) measure the effect of essential metals on the uptake of a non-essential metal,
cadmium (Cd), in the freshwater alga Chlamydomonas reinhordtii; 2) examine the
mechanisms whereby some essential metals and a non-essential metal (Cd) modulate Cd
uptake and toxicity; and 3) integrate the physiological effects of essential metals and Cd
within the BLM framework in order to test the agreement between model predictions and
experimental Cd accumulation and toxicity measurements.

To do so, algae cultures were grown in laboratory batch cultures in well-defined culture media
where metals speciation is buffered with nitrilotriacetic acid, a non-assimilable ligand.
Chlamydomonas reinhardtii cultures were preconditioned to two different essential trace metal
(Iton or Fe, cobalt or Co, zinc or Zry manganese or I\{n, copper olCu) concentrations and to a
high or low [Cdl. The algae were then Lxposed to various tcdtl in short- (3 - 30 min) or
long-term (60 h) experiments in the presence of different essential trace metal concentrations
and calcium (Ca). The cadmium accumulation was measured by using a radioisotope, loecd,

and Cd toxicity was determined by enumerating cell yields after 60 h of growth

As predicted by the BLM, a 200-fold increase in tlrdnl or a 100-fold increase in gfe3*1 aia
not affect Cd uptake ,and toxicity as measured after 60 h of growth. However, an increase by
lO-fold of the [Cu'-] increased Cd accumulation and toxicity by approximately twofold
whereas a 100-fold increase n [Znzj or [Col inhibited Cd uptake andtbxicity by more than
twofold. Moreover, a simultaneous increase of all the five essential trace metals decreased Cd
accumulation and toxicity by 10- to 40-fold. The surprising effects of essential trace elements
were not influenced by the acclimation media composition (before the 60-h exposure
experiments) and were thus thought to appear within the 60-h exposure. Cadmium
intacellular concentrations inhibiting algae growth by 50% did not vary significantly in all
treatnents and algae growth were unaffected by trace metals alone (without Cd) except for
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Cu, which decreased algal growth rate and thus decreased Cd biodilution which explains its
synergistic effect on Cd uptake and toxicity. For all other fiace elements, the modulation of Cd
toxicity was directly linked to physiological effects of these metals on Cd assimilation
mechanisms, but unrelated to intracellular Cd detoxification effrciency.

Measurements of short-term (3 or 30 min) Cd uptake rates were undertaken in order to study
the underlying Cd transport mechanisms. These experiments showed that Cd is taken yp by
three transport systems. One system of low Cd affinity, the Cd-1 transport system (K3$-, :

104'87+0'01 and tvro other transport systems of higher affinity for Cd, the Cd-2 transport system
(K3$-, : 107'6040'07) and the cd-3 transport system ($3$-r : 108'80+0'0). using alg*
u""tirnut a to 100-fold higher lznt*f (10-e instead of 10-i1 tvt 2rl\, it was shown that Zr?*
inhibits non-competitively Cd accumulation through the three transport systems (a decrease by
around 30 to 50% of the maximal Cd uptake rate, V$$"). Acclimation of the cells to 7 x 10-e M
Cd2* (instead of < l0-r2 M Cd2) for 60 h dramatically increased Oy approximately sixfold)
the V$!* of the Cd-2 transport system (V,91*-r), an inherent Cd positive feedback. High Zn2*
and Co2* acclimation concentrations (10'e instead of 10-lr M) was shown to significantly
inhibit by 4.5- and 2.5-fold respectively t\e Cd positive feedback mechanism on the V$$*-2 so
that the protective effects of Zt" and Co'* on long-term (60 h) Ci accumulation and toxicity
were largely due to this phenomenon. It was also shown that a 10-' M Ca'- exposure inhibited
significantly the V,[$" -, by around 36Yo relativel.y to exposurg in pre^sence of 2 x I 0's M Ca2*
for algae previously acclimated in both treafrnents to 2 x 10o M Ca", demonstrating a rapid
anA subtte physiological effect of Ca2* on Cd uptake. Finally, acclimation of algae cells to an
increase in trace metal concentrations of all the five metals simultaneously induced a
significant decrease in Cd affinity for the Cd-2 transport system by around fourfold. This
eftect explained why the Cd uptale and toxicity dramatically deoeased (for tcd'.1 far from
saturation of the Cd-2 hansport system) when increasing all the five trace metal concentrations
simultaneously.

In order to gain further insights into the three separate transport systems mediating Cd
accumulation in C. reinhardtii, Zn short-term accumulation rates were determined using the
6sZnradiotracer. Zinc accumulation kinetics showed striking similarities with those of Cd, that
is a low affinity Zn transport system $Z*-r: 1gs'13+0'08), another Zn transport system of
higher affinity (XZi-r: 197'43*0'05) along with another highly regulated Zn transport system
(fri-." >lOn).The efifects of preconditioning to different tzrf\ and [Cd2*] on Vfr]*-, were
also similar to those already demonstated on Vr$!*-2. Moreover, Zn affirnty constants for the

cd-l (KZt -t : 104'e7'a.ou) *d cd-2 (KZt -z: 106'e5+0'rr' 3 min exposure) transport systems
were similar to Kf;fi-r md KZI-, respectively. Inversely, Cd affinity constants fot the Zn-l
(X9$-. : 1gs'oz+oooj- Zn-Z $i{-r: 1gt'st+{-@; 3 min exposure) and Zn-3 (X9*-, : 168'81{'08;

transport systems were also similar to K[$-., K3$-, and K!$-, respectively.All the latter data
strongly suggest thatZnand Cd share these transporters. The Cd-llZn-l transport system are
probably a major cations transport system given its low Cd and Zn affrnity whereas the two
other fiansport systems Qn-2lCd-2 and Zn-3lCd-3) could be divalent metal (such as Zn)
transporters.
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Our biotic ligand model incorporating the physiological effects of Ca2* and essential trace
metals as well as the Cd positive feedback on Cd transport system properties predicts
reasonably well steady-state intracellular Cd in C. reinhardtil growing in presence of varying
essential metal concentrations. The refined version of the proposed BLM in this thesis should
be viewed tls one more step toward the elaboration of a future version of the BLM able to
accurately predict metal accumulation and toxicity in complex natural freshwater
environment.
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AVANT-PROPOS

Cette thdse comporte deux parties distinctes. La premidre partie est constitu6e d'une synthdse
de I'ensemble des travaux de doctorat: la probldmatique, les objectifs et hypothdses de
recherche ainsi que f interprdtation et la discussion des principaux r6sultats. Le ceur de la
thdse, en deuxidme partie, est compos6 de trois articles scienlifiques cit6s ci-dessous. Un
premier publid dans la revue Environmental Toxicologt and,Chemistry, un deuxidme publi6
dans la revue Environmental Science and Technologt et trn troisidme en preparation pour
publication dans la revue Environmental Science and Technologt. Finalement, des r6sultats
compl6mentaires sont pr6sent6s en annexe.

La contribution des differents auteurs aux trois articles s'6tablit comme suit :

Michel Lavoie: - Planification et conception du projet

- R6alisation des exp6riences

- Traitement des donn6es

- Rddaction de la premidre 6bauche des manuscrits

- Conception du projet

- Conseils scientifiques judicieux

- R6vision constructive des manuscrits

Lavoie M., Fortin C. et Campbell P.G.C. 2012. Influence of essential elements on
cadmium uptake and toxicity in a unicellular green alga: The protective effect of trace
zinc and cobalt concentrations. Environmental Toxicologt and Chemistry. 3l 1445-
1452. DOI: I 0. I 002/etc. I 855

Lavoie M., Fortin C. et Campbell P.G.C. 2012. Extending the Biotic Ligand Model to
account for positive and negative feedback interactions between cadmium and zinc in
the freshwater a\ga Chlamydomonas reinhardtii. Environmental Science and
T e chnol o gt. 46 :12129 - t2l3 6. DOI: 1 0. I 0 2l I es3 025 t2r

Lavoie M., Fortin C. et Campbell P.G.C. 2012. Predicting cadmium accumulation and
toxicity in a green alga in the presence of varying essential metal concentrations. A
soumethe d Environmental Science and Technologt.
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Peter G.C. Campbell
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PARTIEl:LASYNTHtSE

1' rNTRoDUcTroN-Les m6taux traces en milieu aquafique

Les mdtaux haces sont naturellement prisents dans Ia cro0te terrestre et dans les milieux
aquatiques' Leurs abondances relatives particulidres r6sultent originellement du Big Bang et
d'6v6nements astronomiques subs6quents. Au tout ddbut de la vie sur Terre, soit ,e.,
I'apparition des premidres cellules procaryotes primitives, il y a plus de 3,5 x lOe ann6es, les
m6taux traces les plus abondants et disponibles sous forme solubles (Mn, Fe, co, Ni, ,", ;,
B et' de fagon plus restrictive: cu, Zn) auraient 6t6 s6lectionnds par les premidres cellules
vivantes comme oligo-6l6ments constitutifs essentiels du mdtabolisme (williams 2002).
D'autres mdtaux non essentiels possddant souvent un poids atomique plus 6lev6 (ex. : le cd, le
Pb' le Hg' l'Ag' le Pd et le Po) n'ont pas 6t6 s6lectionn6s comme mdtaux de choix pour
subvenir aux besoins mdtaboliques des cellules vivantes. L'6volution a fait en sorte de
sdlectionner peu e peu les organismes ayant ddveloppd des m6canismes hom6ostatiques
efficaces permettant de r6guler les concentrations intracellulaires des mdtaux essentiels dI'int6rieur d'une ganlme optimale et d'exclure ou de d6toxiquer les mdtaux non essentiels. Les
< veritables usines chimiques > (de ld, on d6signe les organismes aquatiques de notre 6poque!)
cr66es par le << moteur > de l'6volution interagissent de fagon complexe avec les mitaux
pr6sents dans le milieu faisant en sorte que la prise en charge et la toxicit6 des m6taux sont
relativement complexes d moddliser. Toutefois, des moddles perfectionn6s permettant de
prddire Ia prise en charge et la toxicitd des mdtaux en milieu aquatique ont 6t6 d6velopp6s avec
succds par'les 6cotoxicologistes dans certaines conditions controlees * ,**roire. ces
moddles 6voluent au fil des anndes afin d'6tendre la port6e de leurs pr6dictions i des
conditions plus complexes et donc plus reprdsentatives de l,environnement. ce chapitre
pr6sente les principaux modiles de prddiction de l'accumulation des mdtaux par la voie
dissoute ainsi que les mecanismes connus de prise en charge des m6taux essentiels (c'" co,
Mn, Fe, Zn) etd'un m6tal non essentiel (sauf dans certiaines circonstances en milieu marin), le
C d,, chez le phytoplancton.



l . lModi ledel ' ionl ibreet lemodi ledul igandbiot ique

L,avdnement de logiciels informatiques au d6but des ann6es 1970 achang6 radicalement la

fagon de voir et de comprendre l,impact des m.taux toxiques chez res organismes aquatiques'

Au lieu de se concentrer sur'impact des m.taux chez les organismes cibles, I'attention s'est

tourn6e vers les differentes espdces chimiques des m6taux en solution. Les concentrations de

ces espdces pouvaient d6sormais €tre rapidement calcul6es d'aide d'argorithmes de calculs

int6gr6s aux logiciers informatiques. De plus, res concentrations des espdces pr6sentes en trds

faibles concentrations (et donc difficilement analysables) pouvaient maintenant €tre estim.es

(Tempreton et a'. 2000). L'6tude des interactions entre les diff6rentes espdces m6tarliques et

les cellules phytoplanctoniques a commenc6 il y a plus de 30 ans avec les travaux pionniers de

sunda et Guillard (1g76)mettant en relation l'activit6 de I'ion cuprique et sa toxicit6 chez une

espdce d,algue marine. Le moddle de l,ion libre (MIL) fut ensuite d6velopp6 sous la base de

nombreuses exp6rimentations effectu6es vers la deuxidme moitie des ann6es 1970 (Morel

1gs3). ce moddre stipure que 'accumuration et la toxicit6 des m6taux sont proportionnelles ir

l,activit6 de l'ion libre Md (aquo-ion ou M(H2O)"') 
"" 

solution' Une rewe de litt6rature de

campbell(1995)portantsurl'ensembledesrechercheseffectu6ssurleMlLd6montrequela

r6ponse biologique de diftrents organismes aquatiques (algues' invert6br€s' poissons) varie

en fonction de l,ion ribre (pour 52 des 59 cas 6tudi6s) rors d'expositions r6alis6es en

laboratoiredcourt termeddif fdrentsm6tauxZn,Cvcd,Mn,Pb,Fe,Ni) ,etce,dpHet

duret. constants, ainsi qu,en pr.sence de comprexes m6talliques inorganiques hydrophiles'

puisque les conditions chimiques des eaux douces sont beaucoup plus variables que celles de

l'eau de mef et que ces conditions chimiques peuvent avoir un impact important suf cette

relation simple enfie le Md et les organismes aquatiques, le raffinement du MIL s'imposait en

eau douce. Ainsi, f int6gration des effets protecteurs de certains cations 1t{' C**' tt::

MIL a men6 d la reatisation du moddle du ligand biotique MLB) (Di Toro et alt ',o-ot'

campbell et aI. 2002,Paquin et al' 2002)' ce moddle porte davantage attention aux sites de la

membrane cellulaire physiologiquement actifs que le MIL' il est important de noter que le

MLB n,est qu,un moddre d6riv6 du MIL et que la prise en charge et ra toxicit6 reste toujours
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directement proportionnelle d la concentration de I'ion libre pour rme duret6 et un pH

constants.

Malgr6l'ensemble des recherches effectu6es sur le MLB au cours des ann6es 2000, ce moddle

se doit encore d'Otre raffin6 afin de mieux pr6dire I'accumulation et la toxicit6 des mdtaux

pour : 1) des expositions chroniques; 2) pour un pH et une duret6 variables.

l) Grdce aux r6cents progrds en g6nomique (Armbrust et aI.2004, Merchant et aL.2007), ot

sait aujourd'hui qu'il existe plusieurs types de transporteurs de m6taux faisant office de

ligands biotiques d la surface des organismes. Les organismes vivants expos6s aux m6taux sur

une longue p6riode de temps ont le potentiel de s'acclimater ou m6me de s'adapter au cours

des g6n6rations et donc de modifier l'importance relative des diff6rents transporteurs

membranaires. Par ces processus physiologiques, la capacit6 de transport des m6taux par les

ligands biotiques peut varier dans le temps d cause de la synthdse ou la ddgradation de

differents types de systdme de transport membranaires 6tant plus ou moins efficaces d prendre

en charge les m6taux (Sunda et Huntsman 1992, Hogshand et Wood 1995, Sunda et Huntsman

1 998c, Stoiber et al. 2012).

2) A ce jour, les bases fondamentales r6gissant les interactions entre les cations majeurs (C*.

et Mg2*), le pH, les m6taux et les membranes cellulaires demeurent peu comprises. De ce fait,

des relations empiriques sont souvent d6velopp6es afin de pr6dire ad6quatement la toxicit6

aigud ou chronique des m6taux chez les organismes aquatiques d f int6rieur de plans d'eau d la

duret6 et au pH variable (Heijerick et aL.2002a, Heijerick et aI.2002b, De Schamphelaere et

Janssen 2004, De Schamphelaere et al. 2005, De Schamphelaere et Janssen 2006, Deleebeeck

et al.2009a, Deleebeeck et al. 2009b). Ces moddles math6matiques sont d6velopp6s d partir

des donn6es obtenues dans des conditions exp6rimentales pr6cises. Ainsi, les 6quations de ces

moddles ne se basent pas sur une comprdhension compldte des processus r6gissant

I'accumulation et la toxicit6 des m6taux. La port6e universelle des pr6dictions de la toxicit6

des m6taux r6alis6es par ces MLB empiriques demeure donc questionnable.



Les succds (malgr6 certaines limites) du MLB ont conduit d la mise au point d'un logiciel

informatique (Hydroqual; wwv'.epa.gov/r,vatersciense/criteria/copper12007/index.htm)

permettant de d6terminer des critdres de qualit6 de I'eau sp6cifiques d partir de la composition

chimique des plans d'eau 6tudi6s. Le MLB est m6me utilisd aujourd'hui pour d6river les

critdres de qualit6 de l'eau pour le cuiwe aux Etats-Unis (US EPA) et pour I'analyse de risque

6cotoxicologique du cuivre, du zinc et du nickel au sein de I'Union europ6enne. MOme si le

MLB est un outil toujours en d6veloppement, l'utilisation de ce moddle permet de pr6dire

beaucoup plus ad6quatement la toxicit6 des m6taux en milieu aquatique comparativement aux

anciennes pr6dictions. Ces pr6dictions n'6taient basdes que sur la concentration totale de

m6taux en solution ou la concentration de m6taux r6cup6r6s suite d une acidification de

l'6chantillon. Ces travaux scientifiques ont permis d'apporter des outils informatiques

puissants pour l'6tablissement des critdres de qualit6 de I'eau beaucoup plus robustes et pr6cis

que ceux disponibles avant l'dre du MLB

1.1.1 Pr6misses du modile et th6orie

Pour exercer une r6ponse toxique ou 6tre accumul6 chez les organismes aquatiques, les

m6taux doivent interagir avec la surface biologique et, normalement, €tre transportds d

l'intdrieur des cellules vivantes. L'interaction d'un metal avec un organisme aquatique peut

g6n6ralement 6tre d6crite par les processus suivants qui sont pr6sent6s sch6matiquement d la

figure 1 (Campbell 1995, Campbell et a1.2002, Slaveykova et Wilkinson 2005) :

1) Le m6tal difftrse relativement rapidement de la solution vers la surface biologique;

2)Le m6tal s'adsorbe relativement rapidement i des sites passifs dans la couche de protection

de la cellule (comme la paroi cellulaire) ou d des sites de la surface extdrieure de la membrane

plasmique. La membrane plasmique peut contenir des sites physiologiquement inertes (la

liaison du m6tal i ces sites ne perturbe pas les fonctions cellulaires et le m6tal ne s'accumule

pas dans les cellules) ou encore des sites physiologiquement actifs (liaison du m6tal d une



enzyme membranaire, un transporteur prot6ique ou un canal ionique pouvant effectuer

l'intemalisation du m6tal et participer au m6tabolisme cellulaire);

3) Le m6tal est intemalis6 par la cellule par des systdmes de transport sp6cialis6s de cations

(transport passif facilit6) d travers la membrane plasmique. Normalement, I'internalisation

s'avdre €tre l'6tape limitante du processus de prise en charge des m6taux, ce qui mdne d un

6tat d'6quilibre entre I'ion m6tallique libre en solution et la surface biologique.

Le processus de liaison des m6taux d la surface biologique est d6crit d I'aide des huit 6quations

chimiques ci-dessous. En pr6sence d'un m6tal M"*, d'un ligand L (les charges sont omises par

souci de simplicit6), un 6quilibre se produit dans le milieu 6tant caract6ris6 par une constante

d'6quilibre K1 (6quations 1 et 2) :

M'* +L < K' > ML 6q. (1 )

6q.(2)

L'interaction entre M"* et les sites cellulaires physiologiquement actifs 
-X-cellule 

peut 6tre

d6crite par une r6action de complexation de surface oi la constante conditionnelle d'6quilibre

est not6e Kz; { } et [ ] indiquent respectivement les concentrations d la surface biologique et

dans le milieu (6quations 3 et 4).

M'* + -X-cellule ( K' > M-X-cellule 6q. (3 )

6q.(4)

I rt]
Ir*].I

M-X-cellul. )=K, {-X-cellule } . I t*]



En faisant I'hypothdse que 1) la concentration des sites cellulaires physiologiquement actif f

X-cellule) demeure constante (simplification raisonnable lorsque la concentration de m6tal

dans le milieu est faible), 2) les sites 
-X-cellule 

sont loin d'€tre satur6s de m6taux (-X-cellule

>> M-X-cellule) et 3) le temps d'exposition est court, la concentration du m6tal d'int6r0t li6

aux sites physiologiquement actifs, internalis6 etlou qui entrainera une r6ponse

biologique varie lin6airement en fonction de la concentration de M'* (6quation 4).

Figure I : Reprdsentation conceptuelle des interactions mdtaux-organismes. M'*: ion libre ; ML =
m6tal complexl;V- = ligand (acide amin6, citrate, SzO:t-, COt2-, Cl-, etc.) ; M-X: m6tal complexd d
la surface. Figure modifi6e de Campbell (1995).

Une situation similaire d celle d6crite ci-dessus prdvaut lorsqu'un complexe mdtallique (ML)

est l'espdce r6agissant par 6change de ligands (cas analogue d la prise en charge de

complexes inorganiques labiles; voir section 1.1.2, point 3) d la surface cellulaire (6quation 5).

ML+ -X-cellule ( K' > M-X-cellule+L

I  nnl -
#:K, . I  tut '-]
L L]

6q. (5 )

6q.(6)

Membrane
cellulairc

Paroi
ccllulaire difli.rsion

Ml.
1l
ll*'
t l
I
Mz*

W",



M-X-cellul. ) 
: K.

{ lt-x-cetlule }:Kr . r, . {-x-cellule } . I t*]

6q.(7)

6q.(8)

En r6arrangeant l'6quation 2, on obtient l'6quation 6 que I'on peut substituer dans l'dquation 7

afin d'obtenir l'6quation 8. Cette dernidre 6quation stipule que la concentration du complexe

M-X-cellule varie en fonction de la concentration de I'ion mdtallique libre en solution lorsque

le complexe ML r1agSt par 6change de ligands d la surface cellulaire (Campbell et aI.2002).

La liaison des mdtaux aux sites physiologiquement actifs demeurent d6pendantes de l'espdce

m6tallique libre de fagon identique d la relation 6tablie d l'6quation 4, ou nous consid6rerions

que l'ion libre (M"*) et non le complexe ML. Ainsi, la prise en charge et la toxicit6 des m6taux

par les organismes aquatiques sont grandement inlluenc6es par la concentration de I'ion

m6tallique libre en conditions d'6quilibre. Comme tout moddle, le MLB a des limites.

Quelques cas d'exceptions au moddle sont d6crits dans la section suivante.

1.1.2 Limites du modile

Quelques cas oir le MLB ne pouvait predire ad6quatement la prise en charge et la toxicit6 des

m6taux chez les organismes aquatiques ont 6t6 retrac6s dans la litt6rature (Campbell 1995,

Campbell et al.2002, Slaveykova et Wilkinson 2005). Voici sept exemples de d6rogations au

MLB 6tablissant les limites de ce moddle :

1) Pour que le MLB s'applique, les mdtaux se doivent d'6tre transportes par des systdmes de

transport membranaires de cations de sorte que seul le m6tal libre se lie aux sites

physiologiquement actifs (X-cellule). Or, il est d6sormais connu que certains complexes

m6talliques peuvent emprunter trne voie altemative pour pendtrer dans la cellule.



Premidrement, les complexes m6talliques neutres lipophiles peuvent p6n6trer d travers la

bicouche lipidique des membranes algales par diffi:sion passive. Citons par exemple les

complexes inorganiques HgCl2o et CH3HgCl0 (Mason et al. 1996) de mOme que certains

complexes organom6talliques form6s avec le di6thyldithiocarbamate (DDC), l'6thylxanthate

(XANT) et la 8-hydroxyquinoline (oxine ou Ox) tels que Pb(DDC)20, Cu(Ox)2O et

Cd(XANT;2O lstauber et Florence 1987, Florence et al. 1992, Phinney et Bruland 1994,

Boullemant et al. 2009). Deuxidmement, certains complexes hydrophiles charg6s

n6gativement (form6s avec un metabolite de faible poids mol6culaire, le citrate, ou un ligand

inorganique, le thiosulfate) peuvent 6tre accumul6s par inadvertance via des transporteurs

membranaires sp6cifiques d ces m6tabolites ou ces ligands inorganiques. Par exemple, les

complexes organiques form6s avec le citrate, Cd(citrate)-t, Zn(citrate)-t (Err6calde et al. 1998,

En6calde et Campbell 2000) ainsi que les complexes inorganiques compos6s du thiosulfate

tels AgSzOr- (Hiriart-Baer et al. 2006) et CdSzOro (avec une charge n6gative residuelle) (Boily

2004), en sont de bons exemples.

2) Le MLB stipule que la r6ponse biologique d'un organisme d un mdtal d6pend de la

concentration des complexes de surface (M-X-cellule) form6s entre le m6tal et les sites

physiologiquement actifs. Ainsi, la formation de complexes de surface ternaire (L-M-X-

cellule) pouvant p6n6trer dans les cellules ou exercer un effet toxique en demeurant d la

surface biologique entraine une d6viation au MLB. Dans ces cas, la r6ponse biologique

devient proportionnelle d la concentration de complexe (ML) plutdt qu'd I'ion libre. Par

exemple, I'espdce AlF2* exercerait son effet toxique chez les saumons atlantiques juvdniles en

formant un complexe ternaire d la surface des branchies (F-Al-branchie) (Wilkinson et al.

1990, Wilkinson et al. 1993). La toxicit6 du Cd chez l'algue verte P. subcapifa/a serait aussi

augment6e en pr6sence d'un acide amin6, I'alanine, en raison de la formation d'un complexe

ternaire (Alanine-Cd-X-Cellule) (Campbell et al. 2002).

3) Le transport des m6tatrx d I'int6rieur des cellules est contr6l6 thermodynamiquement

d'aprds le MLB. Le MLB a en effet comme pr6misse que I'internalisation des m6taux via les



systCmes de transport membranaires constitue l'6tape lente du processus de prise en charge

des m6taux. Le transport du m6tal de la solution vers la membrane et la rdaction de

complexation/dissociation de surface subs6quente se font relativement rapidement

comparativement d I'internalisation des m6taux dans les cellules. Cela fait en sorte qu'un

6quilibre peut s'6tablir entre les espdces m6talliques en solution et I'ion libre li6 d la surface

des cellules. Il s'en suit que si la diffrrsion des mdtaux vers la membrane ou si la dissociation

des m6taux du ligand biotique devient l'6tape lente du processus, I'accumulation des mdtaux

est contr6l6e cindtiquement (et proportionnelle d la concentration de m6tal labile), ce qui est

en d6saccord avec le MLB.

Les systdmes de transport membranaire peuvent Otre limit6s cin6tiquement lorsque : 3a) la

vitesse d'intemalisation est plus rapide que la vitesse de dissociation des m6taux complex6s

aux sites physiologiquement actifs (Hudson et Morel, 1990, Morel et a1., 1991); 3b) le

transport physique ou la diffi.rsion des m6taux vers la membrane cellulaire i travers la couche

limite non m6langde entoruant I'organisme limite la liaison des m6taux aux sites

physiologiquement actifs (Whitfield et Turner, 1979, Campbell et al. 2002, Slaveykova et

Wilkinson 2005).

3a A notre connaissance, une seule 6tude a d6montr6 hors de tout doute que la

prise en charge d'un m6tal 6tait beaucoup plus rapide que la vitesse de dissociation du

m6tal aux sites physiologiquement actifs. En rdalisant des expdriences de prise en

charge transitoire ainsi que des expdriences de type < pulse-chase D avec le fer chez

I'algue marine Thalassiosira weissflogii, Hudson et Morel (1990) ont mont6 que le

taux de formation du complexe de surface 6tait similaire au taux d'internalisation du

fer et beaucotrp plus grand que le taux de dissociation de ce complexe de surface,

d6montrant sans 6quivoque un contdle cin6tique de la prise en charge. I1 faut noter que

ce ph6nomdne est caus6 essentiellement par la lente cin6tique de complexation et

dissociation du fer. Ainsi, il serait possible que I'on retrouve le m6me phdnomdne chez
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d'autres m6taux ayant une cin6tique lente comme le nickel (m6tal essentiel facultatif)

et I'aluminium (m6tal non essentiel) par exemple.

3b Si le transport des espdces metalliques vers la surface des cellules devient

1'6tape limitante de la prise en charge, le flux d'intemalisation maximale atteignable

par les organismes ne porrra d6passer le flux diffirsif mzu<imal. Cela est caus6 par un

trop grand flux de prise en charge par les cellules par rapport d la quantit6 de m6tal

disponible dans son environnement imm6diat. Une prise en charge limit6e par la

diffusion est plus susceptible d'6tre observ6e en pr6sence de faibles concentrations de

m6taux, lorsque les transporteurs de trds haute affinit6 ne sont pas satur6s. La diffusion

des espdces chimiques vers les organismes aquatiques peut d6pendre de plusieurs

facteurs, tels la taille et la charge de I'ion mdtallique, la taille et la forme de

I'organisme et la position de I'organisme par rapport d d'autres (plancton, colonies,

biofilms). Pour des cellules sph6riques, le transport physique ou le taux de diffusion

maximale des espdces m6talliques en solution pow une concentration donn6e peut 6tre

calcul6 par des 6quations mathdmatiques (Whitfield et Turner 1979, Fortin et Campbell

2000) d partir du rayon des cellules et du coefficient de diffrrsion du m6tal.

Une limite impos6e par la diftrsion a 6t6 sugg6r6e ou d6montr6e pour plusieurs

6l6ments traces chez plusieurs algues marines et d'eau douce. Chez le phytoplancton

marin, un nombre consid6rable d'exemples de flux d'internalisation rapides des

mdtaux prds du flux diffiisif maximal est disponible dans la litt6rature. En effet, les

flux de prise en charge da Zn (Sunda et Huntsman 1992), du Fe (Hudson et Morel

1990, Sunda et Huntsman 1995b), du Cu (Sunda et Huntsman 1995a), du Mn

(seulement pour une espdce) et m€me du Cd (via les hansporteurs du Mn) (Sunda et

Hurtsman 1996) chez quelques algues marines peuvent repr6senter une fraction non

n6gligeable du flux maximal calculd dict6 par la diffrrsion des espdces labiles. Ces

r6sultats suggdrent que les flux d'intemalisation de ces m6taux chez ces espdces
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phytoplanctoniques marines pourraient 6tre limit6s par la diffrrsion des espdces

m6talliques labiles.

Pour ce qui est des espdces phytoplanctoniques d'eau douce, deux exemples seulement

oir I'accumulation de m6tal essentiel serait contrdl6e par la diffusion (l'un pour un

6l6ment essentiel et I'autre pour un 6l6ment non essentiel) furent r6pertorit5s dans la

litt6rature. Premidrement, I'algue verte, Chlorella keslerii,lorsque acclimatde d une

concentration trds faible de Zrf* de l0-ll M, pourrait prendre en charge le zinc

(concentrations variant de 10-12 et 10-10'7 M) d une vitesse presque l0 fois sup6rieure au

flux maximal calcul6 pr6dit par la diffirsion 6t Zrf* au travers de la phycosphdre,

sugg6rant fortement que les complexes labiles (ZnOf , ZnHCOI) peuvent contribuer

d la prise en charge du Zn dans ces conditions (Hassler et Wilkinson 2003).

Deuxidmement, la prise en charge de I'argent augmente en pr6sence de chlorure chez

Chlamydomonas reinhardtii (Fortin et Campbell 2000) pour des concentrations

d'argent relativement faibles, mais n'augmente pas chez deux autres espdces d'algues

vertes, soit Pseudokirchneriella subcapitata et Chlorella pyrenoidosa (Lee et aL.2004).

Ces r6sultats seraient dus d la prise en charge particulidrement rapide de I'argent chez

C. reinhardtii. Cette accumulation trds rapide de I'argent ferait en sorte que le transport

physique de I'Ag* de la solution vers la membrane cellulaire devierure l'6tape

limitante, etce, chezune espdce en particulier.

Il faut garder en tOte que cette apparente d6viation au MLB (transport des m6taux contr6l6s

par la cindtique) risque bien de n'avoir que peu d'impact dans la pr6diction de la toxicit6 des

m6taux en nature. Les concentations de m6taux arnbiantes pouvant mener d des effets

toxiques sont habituellement relativement 6lev6es (mis n part le cas de I'Ag, ce demier 6tant

un mdtal non essentiel et potentiellement trds toxique) et ces conditions sont peu susceptibles

de mener d une diffusion limitante. Ces d6rogations potentielles au MLB semblent donc d

priori plus int6ressantes d'un point de vue dcophysiologique (nutritior/carence)

qu' 6cotoxicologique (effets toxiques).
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4) Le MLB permet de pr6dire la prise en charge et la toxicit6 des m6taux via la phase dissoute,

mais ignore les m6taux provenant de la didte. Ainsi, il est reconnu que la didte des

consommateurs constitue, pour certains 6l6ments, une voie d'assimilation trds importante

comparativement i I'accumulation par la phase dissoute (Luoma et Rainbow 2005,2008,

Rainbow et Luom4 20ll). Cette voie d'accumulation des mdtaux doit 6tre consid6r6e en

paralldle d la voie aqueuse afin de pr6dire ad6quatement l'accumulation et la toxicit6 des

m6taux chez les organismes consommateurs en milieu natwel, mais n'est dvidemment

d'aucune utilit6 pour des organismes autotrophes comme le phytoplancton.

5) Le MLB pr6sume aussi que le ligand biotique (ou les sites physiologiquement actifs) ne

subit pas de modification dtuant la p6riode d'exposition aux m6taux. Cependant, les

organismes aquatiques possddent des m6canismes hom6ostatiques pr6cis permettant de rdguler

I'accumulation de certains mdtaux en fonction du temps. En effet, les transporteurs

membranaires des mdtaux sont continuellement recycl6s, d6grad6s et synth6tis6s d des rythmes

qui peuvent 6tre modifi6s par les cellules (Slaveykova et Wilkinson 2005). Ces transporteurs

auraient 6te trds conserv6s au fil de l'6volution, ce qui pourrait expliquer que la

biodisponibilit6 des m6taux est souvent similaire chez un poisson, une daphnie et une algue

(Paquin et aL.2002). Par exemple, il est bien connu que les poissons (Hogstrand et Wood

1995, Hollis et al. 1999) et les algues (Harrison et Morel 1986) peuvent r6guler la prise en

charge de m6taux en modifiant les caract6ristiques des sites de liaison (nombre et/ou affinit6)

sur les branchies ou les membranes cellulaires lors d'exposition d moyen ou long terme.

La r6gulation par < r6troaction ndgative >> est un des m6canismes cellulaires bien connus dans

la litt6rature qui permet I'acclimatation des cellules phytoplanctoniques d diff6rentes

concentrations de m6taux essentiels afin de maximiser la croissance cellulaire. L'6l6ment

nutritionnel pr6sent en concentration suffisante dans I'environnement et, par cons6quent d

I'int6rieur des cellules algales, inhiberait (d'oir le nom < rdtroaction n6gative >>) la synthdse de

transporteurs membranaires etlou stimulerait leur d6gradation eVou inhiberait l'activit6 du
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transporteur par un complexe intracellulaire ou un m6tabolite interagissant avec les

transporteurs membranaires. A mesure que la concentration de m6taux essentiels diminue dans

le milieu ainsi que dans les cellules, il s'en suit que la synthdse de nouveaux transporteurs est

de moins en moins inhib6e et est donc stimulde par les cellules (Sunda et Huntsman 1986,

1998c).

Plusieurs 6tudes chez les algues d6montrent qu'une pr6-exposition (g6n6ralement quelques

heures suffisent) d des concentrations de mdtaux essentiels (lvln, Zn, Fe, Cu) permettant une

croissance optimale ou induisant une carence peut mener d une modulation des flux de prise

en charge de ces m6taux i court terme pouvant d6passer un facteur 100 (Harison et Morel

1986, Sunda et Huntsman 1992,1995b, c, Hill et al. 1996, Sunda et Huntsman 1998c, Hassler

et Wilkinson 2003). Ces 6tudes comparent gdn6ralement la prise en charge d court terme de

nutriments chez des organismes ayant 6t6 cultiv6s d des concentrations faibles (diminuant la

croissance) ou optimales de nutriments. Les vitesses maximales d'internalisation (Vmd sont

typiquement plus 6lev6es pour les organismes ayant 6t6 acclimat6s i une plus faible

concentration de mdtaux traces essentiels que celle utilisde en condition de culture optimales

(voir exemple au panneau A de la figrre 2). Pour la forte majorit6 des mdtaux traces test6s, les

constantes d'affinit6 pour les transporteurs des nutriments demeurent g6n6ralement constantes

ind6pendamment des conditions de croissance pr6alables i I'exp6rience de prise en charge.

Toutefois, dans le cas du Zn, la constante d'affinit6 augmente chez les algues acclimat6es aw(

faibles concentrations de zinc comparativement d celles acclimat6es i des concentations plus

6lev6es (Sunda et Huntsman 1992, Hassler et Wilkinson 2003) (voir exemple au panneau B de

la figure 2). Ces r6sultats suggdrent que ce m6canisme de r6gulation par r6troaction n6gative

des concentrations des m6taux intracellulaires est reli6 de fagon primordiale i la synthdse de

transporteurs membranaires similaires d ceux prdsents chez les algues non acclimatds tandis

que, pour Le zinc, il y aurait aussi induction de diff6rents types de transporteurs ou de

changements de 1'affinit6 d'un trarsporteur donn6.
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Les algues, comme plusieurs autres organismes vivants, ont 6volu6 vers ce type de rdgulation

hom6ostatique pour contrdler efficacement I'assimilation des macro- et micronutriments d

I'int6rieur d'un environnement oir I'abondance de nutriments varie fortement dans le temps et

dans I'espace. Ce type de r6gulation par r6troaction n6gative ferait en sorte de r6guler la prise

en charge d l'6tat stationnaire des m6taux essentiels pour maintenir les quotas intracellulaires

de ces mdtaux les plus prds possibles des quotas optimaux pour la croissance. La capacit6 d

synth6tiser des transporteurs est cependant limit6e, notamment ir cause de I'espace disponible

dans la membrane cellulaire (Hudson et Morel 1993). Cela fait en sorte qu'd partir d'une

concentration metallique faible critique, la cellule ne pourrait plus €tre capable de prendre en

charge le m6tal d un rythme sufEsant pour permethe la croissance optimale de I'algue (voir

exemple avec le Mn dans Sunda et Hrurtsman (1998a)). Il est aussi possible que la cellule

puisse continuer d synth6tiser des transporteurs dans le but de stimuler le taux de prise en

charge du m6tal essentiel m6me d des concentrations de m6taux trds faibles oi la prise en

charge devient limit6e par la diffrrsion des espdces labiles. Dans ce cas, I'accumulation de

m6taux analogues par les m6mes transporteurs membranaires pourra 6tre stimul6e. Si ces

m6taux analogues peuvent remplacer la fonction de m6tal essentiel, I'augmentation de la prise

en charge pourra Otre b6n6fique pour la croissance de I'algue. Sinon, la cellule aggravera son

probldme de manque de m6taux essentiels, ce qui pourrait conduire d des effets de carence

(voir exemple avec le Zn dans Sunda et Huntsman (1998a)). Inversement, lorsque la

concentration de m6taux essentiels devient sup6rieure d ses capacit6s de r6gulation, la cellule

ne peut plus d6grader ou d6sactiver ces fiansporteurs membranaires et ne r6gule donc plus

I'internalisation de m6taux essentiels. Dans ces demidres conditions, la prise en charge de

m6taux essentiels devient proportionnelle d I'ion libre, conform6ment au moddle de I'ion libre,

d condition que les systdmes de transport m6talliques soient loin d'€tre satur6s par le m6tal

libre en solution. Ainsi, vu I'excds de m6taux essentiels accumul6 par les algues, des effets

toxiques peuvent se manifester (Sunda et Huntsman 1992, 1998c). Cependant, la prise en

charge des m6taux non essentiels, 6tant accumul6s par le phytoplancton pr6sum6ment par un

ou des transporteurs de m6taux essentiels, sera influenc6e parfois de fagon tds importante par

les concentrations ambiantes de m6taux essentiels, qui moduleront I'activitd des transporteurs

des m6taux essentiels par r6troaction n6gative (Sunda et Huntsman 1998a). Ce r61e interactif

des micronutriments essentiels sur la toxicitd des m6taux par leur modulation du taux de prise
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en charge maximale des cellules algales n'est pas pris en compte d I'int6rieur de la version

pr6sente du MLB.
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Figure 2 : Exemple de relation entre le taux d'accumulation d'un m6tal et la concentration de Me'-
pour des expositions d court terme chez une algue hypoth6tique ayant 6td pre-acclimatie d une faible
(courbe bleu) ou une forte (courbe verte) concentration de Me'-. Les unit6s sont arbitraires et les
courbes mod6lis6es sont pr6sent6es sous une 6chelle lin6aire sur les deux axes x et y. Au panneau A,
les algues modulent le taux maximal de transport (V'o*) en fonction du milieu d'acclimatation, mais ne
modifient pas l'affinitd du transporteur pour le m6tal (Ky"). Les V,r. sont pr6sent6s par les lignes
horizontales pointill6es bleues et vertes chez respectivement les algues acclimat6es aux faibles et aux
fortes concentrations de m6tal. La [Me2*] oir le systdme de transport est d demi satur6 est repr6sent6e
par des tirets noirs. Au panneau B, les algues modifient l'affinitd (Ky") du systdme de transport pour le
m6tal sans modifier le V,"*. La [Me'*] oi le systdme est i demi satur6 par le m6tal ([Me"] : l/I(y.) est
sp6cifi6e par les tiret^s bleus et verts chez les algues acclimat6es respectivement ir une faible et une forte
concentration de Mez*. Le V.* est repr6sent6 par la ligne pointill6e noire.

6) Le MLB prddit que I'accumulation des m6taux est r6alis6 par un seul type de transporteur.

Cependant, il est maintenant de plus en plus clair qu'une famille de diff6rents ligands

biotiques, associ6e d differents systdmes de transport pouvant transporter un mCme m6tal,

existe d la surface des organismes. Outre les d6couvertes rdcentes des s6quences g6n6tiques

des transporteurs ZIP de differentes affinit6s chez C. reinhardtii, des exp6riences de cin6tique
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d'accumulation suggdrent la pr6sence de diff6rents types de transporteurs dans le cas du zinc

chez le phytoplancton marin (Sunda et Huntsman 1992) et d'eau douce (Hassler et Wilkinson

2003). De fagon analogue d une synthdse de transporteurs induite sur une pdriode de temps

plus longue (voir point 5 ci-dessus), Sunda et Huntsman (1992) ont d6montr6 que la prise en

charge du zinc d court terme n'6tait pas directement proportionnelle d la concentration de zinc

libre en solution. Dans ces conditions, on s'attend d'obtenir une courbe constitu6e de deux

fonctions hyperboliques ddcal6es qui se recoupent (formant une courbe hyperbolique avec

deux plateaux) au lieu d'une simple courbe hyperbolique relie donc l'accumulation des

m6taux en fonction de la concentration de I'ion libre en solution (Fig. 3). Cela fait en sorte que

la liaison aux sites physiologiquement actifs des m6taux sur les membranes algales devient

pour une gafirme de concentrations mdtalliques ne saturant pas les transporteurs : i) reli6e de

fagon lin6aire d f ion libre (sites de transport avec une affinit6 6lev6e et une capacitd faible

pour les m6taux), pour la partie lin6aire inferieure de la courbe, ii) inddpendante de la

concentration de l'ion libre, d I'int6rieur de la portion de la courbe of il y a saturation des sites

de hautes affinit6s; iii) reli6e de fagon lin6aire d l'ion libre (sites de transport avec une affinit6

faible et une capacit6 6lev6e pour les m6taux), dans la seconde partie lin6aire de la courbe. Les

cons6quences pratiques de cette contradiction apparente au MLB s'avdrent toutefois peu

importantes pour I'application du MLB en nature dans un contexte toxicologique des mdtaux

essentiels et non de nutrition (ou de carence) chez le phyoplancton. En effet, le MLB

s'attardera aux concentrations de m6taux essentiels pouvant 6tre potentiellement toxiques

envers les algues et donc, pour une garnme de concentration de mdtaux essentiels relativement

6lev6e, situ6e d I'int6rieur de la seconde partie lin6aire de la courbe hyperbolique d deux

plateaux traitde ci-dessus. A ces fortes concentrations de m6taux essentiels (plus grandes que

celles pouvant soutenir la croissance maximale), la prise en charge et la toxicit6 de ces m6tarx

devraient 6tre fonction de la concentration de I'ion libre puisque l'entr6e des m6taux ne

pourrait plus 6tre r6gu16e par les cellules. Campbell (1995) a d'ailleurs recens6 plusieurs

exemples (52 des 59 cas 6tudi6s) of le MLB pouvait s'appliquer chez les 6l6ments traces

essentiels dontle Zn.
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Figure 3 : Exemple de relation entre le taux d'accumulation d'un m6tal par deux systdmes de transport
et la concentration de Me2* pour des expositions i court terme chezune algue nypothetique. La courbe
mod6lis6e indique la pr6sence de deux systdmes de transport de diftrentes affinit6s pour le Me2*. Les
tirets et les pointill6s indiquent respectivement pour le transporteur de haute et de faible affrnit6, le
point ori ces transporteurs sont d demi satur6s par le m6tai (ot M"t.] = l/tr6,r"). [,es unitds sont
arbitraires et une 6chelle logarithmique est utilisee sur l'axe des x et des y afin de bien visualiser
l'ensemble des deux systdmes de transport.

7) Les m6taux taces seraient pris en charge par transport facilitd d'aprds le MLB, c'est-d-dire
que des transporteurs proteiques utilisent le gradient 6lectrochimique ffansmembranaire
comme force motrice et ne n6cessitent pas directement d'dnergie biochimique. Encore
aujourd'hui, il n'existe que peu d'6tudes ayant examin6 la pr6sence et la r6gulation de
transporteurs membranaires des m6taux traces chez les algues. Une dtude r6cente a mis en
dvidence la prdsence de gdnes (dont le gdne CTDMTI) codant pour des fiansporteurs de la
famille des NRAMPs (Natural resistance-associated macrophage protein) chez C. reinhardtii
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(Rosakis et Krister 2004). L'expression du gdne CTDMTI a aussi 6t6 d6montrde i l'intdrieur

de la levure Saccharomyces cerevisioe (dont le gdne analogue i CTDMTI fut enlev6) par

buvardage de western ouwestern b/or (Rosakis et K0stet 2005). La croissance de ces levures,

g6n6tiquement modifi6es et cultiv6es dans un milieu contenant de faibles concentrations de

m6taux traces, pouvait €tre stimul6e par un ajout de Mn, Cu, Fe ou Co (mais pas de Zn). Ces

demiers rdsultats obtenus chezlalevure S. cerevisiae suggdre que le transporteur DMTI de la

famille des NRAMPs pourrait jouer un r61e dans l'accumulation de plusieurs mdtaux traces

chez C. reinhardtii. L'activit6 des transporteurs NRAMPs n'est pas connue comme 6tant reli6e

d la production d'dnergie biochimique cellulaire et le transport des m6taux par ces

transporteurs pourrait donc 6tre r6alis6 par transport facilit6 tel que postul6 par le MLB (Nevo

etNelson 2006).

Contrairement i ce que le BLM sous-entend, les algues transporteraient aussi plusieurs m6taux

essentiels (ex.: Fe, Cu et Zn) via des transporteurs de m6taux activ6s par 1'6nergie

biochimique. En effet,, le transport du Fe(III) et du Cu(ID pounait faire intervenir des

enzymes membranaires qui n6cessitent de l'6nergie biochimique cellulaire (ex.: ATP ou

NADP) (Anderson et Morel 1982, Xue et al. 1998, Weger et Espie 2000). De plus, I'analyse

du g6nome de C. reinhardtii suggdre la pr€sence de deux types de transporteurs de Zn de la

famille ZIP (Zrt/IRT-tike proteins) avec diftrentes affinitds (Rosakis et Ktistet 2004,

Hanikenne et al. 2005). Ces transporteurs pourraient 6tre activds d I'aide d'dnergie chimique

(ATP) chezChlorella kesslerfi (Hassler et Wilkinson 2003) de m€me que leurs analogues chez

la levure S. cerevisise (7hao et Eide 1996). Cette rdgulation intense de I'accumulation des

m6taux par les cellules algales pounaient avoir un effet sur la vitesse d laquelle le m6tal

franchi la membrane plasmique, c'est-i-dire sur la constante de vitesse d'internalisation du

mdtal ft6). Hassler et al. (2004) ont en effet sugg6r6 que cette constante kin pouvait 6tre

modifide en fonction de [a concenfiation de Zr?* lors d'exposition d court terme. Cette

r6gulation de la constante de vitesse d'internalisation pourrait influencer la relation lin6aire

entre I'accumulation de mdtal d la concentration de m6tal libre, ce qui serait contraire aux

hypothdses du MLB. Comme mentionn6 au point 5 ci-dessus, il est bien possible que la

capacitd des algues i r6guter le ki, des mdtaux essentiels soit plus marqu6e aux faibles
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concentrations de m6tal essentiel qu'aux plus fortes concentrations ayant davantage un int6r6t

toxicologique dans le cadre du MLB.

8) Certaines variables physico-chimiques peuvent affecter la physiologie du phytoplancton et,

de fagon indirecte, le transport membranaire des mdtaux. Ce type de modulation de la prise en

charge des m6taux ne fait pas partie pr6sentement du MLB. A ce jour, il est relativement peu

compris et peu d'6tudes se sont attard6es i ce sujet. Quelques exemples seulement ont 6t6

r6pertori6s dans la litt€rature. Premidrement, une augmentation de la concentation de calcium

inhiberait de fagon non comp6titive la prise en charge de nickel pour des expdriences d court

terme (a0 min) chez C. reinhardtii, sugg6rant une modification de la conformation des

transporteurs membranaires (modulation du kJ par le calcium. Le calcium stimulerait aussi

faiblement l'accumulation nette de nickel de fagon significative pour des faibles

concentrations de nickel d'exposition en diminuant notamment le taux d'excr6tion du nickel

des cellules (Wonns et Wilkinson 2007). Deuxidmement le pH inhiberait de fagon non

comp6titive la prise en charge du cadmium chez C. reinhardtii, peut-6te d cause de son effet

sur la conformation des sites de transport membranaire (modulation du kiJ GranEois et al.

2007). Troisidmement, I'ajout d'une concentration 6lev6e de cuivre au milieu exp6rimental

peut stimuler la prise en charge de plusieurs m6taux lors d'une exposition i court terme chez

au moins deux especes d'algues verfes (Slaveykova et Wilkinson 2002, Hassler et al. 2004,

Chen etal.2010).

1.2 Le cadmium un m6tal non essentiel

1.2.1 Sp6ciation du Cd et pr6sence en eau douce

Le cadmium dissous est retrouve dans les eaux naturelles sous sa forme ionique stable, Ct*,

mais peut former des complexes avec une vari6te de ligands inorganiques (ions hydroxyles et

carbonates n pH > 8) et organiques (MOD : matidre organique dissoute autochtone et

allochtone) formant diff6rentes espdces chimiques. En eau douce, le Cd aurait relativement
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peu d'affrnitd envers les ligands inorganiques et organiques comparativement i plusieurs

autres m6taux. Ainsi, on le retrouve souvent en grande proportion sous sa forme libre Cd2r. En

effet, le pourcentage moyen de Cd dissous total mesur6 sous forme libre dans une s6rie de lacs

de la r6gion de Rouyn-Noranda serait d'environ 54 (Mueller et al. 2012) iLTl% (Fortin et al.

2010). Toutefois,.comme pour plusieurs m6taux, la tendance du Cd i apparaitre sous forme de

complexes serait fortement relide d sa concentration dissoute totale et d la productivit6

primaire des lacs (pr6sence de ligands de nature biologiques) et donc au rapport [m6tal] :

[igands]. En effet, l'espdce Cd2* pouvait repr6senter 80 %o du Cd total dissous dans le lac Orta

(Suisse) (Xue et Sigg 1998) de faible productivit6 biologique tandis qu'elle 6tait seulement de

0,95 e 9,1Vo dans le lac Greifen (Suisse), fortement eutrophe (Xue et Sigg 1998, Kalis et al.

2006, Sigg et aL.2006). Notons aussi que la plus forte proportion de Cd sous forme libre dans

le lac Orta que dans le lac Greifen serait aussi en partie reli6e d la diffdrence de pH entre les

deux lacs; le lac Orta (pH: 7.3) 6tant plus acide que le lac Greifen (pH: 8.0).

Plusieurs 6tudes ont 6t6 r6alis6es afin de connaitre le niveau de contamination en cadmium de

nos dcosystdmes d'eau douce. En milieu contamin6, comme par exemple prds des r6gions

minidres, le Cd peut atteindre des concentrations largement supdrieures i celles retrouv6es

naturellement dans nos lacs et rividres. Ainsi, la concentration en cadmium dissous dans les

lacs les plus contamin6s de la r6gion de Rouyn-Noranda et de Sudbury varie entre 0,9 et 19,5

nM (Croteau et al. 1998, Kraemer et al. 2006) tandis qu'en milieu d'eau douce non contamin6,

la concentration est typiquement inferieure d 0,1 nM (Xue et Sigg 1998).

1.2.2 Prise en charge et toxicit6 du cadmium

Le cadmium, ltarft gdn6ralement admis comme un m6tal non essentiel d la croissance du

phytoplancton d'eau douce, devrait intuitivement 6tre accumul6 par les cellules algales via les

transporteurs membranaires des m6taux essentiels. MCme si le Cd emprunte les transporteurs

des m6taux essentiels qui peuvent ddpendre indirectement de l'6nergie m6tabolique cellulaire,

la prise en charge du cadmium (comme plusieurs aufies 6l6ments non essentiels) pour des
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expositions d court terme (< I h) ne serait souvent que peu r6gul6e par les cellules algales.

Dans ce cas, les algues n'auraient pas assez de temps pour s'acclimater par le mecanisme de

r6troaction ndgative 6nonc6 i la section 1.1.2. L'activation trds rapide de diff6rents types de

transporteurs de m6taux essentiels (ex. : les transporteurs de haute et de faible affinit6s du

zinc, voir section 1.1.2\ pourrait peut-€tre affecter significativement la relation lindaire prddite

par le MLB entre le Cd2* et I'accumulation du Cd par les algues, mais cela demeure quoune

hypothdse et ne met pas en doute, d ce jour, le MLB pour des expositions d court terme au Cd.

Jusqu'd maintenant, la prise en charge d court terme du cadmium semble donc fonction de

f ion libre et ind6pendant du statut m6tabolique chez les algues eucaryotes conform6ment aux

pr6dictions du MLB (Campbell 1995, Frangois et aL.2007).

L'accumulation et la toxicit6 du cadmium pour de moyennes ou de longues p6riodes

d'exposition sont plus difiiciles d mod6liser (notamment i cause de la modification de la

nature du ligand biotique dans le temps) que porrr de courtes periodes d'exposition et ne

peuvent donc 6tre pr6dites avec confiance par le MLB (conform6ment d la limite numdro 5 du

MLB au sujet de la toxicitd chronique d la section 1.1.2). Par cons6quent, pour bien pr6dire

I'accumulation et la toxicit6 du cadmium, il importe de bien connaitre, non seulement la

concentration et la sp6ciation du cadmium en solution, mais aussi la physiologie cellulaire de

I'algue lors de l'exposition: 1) la(les) voie(s) emprunt6e(s) par le cadmium lors de son enh6e

dans la cellule; 2) la r6gulation cellulaire du nombre et du(des) type(s) de transporterns

membranaires. Cette thdse contribue d am6liorer nos connaissances touchant d ces deux

derniers points.

1.2.3 Impact deS m6taux traces sur la prise en charge et la toxicit6 du cadmium

Les expdriences de cindtique de prise en charge du cadmium d court terme (et quelques

exp6riences i long terrre) chez diverses espdces phyloplanctoniques suggdrent que ce m6tal

peut €tre accumul6 via les transporteurs de diftrents micronutriments, soit les transporteurs de

mangandse (Hart et al. 1979, Sunda et Huntsman 1996, 1998a), de zinc de haute affinitd
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(Sunda et Huntsman 1998a, Tdpperwien et a[. 2007U Ttipperwien et al. 2007b) et de fer(I)

(Lane et al. 2008, Lane et al. 2009). De plus, 1'6tude de Brembu et aL. (2011) montre, par

I'utilisation de puces A ADN, que la transcription des ARNs associ6s aux transporteurs de zinc

de haute affinit6 (ZIP) est affect6e par la pr6sence de Cd chez la diatom6e marine

phaeodactylum tricornutum. Chez la diatom6e marine Thalassiosira pseudonana, iI a 6tE

d6montr6 que la voie de prise en charge du Cd2* 6tait trds d6pendante des concentrations de

Mn2* et surtout de Zr?* auxquelles les algues avaient 6t6 acclimat6es (Sunda et Huntsman

1996,IggSa). En fait, aux lz**lrelativement 61ev6es permettant une croissance optimale sans

induire d'effets toxiques, le taux de prise en charge du Cd2* (tcd2.l faible = 10-12 M) sur une

p6riode d'exposition d long terme 6tait trCs d6pendant de la tM"tl. Ce dernier r6sultat

s'expliquait par le fait que le Cd2* 6tait accumuld presqu'exclusivement par les transporteurs

de M1 Dans ces conditions, le taux de prise en charge du cadmium diminuait de fagon

inversement proportionnel i la tM"t.] d cause surtout de la diminution du flux maximal de

prise en charge du Mn2* par r6troaction n6gative et aussi de la saturation du systdme de prise

en charge du Mn2* et de la comp6tition qui en r6sulte entre le I\zIn2* et le Cd2* pour la liaison

aux sites de prise en charge (Sunda et Huntsman 1996).Inversemen! aux relativement faibles

lztf.l (inhibant le taux de croissance de Z. pseudonana ou 6tant i la limite inf6rieure de la

gamme de Iz**lpermettant une croissance optimale), le taux de prise en charge du Cd2*

n'6tait presque pas affect6 par la M"'.1. Ceci s'expliquait par le fait que le Cd p6n6trait

presqu'exclusivement par les transporteurs de zinc de haute afiinit6 dont la synthdse est

stimul6e aux faibles Vtfl (Sunda et Huntsman 1998a). Il est intdressant de constater qu'un

faible effet inhibiteur du Mn sur la prise en charge du Cd i court terme et i long terme chez

I'algue d'eau douce Scenedesmus vacuolatus a aussi 6t6 observ6 avec des algues acclimat6es d

une relativement faible V,f\ (9 x 10-12 MZ"?\ (Ttipperwien etaI.2007a Tiipperwien et al.

2007b).

Ainsi, ta r6gulation de la synthdse de transporteurs de m6taux essentiels (ex. : du Zn et du Mn)

par r6troaction n6gative en rdponse i la variation des concentrations de ces cations essentiels

affectera la biodisponibilitd du cadmium et sa toxicit6 d long terme. La toxicite et la prise en

charge du cadmium est notamment plus importante pour les cellules ayant synth6tis6 trn plus
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grand nombre de transporteurs membranaires de mangandse (en condition de forte lzn2*l) et
de zinc qui peuvent transporter par inadvertance le Cd (Hart et al. 1979, Skowronski et al.
1988, Sunda et Huntsman 1996). Cette situation peut donc se traduire pax un effet antagoniste

des m6taux essentiels sur I'accumulation i long terme et la tpxicit6 du Cd. Cependant, le Cd
pourra aussi d son tour influencer le mecanisme de rdgulation par r6fooaction n6gative en
inhibant la prise en charge de mdtaux essentiels (ex. : Znet Mn). Aux fortes concentrations de
Cd, le m6canisme de r6troaction n6gative permettant la rdgulation de la prise en charge de Mn
pourrait 6tre fortement voir compldtement inhibd par le Cd (le Cd agissant i titre de < leurre >
aux sites de r6gulation par r6troaction n*gative, faisant croire d la cellule qu'elle a assez

accumul6 de Mn, m€me si la croissance cellulaire est en v6rit6 inhiMe par une carence en Mn)

chez T. pseudonana (Sunda et Huntsman 1996). Dans ce dernier cas, on pourrait s'attendre d
ce que I'effet antagoniste (par r6troaction ndgative) des m6taux essentiels sur I'accumulation

ou la toxicit6 du Cd soit diminud aux plus fortes concentrations de Cd comparativernent aux
plus faibles.

En plus du Zn et du Mn, le Fe(III) jouerait un rdle antagoniste sur la prise en charge et la

toxicit6 du cadmium pour des expositions i long tenne (> 4 h) chezle phytoplancton (le Cd
pouvant interferer sur les fonctions biochimiques du fer dans le mdtabolisme). Chez I'algue

marine T. weissflogii, lorsque la concentration de fer dans le milieu est diminu6e, la prise en

charge et la toxicit6 du Cd aqueux seraient exacerbdes (Foster et Morel 1982, Harrison et

Morel 1983). En fait, en prdsence de Cd et d'une forte concentration de fer (6tant suffrsante ,
pour permettre la croissance optimale des algues), les cellules accumuleraient des

concentations de fer plus 6levees que celles n'ayant pas 6t6 expos6es au cadmium (t6moin).

De plus, la diminution de la concentation de cadmium i des niveaux non toxique pour I'algue

par url ajout d'acide dthyldne diarnine tetraacdtique @DTA) aprds 56 h de croissance (tout en

maintenant les concentrations libres de I'ensemble des micronutiments constantes), induit une

augmentation de la prise en charge de fer pour atteindre des quotas cellulaires 6norm6ment

6lev6es et abolit ou renverse l'effet toxique du cadmium sur la croissance (la croissance des

algues reprend de fagon similaire au tdmoin). Ces rdsultats suggdrent donc que le cadmium

interftre avec le mdtabolisme du fer, mais que le cadmium ne bloque pas totalement la
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capacit6 des cellules i stimuler leur prise en charge de fer par le m6canisme de r€troaction

n6gative (Harrison et Morel 1983). Chez I'algue d'eau douce P. subcapitata, tmr. antagonisme

du fer fut aussi d6montr6 sur la toxicit6 du cadmium lors d'exposition de 96 h (R6ty 2006,

Maloney 2007). En revanche, le Fe(IIf ne serait pas reconnu comme un bon inhibiteur de la

prise en charge de Cd i court terme, du moins chez C. reinhardtii. Chezcette demidre espdce,

le Fe(II! ne jouerait pas de rdle antagoniste sur I'accumulation de Cd pour une exposition de

moins d'une heure (Caroline Hoang, communication personnelle, Universitd de Montr6al). I

pourrait donc 6tre possible que le r6le antagoniste du Fe(III) i long terme (> 4 h) sur la prise

en charge et la toxicit6 du Cd chez le phytoplancton soit li6 d la synthdse/d6gradation de

transporteurs de Fe(II) (pouvant transporter le Cd par inadvertance) comme il a 6t6 sugg6r6

chez les plantes sup6rieures (Cohen et al. 1998, Thomine et al. 2000) ainsi que chez une

espdce de diatom6e marine (Lane et al. 2008, Lane et a1.2009)

l.2.4Bffet du calcium et du magn6sium sur la prise en charge et la toxicit6 du cadmium

Le Mg ne serait pas un bon inhibiteur de la prise en charge du Cd chez C. reinhardtii

puisqu'une concentration de Mg2* de l0 pM n'inhibait pas la prise en charge i court terme (10

ou 30 min) du Cd (lcd2.l d'exposition: 500 nM) chez cette espdce (Kola et Wilkinson 2005).

De fagon similaire, une variation de la concentration de Mg n'affectait pas la prise en charge

de Cd aprds 60 min d'exposition chez S. vacuolarns (rdsultats non publi6s, mais discut6s

succinctement dans Tdpperwien et al. (2007b). Puisque le Mg interfbre peu avec la prise en

charge du Cd pour de courtes expositions, il est probable qu'il n'ait que peu d'influence sur la

toxicit6 du Cd d long terme pour la croissance des algues, mais cela ne reste qu'une hypothdse

puisqu'aucune 6tude n'a 6t6 trouv6e d ce sujet.

L'effet du Ca sur la prise en charge du Cd semble varier entre les especes phytoplanctoniques.

Ainsi, le Ca serait un bon inhibiteur de la prise en charge du Cd pour des expositions d court

terme chez I'algue C. reinhardrii (Xue et al. 1988, Kola et Wilkinson 2005, Frangois et al.

2007) tandis qu'il n'aurait curieusement pas d'effet chez I'algue S. vacuolatus (r6sultats non
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publi6s, mais discut6s succinctement dans Tdpperwien et al. (2007b)). Le(les) cause(s) d

l'origine de cette importante difference intersp6cifique demeure(nt) encore aujourd'hui

irrconnue(s).

Chez C. reinhardtii, les quelques donndes disponibles dans la litt6rature suggdre que le Ca2*

influence d'une fagon strictement comp6titive I'accumulation du Cd (Xue et al. 1988, Kola et

Wilkinson 2005, Frangois et aL.2007). Plus pr6cis6ment, Kola et Wilkinson (2005) ont mesur6

le flui de prise en charge du Cd2* pendant 30 min d'exposition d une gamme de

concentrations de Cd2* pour des concentrations de Ca2* de lOa ou de 10-3 M Ca2*. Le tagx

maximal d'intemalisation du Cd plafonnait d la m6me valeur (Vr* constant). La constante de

demi-saturation (concentration de Cd2* pour laquelle le taux de prise en charge est la moiti6 du

taux maximal) augmentait lorsque la concentration de Ca2* augmentait dans le milieu. Etant

donn6 que ces expdriences ont 6td r6alis6es sur une trds courte p6riode de temps otr la synthdse

de nouveaux transporteurs est improbable et que le Ca est pris en charge via un transport

facilit6 ne demandant pas d'6nergie biochimique, ces r6sultats suggdrent fortement un

processus de comp6tition entre le Ca et le Cd pour les sites de transport d la surface cellulaire.

Signalons que le Ca se liait arur sites physiologiquement actifs du Cd (constante d'affinitd ou

l'inverse de la constante de demi-saturation; Kcu: 104'5 M-l) avec une plus faible affinitd que

le Cd pouvait se lier aux ligands biotiques (K66: 106 M-t). Des constantes d'affinit6 similaires

furent obtenues par Xue et al. (1988) chez la m€me espdce.

De fagon similaire d l'impact du Ca sur la prise en charge du Cd d court terme, l'effet du Ca

sur la toxicitd du Cd d long terrne varie en fonction des diff6rentes espdces phytoplanctoniques

6tudi6es. Quelques dtudes (Issa et al. 1995, Mosulen et al. 2003, Kiillqvist Z}}t9)suggdrent un

r6le protecteur du Ca contre la toxicit6 du Cd chez diffdrentes espdces d'algues sans toutefois

mentionner la composition compldte de leur milieu et la spdciation d6taillee des constituants.

L'ajout de Ca induira in6luctablement la dissociation des m6taux traces essentiels du tampon

m6tallique utilis6 et il sera impossible d'6tudier l'effet du Ca seul en ignorant la speciation des

aufies 6l6ments traces. De plus, I'ajout de Ca peut changer la force ionique des milieux de
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culture si la concentration d'un autre cation majeur n'est pas diminu6e en paralldle. Il en

ressort donc que les r6sultats de ces 6tudes sont difficilement interpr6tables et ne seront plus

consid6r6es d partir de ce point.

Il y a tout de m6me quelques 6tudes r6centes qui se sont attard6es d I'effet du Ca sur la toxicitd

du Cd d I'int6rieur de milieux de culture oir la sp6ciation des 6l6ments chimiques a 6t6

rigoureusement contrdlde. Les r6sultats fiables disponibles de Maloney Q007) et de Rdty

(2006) ont d6montr6 que le Ca ne diminuait pas la toxicit6 du Cd (au niveau du rendement

cellulaire) chez P. subcapitata exposd au Cd pendant 96 h. Fait int6ressant, l'6tude de

Maloney (2007) a d6montr6 que le Ca2* pouvait avoir un effet indirect sur la toxicitd du Cd2*

en ddplagant certains micronutriments comme le Zr]* et le Fe(III) li6s a I'EDTA et en

augmentant donc la concentration de ces mdtaux traces libres dans le milieu. Le Zn et le Fe

seraient d l'origine de la diminution de la toxicit6 du Cd tandis que le Ca seul (lorsque les

concentrations des cations traces sont maintenues constantes) n'aurait pas d'effet significatif.

Le Zn est pergu comme un inhibiteur de la prise en charge du cadmium chez C. reinhardtii

pour des expositions i court terme (30 min) quoique pour une concentration de Zn exc9dant

cependant celle du cadmium par un facteur 20 (Kola et Wilkinson 2005). Les concentrations

de Zr?* ne d6passant pas celle du cadmium d'un facteur 20 dans 1'6tude de Maloney Q007), il

semble que le Znutun effet plus subtile qu'une simple inhibition de la prise en charge du C4

et ce, si on fait l'hypothdse que le Zn inhibe la prise en charge du Cd chez P. subcapitata deLa

m€me fagon que chez C. reinhardtii. Le Fe(III), quant i lui, ne serait pas un bon comp6titeur

pour la prise en charge du Cd chez C. reinhardtii d'aprds des exp€riences de prise en charge d

court terme (Kola et Wilkinson 2005). Ainsi, le Fe(III) ainsi que le Zn pourraient bien agir

d'une fagon importante sur la synthdse de transporteurs membranaires, ce qui diminuerutla

toxicit6 du Cd2+ et du Cd intracellulaire- Il a 6t6 mentionn6 dans ce document que les cellules

algales pouvaient adapter leur m6canisme de transport du fer et du zinc aprds quelques heures

d'exposition i diftrentes concentations de Fe(I[) et de zinc (m€canisme de rdtroaction

n6gative). Il est donc fortement possible que la toxicit6 et la prise en charge du Cd augmente

en pr6sence de faibles concentrations de Fe et de Zn d cause d'une rdgulation d la hausse de
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I'activitd des transporteurs membranaires du Fe(II) et du Zn, menant malencontreusement i un

transport accentu6 du Cd2*.

1.2.5 M6canismes de toxicit6 du cadmium

De nombreux effets toxiques aigus du cadmium ont 6t6 documentds dans la litt6rature chez les

plantes et les cellules algales. Ce m6tal interfdrerait avec un bon nombre de fonctions

cellulaires telles que la division cellulaire (replication des gdnes, altdration des microtubules)

(Voutsinas et aI. 1997), les signaux intracellulaires, I'expression des gdnes, la reparation des

gdnes et la photosynthdse. Il perturberait aussi I'intdgrit6 des membranes cellulaires via la

peroxydation des lipides (Deckert 2005, DalCorso et al. 2008). Le cadmium induirait ces

effets toxiques en d6plagant les m6taux traces essentiels (Zn, Cu, Fe, Ca) complexds aux

prot6ines et aux enzymes intracellulaires, principalement i cause de sa grande affinitd pour les

groupements thiols et aussi de ses propri6t6s ioniques trds similaires i celles de certains

mdtaux (Zn et Ca) et altdrerait donc la fonction de ces protdines. Via des r6actions

d'oxydor6duction, le Fe et le Cu lib6r6s mdneraient i la production d'especes d'oxygdne

r6actives, qui sont trds toxiques pour la cellule @into et aL.2A03, Rea et aL. 2004). La sdvlntd

de ces effets toxiques pourrait cependant 6tre attdnu6e i I'aide de diftrents mdcanismes do

d6toxication dont la synthdse de peptides ddtoxifiants (phytoch6latines ou prot6ines de choc

thermique) (Hu et aL.2001,Ha112002, Tonicelli et aL.2004, Gerloff-Elias et al. 2006, Lavoie

et aI.2009), la sdquestration du Cd dans des concr6tions insolubles de polyphosphate (Komine

et al. 1996, Komine et al. 2000, Ruiz et al. 2001) ou d'azotelsoufre (Nassiri et al. 1997) ainsi

que par l'expulsion du Cd de la cellule (Lee et at. 1996, Sunda et Huntsman 1996, Kola et

Wilkinson 2005).

L'6tude de la toxicit6 du Cd au niveau de cibles biochimiques intracellulaires (replication de

gdnes, signaux inhacellulaires, alt6ration de la fonction de protdines) est souvent rdalis6e avec

des concentrations de Cd plut6t 6lev6es ([Cd] totale > 100 pM, spdciation non d6finie) et il est

donc diffrcile de bien cerner les sites intracellulaires potentiels d l'origine de la toxicitd du Cd
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pour des tcd'.] faibles et repr6sentatives des lacs et rividres contamin6s par les activit6s

anthropiques. Les 6tudes r6alisdes i des tcdt.] repr6sentatives de celles retrouvdes dans

I'environnement et prenant en compte la spdciation du Cd sont beaucoup plus rares dans la

litt6rature. Le potentiel de croissance cellulaire algal (ou de division cellulaire) serait

traditionnellement reconnu comme 6tant le paramdtre de toxicit6 le plus sensible d la prdsence

du cadmium chez les microalgues (Rosko et Rachlin 1977 , Le Faucheur et al. 2005, Tukaj et

al.2007).Des effets toxiques au niveau de la croissance peuvent Otre d6ce16s d partir de faibles

[Cdtl, soit prds de 10 nM (Le Faucheur et al. 2005, Lavoie et al. 2009). Le cuiwe (Steemann

Nielsen et al. 1969, Steemann Nielsen et Kamp-Nielsen 1970, Stauber et Florence 1987) et le

zinc (Stauber et Florence 1990) exerceraient aussi leur toxicit6 en ciblant de fagon prioritaire

les m6canismes de division cellulaire. Toutefois, I'efficacit6 photosynthdtique mesur6e d I'aide

de fluorimdtre de type < PAM > (< Pulse-amplitude-modulated fluorometry >) pounait 6tre un

pararrdtre de toxicit6 (pour le Cd, le Cu et le Zn) de sensibilit6 comparable au taux de

croissance des algues (Miao et al. 2005).
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2. OBJECTIFS ET I{YPOTHTSES

Les trois objectifs principaux de cette thdse accompagn6s de leurs hypothdses respectives sont
pr6sent6s ci-dessous.

Objectif 1: Mesurer I'effet du Ca2* et d'oligo6l6ments cationiques (Fet*, Zrf*, Co2*, Cr**,
Mttt) sur la prise en charge et la toxicitd du Cd chez l'algue verie Chlamydomonas

reinhardtii;

Hypothdse I : Une augmentation des concentrations des oligo6l6ments inhibera
I'accumulation et la'toxicit6 du Cd contrairement aux prddictions actuelles du MLB.

Le Ca inhibera I'accumulation du Cd comme le prescrit le MLB.

Objectif 2 : D6terminer les m6canismes par lesquels plusieurs de ces mdtaux essentiels et le
Cd exercent leurs effets modulateurs sur l'accumulation et la toxicit6 du Cd:

Hypothdse 2: Les m6taux taces essentiels inhiberont de fagon non comp6titive
l'accumulation du Cd, contrairement aux pr6dictions du MLB, mais ne seront pas des
compdtiteurs significatifs vu leur faible concentration. Le Ca inhibera I'accumulation du
Cd de fagon strictement compdtitive.

La toxicit6 du Cd sera fonction de la quantitd totale de Cd accumul6 dans les cellules

algales.

Objectif 3 : D6velopper un moddle du ligand biotique incorporant les efilets physiologiques

des 6l6ments essentiels chez I'algue C. reinhardtii afin de pr6dire l'accumulation et la toxicitd
du Cd chez cette espdce au cours d'expositions i long terme (60 h).

Hypothdse 3 : L'incorporation dans le MLB du potentiel inhibiteur non compdtitif des

m6taux traces sur I'accumulation du Cd pemretha de pr6dire l'accumulation du Cd (qui

sera proportionnel d la toxicit6 du Cd) dl'ltatstationnaire chez C. reinhardtii.
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3. METIIODOLOGIE

3.1 Choix de I'espice

Pour ce projet doctoral, nous avons choisi d'utiliser I'algue ver-te d'eau douce Chlamydomonas

reinhardtii P. A. Dang. cofilme organisme cible. Cette algue unicellulaire fait partie de

l'embranchement des Chlorophyta (algues vertes) et de I'ordre des Volvocales. La souche

sauvage munie d'une paroi cellulaire (CPCCll) fut obtenue du <Canadian Phycological

Culture Center, CPCC >r situd d l'Universit6 de Waterloo (Ontario, Canada). Ce centre 6tait

auparavant situe e 1'Universit6 de Toronto (Ontario, Canada) sous le nom de < University of

Toronto Culture Collection- UTCC ).

Cette espdce d'algue constitue un moddle id6al pour notre 6tude, car les interactions entre les

mdtaux et les cellules de cette espdce ont 6t6 grandement,dtudids dans un contexte 6cophysio-

toxicologique (Knauer et al. 1997, Hanikenne 2003). C'est I'organisme photosynth6tique

unicellulaire le plus connu au niveau g6n6tique et biochimique (Harris 1989, Prdschold et al.

2005). On connait en effet plusieurs tansporteurs de m6taux essentiels chez cette espdce ainsi

que la fagon dont ils sont r6gul6s (Merchant et a1,.2006). L'espdce C. reinhardtii est donc un

choix pertinent pour cette thdse dans le sens qu'il permet de coupler et comparer ces donndes

physiologiques/biochimiqueVg6ndtiques aux donn6es r6colt6es dans la pr6sente 6tude r6alis6e

en chimie environnementale visant d dlucider quantitativement I'importance de ces diftrents

transporteurs dans I'accumulation des mdtaux pr6sents e des concentrations traces

repr6sentatives du milieu naturel.

Chlamydomonas reinhardtii est aussi facile d cultiver en laboratoire. Elle n'a besoin que d'un

milieu de culture simple ne contenant pas de vitamines et de cofacteurs, ce qT permet de bien

contr6ler la speciation initiale des m6taur en solution Cette demidre caract6ristique est

essentielle afin de bien interprdter les exp6riences de prise en charge et de toxicit6 du

cadmium en prdsence de diff6rentes concentations de micronutiments et de calcium.
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3.2 Exposition des organismes

3.2.1 Culture des algues

Les culture-mdres de Chlamydomonas reinhardtii ont 6t6 maintenues dans des cultures en lots

(milieu de culture LM; voir les d6tails du milieu au paragraphe suivant et d I'annexe A) dans

des erlenmeyers de 250 rrL en polycarbonate (pour les expdriences) ou de verre (pour la

culture-mdre). Ces cultures dtaient plac6es sur une plaque agitatrice (60 rpm) i l'intdrieur

d'une chambre environnementale (Conviron, CMP4030). La temp6rature d I'int6rieur de la

chambre 6tait r6gl6e d20,0+ 0,1 oC. La luminosft6 etdtmaintenue a 100 + l0 pE ou pmol m-2

s-l afin d'obtenir des cultures d'algues asynchrone (qui se divisent d un taux constant durant

toute la phase exponentielle de croissance). La distribution de taille ainsi que le m6tabolisme

des algues demeuraient donc davantage uniformes sous une lumidre continue qu'en pr6sences

de cycles jours/nuits, ce qui simplifiait I'analyse subs6quente des r6sultats. Les algues dtaient

manipul6es d'une fagon ax6nique, c'est-i-dire que les milieux de cultures 6taient autoclav6s

(20 min, l2l "C) et les m6taux traces 6taient ajout6s i partir de solutions stocks acidifi6es

6tant st6rilis6s par filtration. L'ensemble des manipulations des cultures d'algues ax6niques

dtaient r6alis6es sous une hotte d flux laminaire. L'absence de contamination bact€rienne 6tait

testde visuellement par plaquage sur agar (Difco-Bacto Agar).

Le milieu LM fut sp6cialement d6velopp6 pour dtudier I'effet d'une augmentation des m6taux

traces et du calcium sur I'accumulation et la toxicit6 du Cd. Les d6tails relatifs au

d6veloppement de ce milieu de culture sont disponibles i l'annexe A et la composition

chimique compldte du milieu LM est fournie au tableau I de l'article I (section7).Le milieu

LM poss6dait des concentrations libres de m6taux traces et de calcium faibles 6tant

repr6sentatives des concentrations minimales de ces m6taux essentiels retrouv€es dans les lacs

de Rouyn-Noranda et de Sudbury. De plus, la force ionique du milieu de culture 6tait fixde i

une valeur relativement 6lev€e de 22 meq L-r avec ajout de nitrate de sodium (NaNO: 1 M).

Les faibles concentrations de mdtaux haces dans le milieu de base LM permettaient d'6tudier

facilement l'effet d'une augmentation de lerns concentrations sur I'accumulation et la toxicit6
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du Cd. De plus, la faible concentration de calcium du milieu ainsi que la haute force ionique

du milieu LM nous donnait la possibilit6 d'augmenter la concentration de Ca tout en

conservant une force ionique constante de 22 meq L-l (en compensant la hausse de la

concentration de Ca par wre relativement faible diminution de la concenffation de NaNO:). Le

protocole pour la fabrication du milieu 6tait essentiellement le m€me que celui utilis6 pour

r6aliser les milieux MHSM-I (Fortin 2000), mise d part les differences de concentrations de

m6taux traces, de calcium et de NaIt{O: mentionn6es ci-dessus.

Les rendements cellulaires aprds 60 h de croissance chez C. reinhardtii cultiv6e dans le milieu

LM n'6taient pas significativement diftrents de ceux obtenus pour des cultures rdalis6es dans

le milieu hpditionnel MHSM-I. Les algues semblaient toutefois avoir une plus grande

difEcult6 d se diviser au ddbut de la phase exponentielle. Ce probldme disparaissait vers la fin

de la phase exponentielle, c'est-i-dire d environ 60 h de croissance (voir annexe A pour plus

de d6tails i ce zujet).

3.2.2 Contr6le de la sp6ciation des m6taux

Tout au long de cette 6tude, on s'est attardd minutieusement d bien contdler la sp6ciation des

m6taux. L'acide nitrilotriac6tique (NTA) fut choisi cornme agent ch6lateur permettant de

tamponner.les concentations de mdtaux libres dans les milieux d'exposition, surtout au cours

des expdriences d'exposition i long terme. Le logiciel informatique MINEQL+ version 4.6

(Schecher et McAvoy 1992) avec les constantes d'6quilibres r6vis6es (Martell et al. 2004) fut

utilis6 afin de mod6liser les concentations de m6taux libres. Les concentrations totales de

NTA furent augment6es lorsque n6cessaire de fagon concomitante aux concenfiations totales

de m6taux alin d'6viter que I'ajout d'un m6tal mdne d la dissociation des complexes d'autres

m6taux ddji pr6sents et influence donc la speciation des autes m6taux indirectement.
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Un grand excds de NTA (Z tO4 M) fut utilis6 pour la fabrication de I'ensemble des milieux de

culture, sauf pour quelques exp6riences r6alis6es d court terme oti aucun ligand ne fut ajout6.

Cette approche cr6ait un 6norme r6servoir de Cd et d'autres m6taux traces en solution. Les

bilans de masse des activit6s de loecd dans les filtrats obtenus lors de la collecte des algues ont

montrd que la concentration totale de Cd diminuait de moins de l0o/o aprds exposition des

alguesddi f i f6rentesconcentrat ionsdeCc2*12,3x10-rrMe5x10-8MCd2)pendant60hen

pr{sence des concentrations de mdtaux essentiels les plus faibles (LlO. D'aprds des

simulations MINEQL, cette diminution de moins de 10% de la concentration totale de Cd

n'induisait qu'une diminution de moins de l}o/odes concentrations libres de Cd2* et n'affectait

pas les concentrations des 6l6ments essentiels. De plus, aucune perte significative de Cd par

adsorption sur les parois des erlenmeyers ne fut observ6e. Les concentrations totales de Cd

dans les milieux t6moins LM 6taient plus faibles que la limite de d6tection d I'ICP-AES (2 x

lo-e M Cd) et donc les concentrations de I'ion libre 6taient plus faible que l0-r2 M Cd2*.

Des mesures de fer dissous (avant et aprds filtration des milieux de culture sur des filnes de

0,2 pm de porosite) sugg6raient que la pr6sence d'oxyhydroxides de fer dans les milieux de

culture 6tait ndgligeable (voir annexe B). De plus, la pr6sence potentielle de colloides de fer

adsorbant le Cd fut 6cart6e par I'analyse du lDCd retenu sur des membranes de 0,025 trrm de

porosit6 aprds ultr.afiltration des milieux de culture LM et +fe (LM avec une [F"'*] 100 fois

plus 61ev6e) (voir article 1).

3.3 D6comptes cellulaires et mesure de la toxicit6 du cadmium

La d6termination de la concentation de cellules algales dans les milieux de culture 6tait

r6alis6e d I'aide d'un compteur de particules @eckman Coulter, Multisizer III). Pour ce faire,

un 6chantillon de milieu de culture 6tait dilu6 dans une solution 6lectrolytique (Isoton II) avant

I'analyse par I'appareil. L'appareil fournit la concentration cellulaire en terrnes de nombre de

cellules (nombre de cellules d'algues *L-t), de surface cellulaire (pm2 d'algues ml--l) et de

volume cellulaire (pm3 d'algues ml,-l; en faisant I'hypothdse que les cellules sont sph6riques.
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ll est donc possible d'6valuer d'6ventuels changements de taille des cellules en plus d'analyser

leur nombre.

Pour la pr6sente 6tude, les algues 6taient toujotrs inocul6es d une densit6 cellulaire initiale de

40 000 cellules ml,-r et cultiv6es jusqu'd ce qu'elles atteignent la fin de la phase exponentielle

(60 h de croissance) (pour des raisons expliqu6es d l'annexe A). La concentration ou

rendement cellulaire aprds 60 h de croissance 6tait utilisd comme paramdtre de mesure de la

toxicit6 du Cd (< endpoint r).

3.4 Mesure de I'accumulation du cadmium et du zinc

Les cellules 6taient premidrement filtrdes sur deux filtres de polycarbonate.(porosit6 de 2 p ;

diamdtre de 47 mm) superposds I'un sur I'autre. Ensuite, les cellules 6taient rinc6es pendant 10

min avec une solution d'EDTA 104 M afin de d6sorber les m6taux prdsents i la surface des

cellules. Cette 6tape 6tait suivie de trois ringages avec le milieu LM-R (LM sans mdtaux traces

et NTA) pour bien enlever les r6sidus du milieu d'exposition et de m6taux extracellulaires. La

quantitd de l@Cd ou de 55Zn sw le filtre du haut (accompagnd des algues) ainsi que pour le

filte du bas (blanc de filtation sans algues, otr les m6taux s'adsorbent passivement dans le

filte) 6tait mesuree i I'aide d'un compteur garnma (Wallac 1480, Perkin-Elmer). La quantit6

de m6tal internalisde par les algues pouvait donc 6te calculde en soustrayant le signal du blanc

de filtration au signal des algues r6colt6es sur le filtre du haut. L'efficacit6 de comptage du
t@Cd et du 55Zn (d6sint6grations d6tect€es par minute ou comptes par minute ou CPM divis6es

par les d6sintdgrations thdoriques par minute ou DPM) 6tait premidrement d6terrnin6e

s6par6ment en triplicata d partir de dilutions des sources radioactives des deux mdtaux. Pour

ce faire, 2 firL de ces sources diludes dans une matrice HNO: lYo vlv furent plac6s dans les

flacons d scintillation de 5 mL. L'efficacitd de comptage 6tait de 48,1 t 0,6 yo et de 21,2 * 0,4
o/o pourrespectivement le lDCd etle6sZn. Le temps de comptage 6taitajust6 afin d'obtenir

une erreur sut I'activit6 du radio-isotope relativement faible (< 5%). La fen€tre pour mesurer
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les d6sint6grations du r@Cd 6tait restreinte entre 16 et 36 keV (pic principal n 22 keY) tandis

que pour le6szn,la fen6tre d'analyse comprenait 100 e 1500 keV (pic principal e 1115 keV).

Le signal gamma obtenu avec le compteur 6tait converti avec la proc6dure ddcrite ci-dessous

afin de d6terminer la concentration totale de Cd ou de Zn dans les 6chantillons. Premidrement,

les comptes par minute (CPM) 6taient transform6s en d6sint6grations par minute @PM) en

divisant tes CPM par l'effi.cacit6 de comptage (CPM/DPM). Les DPM €taient ensuite

converties en nCi en les divisant par 2220 DPM nCi-l. Ensuite, les concentrations de

radioisotopes (en nCi) 6taient converties en concentration totale de l'616ment (moD en utilisant

l'activit6 spdcifique du cadmium (pCi pmol Cd totaft) ou du zinc (pCi Fmol Zn total-r). Cette

activit6 sp6cifique, fournie par la compagnie i la date de certification de la source, 6tait

corrig6e pour la d€uoissance radioactive i l'aide de l'6quation ci-dessous :

ln2 t

N=Noe@ 6q.(e)

ori N est.l'activit6 sp6cifique du m6tal d un temps t, No est I'activit6 initiale fournie d la date de

certification et twest la demi-vie du radioisotope (r@Cd : 462,3jours ; 
6tzn- 244 jours). Le

calcul de l'activitd spdcifique devait aussi tenir compte de toutes dilutions isotopiques (i.e.

I'ajout de mdtal non radioactif).
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3.5 Plan exp6rimental

3.5.1 Exp6riences d'exposition i long terme

Des cultures d'algues, ayant 6t6 acclimatdes pendant plus de sept g6ndrations au milieu LM,
furent premidrement expos6es i une concentration de 7 x l0-e M Cd2*. Cette concentration de
Cd en prdsence des concentrations de mdtaux traces essentielles prescrites par le milieu LM
inhibait de 50o/o (ECso) le rendement cellulaire aprds 60 h, exprim6 en termes du nombre de
cellules. D'autres expositions 6taient par la suite r6alis6es en pr6sence de differentes

concentrations de m6taux traces et de calcium afin d'6valuer leurs effets sur I'accumulation et
la toxicitd du Cd (Objectif 1). Plus pr6cis6ment, les algues 6taient exposees successivement au
cadmium d l'int6rieur du milieu LM de base ainsi qu'en prdsence d'une concenfration 6lev6e

d'un autre cation d'int6r6t. Pour ces expdriences, les concentrations (M) passaient de l0-ll d
l}'e zr**,10-11 a l}-e co2*,10-le d 10-17 Fe3*, l0-s'3 e l0{ lvln2*, 10-14 e 10-13 cu2+ ou 10a.7 i
l0-3 Ca2+. L'accumulation et la toxicit6 du Cd dtaient mesur6es dans chacun de ces sept
milieux (nomm6s LM, +Zr1, *Co, *Fe, +Mn" +Cu et +Ca) pour des pdriodes d'exposition de
60 h d 7 x l}'e M Cd2*. Ces exp6riences d'exposition ont aussi 6t6 r6alis6es chez des algues
prd-acclimat6es pendant plus de trois g6n6rations aux milieux contenant une concentation

dlev6e de m6taux traces (i.e. +Zn, *Co, *Fe, +Mn, +Cu) afin de v6rifier si la rdponse de
I'algue vis-d-vis du Cd changeait aprds acclimatation.

L'accumulation et la toxicitd du Cd furent aussi dtudiees pour des expositions de 60 h d une
gtunme de [Cd2*] (de 2,3 x 10-rr M e 8 x 10-7 M Cd2) dans les milieux LM et +Zn ainsi que

dans un autre milieu nomm6 HM, ori les concentrations de tous les cinq mdtaux taces

d'int6ret furent augment6es en combinaison. Ces exp6riences furent r€alis6es avec des algues

acclimat6es au milieu de base LM pendant plus de sept g6n6rations.

37



Milieux lzn'*l Icot*l IFet.l IMn'*] [cu'.] Ica'*]
(M) (M) (M) (M) (M) (M)

LM
+Zn
+Co
+Fe
+Mn
+Cu
+Ca
HM

'10-11

10-e
't0-11

1o-11
1o.11
1o-11
10'11
10.s

1o  t '

1o-11
10-'
1o-11
10-11
lo t t
1o-11
1o-t

10"
1o-1e
10 "
lout
1o-1s
lott
1o-"
1o'"

1o*''
1o*''
1o*''
1o*'t
1o'
1o*''
1o*''
10"'t

1 oto
1o-to
1o-to
1o-to
loto
1o-t'
1o-t '
1o"

1on''
'rot''
1ot''
1ot''
1ot''
1ot '
1o'
1on '

Tableau I : Concentrations libres de mdtaux traces et de calcium utilis6es pour les diff6rents milieux
de culture et d'exposition.

Tout au long des expositions de 60 h, des mesures de densit6 cellulaires furent aussi r6alis€es

pour les cellules croissant dans les milieux LM, +Zn et HM afin de pouvoir d6terminer le taux

de croissance sp6cifique (p) de I'algue en absence de Cd. Ce taux de croissance fut seulement

mesur6 exp6rimentalement pour les expositions tdmoins sans Cd (p**: 1.03 + SD 0.10 d t; tt

: 6) et non pour les expositions au Cd dans trois diftrents milieux de culture- En faisant

I'hypothdse que le taux de croissance est constant tout au long de la phase de croissance

exponentielle, il 6tait possible de calculer les taux moyens de croissance des cultures d'algues

avec ajout de Cd en multipliant le taux de croissance maximale mesur6 chez les cultures

t6moins par I'inhibition du taux de croissance relatif au tdmoin (Uco / Fter,,oin), calculde avec

l '6q.  10:

Vca Ln (rendem€rts, .u) - Ln(rendementlo)
6q. (10)

l46moin Ln (rendementjr, t6moin) - Ln(rendement3o)

oir rendemeot tr,ca et rendement rl,t6moin sont les rendements cellulaire en termes de biovolume

total (volume total cellulaire ml-t) mesur6s aprds 60 h de croissance pour les cultures

exposdes respectivement au Cd et sans ajout de Cd (t6moin); rendementto est la concentration
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initiale d'algue (en volume cellulaire total ml,-l , of 40 000 cellules ml,-l =2,75 x 108 pm3

mL-t).

3.5.2 Exp6riences d'exposition i court terme

L'accumulation du l@Cd ou du6szn d court terme de 3 d 45 min a 6td 6tudiee en fonction

d'une large gamme de [cd2.] ou de Iz*.j(l0-tt d 8 x l0-5 M c&*; 2x l0-n d 2 x l0-5 M

Ztf\. Les algues 6taient prdalablement acclimat6es d diftrents milieux de culture (LM, *Zn,

*Co, HM, LM en pr6sence de7 x 10-e ou < 10-12 M Cd'z) pendant une g6n6ratioq sauf pour le

milieu LM sans ajout de Cd, oir les algues dtaient cultiv6es depuis plus de sept g6ndrations

dans ce milieu. Ces algues d la fin de la phase exponentielle 6taient r6co1t6es par filtration,

rinc6es trois fois avec le milieu LM-R et inocul6es d une densit6 cellulaire de 40 000 cellules

ml--r dans des milieux d'expositions simplifids sans NTA (LM-R) pour les [Cd2*] ou fZnz*f
plus 6lev6es que l0-8 M et, pour les tcd'?l ou [h]jplus faibles que 10-8 M, dans un milieu

tamponn6 avec le NTA (LM). Une expdrience a aussi 6t6 rdatis6e afin de tester I'effet sur

I'accumulation de Cd d'une hausse de la [Cal (10-3 M au lieu de la concentration de base de

2 x 10-s M) dans le milieu d'exposition. Pour cette exp6rience, les algues 6taient acclimatdes

au milieu LM avant I'exposition. Finalement, les taux d'accumulation de Cd ou de Zn6taient

calcul6s en divisant les concentrations intracellulaires de mdtal mesur6es par le temps

d'exposition.

Les effets competitifs du Cq du Mg, du Znet du Co sur l'accumulation du Cd (ainsi que la

compdtition du Ca et du Cd pour I'accumulation du Zn) ont aussi 6te testds. Les cellules

d'algues d la fin de la phase exponentielle (acclimatees au milieu LM pour plus de dix cycles

cellulaires) dtaient rdcoltdes par filtation, rinc6es trois fois avec l0 mL de LM-R et

resuspendues dans le milieu LM-R 1+l@Cd ou6sznli une densit6 cellulaire d'environ 40 000

cellules mL-I. Les algues 6taient expo#es pendant 3 ou 30 min e 2 x l0{ ou l0{ M Cd2* ou

zn2* enpr6sence de l0{ e l0-3 M c**,8 x l0-5 a l0-3 M Mgt* ou l0-8 e l0-5 uzrf*l c&*/

Co2*. En outre, I'accumulation du Zn6s itune faible tZ-*\ (1,5 x 10-lt 14 a aussi dtd mesur6e
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dans. des milieux complets tamponn6es avec le NTA (LM) pour une exposition de 40 min en

pr6sence de [Cd2l variant de l0-rr i 5 x 10-e M Cd2*.

3.6 Formalismes math6matiques et proc6dures de mod6lisation des donn6es

I

A l'6quilibre, le taux d'accumulation des mdtaux (Vr,roi) par n sites de transport (l) est d6crit

par 1'6quation (11) du MLB ci-dessous (Sunda et Huntsman 1998c, Frangois et aL.2007):

+
Vu"-i = 

L
i=L

v,Y"",._, [Me,*] KM:-,
1 + ([Mez+] rffi_i ) + ([c"+] Kfo"-, )

(11)

of [Me'*] est la concentration de I'ion m6tallique libre 6tant accumul6 par les cellules (en

absence de limite de I'accumulation impos6e par la diffirsion), V,Yj*-r est le taux

d'accumulation maximal du mdtal Me atteint d saturation des sites de transport i,IC'*l est la

concentration du compdtiteur C'*, KM!-r et Kfn"-, sont les constantes d'afitinitd respectivement

de Me"* et de C'* pour le systdme de transport du Me. Le paramdtre V#j"-r est 6gal d la

quantit6 totale (en moles) de transporteurs par unit6 de biomasse (S1) multiplid par la

constante de vitesse (kiJ pour le transport du m6tal d travers la membrane.

Les techniques exp6rimentales que nous avons utilis6es afin d'obtenir les paramdtres

cindtiques des diftrents systdmes de transport et de mod6liser ad6quatement I'accumulation

de Cd s'6nongent comme suit. On a commenc6 par mesrner les taux doaccumulation du Me

(ici le Cd ou le Zn) en fonction de la [Mer] lors d'expositions i court terrne en pr6sence de

faibles concentrations de compdtiteurs tels que le Ca" le Mg et les mdtaux taces afin qu'ils

aient un effet n6gligeable sur I'accumulation du Me. L'effet n6gligeable des principaux

comp6titeurs (except6 pow I'effet competitif significatif d'une faible tc**l sur

l'accumulation du Cd et du 7-n via les systdmes de transport Cd-l et 7n'1, voir paragraphe

suivant) fut ensuite valid6 par des exp,driences de liaisons compdtitives (voir 6q.2)en fonction

de la [Me2*]. Donc, pour I'ensemble des systdmes de transport (sauf les systdmes Cd-l et Zn-

1), il 6tait possible de d6terminer des K!$-1 et KZI-i pr6cises avec ces exp6riences. Les
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capacit6s des systdmes de transport (V#;'*-i) pouvaient aussi 6tre calculdes pour l'ensemble

des systdmes de transport de Me.

Par la suite, en se basant sur les courbes d'accumulation du Me en fonction de [Med] r6alis6es
pr6c6demment, il fut possible d'identifier des [Me"*] suffisamment faibles pour ne pas saturer
les diff6rents systdmes de transport pour lesquels nous voulions 6tudier I'effet comp6titif de
differents cations. En choisissant une telle [Mel pour chacun des systdmes de uansport, on

s'affranchissait de tenir compte de h Kff!-1 (qui 6tait d'ailleurs inconnue prdcisdment pour les
systdmes Cd-l et Zn-l) lors de l'6tude des effets des cations compdtiteurs (dq. (12)). Les
exp6riences de compdtition (oir la [M"'*] est maintenue constante et oir la [Cl augmente)

fournissaient des constantes d'affinit6 des compdtiteurs c'* (ex.: Kfn"_, : KEI_, , Klout_, ,

KZi-t ' K3$-, ou'rffi-, , Kf,rt-, , KE$-,) pour les sites de transporr du Me'* en utilisant
l'6quation 12:

VM"-i =
1 + (Kfr"_i [c,*]) + (KMB_itMe2* l)

oit A est un paramdtre ajustable regroupant tous les termes du numdrateur de l'eq (ll).

Mentionnons qu'il nous a 6td impossible de choisir une [Mel suffisarnment faible pour les

systdmes Zn-2 et Cd-2, puisque d'autres systdmes de &ansport Zn-3 et Cd-3 de plus haute

aff1nit6 opdraient d des concentations proches des K$!-, des systdmes Zn-2 etCd-Z.Dans ce

cas, nous avons inclus le K!$-, ou le Kffi-2 dans 1'6q. (12) (puisqu'une augmentation des

[Cu'*] de2 x 10-s a 104 M Ca2* n'affectait pas I'accumulation du Cd et duZnpar les systdmes

Zn-2 et Cd-2, on pouvait affirrner que les K3$-, et K[|.-L d6termin6es avec l'dq. (ll) 6taient

exactes et non biaisdes par la pr6sence du Ca). Par consequent, le temre KLa. [Med] 6tait
n6gligeable pour l'ensemble des exp6riences de compdtition utilisant l'eq. (12) sauf pour les
exp6riences impliquant les systdmes Zn-2 etCd-z. Notons aussi que les effets comp6titifs des

protons sur I'accumulation du Cd firent consid6r6s c,ornme ndgligeable d pH 7 1trfl. <<tO5;

d'aprds les donn6es de Frangois et al. (2007)). En faisant I'hypothdse que le Cd et le Zn
pattage les m6mes systdmes de transport (hypothdse qui sera validde dans la section

(12)
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R6strltats), I'effet comp6titif des protons i pH 7 sur l'accumulation duZn dewait 6tre aussi

n6gligeable. En connaissant I'affrnit6 du seul comp6titeur significatif (Ca) pour certains sites

de transport du Cd et du Zn (i.e. les sites Cd-l et Zn-l), il 6tait possible de calculer

pr6cisdment XM!-rpar r6gression non lin6aire en utilisant l'6q. (11), mais en incluant cette

fois les KEfi-, ou K[f,-, d6termin6es avec l'6q. (12).

Pour des expositions au Cd d long terme oi la croissance algale devient significative, le taux

de division cellulaire module transitoirement les concentrations intracellulaires de Cd ([Cd*u],

c'est-d-dire le contenu en Cd par unit6 de biomasse) en fonction du temps d'exposition. Le

taux de changement de la [Cd*1] est donn6 selon 1'6quation diff6rentielle suivante :

ry= vca-i- Flcd.u'l 6q. (13)

oi p est le taux de croissance spdcifique de l'algue. En pr6sumant que Vca-i et p demeurent

constant lors de l'exposition, l'accumulation de Cd tendra 6ventuellement vers un 6tat

stationnaire, oi d[Cdou]/dt sera 6gal d 0. A l'6tat stationnaire, on obtient donc l'dquation 14 :

[Cd"un] = 6q. (14)

Le taux d'accumulation de Cd e l'6tat stationnaire (Vca i) est calcul6 avec l'6q. (11) pour les

algues ayant atteint l'6tat stationnaire (i.e. pr€-acclimat6es i des concentrations spdcifiques en

m6taux taces essentiels avant I'exposition). Le taux de croissance spdcifique P peut quant i

lui €tre calcul6 i I'aide de 1'6q. (10). Il 6tait donc finalement possible de mod6liser la quantitd

de Cd intracellulaire e l'6tat stationnaire et de comparer cette [Cd*u1 mod6lisee e h [Cd*rr]

mesurde exp6rimentalement aprds 60 h de croissance (Objectif 3).

vca-i

F
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3.7 Statistiques

La significativite des differences entre les moyennes obtenues exp6rimentalement dans cette

thdse fut test6e par des analyses de variance d un ou deux facteurs suivies du test de

comparaison multiple de Tukey. Les constantes d'affinitg (KM3-J et les capacit6s gffjr-i) des

systdmes de transport furent obtenues en optimisant par la m6thode des moindres carr6s

l'ad6quation entre les taux d'internalisation de m6taux (en fonction de la concentration de

I'ion libre) mesur6s exp6rimentalement et pr6dits avec notre moddle. Les differences

significatives par rapport d z6ro des constantes provenant de ces r6gressions soient fff!-t et

V#f*-,, firent test6es par des tests de t de Student pour 6chantillons ind6pendants. Les

differences entre les moyennes des capacit6s des systdmes de transports (V#j"-i) chez des

algues acclimat6es d differentes concentrations de m6taux traces furent 6valu6es en testant la

significativit6 des differences entre les taux d'accumulation moyens prds de la saturation des

transporteurs (donc prds de V#"t"-tl avec des tests de t de Student pour 6chantillons

ind6pendants. Toutefois, les differences entre les constantes d'affinit6 moyennes ne pouvaient

Otre test6es rigoureusement avec des tests statistiques i cause du faible nombre de mesures de

taux d'accumulation au [Cd2*1 oulhf*] plus faibles que la constante de demi-saturation des

systdmes de transport (6tant I'inverse de la constante d'affinitd du m6tal). Les differences entre

les moyerures des constantes d'affinit6 des systdmes de transport furent donc 6valu6es d'une

fagon conservatrice par la comparaison des intervalles de confiance des constantes d'affinit6

mod6lis6es.

Les donn6es brutes (ou encore transformdes par la transformation Box-Cox) respectaient les

conditions des tests statistiques utilis6es (ANOVA et test de t), soient l'egalite des variances et

la normalit6 des donn6es (test de t) ou des r6sidus (ANOVA). Toutefois, pow la comparaison

de deux moyennes de variances in6gales, le test de t pour variances in6gales 6tait utilis6.

L'ensemble des tests statistiques et r6gressions furent r6alis6es avec les logiciels Systat l0 et

Sigma-Plot 10 et les r6sultats 6taient consid6r6s significatifs si p < 0,05.

43



La macro REGTOX implant6e dans le logiciel Excel

(hlltp://www.normalesup.ore/-vindimiarten_index.html) fut utilis6e afin de calculer les

concentrations de Cd intracellulaire inhibant la croissance de 50%o (ECso) avec I'approche de

Hill. Les intervalles de confiances des EC56 molens dtaient estim6es d l'aide de simulation

non param6trique de type < Bootstrap >.
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I. NNSULTATS ET DISCUSSIONS

Les principaux r€sultats, et leurs interpr6tations, obtenus dans le cadre de ce projet de

recherche sont pr6sent6s dans cette section. Les r6sultats pr6sent6s dans ce chapitre, ainsi que

des r6sultats additionnels, figurent dans des articles individuels (chapihes 7 d9).

4.1 Reproductibilitf et sensibilit6 des mesures de toxicit6 du Cd en fonction
du paramitre de toxicit6 choisi

Pour des algues acclimat6es au prdalable au milieu LM, une exposition de 60 h i 7 x 10-e M

Cd2* dans le milieu LM inhibait significativement (p<0.01) de 57 iL 80% la croissance (en

termes de nombre de cellules produites; Fig. a) de C. reinhardtii, et cela pour six expdriences

r6alis6s ind6pendamment (barres noires, Fig.a). Toutefois, lorsque la toxicit6 du Cd 6tait

exprim6e en fonction du rendement au niveau du volume total cellulaire, les effets toxiques

apparents devenaient quantitativement moins importants et .dtaient similaires entre les

exp6riences (environ 10-20% d'inhibition; pas de variabilit6 inter-exp6rimentale significative)

(Fig.5). Cet effet toxique faible induit par 7 x 10-e M Cd2* n'6tait cependant statistiquement

significatif que pour deux de ces six exffriences (p<0.05, Fig. 5, barres noires avec

ast6risques). La plus faible toxicitd apparente du Cd2* sur le rendement au niveau du volume

cellulaire relativement d celle mesur6e en fonction du nombre de cellules (Fig. a et 5), 6tait

due d la capacit6 des cellules i croihe (i.e., leur m6tabolisme demeurait au moins partiellement

fonctionnel) m€me si les processus de division cellulaire 6taient inhibes. Ce ph6nomdne

menait donc i une augmentation du volume cellulaire moyen par cellule en prdsence de [Cd2*]
relativement 6lev6es et compensait en partie pour la diminution du rendement en termes de

nombre de cellules. Des exp6riences avec la diatomde marine, Nitzschia closterium,ont aussi

montr6 que la division cellulaire 6tait affectee en premier lieu par des concentrations toxiques

de Zn et de Cu dans des conditions oir la respiration et la photosynthdse n'6taient pas encore

inhib6es (Stauber et Florence 1987, 1990).
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Figure 4 : Rendement relatif mesurd en termes du nombre de cellules produites (p/p6, oi p et ps sont
leJ concenfiations algales en nombre de cellules par mL aprds 60 h de croissance pour respectivement
les cellules t6moins en absence d'ajout de Cd et les cellules expos6es d 7 x 10-'M Cd'*) en fonction de
la composition du milieu d'exposition (expo) et d'acclimatation (accl). Les algues furent acclimat6es
au milieu LM (LM accl) ou aux milieux oir la concentration d'un des six cations fut augment6e (+Me
accl, of Me repr6sente le Zn, Co, Fe, Mn, Cu ou Ca). Les algues furent ensuite expos6es d 7 x 10-' M
Cd2* dans le milieu LM (LM expo) ou dans des milieux of la concentration d'un des six oligo-
6l6ments fut augment6e (+Me expo). Les ast6risques montrent les rendements relatifs 6tant
significativement inhib6s par rapport aux t6moins sans ajout de Cd (p/pe < 1). Les bares doerreur
repr€sentent I'ecart-type de trois mesures.
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Figure 5 : Rendement relatif mesur6 en termes de volume cellulaire (v/vo, oir v et vs sont les
concentrations algales de volume cellulaire en pm' ml--t aprds 60 h de croissance pour respectivement
les cellules tdmoins en absence d'ajout de Cd et les cellules exposdes i 7 x lO-e M Cd2l en fonction de
la composition du milieu d'exposition (expo) et d'acclimatation (accl). Les algues furent acclimat6es
au milieu LM (LM accl) ou aux milieux oi la concentration d'un des six cations fut augment6e (+Me
accl, oir Me repr6sente le Zn, Co, Fe, Mn, Cu ou Ca). Les algues furent ensuite exposdes d 7 x 10-e M
Cd'* dans le milieu LM (LM expo) ou dans les milieux oi la concentration d'un des six oligo4l6ments
fut augment6e (+Me expo). Les ast6risques montrent les rendements relatifs dtant significativement
inhibes par rapport aux tdmoins sans ajout de Cd (v/vs < 1). Les barres d'erreur reprdsentent l'6cafi-
type de trois mesures.

L'accumulation du Cd i I'intdrieur des cellules de C. reinhardtii dtait aussi beaucoup plus

reproductible entre les expdriences lorsqu'elle 6tait norrralisee par rapport au volume total

cellulaire au lieu du nombre de cellules. En effet, pow les cellules acclimatees d des

concentations de m6taux traces essentiels faibles (prdsentent dans le milieu LM),

I'accumulation moyenne de Cd par unitd de volume cellulaire n'6tart pas significativement

differente pour I'ensemble des six exp6riences r6alisees ind6pendamment (8,1 + 0,7 amol Cd

pm-3); Fig. 6, bares noires). Par contre, l'accumulation moyerme de Cd par cellule 6tait
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beaucoup plus variable (1000 d 2700 amol Cd cellule-r) et differait entre les expdriences

(p:0.01; Fig. 7; barres noires)

Figure6:Cadmiumintracellulaire(amolCdpm-3)mesur6aprds60hd'exposit iondTxlOiMCd2*
en-fonction du mitieu d'acclimatation (accl) et d'exposition (expo). Les algues furent acclimat6es au

milieu LM (LM accl) ou aux milieux oir la concentration d'un des six cations fut augment6e (+Me accl,

oir Me repr6sente le Zn, Co,Fe, Mn, Cu ou Ca). Les ast6risques indiquent les diff6rences significatives
entre les toncentrations de Cd intracellulaire mesur6es pour les algues expos6es au milieu t6moin LM
(LM expo) et au milieu of la concentration d'un des six oligo4ldments fut augmentee (+Me expo),
pour un m€me milieu d'acclimatation. Les barres d'erreur repr6sentent I'ecart-t)?e de trois mesures.
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Figure 7: cadmium intracellulaire (amol cd cellule-r) mesur6 aprds 60 h d,exposition d 7 x 10-e Mcd2* en fonction du milieu d'acclimatation (accl) et d'exposition (expo). Les algues furent acclimateesau milieu LM (LM accl) ou aux milieux otr'la concentraiioo aluo aes six catiois fuf augmentee (+Meaccl' of Me repr6sente le 7n, co, Fe, Mrq cu ou ca;. Les asterisques indiquent les diftrencessignificatives entre les concentrations de cd intracellutaire au milieu tdmoin LM (LM expo) et dumilieu oi la concentration d'un des six oligo4l6me"t n t augmentee (+Me expo), pour un m€memilieu d'acclimatation. Les barres d'erreur relr6sentent t'ecart-fre de trois mesrues.
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Nos r.sultats suggdrent que le vorume ce*uraire totar repr6sente un paramdtre d'.valuation de

la toxicit6 plus reproductibre que le nombre de ce*ures. cependant, on montre clairement que

la toxicite 6valu6e avec re volume ce'ulaire est moins sensibre que lorsque I'on utilise le

nombre de cellules. Comme explication i ces r6sultats' nous 6mettons ''hypothdse que de

faibles variations de ra sensibilite de ra division cellulaire au cd (variabilitd inter-

exp6rimentare) pourrait r.sulter en de grandes differences d'accumulation de cd par cellule d

cause de reffet important du volume cellulaire dictant le taux d'accumulation des metaux

traces (le vorume celruraire varie d ra puissance trois du rayon cellulairQ' En effet'

intuitivement, un volume cellulaire plus grand (en faisant l',hypothdse d'une augmentation

proportionnerle du volume de chaque compartiments intrace'uraires tels les organites ou les

transporteurs et autres structures reri6s ir la membrane cellulaire) demanderait une plus grande

quantit€ de m€taux essentiels afin de soutenir re m6tabolisme ce*uraire et maintenir autant que

possible res ratios intracerluraires m6tal: carbone constants. L'accumulation d'un m6tal non

essentiel chez c. reinhardtii comme le cd' qui dewait partager les m€mes systdmes de

transport que d,autres m6taux essentiels, pourrait bien €tre stimur6e d'une fagon concomitante'

4.2 Effets des m6taux traces et du calcium sur I'accumulation et la toxicito

du cadmium apris 60 heures d'exposition

4.2.1 Acclimatation'au milieu de base LM

Notons premidrement que chez les algues pr6-acclimat6es au milieu LM' une augmentation

des concentrations de m6taux traces essentiels (sauf |e Cu) ou de calcium en absence de Cd

n,avait pas d,influence significative sur ra croissance de'argue (r6sultats pr6sent6s i 'a Fig'

51 de 'articre 1). ces resultats indiquent que ra croissance de'argue n'€tait pas limit6e par la

pr.sence de ces cations. pour ce qui est du cu, une augmentation de ra [cul de lola e 10-13

M en absence de cd inhibait d6jn la croissance algale en termes de nombre de cellules ou de

biovolume celluraire par respectivement 49 + 7% et 30 * 3Vo- cette forte toxicit6 du cu est

surprenante, consid6rant que des EC:o d'environ 400 nM Cuz* OH 6'8) ont 6te obtenues chez



C. reinhardtii par Macfie et al. (1994).Il faut cependant souligner qu'un milieu de culture
relativement riche en m6taux traces, le milieu HSM modifid, fut utilis6 dans l'6tude de Macfie

et al. (1994). Ainsi, une explication possible, mais pour le moment hypoth6tique, pourrait €tre
que le Cu exerce une toxicitd particulidrement forte en pr6sence de faibles concentrations de
m6taux essentiels comp6titeurs tels les concentrations prescrites dans le milieu MSHM-LM.

Les effets du Zrf*, du Co2*, du Fe3*, du Mn2*, du Cu2* ainsi que du Ca2* sur la toxicitd et
l'accumulation du Cd (tcd2.] fixe de 7 x l}-e M) sont montr6s aux figures 4,5,6et Z (Objectif

1). Il est montr6 qu'une augmentation d'un facteur 100 de la [Fe3*] ou d'un facteur 200 de la

tMn'l n'aflecte pas I'accumulation (Fig. 6 et7) ni la toxicitd (Fig. 4 et 5)du Cd. Ce risultat

est conforme atrx predictions du MLB attestant que les m6taux traces essentiels ont un effet
n6gligeable sur l'accumulation et la toxicitd des m6taux non essentiels. Cependant,

contrairement aux pr6dictions du MLB, une augmentation d'un facteur 100 des concentrations

de Zt?* ou de Co2* inhibaient significativement I'accumulation (Fig. 6 et 7) et la toxicit6 (en

termes du nombre de cellules; Fig.4) du Cd. Sunda et Huntsman (1998a" 2000) ont aussi

montr6 chez quelques diatomdes marines que le Zr]* etle Co2* peuvent inhiber I'accumulation

du Cd. Dans le cas de leurs 6tudes, Ie Zn et le Co affectait la synthdse des systdmes de

transport (V.*) en plus de comp6titionner pour I'accumulation du Cd. Pour ce qui est de
l'effet observ6 dans cette 6tude chez I'algue d'eau douce C. reinhardtil,les m6canismes pr6cis

d l'origine de cette inhibition de I'accumulation et de la toxicite du Cd par le Zrf* etle Co2*

seront 6tudi6s dans les sections suivantes (Objectif 2).

Pour une concentration de Cd2* fixe de 7 x l0-e M, l'inhibition moyenne de la croissance

algale (nonnalis6e par rapport au nombre de cellules; Fig. 4) de m€me que l'accumulation de

Cd (Fig. 6) augmentait significativement d'environ un facteur deux pour une augmentation

d'un facteur 10 de la tcu'?l. Cet effet apparemment synergique du Cu pourrait s'expliquer par

son effet toxique. Le Cu inhibait le rendement en termes de nombre de cellules par un facteur

2.0 + 0.7 (en tenant compte de la propagation d'erreur). A condition que le taux

d'accumulation du Cd demeure constant en prdsence d'une plus forte concentration de 0!*,La
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toxicit6 du Cu diminuera la biodilution du Cd internalis6. Cela augmentera donc

l'accumulation et la toxicitd du Cd en pr6sence d'une [C.rt*] dix fois plus 6lev6e. Notons

cependant qu'il est difficile d'dtablir quantitativement avec certitude I'effet prdcis du Cu sur la

biodilution du Cd par cellule et sa toxicitl (normalisde par nombre de cellules) puisque la

taille des cellules change au cours de I'exposition et qu'un 6tat stationnaire au niveau des

concentrations de Cd internalisles par cellule ne sera waisemblablement pas atteint au cours

de I'exp6rience. Nos r6sultats suggdrent quand m€me qualitativement que I'effet modulateur

du Cu sur la biodilution du Cd internalis6 et sa toxicit6 pourrait expliquer au moins

partiellement I'effet synergique du Cu sur la toxicit6 du Cd. Une interaction synergique entre

le Cu et le Cd internalis6s potmait aussi moduler la toxicit6 r6sultante du m6lange Cu-Cd tel

que montr6 par Franklin et al. (2002) chez I'algue tropicale Chlorella sp. Toutefois, notre plan

expdrimental ne permet pas de quantifier pr6cis6ment cet effet synergique potentiel.

Une augmentation de la [Ca2*] d'un facteur 50 protdgeait aussi contre la toxicit6 (en termes de

nombre de cellules; Fig. 4) et l'accumulation du Cd (Fig. 6 et 7). Le niveau de protection de

l'accumulation moyenne de Cd par cellule 6tait d'environ un factew 2.9 (Fig. 7). Cette

diminution des quotas intracellulaires de Cd diminuerait la toxicitd moyenne du Cd au niveau

du nombre de cellules d'environ un facteur 2.8 d'aprds la courbe dose-r6ponse de la figure 3C

de I'article 1. Cet effet protecteur de la toxicit6 moyenne du Cd d'un facteur 2.8 pr6dit avec la

relation dose-rdponse est relativement proche de I'ef;fet protecteur du Ca sw la toxicit6

moyenne du Cd (d'un facteur d'environ 2.6) mesur6 exp'drimentalement i la figure 4' Cette

demidre observation suggdre donc que la toxicit6 du Cd en prdsence de deux [Cu'*] diff6rentes

est reli6e d la quantit6 de Cd internalisd par cellule. L'effet du Ca sur les m6canismes

d'accumulation du Cd sera 6tudi6 plus en d6tail dans les prochaines sections (Objectif 2) afin

de v6rifier pr6cis6ment la justesse de la pr6misse acfuelle du MLB, en I'occurrence, que le Ca

inhibe I'accumulation du Cd d'une fagon strictement comp6titive.
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4.2.2 P r6-acclimatation i diff6rentes concentrations de m6taux traces

Les figures 4 d 7 montrent clairement que les effets des mdtaux traces essentiels sur
I'accumulation et la toxicit6 du Cd ne sont pas influenc6s par une pr6-acclimatation de l'algue
d une concentration 6lev6e ou faible des cinq micronutriments 6tudi6s sdpar6ment. Les
rdsultats montrent donc qu'une possible acclimatation ou mOme adaptation de C. reinhardtii it
long terme en rdponse d la disponibilit6 des m6taux traces essentiels n'affecte pas

I'accumulation et la toxicitd du Cd chez cette algue pour des expositions i long terme. Les
effets d long terme d'une acclimatation aux m6taux essentiels sur I'accumulation et la toxicitd

d'un m6tal non essentiel chez le phytoplancton sont trds peu document6s dans la litt6rature.

Hassler et al. (2005) ont montr6 que le taux d'accumulation du Zn d court terme (<30 min)
chez l'algue verte d'eau douce C. kessleriidtait fortement modul6 par la tzf\ (de l0-lr ou l0-
e X,t ZrltS lors d'une exposition de quelques jours (usqu'i la moiti6 de la phase exponentielle

de croissance), mais l'effet de l'acclimatation au Zn2* demeurait similaire m6me aprds une
acclimatation de plus de 30 a 40 jours (16 i 19 cycles de croissance cellulaire), suggdrant que

l'acclimatation de cette algue au Zr?* a heu relativement rapidement (6chelle de temps de
jours ou d'heures au lieu de semaines). On peut donc ddduire que I'accumulation de n'importe

quel autre m6tal non essentiel par les transporteurs de Zn ne serait pas influencle par de tels

changements des conditions ant6rieures de croissance.

4.3 Cin6tique d'accumulation du Cd et duZn i court terme

Chez les algues cultiv6es au pr6alable dans le milieu LM pendant plus de dix g6n6rations, les

taux d'accumulation du Cd et duZn mesur6s lors d'expositions d court tenne (30 n 45 min) en
fonction respectivement de la tcd2l et de la Vntl suggdrent la presence de trois diftrents

types de sites membranaires ou systdmes de transport pour les deux mdtaux (Fig. 8 et 9). En

effet, les taux d'accumulation du Cd peuvent 6he mod6lisds avec 1'6quation du MLB (6q. 11)

(R2:0.98) en incluant trois systdmes de transport ind6pendants (nomm6s Cd-I, Cd-2 etcd-3)

de difErentes capacit6s ,et affinit6s 1K31-, : 194'87 + 0'06 M-r, K3$_, : 197'60 + 0'07 1y;r, K3$_. :
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108'80+0'0e M-1) Gig. 5). Notons que I'accumulation du Cd augmentait d'une fagon lin6aire de

l5 e 120 minutes (Annexe C), ce qui justifie le calcul des taux d'accumulation du Cd (Fig. 8) e

I'aide d'un seul temps d'exposition de 30 i 45 min.

Le moddle d'accumulation du Cd obtenu dans cette thdse diflbre de celui publid par Kola et

Wilkinson (2005) avec la m6me espdce d'algue. Ces derniers auteurs ont montr6 que

I'accumulation du Cd est r6alis6e par un site de transport saturant autour de 104 M Cd2* avec

un Kco de 106 M-1. Des diftrences de pr6-acclimatation des cellules avant les mesures de taux

d'intemalisation de Cd pounaient peut-€tre expliquer les divergences observdes entre notre

6tude et celle de Kola et Wilkinson (2005). En effe! Kola et Wilkinson (2005) ont utilis6 le

milieu de culture TAP tandis que le milieu LM fut utilis6 dans cette thdse. Le milieu TAP

contient des concentrations libres de m6taux traces essentiels deux d trois ordres de grandeur

plus 6lev6es que le milieu LM. Les concentrations de C** etde Mg2* sont aussi environ 10

fois plus 6lev6es dans le milieu TAP que dans le milieu LM.
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Les taux d'internalisation du Zn en fonction de la fZnz*] (Fig. 9) peuvent Otre mod6lis6s avec

un moddle incluant deux sites de transport (Rt = 0.99) avec des constantes d'affinitd KTri-t et

K|i-rrespectivement 6gales d 105 13 + 0 08 M-l et 107 43 + 0 05 M-1. Les taux d'internalisation du

Zn d des lztf*l plus faibles qu'environ l0-e M suggdrent la pr6sence d'un troisidme systdme

de transport de Zn. L'accumulation du Zn par ce systdme semble trds fortement r6gul6e (sur

une dchelle de temps courte, i.e. < 45 min; voir les r6sultats plus bas pour plus de d6tails d ce

sujet) par l'algue et l'application du moddle (6q. 11) ne donnait pas de r6sultats significatifs.

On peut toutefois conclure dds maintenant que la similarit6 frappante entre les courbes des

taux d'accumulation du Cd et du Zn en fonction de la concentration de I'ion libre suggdre d6ji

un lien 6troit entre l'accumulation de ces deux mdtaux. Les r6sultats pr6sent6s aux sections

suivantes vont clarifier les interactions entre le Cd, le Zn et la surface algale.
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4.3.1 Effets des cations comp6titeurs sur I'accumulation du Cd et du Zn

Plusieurs 6l6ments de preuve 6manant des exp6riences de liaison comp6titive de differents

cations (Fig. 10) aux systdmes de transport du Znou du Cd suggdrent que les deux m6taux

sont en fait accumul6s par les m6mes systdmes de transport. Les trois points ci-dessous

d6crivent ces 6l6ments de preuve pour ce qui est des systdmes de transport de faible affinit6

(Zn-l ou Cd-l) ou d'affinit6 interm6diaire (Zn-2 ou Cd-2).

1) les constantes de stabilit6 du Ca pour les systdmes de transport Zn-l (Kl$-r : 103 e3 + 0 0e 14-

1; et cd-t (K3i-r = 1ga 02 + 0 14 M-1) ainsi que pour les systdmes zn-2 $fi-z = 102 60 + 0'05 M-r

et 102 71 + 0 06 M-l pour les expositions respectivement de 3 et 30 min) et Cd-2 (XEl-, : 192'62+

0'16 M-1) n'6taient pas significativement diff6rentes (sur la base d'une comparaison des

intervalles de confiance);

2) laconstante d'affinit6 du Znpour le systdme de transport Cd-l (K[i-t: 10497 +006 M-r)

6tait trds prds de la constante d'affinit6 du Zn pour le systdme de transport Zn-I (KZi-t =

105'13 + 008 M-1). Cependant, la constante moyenne t<Z\-, (10unt + 0ll M-l obtenu pour

I'exposition de 3 min) 6tait plus faible que la constante moyenne KZi-, (lTt '+z + 0 05 M-1). Nous

6mettons I'hypothdse que les diff6rences entre ces deux dernidres constantes pourraient

s'expliquer par une acclimatation trds rapide de I'algue d une lZ*.1 Llevde (la constante

apparente KZA-, diminuait effectivement de plus d'un ordre de grandeur pour une exposition

de 30 min relativement d 3 min; voir discussion dans I'article 2 i propos des interactions

rapides entre le Cd etle Zn);

3) la constante de stabilit6 du Cd pour le systdme de transport Zn-t $!fi-r : 105'07 + 0'06 M-r)

6tait similaire d la constante d'affinit6 du Cd pour le systdme de transport Cd-l G[$-r : 104'el

+0'02 M-1) et les constantes Kf$-,(10''tt +00e M-l pour l'exposition de 3 min) et K3$-2 (10200*

0'07 M-1) 6taient aussi similaires.

58



La pr6sente 6tude suggdre aussi que les systdmes de transport Cd-3 et Zn-3 sont les m6mes

systdmes puisque la constante d'affinitd du Cd pour le systdme de transport 7lr,4 (Ktl,4:

198'8r + 0'08 M-r) 6tait quasi-6quivalente i la constante de stabilit6 du Cd pour le systdme Cd-3

(x3$-, = 168'80+0'0e M-r). il faut noter que xE$-, et K3$-3 sont toutes les deux des constantes

conditionnelles d la pr6sence de 2 x l0-5 M Ca2* 1i.e. les affinit6s du Ca pour ces detx

systdmes de transport 6taient inconnues et n'6taient donc pas incorpor6es dans nos calculs). De

plus, il est possible que K|*-r soit sous-estim6e puisque nous n'avons pas pris en

consid6ration le terme KZX-1 [Zf\ (oir Kfiff-, n'est pas connu pr6cis6ment) dans le calcul de

la constante d'affinit6 XE*-r. Toutefois, l'.incorporation d'une Kfli-rhypoth6tique de 1010'5 M'
I ne changeait que peu la K9*-r, qui atteignail 1gs'e0+ 0'08 M-r, ce qui suggdre que la K!$-3 est

raisonnablement pr6cise.

Puisque l'algue possdderait la capacit6 de r6guler le fonctiorurement des sites de transport Zn-

3, on pourrait s'attendre d ce que, en pr6sence d'une compdtition entre le Zn et le Cd, les

cellules algales r6gulent d la hausse leurs systdmes de transport Zn-3 d I'int6rieur de

I'exposition d court terme afin de maintenir le taux d'accumulation de Zn aussi constant que

possible. Une telle r6gulation physiologique de I'accumulation du Znn'apparait pas (sur une

courte 6chelle de temps) en prdsence d'une augmentation de I'effet compdtitif du Cd sur

I'accumulation du Znpar le systdme Zn-3, puisque I'ad6quation entre les courbes moddlis6es

(6q. 12) et les donn6es exp,6rimentales 6tait significative (i.e. les constantes du moddle 6taient

significativement diff6rentes de 0 et le R2 des r6gressions 6taient tds 6lev6es) et puisque les

constantes Xf$-r et K33-3 6taient quasi-identiques. Nous 6mettons donc I'hypothdse que le

Cd inhibe les processus de r6gulation d la hausse des systdmes de transpo rt Zt-3 . Ainsi, cette

rdgulation d la hausse des systdms5 ds transport Zn-3 pourrait €tre plus lente lors d'exposition

au Cd2* que pour les expositions au Zr|* seul, ce qui expliquerait que les cellules

demeureraient incapables de maintenir des taux d'accumulation de Zn constants lors

d'expositionauC&*lzn2* A I'instar des expositions au Zn2* seulement.
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Les constantes d'affinit6 de differents cations comp6titeurs mesur6es dans cette 6tude sont

comparables d celles d6termin6es dans la litt6rature. Nos constantes d'affinit6 du Ca et du Zn

potn les sites de transport Cdl 11{3a- t: 104'02+ 0 14 M-r. KZ[-, : 194'e7+o'06 M-t) (Fig. 10) sont

relativement prds de celles d6termin6es par Kola et Wilkinson (2005) (KEa : 104'5 M-r' KAt :

105 2 M-r) chez Chlamydomonas reinhardtii (souche sauvage 2137) pour une exposition d 4-5

x 10'7 M Cd2* pendant 30 min et d diff6rentes [Zn2*] ou [Ca2*]. Ces derniers auteurs ont aussi

estim6 une constante de stabilit6 du Mg (Xlout) pow les sites de transport du Cd beaucoup plus

faible que 10s M-1, ce qui est coh6rent avec les faibles constantes d'affinitd du Mg mesur6es

dans notre 6tude pour les systdmes de transport Cd-l (KYf-r = 103'r++006 M-1) etCd-2(Kfot-t

:1g2.s6+0.08 Ml) .
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Figure 10 : Taux d'internalisation d court terme (30 min, sauf indication contraire) du Cd (V66) via les
systdmes de transport Cd-l (10-6 M Cd2) (A) ou Cd-z (2 x l0-8 M Cd1) (B) en fonction de diff6rentes
concentrations de cations comp6titeurs (expositions de 3^et 30 min Zn"- pr1sentees respectivement par
les triangles verts et blancs; Ca" cercles bleus; Mg'- triangles roses). Les courbes mod6lisies
repr6sentent les r6gressions utilisant l'6q. (11) et incluant h X[f,-, d6termin6e ici, et K3$-r: l0?6.
Taux d'accumulation d court terme (30 min, sauf indication contraire) du Zn (V2,,) via les systdmes de
transport Zn-l (10'6 M Zn2*) (C) ou Zn-2 (2 x 10-8 M Znz*) (D) en fonction de differentes
concentrations de cations comp6titeurs (les expositions de 3 et 30 min au Cdh pr6sent6es
respectivement par les diamants blancs et rouges; expositions de 3 et 30 min ar Ca'- pr6sent6es
respectivement par les triangles gris et les cercles bleus). Les courbes mod6lis6es repr6sentent les
r6gressions utilisant l'6q. (11) et incluant U f!fi-, d6termin6e icietKfif;-r: I07a. Le m6daillon d la
figure D montre les taux d'accumulation du Zn via le systdme Zn-3 en pr6sence de diff6rentes
concentrations de Cd2* et de 1,5 x 10-11 MZnz*. La courbe mod6lis6e fut aussi obtenue avec l'6q. (12).
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4.3.28trets d'une pr6-acclimatation a;uZn et au Cd

Les r6sultats de la figure 11 montrent qu'une prd-acclimatation d diff6rentes concentrations de

Zrl* et de Cd2* affecte fortement la cin6tique d'accumulation d court terme du Cd et du Zn

chez C. reinhardtii. Cette modulation des taux d'accumulation 6tait principalement r6alis6e

par un changement des capacitds ry#;x-i) des systdmes de transport du Zn et du Cd. Pour des

concentrations d'acclimatation donn6es de Zrl* et de Cd2*, les V#j*-i des systdmes de

transport Zn-l et Cd-l ou Zn-2 et Cd-2 n'etaient pas statistiquement differents (Fig. 11;

V#"t*-t moyens t erreur-type disponibles dans I'article 2), ce qui est aussi compatible avec la

pr6sence de deux systdmes de transport partag6s par le Zn etle Cd.

Les taux maximaux d'accumulation de Cd (V*X.-;) et de Zn (Yffi*-;) des systdmes de

transport Cd-l, Zn-l,Cd-2,2n-2 et Cd-3 diminuaient significativement de 30 iL44% chez les

cellules algales acclimat6es sans ajout de Cd e 10-e M Z** comparativement e 10-11 M Zrf*

(Fig. l1). Cette r6gulation d la baisse du Vff"t,.-t serait due d une inactivation/d6gradation des

systdmes de transport membranaires (S1) etlou une diminution de la constante de vitesse

d'accumulation des m6taux (k6). Les taux d'accumulation de Zn par le systdme de transport

Zn-3 (i.e. pour les lzt?*l< 10-e M) pour les algues acclimat6es d une faible IZt]*l (1 e 5 x 10-a

mol Zn pm-3 min-l) 6taient aussi trds 6lev6s comparativement d ceux mesur6s chez les algues

acclimat6es d une forte [Zr?*] (< limite de d6tection, i.e. < 6 x 10-6 mol Zn pm-3 mint; 1Fig.

1 1B). Cette r6gulation importante de I'accumulation du Zn est conforme aux r6sultats obtenus

par d'autres 6quipes de recherche. Les systdmes de transport de haute affinit6 du Zn chez

l'algue d'eau douce Chlorella keslerii (Hassler et Wilkinson2003, Hassler et al. 2005) ainsi

que chez des diatom6es marines et une coccolithophore (Sunda et Huntsman 1992) sont

reconnus pour 6tre fortement r6gul6s d la baisse ou d la hausse (usqu'd un facteur 100) en

r6ponse aux changements de lZ**1d'acclimatation. Cette capacitd d'acclimatation au Zr?*

ferait en sorte de moduler aussi par inadvertance I'accumulation de Cd. En effet, les taux

d'accumulation du Cd chez la diatom6e marine T. pseudonana (Svnda et Huntsman 1998a) et
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la coccolithophore Emiliania huxleyi (Sunda et Huntsman 2000) peuvent aussi 6he inhib6 de
fagon comp6titive et non comp6titive par une augmentation de la[Z**|.
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X'igure 11 : Taux d'internalisation (Vca) du Cd (A) ou (VzJ du Zn (B) (amol Cd ou Zn pm 3 min t) d

"ou.t 
t".-. (30 e 45 min d'exposition) en fonction de la concentration de Cdt. (M). Les algues 6taient

pr{-acclimat6es d quahe milieux de culture difErents: LM (cercles verts), +Cd (can6s rouges), *Zn
(triangles bleus vers le haut), +Zn+Cd (niangles jaunes vers le bas) avant I'exp6rience d'exposition.
Les lignes pointill6es repr6sentent les taux diffirsifs maximaux calcul6s de l'ion libre Cd" (A) ou Zn"-
(B). Les courbes mod6lisees (optimis6es par la m6thode des moindres carr6s avec 6q. 1l) sous forme
de traits verts continus, de tiret-pointill6s rouges, de longs tirets bleus et de courts tirets jaunes

correspondent respectivement aux algues prd-acclimatdes aux milieux LM, +96, *Zn et +Zn+Cd. Les

r6gressions non lin{aires imposent un f !f,-, : 10a 02 + 0.14 Iy1.r et un K!fi-, = 103 e3 * 0'0e; I'inclusion des

I<[i-, etKEl-z n'influengaietpas significativement I'accumulation respective de Cd et de Zn. Les
coeffiiients de ddtermination (FL2) 6taient plus grand que 0,95 sauf pour les taux d'internalisation de Zn

chez les algues acclimat6es au milieu +Cd otr Rf : 0.80. Les paramdtres cin6tiques ff#f*-i et KM!-i)
des trois systdmes de hansport de Cd (Cd-l, Cd-2 et Cd-3) ainsi que des deux systdmes de transport de
Zn (Zn-l et Zn-2) sont pr6sentds au tableau 1 de I'article 2.
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Une pr6-acclimatation e une tzn'z.] 6lev6e (10-e M Zr?\ en combinaison avec 7 x l}-e M Cd2*

menait d une augmentation du V#&-r moyen de 30 d40% (par rapport aux algues acclimat6es

au milieu +Zn) pour I'accumulation du Zn et du Cd via les systdmes de transport Cd-I, Cd-2,

Zn-2 et Cd-3. Toutefois, seulement I'augmentation du Vfrl,.-, 6t:dit statistiquement

signifrcative. Cette rdtroaction positive du Cd confiebalange approximativement la diminution

du taux d'accumulation du CdlZn caus6e par une prd-acclimatation i une [Z*.16lev6e (10-e

M Z*\ sans ajout de Cd (Fig. 11). La r6troaction positive du Cd sur I'accumulation du. Cd

6tait beaucoup plus importante pour les algues acclimat6es i 7 x 10-e M Cd2*, mais en

combinaison avec une faible lzrf.l (10-tt M Znt*). En effet, pour les algues acclimat6es au

prdalable d7 x 10'e M Cd2* et l0-ll M Zr?*,les tatx d'accumulation via les systdmes de

transport Zn-2/Cd-2 et Zn-3lCd-3 augmentaient dramatiquement par rapport aux taux

mesur6es chez les algues acclimat6es au milieu LM. Plus precis6ment, les V$$"- 2 etVffi*-2

moyens 6taient r6gul6s i la hausse respectivement d'un facteur 6,3 et 7,6 par rapport aux

V#&-r des algues pr6-acclimat6es au milieu LM. Les taux d'accumulation de Zn et de Cd par

les systdmes de transport Zn-3lCd-3 6taient aussi fortement r6gul6s i la hausse, jusqu'au point

oi les taux d'accumulation duZn et du Cd approchaient la limite pr6dite de la diffirsion des

ions libres (Fig. 11). A la lumidre de ces r6sultats, il est clair que I'ajout deZn inhibe le

mdcanisme de r6troaction positive du Cd sur I'accumulation du Cd.

Parmi les differentes constantes d'affinit6 du Cd et du Zn" seulement la K3$-, diminuait

significativement en r6ponse i une pr6-acclimatation d 7 x 10-e M Cd2* en combinaison avec

la faible lzrf.l et la Kli-, diminuait significativement i la forte tZ*.] (10-e M Zrf*)

d'acclimatation (Fig. 11). De telles modifications des constantes d'afifinit6 sont habituellement

attribu6es d des changements de conformations ou de types de systdme de transport. Il semble

donc que les algues acclimat6es d 7 x l0-e M Cd2* ne r6gulent pas seulement d la hausse le

VS9*-r, mais aussi h K!$-r, qui augmente de 104'87+0'06 M-l d 105'70+0'10 Mr. Notons que la

Kfrfi-, tend d augmenter en r6ponse i I'acclimatation d 7 x 10-e M Cd2*. Cette

augmentation de la l(frff-, et de la K3i-, serait compatible avec la pr6sence d'un seul systdme

de transport Cd-IlZn-I. Cependant, la variabilit6 dans les donn6es et le faible nombre de

mestres nous emp6chaient d'6valuer pr6cis6ment la significativit6 de cette diftrence.

aussl
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L'inductiond'une diminution dexli_, (de 107'43+0'05 M-l d 106e0+0'0e M-1), mais pas de

K3$-, (de 107'60+0'07 M-l e 107'5e+008Ml) chez des algues pr6-acclimat6es aux milieux +Zn

au lieu du milieu LM (Fig. 1l) est la seule indication d'une implication possible de deux

systdmes de transport avec des affinit6s pour le Cd similaires, mais diff6rentes pour le Zn.

Alternativement, 6tant donn6 la difference de rayon ionique entre le Zr]* et le Cd2* , il est

possible que le changement du systdme de transport soit suffisamment petit pour afflecter la

liaison d'un m6tal (Zr]1,mais pas I'autre (Cdt*).
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4.3.3 Capacit6 des cellules i minimiser la toxicit6 du Cd et ir r6guler I'accumulation du
Zn

A notre connaissance, aucune autre 6tude n'a d6montr6 une telle r6troaction positive du Cd sur
I'accumulation du Cd qui interagit avec la fzn'*] d'exposition. Il semble que cette r6froaction

positive du Cd soit intimement reli6e d la capacitd de I'algue i r6guler I'accumulation du Zn.
En efflet, d'aprds les expdriences d'exposition auZn d court terme (Fig. 11B) et I'absence

d'effets toxiques au niveau du volume cellulaire (Fig. 5) en prdsence d'une relativement forte

tcd'-] (7 x l0-e M Cd2*) lors des exp6riences d long terme, le Cd n'inhiberait pas fortement la
capacit6 des cellules de C. reinhardtii d maintenir le taux d'accumulation du Zn d un niveau

suffisant pour la croissance.

Le raisonnement suivant d6montre bien la capacit6 de C. reinhardtii d r6guler l'accumulation

du Zn au cours d'une exposition d long terme (60 h). La stimulation importante des taux

d'accumulation du Zn d cowt terme (mesur6s en absence de Cd; Fig. l lB) via le systdme de

transport Zn-3lCd-3 pour les algues acclimat6es au milieu LM + 7 x I}'e M Cd2*, lorsque I'on

tient compte de la comp6tition du Cd pour I'accumulation du Zn (X8$_, : 198.8r + 0-0E M-l .

Fig. 7), mdne d un tatx d'accumulation moyen calcul6 du Zn, en pr6sence de 2 x l0-rr M Zn2* ,
de 1,08 x 10-22 mol Znpm-3 min-I. Ce taux d'accumulation calcul6 du Znest similaire d celui

mesur6 lors d'exposition d court terme chez les algues acclimatdes au milieu LM en pr6sence

de 2 x l0-rr M Zr?* e 10-22 mol Zn um_-3 *in-t; voir Fig. llB). Ce taux d'accumulation

mesur6 dt Zn pemret I'atteinte d'un tatx de croissance optimal chez cette espdce. En r6gulant

I'accumulation du Z4 les algues s'dvitent d'€tre carenc6es en Zn en pr6sence d'une faible

IZ*.|et d'une relativement forte 1Ca2*1, qui inhibe compdtitivement I'accumulation du Zn.

Ce m6canisme de r6troaction positive en prdsence de Cd permet aux cellules de maintenir des

quotas intracellulaires de Zn suffisant pour la croissance, mais augmente du m6me coup

I'accumulation du Cd.
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4.3.4 Effets d'une pr6.acclimatation au Co, au Cd et aux autres m6taux traces

Une pr6-acclimatation au milieu +Co (10-e M Co2*) n'aflectait pas de fagon significative les

taux d'accumulation du Cd via les systdmes de transport Cd-Z et Cd-3 par rapport aux algues

pr6-acclimat6es au milieu LM (10-tt M Co2*) (Fig. 12). Ces derniers r6sultats montrent que la

seule hausse de la [Co2*], contrairement d celle du Zr]*, n'induit pas de changements

physiologiques mesurables sur la cin6tique des systdmes de transport Cd-2 et Cd-3.

Cependant, une pr6-acclimatation a l0-e M Co2* et7 x 10'e M Cd2* induisait une augmentation

de 2,6 fois du V,9*.-, moyen (V,$1,.-, atteignait 8.6 + 0.7 x 10-2r mol Cd pm-3 min-r) par

rapport d celui obtenu chez les algues acclimatdes au milieu LM (Vfi9,1- z:3,4 + 0'2 x l0-2r

mol Cd pm'3 min'l; (Fig. 11A). Puisqu'il a 6t6 d6montr6 pr6c6demment que le V,$$*-2 moyen

augmentait par 6,3 fois chez les algues prd-acclimat6es au milieu LM (Fig. 11A), une

acclimatation au Co inhibe donc le m6canisme de r6troaction positive du Cd sur

I'accumulation du Cd. Cette inhibition de la r6troaction positive du Cd 6tait cependant plus

marqude lors d'une pr6-acclimatation au Zn (Fig. 11A); le V,9**-, demeurait

approximativement constant chez les algues acclimat6es a 10-e M Z** et 7 x l0-e M Cd2* par

rapport aux algues acclimat6es e 10-rr MZf* sans ajout de Cd, soit le milieu LM (Fig. 11A).

On conclue donc que, comparativement au Co, le Zn est un meilleur inhibitetu du m6canisme

de r6troaction positive du Cd sur I'accumulation du Cd chez C. reinhardtii. Nous 6mettons

I'hypothdse que le Co possdderait une plus faible affrnit6 que le Zn pour la liaison aux sites

intracellulaires r6gulant la synthdseA'activitd des systdmes de transport membranaires, ce qui

pounait expliquer la difftrence observde entre I'effet du Zn et du Co sw la cin6tique

d'accumulation du Cd. Sunda et Huntsman (2000) ont aussi montr6 que I'accumulation du Cd

est moins r6gul6e d la hausse en pr6sence de faibles [Co2*] que de faibles IZtfi chez la

diatom6e marine Thalassiosira oceanica, quoiqu'd des [Cd2*], [Cot*] et tz*l beaucoup plus

faibles, qui sont typiques du milieu marin (pour le Cd2* etle Zr?\.

Lorsque les concentrations de tous les m6taux essentiels 6taient augment6es en m6me temps

dans le milieu d'acclimatation (et d'exposition) HM, la capacit6 du systdme de transport Cd-2
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diminuait significativement d'environ 60% (atteignant V,$$*- z : 2.1+ 0.1 x 10'2r mol Cd pm-3

min-r) par rapport aux algues acclimat6es au milieu LM (Fig. 12). Cette diminution 6tait

proche de la diminution moyenne de 40oh du V,$$*-2 rapport6e pr6c6demment lors d'une

hausse de la lZn2*l (sans ajout de Cd) dans le milieu d'acclimatation (Fig. 1 1A), sugg6rant que

le Zn est le principal m6tal trace essentiel modulateur de la capacit6 du systdme de transport

Cd-2. L'affinit6 du Cd pour ce dernier systdme de transport diminuait aussi de 3,8 fois

G)<0,05, sur la base de I'absence de chevauchement des intervalles de confiance des

moyennes) chez les algues acclimat6es et expos6es au milieu HM (K3$-, : 197 08+ o't: 14-t) par

rapport d celles acclimat6es et expos6es au milieu LM (K33-z:107'66 +00s M-r) (Fig. 12).

Cette diminution de I'affinit6 du systdme de transport semblait se produire rapidement puisque

la constant. K3$-, diminuait d'un facteur 2,7 (atteignant 107'23 + 0'12 M-1) chez les algues

acclimat6es au milieu LM, mais expos6es directement au milieu HM en comparaison aux

algues expos6es et acclimat6es au milieu LM (Fig. l2). Cette dernidre diminution n'6tait pas

statistiquement significative sur la base d'une comparaison des intervalles de confiance des

constantes d'affinit6 moyennes, mais la tendance vers une diminution des taux d'accumulation

de Cd lorsque la [Cd2*] diminue par rapport aux algues expos6es et acclimat6es au milieu LM

est significative sur la base d'une ANOVA (interaction significative entre les deux variables

ind6pendantes ou facteurs, 6tant la [Cdt*] et le milieu d'acclimatation). Cela est compatible

avec une diminution rapide de I'affinit6 du Cd en r6ponse d une exposition d un milieu riche

en m6taux traces. En outre, I'absence de diminution significative du V,9**-, chez les algues

expos6es au milieu HM (mais acclimat6es au milieu LM) (Fig. 12) montre que la r6troaction

n6gative des m6taux traces sur la capacite du systdme de transport Cd-2 est relativement lente

comme ce d quoi on s'attendrait dans le cas d'une induction de la synthdse/d6gradation de

transporteurs membranaires.
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Figure 12 : Taux d'internalisation du Cd (Vcd) i court terme (30 min) en fonction de diffdrentes [Cd'-]
chez des algues prd-acclimatdes d difldrents milieux de culture (LM, *Co, +Co*Cd, HM). L'exposition
au Cd 6tait rdalis6e en pr6sence des m6mes concentrations de m6taux traces que dans le milieu
d'acclimatation. Les algues prd-acclimatdes au milieu LM et expos6es au milieu HM avec diff6rentes

tcd'l furent d6signdes : HM expos6; LM acclimatd >. Les courbes sous formes de traits verts
continues, de tiret-points rouges, de longs tirets bleus et de courts tirets-court tirets jaunes repr6sentent
les rdgressions obtenues avec l'6q. (11) (Rt > 0.90) chez respectivement les traitements << LM >>,
< +Co+Cd )), (( HM > et < HM expos6;LM acclimatd >.

Cette diminution de la K[$-r, en pr6sence de fortes concentrations de mdtaux traces essentiels,

n'6taient pas due d la compdtition entre les m6taux traces et le Cd pour les sites des systdmes

de transport Cd-2 puisque les [Co2*] et les lztf*l6taient trop faibles pour comp6titionner

efficacement avec le Cd (K33-, : 10638+020 U-t; KZt-, : 196'es+01r M-r) et I'augmentation

de [Fe'*], de [Cu'*] ainsi que de [Mnt*] pris s6par6ment n'affectait pas les taux
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d'intemalisation du Cd (voir fig.2b de I'article 3). Noter aussi que les constantes de stabilit6
des complexes Mdtal-NTA de la base de donn6es MINEQL dewaient 6tre trds erron6es afin
d'expliquer entidrement la diminution observ6e des taux d'intemalisation de Cd chez les
algues acclimat6es au milieu HM; d'aprds des simulations IvIINEQL, une diminution d,un
facteur 100 des constantes d'6quilibre des complexes Me-NTA pour le Fe, le Co, le Zry le Cu
et le Mn ne mdneraient qu'd une diminution des taux d'internalisation du Cd de 0,5 iL 66%
pour des [Cdt*] respectives de 10-7 et l0-e M, ce qui est beaucoup moins que la diminution
mesurie d'un facteur deux d l0 aux concentrations respectives de l0'7 et l0-e M Cd2*. Notre
approche de mod6lisation des donn6es porte donc i croire que I'affinitd du systdme de

transport Cd-2 (K3$-r) diminue en prdsence d'un milieu riche en m6taux traces. Notons qu'il

est aussi possible que la constante de vitesse d'internalisation du Cd (ki") varie avec la [Cd2*]
et le milieu d'acclimatation, mais que nos mesures exp6rimentales soient trop peu nombreuses

(i des tcdt.] < 1/K3$-2) et variables pour r6v6ler une cin6tique d'accumulation diftrente de

celle prescrite par notre moddle (6q. 11).

4.3.5 Implications environnementales des effets dtune pr6-acclimatation aux m6taux

traces

Les effets notables d'une pr6-acclimatation d differentes concentations de mdtaux traces sur

I'accumulation du Cd ont une implication environnementale importante. Premidrement,

d'autres mdtaux traces peuvent contr6ler littdralement I'accumulation du Cd au m€me tifie que

I'ion libre Cd2*. Deuxidmement, pour une m6me [Cdtl,le phytoplancton d'eau douce pourrait

accumuler beaucoup plus de Cd dans les milieux eutrophes riches en ligands complexant les
mdtaux (laissant une faible [Zr]*1, [Co'l et autres mdtaux traces libres; (Xue et al. 1995)) que

dans les environnements oligotrophes (avec de plus fortes IZrl*1, tco2l et autres m6taux

traces libres (Mueller et aI. 2012)). Troisidmemen! I'introduction de Zn dans les rividres

suivant un 6v6nement pluvieux (Meylan et aL.2004), pourait aussi att6nuer I'accumulation et

la toxicit6 du Cd de fagon transitoire chez les algues d'eau douce.



4.3.6 Effet non comp6titif du Ca sur I'accumulation de Cd

A la figure 13, les taux d'intemalisation du Cd en fonction de la [Cd2*] (couwant les systdmes

Cd-l et Cd-2) et de deux [Ca2*] (2 * 10-5 et 10'3 M Ca2*) sont pr6sent6s. Les taux

d'accumulation du Cd en pr6sence de 10-3 M Ca2* peuvent 6tre mod6lis6s avec succds (6q. 11,

R2 : 0.99) en incorporant les constantes de stabilit6 du Ca pour les systdmes Cd-l (K3a-1 :

10402+ 0'r4 M-r) etcd-2 (r3i-, -- 102'62 +016 M-r) ainsi que les K!$-, et K3$-2 d6termin6es

dans les sections pr6c6dentes. Le point intdressant et original est qu'une [Cu'.] 6lev6e inhibe

significativement de fagon non comp6titive les systdmes de transport Cd-z iL I'int6rieur d'une

trds courte 6chelle de temps (i.e. < 30 min; rappelons que les algues 6taient acclimatdes i la

faible tct\ du milieu LM, soit 2 x l}'s M C**, avant l'exposition au Cd). La capacitd

maximale moyenne du systdme de transport Cd-2 (V,$*.-r) diminuait significativement

d'environ 36%o pow I'exposition au Cd de 30 min en pr6sence de 10-3 M Ca2* (V,9*.-, : 2,1 +

0 ,1  x10-2 rmo lCdpm-3min- r )par rappor td2x l0 -5MCa2* (V ,9* , , - r :3 ,3 t0 ,2x10-2 rmo l

Cd pnr-3 minl; (Fig. 13). En outre, une diminution l6gdre de V$$*-, moyenne e [Ca2*] 6lev6e

fut aussi observde (8,5 + 0,4 x 10-20 d 7.8 * 1.1 x 10-20 mol Cd pm'3 min-r; Fig. 13). Cependant,

I'absence de donn6es prds de la saturation du systdme de transport Cd-l en pr6sence de l0-3 M

Ca2* ne permettait pas de tester la significativit6 de cette diff6rence. Notons que des calculs

avec MINEQL suggdrent que le Cd dissous peut 6tre sursatur6 par rapport d l'otavite d des

tcd'.] > 9 x 10-5 M, ce qui ne nous permettait pas d'atteindre des tcd2.] qui saturent le

systdme de transport Cd-l en pr6sence d'une forte [Ca2*].

Dans la litt6rature, l'6tude de Worms et Wilkinson (2007) a montr6 une inhibition non

compdtitive du Ca sur I'accumulation d'un m6tal pr6sent A l'6tat de trace, le nickel. Une

inhibition non compdtitive de I'accumulation du Cd peut 6tre caus6e par: 1) une diminution

de la constante de vitesse d'internalisation par des interactions allost6riques etlou 2) une

diminution du nombre de systdmes de transport par une diminution du taux de remplacement

des prot6ines membranaires composant le systdme de transport de mdtaux. Le premier

m6canisme pourrait 6tre rapide tandis que le second serait relativement lent. Nous faisons
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donc I'hypothdse qu'une diminution aussi rapide du V,$$* -z Etr pr6sence d'une plus forte

[Cut.] pourrait €tre reli6e i une diminution du taux d'internalisation (kij du Cd d travers la

membrane algale.
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Figure 13 : Taux d'accumllation du Cd (Vcd i court terrre (30 min) en fonction de diftrentes [C{tl
et in pr6sence d'une tCf-l faible (cercles pleins; 2 x l0-5 M Ca2) et 6levee (cercles vides; 10-3 M
Ca2*) sans ajouts de ligands et de m6taux traces (LM-R). Les algues 6taient acclimat6es au milieu de
culture LM. Les courbes continues et sous formes de longs tirets representent les r6gressions
oplimis6es par la mdthode des moindres carr6s avec l'6q.^(11) i respectivement 2 x 10-'M et 10" M
Ca". Les pr6dictions du taux d'internalisation du Cd (f > 0,96) furent realisees en incorporant les
r83-t :  19a02+o 14 M-r et K8t-, :  19262+0'1614-t.
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4.4 Discussion au sujet de la nature des systimes de transport de Cd et de

Zn

En absence d'6tudes compl6mentaires en biologie mol6culaire pour nos conditions

exp6rimentales, il est difficile d'6tablir hors de tout doute la nature prdcise des systdmes de

transport du Zn et du Cd impliquds chez C. reinhardtii dans des conditions repr6sentatives du

milieu naturel. Il est toutefois possible de sugg6rer une implication plausible de certains

systdmes de transport en comparant les r6sultats de notre 6tude aux connaissances disponibles

sur la physiologie et la biologie mol6culaire des systdmes de transport membranaire de I'algue

C. reinhardtii. Le transport du Zn chez C. reinhardtif (Rosakis et Krister 2004, Hanikenne et

al. 2005) ainsi que chez les algues marines (Sunda et Huntsman 1992) et chez les levures

(Eide 1998) procdderait via des systdmes de transport du Zn (de la famille ZIP) d'affinit6

relativement 6lev6e. Il est donc probable que les systdmes de transport Zn-2lCd-2 etZn-3lCd-

3 soient des transporteurs de Zn de haute affinitd. Le systdme de transport Zn-IlCd-l possdde

quant d lui une constante de demi-saturation (inverse de la constante d'affinit6 duZn et du Cd

pour ce systdme) relativement 6lev6e, soit d'environ 10-5 M. Ce systdme opdre donc d des

concentrations relativement 6lev6es de m6taux et pourrait donc €tre impliqu6 dans le transport

de cations majeurs. Le candidat le plus probable serait le Ca. La constante de demi-saturation

de ce systdme de transport Zn-llCd-l pour le Ca est d'environ 104 M (; constante d'affinit6

KEi-, ou K!ft-, = 104 M-l), ce qui est prds des concentrations de Ca2* retrouv6es en milieu

naturel. En revanche, la concentration de Mg n laquelle le systdme de transport ZnllCdl est d

demi satur6 est d'environ 7 x 10a M Md* (Kfot-, : 193'14+0'06 M-l), et ce, m€me si les [Mg'*]

sont habituellement plus faibles que les [Cut*] dans les eaux douces en milieu naturel (Fortin

et al. 2010, Mueller et al.2012). Il s'en suit donc que ce raisonnement est coh6rent avec

I'hypothdse d'un systdme de transport de Ca (systdme Zn-llCd-l) par lequel le Zn et le Cd

sont accumul6s d'une fagon significative quand les concentrations de Cd2* et de Zr]*

d6passent environ 10-7 M.
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4.5 Mod6lisation ir l'6tat stationnaire du cadmium intracellulaire

L'accumulation de Cd d l'6tat stationnaire fut premidrement mod6lis6e avec 1'6q. (I4) chez

des algues expos6es d une garnme de [Cd2*] dans trois milieux de culture diff6rents (LM, +Zn

et HM) afin de pouvoir comparer les valeurs mod6lis6es aux mesures exp6rimentales

d'accumulation de Cd faites aprds 60 h d'exposition (Fig. l4). Cet exercice de mod6lisation

prenait en compte I'ensemble des effets physiologiques des m6taux traces r6v6l6s lors

d'exposition d court terme, mais ne prenait pas en consid6ration la possible r6troaction

positive du Cd qui n'6tait d'ailleurs connue quantitativement que pour une acclimatation d une

seule [Cdt*], soit 7 x 10-e M Cd2*. Plus pr6cis6ment, les moddles incorporaient les

caract6ristiques cin6tiques des trois systdmes de transport de Cd (K3$-r, K3$-r,

K3$-r,V,$X*-r, V,$**-r, V,$*.-r) obtenues chez des algues acclimat6es aux milieux LM et

*Zn, ainsi que les constantes d'affinit6 des cations comp6titeurs. Pour les algues acclimat6es

au milieu HM, le V,$**-, et h K!$-, d6termin6s prdc6demment furent utilis6s et les

paramdtres cin6tiques des systdmes de transport Cd-l et Cd-3 furent consid6r6s dquivalent d

ceux d6termin6s chez les algues acclimat6es au milieu tZn.

Notre moddle du ligand biotique reproduisait raisonnablement bien les concentrations de Cd

intracellulaire mesur6es d l'6tat stationnaire chez I'algue C. reinhardtii expos6e d differentes

tcd'.] dans le milieu HM (Fig. 14). Au conffaire, les concentrations intracellulaires de Cd

mod6lis6es d l'6tat stationnaire pour les cellules algales cultiv6es dans le milieu LM 6taient

syst6matiquement plus faibles que les mesures des concentrations de Cd intracellulaire, d'un

facteur de six d 10 pour des [Cd2*] variant entre2,3 x 10-11 et2x 10'8 M (Fig. 1a). Toutefois,

l'6cart entre les valeurs mod6lis6es et mesur6es r6tr6cissait e 5 x 10-8 M Cd2* F nN

d'inhibition du rendement cellulaire algal en termes de volume, Fig. 16). Pour les algues

acclimat6es au milieu *Zn, nous avons obtenu une tendance similaire entre les concentrations

de Cd mod6lis6es et mesur6es d l'6tat stationnaire : le moddle sous-estimait par 2,5 d six fois

l'accumulation de Cd entre 2,3 x 10'1r et 10-7 M Cd2* tandis que les valeurs mod6lis6es et

exp6rimentales devenaient comparables d 2,5 x !0-7 M Cd2* G n% inhibition du rendement
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cellulaire en terme de volume cellulaire, Fig. 16) (Fig. la). Pour les deux milieux LM et -rZn,

la meilleure ad6quation entre les valews mesur6es et mod6lis6es d des [Cdt*] trds toxiques

comparativement d celles aux plus faibles [Cdt*] pourrait 6tre expliqu6e par la capacit6 des

cellules d contr6ler I'accumulation du Zn (et donc partiellement du Cd) i des [Cd2*] sous-

l6tales ou faiblement/mod6r6ment toxiques tandis que pour des [Cd2*] trds toxiques (>70o/o

d'inhibition du volume total cellulaire), la capacit6 des cellules d moduler les taux

d' accumulation de Znl Cd pourrait Otre fortement compromise.
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Figure 14 : Concentrations de Cd intracellulaire ([Cd*n]) mesur6es chez C. reinhardtii pour des
expositions de 60 h d une gamme de [Cd2*] dans des milieux composds de diff6rentes concentrations en
m6taux traces essentiels (LM, cercles pleins; *Zn, cercles vides; HM, triangles vides). Les lignes sous
formes de pointill6s, de tirets courts et de traits continus repr6sentent les concentrations inhacellulaires
de Cd mod6lis6es dl'6tat stationnaire pour respectivement les milieux LM, +Zn et HM. Les courbes
mod6lis6es incorporent les caract6ristiques cindtiques des trois systdmes de transport de Cd (Cd-I, Cd-
2 etCd-3) existant chezC. reinhardtii, mais ignorent le m6canisme de r6troaction positive du Cd sur
I'accumulation de Cd.
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.Un deuxidme exercice de mod6lisation fut donc entrepris pour une seule [Cd2*] de 7 x lg-e M
pour laquelle l'6tendue de la r6troaction positive par le Cd 6tait quantitativement corurue. En
incorporant cette rdtroaction positive du Cd sur la capacitd du systdme de transport Cd-2, les
concentrations de Cd intracellulaires mod6lis6es et mesur6es pour les algues cultivdes dans les
milieux LM et +Zn devenaient beaucoup plus comparables (Fig. 15) d celles obtenues lors de
notre premidre exercice de mod6lisation @ig. 1a). Ces rdsultats suggdrent donc que l'6cart
entre les valeurs mod6lis6es et mesur6es i la figure 14, du moins pour des tcd'zl prds de 7 x
10-e Mo est dt presqu'entidrement d la r6ponse physiologique de l'algue au Cd.
L'accumulation de Cd intacellulaire d l'6tat stationnaire est aussi mod6lis6e pour le milieu
*Co avec les constantes Vr$*r-, (pour les algues acclimat6es d l0-e M Co2* et7 xlg-e M Cd1
et K33-2 mesur6es pr6c6demment. L'accumulation de Cd dans le milieu +Co 6tait encore une
fois bien pr6dite par notre moddle du ligand biotique (Fig. l5). L'effet d'une forte 1Ca2l ltOr
M) sur I'accumulation de Cd 6tait aussi reproduit fiddlement par notre moddle incorporant

I'effet inhibiteur non compdtitif du Ca sw le systdme Cd-2 (i.e. effet sur le V$!*_r) et la
fSi-, (Fig. 15). L'effet stimulateur du cuiwe sur l'accumulation du Cd pouvait egalement
Otre pr6dit en prenant en consid6ration 'la diminution du taux de croissanc e (= 27%
d'inhibition). En prdsumant que le taux de transport du Cd demeure constant en pr6sence
d'une augmentation de la [Cu2*] d'un facteur 10, I'inhibition de la croissance caus6e par le
cuivre diminuera la biodilution du Cd intracellulaire dans le milieu *Cu comparativement au
milieu LM (Fig. 15).
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Figure 15: Concentrations de cadmium intracellulaire ([Cfu1]) mod6lis6es et mesur6es e l'6tat

staltionnaire en pr6sence de 7 x 10-e M Cd2* pour cinq milieux de culture diftrents (LM,*Zn, *Co et

HM) caract6rir6s p* des concentrations de m6taux traces essentiels diffErentes. L,es pr6dictions du

-oddl" prennent en consid6ration les caract6ristiques cin6tiques des trois systdmes de transport de !!
(Cd-l, Cd-Z et Cd-3) ainsi que le m6canisme de r6troaction positive du Cd sur I'accumulation du Cd.
Les barres d'eneur reprdsentent I'erreur-t;rye des valeurs mod6lis6es.

A notre connaissance, il s'agit de la premidre 6tude ayant d€veloppe un MLB capable de

pr6dire l'accumulation du Cd en pr6sence de differentes concentrations de cations essentiels

chez une algue d'eau douce. Il faut toutefois souligner que les 6tudes pilot6es par Sunda

(Beaufort Laboratory, National Oceanic and Atmospheric Administration, Beaufor! Caroline

du Nord, Etats-Unis) ont bien 6tabli le lien 6toit et capital entre la cin6tique d'accumulation

des m6taux traces essentiels (Zn, Co,Mn, Cu, Fe) d court terme et leurs accumulations d l'6tat

stationnaire chez plusieurs espdces de phytoplancton marin (Sunda et Huntsman 1998c, b,
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2000). La capacite d moddliser avec confiance l'accumulation du Cd d 1'6tat stationnaire, 6tant

litt6ralement contr6l6 par les effets du Zn et de Mn sur les paramdtres cin6tiques des

transporteurs de Zn et de Mn chez la diatomde marine T. pseudonana, fut en effet trds bien

ddmontrde par Sunda et Huntsman (1996,1998a). Pr6cisons toutefois qu'd forte [Cdtl, of des

efflets toxiques sur la croissance de cette diatomde apparaissaient (i.e. i 5 x 10-e M Cd), h

moddlisation de I'accumulation du Cd a 1'6tat stationnaire devenait plus complexe. Un

systdme exportant le Cd i I'ext6rieur de la cellule 6tait mis en branle, faisant en sorte de

diminuer grandement (de prds d'un ordre de grandeur) l'accumulation de Cd mesur6e d l'6tat

statioruraire par rapport au Cd intracellulaire mod6lis6 (sans tenir compte de I'effhx de Cd)

(Sunda et Huntsman 1996). Dans ce cas, la diatomde se devait d'expulser le Cd du milieu

intracellulaire, car ce m6tal inhibait le m6canisme de r6troaction n6gative du Mn permettant de

stimuler le taux d'accumulation de Mn et de maintenir des concentrations de Mn

intracellulabe adlquate pour le m6tabolisme en pr6sence de fortes concentrations de Cd

intracellulaire. Au contraire, chez C. reinhardtii, l'accumulation du Zn demeure bien r6gu16e

m6me en pr6sence de relativement fortes concentrations de C&. 1l x lO-e M Cd2), i.e. le Cd

n'inhibe pas ou trds peu le m6canisme de r6troaction ndgative permettant une stimulation des

taux d'accumulation duZn en pr6sence de Cd (voir section 4.3.2 et 4.3.3). On d6duit donc

intuitivement qu'il y atnait peu d'avantages i dvoluer un systdme ind6pendant d'efflux du Cd

chez C. reinhardtii en prdsence de [Cd2-] < 7 x 10-e M. Nos rdsultats n'excluent cependant pas

la possibilit6 qu'un tel systdme d'efflux existe chez C. reinhardtii et soit impliqu6 dans la

ddtoxication du Cd dplus forte tcdl

4.6 Relation entre la toxicit6 du Cd2* et le Cd intracellulaire i l'6tat
stationnaire

Les concentrations de Cd internalisees inhibant de SDYolacroissance (norrralis6es par rapport

au volume cellulaire) demeuraient dtonnamment similaires chez les algues expos6es au milieu

LM (ECso : 16.6 amol Cd yma, C!e5y,: 14,8 - 18,3 amol Cd ;*r-31, +Zn (ECso: 13,6 amol

Cd pm-3, Clgsy":10,2-16,1amol Cd pm-3) et HM (ECso: 18,5 amol Cd pm-3, CIe5"7" :13,3 -

23.6 amol Cd pm3) (Fig. 16). Ces tois EC5s molens variaient de seulement 260/o et chacun



des ECso se retrouvaient bien i l'int6rieur des intervalles de confiance des deux autres EC5s

moyens, d6montrant I'absence de diftrences notables entre les trois ECso. [,es rdsultats

montrent donc que I'efficacitd de la d6toxication du Cd intracellulaire, par exemple via

I'induction de phytochdlatines, ne change pas significativement en pr6sence de differentes

concentrations de Zn2* ou des cinq autres m6taux traces essentiels. L'induction de

phytochdlatines par les m6taux traces essentiels 6tudi€s dans cette thdse est typiquement

beaucoup plus faibte que celle due au Cd chez le phytoplancton (Ahner et Morel l99l,Devez

et aL.2009). On ne s'affend donc pas d ce qu'un modeste ajout de m6taux traces essentiels ait

un effet important sur la synthdse neffe de phytoch6latines intracellulaires.

La modulation de la toxicit6 du Cd en prdsence de diff6rentes concentrations de m6taux fraces

essentiels est donc fortement reliee au niveau d'accumulation de cadmium intracellulaire i

l'6tat stationnaire, ind6pendamment des variations de la disponibilit6 des m6taux traces

essentiels dans le milieu. Par consdquent, une fois que I'accumulation du Cd peut €tre

pr6cis6ment mod6lis6e d I'aide du MLB mdcanistique proposd dans cette thdse en fonction de

la spdciation des m6taux et de I'acclimatation de l'algue aux mdtaux, il est possible de pr6dire

la toxicit6 du Cd2* en pr6sence de diffdrentes concentrations d'6l6ments essentiels. Autrement

dit, l'effet des m6taux essentiels sur les mdcanismes d'assimilation du Cd va contrdler la

toxicitd du Cd chez C. reinhardtii. Il s'en suit donc qu'il est fortement probable, qu'en

prdsence de tcd2| croissantes, I'algue conserve la capacit6 de rdguler I'accumulation des

mdtaux essentiels ind6pendamment des concentrations de m6taux traces essentiels libres

disponibles dans le milieu (pour la gamme de m6taux essentiels libres testde dans cette 6tude)

cornme ce qu'il fut d6montd i la section 4.3.2powleZn.
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5. CONCLUSION

Des moddles du ligand biotique perfectionn6s permettant de prddire la prise en charge et la

toxicit6 des mdtaux en milieu aquatique ont 6te d6veloppes avec succds par les

dcotoxicologistes dans certaines conditions contr6l6es au laboratoire pour des expositions aux

m6taux sur une courte p6riode de temps. Cependant, pow que ces moddles soient applicables i

I'int6rieur de diverses conditions chimiques, pour des expositions chroniques aux m6taux et

qu'ils aient une port6e plus robuste et universelle, les effets physiologiques d'une

acclimatation aux m6taux taces et au calcium doivent 6tre pris en compte.

Cette thdse a permis de documenter en d6tail les effets compdtitifs de diftrents cations (Zn,

Co, Ca) de m6me que les interactions non compdtitives plus subtiles des m6taux traces et du

calcium avec trois systdmes de transport membranaire s de ZnlCdchez l'algue d'eau douce, C.

reinhardtii. Il est par le fait m6me ddmontr6 que cette espdce d'algue, reconnue pour sa grande

r6sistance au Cd, peut €tre trds sensible d ce m6tal dans un environnement pauvre en m6taux

haces essentiels, repr6sentatif de certains milieux naturels. Les effets physiologiques

dominants modulant I'accumulation et la toxicit6 du Cd comprennent notamment le

mdcanisme de r6toaction positive du Cd sur I'accumulation du Cd2* ainsi que f inhibition de

I'affinit6 du systdme de tansport Cd-2 par un ajout d'une combinaison de m6taux taces. Le

Cd2* avait le potentiel d'induire une r6gulation d la hausse de la capacitd maximale des

systdmes de transport de ZnlCd, ce qui constituait la rdponse de l'algue afin de r6guler le taux

d'internalisation du Z** et d'6viter (ou de limiter) I'apparition d'effets toxiques du Cd.

L'effet inhibiteur de I'ensemble des m6taux traces en combinaison sur I'affinite du systdme de

transport Cd-2 est cependant plus difficile i expliquer. Il est possible, mais cela ne reste

qu'une hypothdse, qu'une combinaison de mdtaux traces induit rme modulation du taux

d'intemalisation du Znlcd (kiJ. Des recherches plus poussdes dewont €tre realis6es i ce sujet

afin de trouver les causes pr6cises de ce ph6nomdne.
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Nos d6couvertes ont permis de d6velopper un MLB capable de pr6dire avec succds

I'accumulation et la toxicit6 du Cd en fonction non seulement de la sp6ciation chimique du

Cdz*, mais aussi de I'acclimatation des cellules aux cations essentiels et au Cd. Il s'agit de la

premidre 6tude proposant un MLB capable de tenir compte des effets physiologiques des

cations essentiels sur I'accumulation et la toxicitd du Cd d long terme chez une algue d'eau

douce. Le d6veloppement de ce MLB a perrnis d'am6liorer nos connaissances sur les

mdcanismes d'accumulation et de toxicit6 chez une algue d'eau douce typique. Notre moddle

reprdsente aussi un outil pratique pour raffrner le MLB pour qu'il puisse €tre davantage

applicable dans les eaux douces, of les concentations de m6taux traces sont caractdris6es par

de grandes variations r6gionales et temporelles. Les havaux scientifiques en cours dans le

domaine de l'6cotoxicologie des m6taux dewaient donc 6tre vus comme des efforts afin

d'6tendre l'applicabilit6 du MLB en nature. Notre 6tude repr6sente un pas de plus dans cette

direction. Mentionnons toutefois que l'6laboration d'un MLB applicable directement en nature

n6cessitera encore de nombreuses recherches en dcotoxicologie. Il reste notamment i

d6terminer l'importance des rdactions physiologiques algales aux cations essentielslnon

essentiels chez diftrentes espdces d'algues en fonction d'une myriade de paramdtres physico-

chimiques (temperature, lumidre, combinaisons de m6taux non essentiels, etc.). Comme le

niveau des connaissances dans plusieurs disciplines scientifiques (chimie, physiologie,

toxicologie) progresse rapidement, nous croyons que l'objectif ambitierx d'un MLB capable

de r6aliser des pr6dictions fiables d I'int6rieur d'une gaillme de diff6rents milieux naturels

complexes pourrait bien €ne d nofe port6e.
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Abstract - Within the biotic ligand model (BLM) construct, major cations are considered to

be simple competitors for metal binding to uptake sites and may offer some protection against

metal-induced toxicity, but the influence of essential trace elements and cell pre-conditioning

to different micronutrient concentrations on metal uptake and toxicity is considered to be

negligible. In order to test these underlying assumptions, we monitored Cd uptake and toxicity

in a green alga (Chlamydomonas reinhardtii) after long-term exposures (60 h) to a range of

environmentally realistic free Ca2*, Fe3*, Mn2*, C*t*, Co2*, and Zr?* concentrations buflered

with nitrilotriacetic acid. A 200-fold increase in free tM"tl as well as a 100-fold increase in

free [Fe3*] did not afflect Cd uptake or toxicity, whereas a 50-fold increase in free tcutl

effectively offered some protection, as predicted by the BLM. However, it was also found that

a lO-fold increase in free tcu2t significantly enhanced Cd toxicity by a factor of

approximately 2, whereas a 100-fold increase in free [Z**l and [Co2*] from 10-lr to l0-e M

significantly decreased Cd uptake and toxicity by more than twofold. These effects did not

change with prior algal acclimation to different essential micronutrient concentrations. Low

essential trace metal concentrations may thus stongly affect the uptake and toxicity of

cadmium in freshwater algae and should thus be taken into consideration in future

developments of the BLM.

Keywords: Chlamydomonas reinhardtii, Micronutrients, Toxicity, Metal, Biotic Ligand Model

97



INTRODUCTION

Since the end of the 1970s, numerous experiments have contributed to the

identification of a strong relationship between the free metal ion concentration in aqueous

environments and metal accumulation as well as toxicity, leading to the establishment of the

free ion activity model [1]. The refinement of the simple mechanistic basis explaining metal

uptake/toxicity in aquatic organisms offered by the free ion activity model led to the

formulation of the Biotic Ligand Model (BLIO 12-41. Although the BLM shares with the free

ion activity model the same basic principles and premises (the biological response is

proportional to the free ion activity for a given exposure medium ionic composition), it also

incorporates the competitive effects of protons, calcium, and magnesium for metal binding to

uptake sites.

The BLM is a useful tool to predict (acute and short-term) metal toxicity to aquatic

organisms, although some limitations have been documented f2,5]. More work is however

necessary to extend the applicability of the BLM to the prediction of chronic metal toxicity.

Indeed, several studies have shown that the BLM is less adapted to predict chronic, long-term

(transgenerational) metal uptake due to poorly understood effects of Ca and Mg on the biotic

ligands or the organisms' physiology (e.g., on Daphnia m.dgnai 2l-d reproduction rate; [6]).

Moreover, studies on marine phytoplankton revealed that the concentrations of Mn, Zt, f7, 81,

and Fe [9, 10] influence Cd uptake, largely via non-competitive inhibition (i.e., through the

synthesis or shutdown of membrane-bound tansporters). For instance, pre-exposure to

varying free Mn2* and h?* concentrations was shown to modulate Cd uptake rate by more

than l0-fold in marine diatoms and coccolithophores t|l, 121. This strong essential metal



regulation combined with competitive effects has also been shown to control the uptake of a

non-essential metal (Cd) sharing the Zn and Mn transporter in the marine diatom

Thal as s io s ir a ps eudonana f7f .

In freshwater environments, the effects of trace metal nutrition on nonessential metal

uptake in algae have been much less studied. The few available data suggest that metal (Cd)

uptake can be competitively inhibited by other trace metals (Zn, Mn) depending on the algae

species [13, l4]. There are also indications that short-t erm Zntransport flux into the green alga

Chlorella kesslerii is stongly regulated, varying by nearly 100-fold when the cells are

preconditioned to 10-rr M or 10-e M free Z*. 1tS1.It is thus reasonable to suggest that

regulation of essential metal transport rates by the cell could influence upiake of nonessential

metals sharing the same uptake system.

Given the documented important influence of some essential metals on Cd uptake and

toxicity in marine algae and the paucrty of data about such interactions in freshwater algae, we

decided to explore the effects of several essential elements (CU Zn, Co, Fe, I\[n, Cu) on Cd

uptake and toxicity in a green a\ga (Chlamydomonas reinhardtii) in long-tenn exposures (60

h). Cells were exposed to Cd over a rimge of environmentally realistic free Ca2*, Fe+, I\zlf,

Co2*, Cu2* , and,Ztf* concentrations buffered with nitrilotriacetic acid (NTA). The influence of

long-term cell pre-conditioning to different micronutrient concentrations on Cd uptake and

toxicity was also investigated. The development of realistic toxicity models requires insight

into the relationships between the composition of essentiaVnon essential metal mixtures and

the resulting metal toxicity. Such quantitative data are presented here.
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MATERIALS AI\D METHODS

Re agent s and pl astic/gl as sw ar e

Salts used for cultures and experiments were of analytical grade or better. Radio-

labelled Cd (t0ecdcl2; 0.4 mCi pmol-l; from Isotope Products and concentrated analytical

standards of Cd, Zn, Co, Cu, Mn, and Fe from SCP Science (1 mg ml-l) were used to spike

experimental media. Nitrilotriacetate sodium salt Q99Yo), 3-N-morpholino-propanesulfonic

acid (MOPS) (>9970) were obtained from Sigma Scientific. All polycarbonate containers and

glassware were soakedfor24hn15% (v/v) HNO3 (ACS grade, Fisher Scientific), rinsed five

times with deminenliz-edwater, two times with ultrapure water (18 MO cm; Nanopure grade)

and then dried under a class 100 laminar flow hood, where all manipulations that required

precautions against possible contamination by airborne particulates were performed.

Test organisms and culture conditions

The unicellular green alga C. reinhardtiiP. A- Dang. (CPCC I I or UTCC 11, walled

wild type) was obtained from the Canadian Phycological Culture Center, formerly known as

the University of Toronto Cultme Collection. Asynchronous batch cultures were grown

axenically (as determined visually by culture plating) in 100 ml of modified high salt medium

- low metal MHSM-LM culture medium (fable l). The growth and exposure media pH were

buffered at7.0 with noncomplexing MOPS buffer 116,177 and the free metal concentrations

were buffered with the non-assimilable ligand NTA [18, l9l. Targeted total metal
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concentratiofls (Mn1, Znv, Fey, Co1, Cu1) in MHSM-LM culture medium were measured by

inductively coupled plasma-atomic emission spectrometry (ICP-AES, Varian Vista AX

CCD). Axenic stock algae culfures were maintained in 250 ml Erlenmeyer glass flasks under

constant rotary agitation (100 rpm), illumination (100 pmol m'2 s-r;, and temperature (20.0 +

0.2 'C). A 2-ml sub-sample of algal culture was transferred to a sterile culture medium everv

week using a sterile serological pipette.

Cellular densities were deterrnined with an electronic particle counter (Multisizer 3

Coulter Counter, 70 pm aperture; Beckman) after appropriate dilution in Isoton Ill-electrolyte.

Culttnes were periodically checked for bacterial contamination by plating on nutrient agar

(Difco Bacto Agar, Fisher Scientific). Culture media (without trace metal) as well as material

(Erlenmeyer flasks and filtration apparatus) destined for algal cultures were autoclaved at

l2loc for 15 min. Culture or exposure media were then supplemented with a filter-sterilized

trace metal mix (0.2 pm polycarbonate membmne,4T mm; General Electric ).

Optimizing the culture medium composition

The MHSM-LM culture medium, derived from the MHSM-I culture medium [20],

was specifically designed to study the effect of the free trace metal ions and calcium on Cd

uptake and toxicity. The minimum calculated free ion concentrations of the studied cations in

the MHSM-LM medium were 2 x l0-5 M ca2*, 5 x lo-e M Mn2*, 10-ll M zr?*, 1,0-rr M co2*,

l0-re M Fe3* (or 9 x l0-rr M Fe' where Fe' is mainly Fe(oH)2* and Fe(oH), to), and l0-ra M

Cu2* lTable l). No Cd was detected in our growth media (ICP-AES detection limit for Cdr of

2 x l}-e M) such that background free Cd2+ concentrations are expected to be below 10-12 M
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Cd2*. The ionic strenglh was adjusted to 22 meq L-r with I M NaNO: and when Ca

concentrations in the expostre media were changed, NaNO: concentrations were adjusted so

uls to maintain a constant ionic strength. For our experimental conditions, the Nar

concentration was decreased from 1.7 x 10-2 M to 1.3 x 10-2 M when free Ca2* concentration

was increased from 2 x 10-5 M to l0-3 M; such small variations in Na concentration were

assumed to have negligible effects on the Ca or Cd uptake by the algae. Algae growth rates

(calculated on the basis of cell number, surface, or volume) were not significantly different in

the MHSM-I or MHSM-LM media.

Nitrilotriacetic acid was chosen as the metal buffer to minimize the uncertainty in the

Cd speciation calculations. When the total metal concentration approaches the total ligand

concentration (i.e., near the complexation capacity of the chelating agent), the free metal ion

concentration becomes poorly buffered in the sense that it is very sensitive to variations in the

total metal and ligand concentrations (especially with strong metal ligands such as

ethylenediaminetetraacetic acid). In this region, small increases in the total concentration of a

given metal lead to a strarp increase in the free metal concentration, and free ion

concentrations of other metals in solution also increase due to competition for the complexing

ligand. Hence, the use of a moderately strong complexing agent (such as NTA) allows for

better control of the free metal concentrations over a wide concentration range. Metal-NTA

complexes are knownto be unable to cross cell membranes [18, 19].



Preparation of experimental media

The concentrations of the free metal ions in the medium were computed with the

MINEQL+ chemical speciation progrirm (version 4.6; Schecher and McAvoy, 1992) with

updated equilibrium constants [21], using total measured metal concentrations z$ input data.

Cadmium was added to the experimental media by direct spiking of a r@Cd radio-isotope

solution (specific activity adjusted with stable Cd between 0.5 and 50 pCi pmgl-t;. The

experimental media contained the same major nufients as the culture mediao with a pH

buffered at 7.0 with MOPS (10 mM) and adjusted with small additions of 0.5 M NaOH, but

the cd2* and/or c**,zf*,Co'*, Mn2*, Cu2*, Fe3* free metal concenftations were varied.

Addition of Cd and other metals to the experimental media leads to dissociation of some of the

pre-existing metal-NTA complexes. Therefore, in order to keep free essential metal

concentrations constant, the free NTA3- concentration was kept constant by adjusting the total

NTA concentration. Throughout the present study, Cu-, Co-, 7n-, Fe-, and Cd-NTA

complexes were present in more than 1000-fold excess over the free metal ions, affording

strong buffering of the free trace metal ion concentrations.

In the first set of experiments, we increased each free essential metal concentation one

at a time to investigate their effects on Cd uptake and toxicity ([NTAlr rangrng from I to 6.5 x

10" M).Hence, we increased tcal to 103 M 1tvft{SM-LM + Ca),fz#|1to tOa M (MHSM-

LM + Zn), [Co2jto l0-e M (MHSM-LM + Co), [Mnl to l0{ M (MHSM-LM + }vln), tc"2l

to l0-r3 M MHSM-LM + Cu), and [Fr'*l to l0-r7 M (or [Fe'1 : 9 x l0-e M) (MHSM-LM +

Fe), while adjustrng tcd2.l 6 2.3 x l0-rr M (4.2 x l0{ M total Cd) (a non-inhibitory

concentration) or 6.7 x 10-e M (1.1 x l0-5 M totat Cd) (a concenfiation leading to partial

growth inhibition). Note that the influence of Ca was not tested at the non-inhibitory free Cd2*
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concentration and that control growth cultures with no added Cd (< 10-12 M free Cd2*) were

also performed. For the second set of experiments, we decided to study more closely the effect

of Zn and of combined-essential trace metals on Cd uptake and toxicity. To do so, the algae

were acclimated to their respective medium for more than three growth cycles and

experimental media were prepared with varying free Cd2* concentrations from 10-10 M to 8 x

l0-7 M (l-8 x 10-7 to 1.4 x l0-3 M total Cd; 10a to 1.5 x l0-3 M total NTA) in three different

experimental media: l) the MHSM-LM medium; 2) the MHSM-LM medium supplemented

with Zn (10-e M ftee Zr?*; MHSM-LM + Zn medium); and 3) the MHSM-LM medium

supplemented with Fe, Cu, lvln, Zryand Co (10-tt M free Fe3*, t0-13 M free Cu2*, 10{ M free

Mn2*, l0-e M ftee Zr]* and l0a M free Co2*; the MHSM-HM medium).

A11 the above experimental media were left to equilibrate for 24 h before inoculation of

the test alga (40,000 cells *t"). A11 experiments were performed in triplicate in 250-m1

polycarbonate Erlenmeyer flasks containing 100 ml of growth medium. Total concentrations

of cations were measured with ICP-AES and were within 10% of the targeted concentrations.

Fe speciation

Speciation calculations with MINEQL* suggest that no amorphous iron oxyhydroxide

precipitates should form within the range of iron concentations used in this sfudy. Due to the

known complexity of iron speciation, we further investigated the possible presence of

coltoidal iron and its possible effect oh Cd speciation. The potential adsorption of Cd on Fe

colloids that could be present in the exposure media was verified by analysing loecd retained

on a 0.025 pm pore size (47 mm diameter) nitrocellulose filter membrane (Millipore).
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Triplicates of one litre of the MHSM-LM experimental medium (1.28 x 10-7 M total Fe; 10-1e

M free Fe3*; and the MHSM-LM + Fe medium (1.24 x l0-s M total Fe; l0-r7 M free Fe3),

both containing 1.09 x l0-5 M total Cd (6J x 10-e M free Cd'*), were filtered through two

superimposed 0.025 pm membranes. The filters were rapidly rinsed with 3 x 5 ml MHSM-

LMR (culture medium without added trace metals solution; Table 1). In both cases, the Cd on

the upper filter was not significantly different from the Cd associated with the filtration blank

(lower filter). The average of the six filtered-retained total Cd measurements per experimental

solution were 7.0 * 1.7 x l0-r0 mol Cd (MHSM-LM media) and 7.9 + 3.2x l0-r0 mol Cd

(MHSM-LM + Fe media) and were not significantly difterent. The proportion of any possible

colloidal Cd with respect to total Cd in the experimental media would be <0.007Yo. Thus, the

adsorption of Cd on (possible) colloidal iron remains quantitatively unimportant and will not

affect Cd speciation in well-buffered NTA media-

Long term Cd uptake and toxicity experiments

For the first set of experiments (media composition described earlier), C. reinhardtii

cells acclimated for rnore than seven growttr cycles (three to four weeks) to the MHSM-LM,

MHSM-LM + Zu MHSM-LM + Co, MHSM-LM + Mn, or MHSM-LM + Fe ctrlture media

were also used in order to test for the effect of long-term acclimation to varying essential trace

metal concentrations on Cd uptake and toxicity. For the second set of experiments, the algae

were previously acclimated to their respective growth medium for more than three growttr

cycles (MHSM-LM or MHSM-LM + Zn). Exponentially growing cells were harvested by

centrifugation (20,000 g, 5 min) and were rinsed four times with MHSM-LMR to remove any
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algal exudates present in the original algae culture prior to inoculation

media at an initial cell concentration of 40,000 cells ml-r.

experimental

After a 60-h growth period (corresponding to the late exponential phase), algal cell

numbers were measured in triplicate for each treatment using a particle counter. The cultne

yield relative to control was calculated by dividing the mean final cell numbers of the exposed

algae by that of the control cultures. In parallel, l0-ml subsamples were gently filtered onto

two superimposed 2 pm polycarbonate filters and the harvested cells were rinsed for 10 min

with l0 ml 104 M total EDTA and then three times with 10 ml of MHSM-LMR. The EDTA

rinse removes the l0ecd bound to the surface of the algal cells, and the remaining Cd is thus

operationally defined as intracellular [19, 22].The activity of the lower filter was subtracted

from that measured on the upper filter to correct for passive retention of 10ecd by the

polycarbonate filters. Filter radioactivity was measured with a gamma counter (Wallac 1480)

in vials containing 2 ml of water to ensure constant sample geometry. The counting time was

set at 1,000 s or to a maximum of 100,000 counts. Counts per minute (cpm) were converted

into moles of Cd, taking into account the detector efhciency, radioactive decay, and the Cd

specific activity. Mass balance calculations based on t@Cd activities in the filtrates from the

algal collection step showed that losses of total Cd from solution were less than l0% for

varying free Cd2* exposure concentration at the lowest micronutrient concentrations (MHSM-

LM medium). Erlenmeyer flasks with very low free Cd2* concentrations (510-10 M) without

inoculated algae revealed no significant adsorptive loss after the 60-h period.

into
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Statistics

Significant differences among the data were identified using one or two-way analyses

of variance (ANOVA) followed by a Tukey pairwise comparison test. The statistical

distribution of the data was always verified using raw or, if needed, transformed data using the

Box-Cox transformation. Statistical analyses were performed using Systat software (Version

10.0) and results were considered to be significant if p < 0.05. Unless otherwise indicated,

errors are given as + one standard deviation. Also, the Excel macro REGTOX

(http://www.normalesup.org/-vind-an/en_index.htrnl) was used to calculate EC*s with the

Hill approach. The 95% confidence intervals around the means were estimated by a bootstrap

nonparametric simulation.

RESTJLTS AI\D DISCUSSION

Individual fficts of essential cations on Cd uptake or toxicity

Cd uptake and toxicity in the low trace metal medium. For each 
"*p"ri-.n)where 

the

effect of micronutients was tested, we first measured Cd uptake and toxicity in the MHSM-

LM basic medium as a positive control. As expected, a concentration of 2.3 x 10-ll M free

Cd2* did not significantly affect the relative algal yield or cellular volume yield in any of the

exposure media (p0.05; data not shown). In the presence of a constant free Cd2*

concentration of 6.7 x 10-e M, algal yields after 60 h of growth, expressed as total cell

concentration in cells ml-I, decreased significantly (p<0.01) with respect to contol cultures.
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This decrease in cell yields was observed in all experiments with 6.7 x 10-e M free Cd2*,

regardless of the prior trace metal acclimation concentrations (six independent experiments,

each with n:3). Some variability among experiments was however observed with yields

varying between 20 and 43Yo ofcontrol cultures (Fig. 1A). When normalized to total cell

volume rather than total cell numbers, the apparent toxic effects became quantitatively less

important and were similar among the six independent experiments (around 10'20%

inhibition, with no significant inter-experiment variability). The slight toxic effect of 6.7 x 10-e

M free Cd2* on total cell volume with respect to control cells was still significant for the cells

that had been previously acclimated to low trace metal concentrations only on two occasions

(p<0.05; Fig. 18, solid black bars with asterisks). The lower apparent Cd toxicity on total

cellular volume yield, when compared to that observed with cell numbers as the endpoint (Fig.

1), was due to the cells' ability to grow (i.e., their metabolism remained at least partially

functional) even though cell division processes were inhibited. This combination resulted in an

increase in the mean volume per cell in the presence of relatively high free Cd2*

concentrations and compensated in part for the decrease in cell yields. Cell division processes

were also shown to be primarily affected by toxic Zn and Cu concentrations in experiments

with the marine diatom, Nitzschia closterium,whereas respiration and photosynthesis were not

yet inhibited[23,247.

Similar tends were observed for Cd accumulation on a per cell or per volume basis.

For cells acclimated to low tace metal concentrations and exposed to 6.7 x 10-e M free Cd2*

plus low added trace metal concentrations, the mean Cd accumulation on a cell volume basis

was not significantly different among all six independent experiments (8.1 + 0.7 amol Cd

pm'3; Fig. 28, solid black bars). In contrast, mean Cd accumulation on a per cell basis for the
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same experiments was much more variable (1000 to 2700 amol Cd cell-r) and differed among

treatments (p:0.01; Fig. 2A, solid black bars).

Hence, cellular volume as an endpoint for'toxicity and accumulation seems more

reproducible among experiments but provides a less sensitive response than cell numbers.

Since the (six independent) experiments were carried out over a two-year period, it is possible

that slight variations in the sensitivity of cell division to a given free Cd2* concenhation (inter-

experiment variability) result in large differences in Cd accumulation per cell, due to the large

eflect of cell volume on Cd accumulation (spherical cell volume varies to the third power of

the cell radius). lndeed, a larger cellular volume (assuming a proportional increase of the

volume of all cellular components; e.g. cellular organelles or membrane-bound struchues)

would presumably require an increasingly higher amount of essential metal to sustain cellular

metabolism and maintain (as much as possible) constant essential metal:carbon ratios. By

doing so, the uptake of a nonessential metal like Cd (which is presumed to share a transporter

with another essential metal) might be enhanced as well.

Effect of six cationic metals on Cd uptake and toxicity. The effect of free Znz*, Co2*,

Fe3*, Mn2* , Cr]*, or Ct* on Cd toxicity Oig. l) and accumulation (Fig. 2) in the presence of

6.7 x 10-e M free Cd2* was tested. Note that manipulations of free cations within the range

used in tle Present study and in the absence of added cadmium did not significantly affect

algal growth on a cell number or volume basis (except for Cu), indicating that algal growth

was not significantly limited by any of these essential cations in the MHSM-LM growth

medium (supplemental Dat4 Fig. Sl). Surprisingly, increasing [C.rt*l from l0ia to l0-r3 M

(without added Cd) significantly inhibited cellular growth in terms of cell number or cell

volume, by 49 + 7yo and 30 + 3yo, respectively (Supplemental Data Fig. S1). We speculate
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that low [C,tt*] might exert greater toxicity in a growth medium with very low trace metal

concentrations than in metal-rich media due to a decrease in competing free essential metals.

A 200-fold increase of [Mn2*] as well as a 100-fold increase of [Fe3*] did not affect Cd

uptake or toxicity normalized per cell number (Figs. lA and 2). The absence of any effect of

free Mn2* and Fe' on Cd accumulation (Fig. 2), despite high tMn'?-l to tcdl (-40,000) or

[Fe'] to tcd'.] (-400) ratios respectively (Fig. 2c,D),indicates that free Mn2* and Fe' species

at environmentally-relevant concentrations are not significant competitors of Cd uptake in C.

reinhardtii. The absence of any measurable eflect of Mn at a high [Mn2t:[Cd2+] ratio suggests

that Cd and Mn do not share the same transporter in this species or that Mn2* affinity for the

transporters involved in Cd uptake is very weak (i.e., [Mn2*] << Mn half-saturation constant

for the tranbporters). In experiments vith Scenedesmus vacuolatus, Tdpperwien and co-

workers [13] reported t]rat Mn2* only competed with Cd2* for uptake at [Mnl:[Cdt*] ratios >

10,000, although it had previously been suggested that Cd2* and Mn2* do compete (at

[Mnr]:[Cdr] ratios near 1) for binding with the same metal transporter rn Chlorella

pyrenoldosa fla}

As opposed to Fe and Mn, Ca did offer some protection against both Cd uptake and

toxicity. A 50-fold increase in free Ca2* concentation protects against Cd toxicity (on a cell

number basis) and against Cd uptake per cell by a factor of 2.6 to 2.9 (Figs. 1A and 2A),

suggesting that changes in Cd toxicity in presence of varying free Ca2* concentration are

largely due to changes in the arnount of Cd intenralized by the cells.

For a fixed free Cd2* concentration of 6.7 x l}-e M, overall inhibition of algal growth,

expressed on a cell number basis, significantly increased approximately 2-fo1d in the presence
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of a l0-fold higher [C,rt.] (Fig. 1A). This result might be explained by the toxicity of Cu

aloneo which decreased the cell number by approximately 50Yo and hence decreased growth

biodilution of internalised Cd by a factor of approximately 2 for a l0-fold increase in [Cu2*] at

constant tcd'-l Gig. 2A). The results suggest that Cd toxicity in the presence of varying

[C.r'*] is linked to intracellular Cd quotas, as seen previously for Cd toxicity in the presence of

varying tC*.|.A synergistic Cu-Cd interaction might also modulate the resulting Cu-Cd

toxicity as shown by Franklin et al. [25] in the freshwater tropical alga Chlorella. However,

our experimental design does not allow this potential Cu-Cd synergistic effect to be quantified

precisely.

Among the five trace metals of interest (Co, Cu, Fe, Mn, and Zr) inthe present sfudy,

Zn and Co were the only ones to protect against Cd uptake and toxicity. The results clearly

show that a 100-fold increase of B**1and [Co2*] significantly decreased Cd uptake and

toxicity on a per cell basis (Figs. 1A and 2). /Jgal cell yields based on cell volumes were not

significantly inhibited (in the case of the positive,control experiment before the Co and Zn

experiments) by 6.7 x 10-e free Cd2* in the MHSM-LM media (Fig. lB). cadmium

accumulation per cell in the presenc e of 6.7 x 10-e free Cd2* decreased by approximately 8-

and 2-fold (or by 4- and 1.6-fotd on a per volume basis) in the media supplemented with Zn or

Co, respectively (Fig. 2A,B). When the cells were exposedto 2.3 x l0-rl M free C&*,we also

measured a significant protective effect of Zn2* and Co2* on Cd accumulation by

approximately 6- and 2-fold, respectively (Fig. 2C,D). The effect of Z** or Co2* may result

from the synthesis or conformational changes of membrane-bound metal transporters, as well

as from competition with Cd at the metal binding site. Tdpperwien et al. [13] also reported that
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Zn inhibits Cd uptake in the algae S. vacuolatus, albeit only at free [Z**l to tcd2l ratios

greaterthan 14.

Overall, Cd toxicity in the various experimental media varies greatly as a function of

the endpoint (cell number or cell volume), the cell numbers being consistently a more

sensitive endpoint than cell volumes. Our results are in agreement with several previous

studies [26-28] showing that biomass measurements (chlorophyll a or 6, in vivo fluorescence

or algal dry weight analyses) underestimate the toxicity of Cd compared to cell division

monitoring.

Acclimation to essential trace metal and Cd uptakehoxicity. Intercstingly, we found

that the effect of each micronutrient on Cd uptake and toxicity remains consistently the same

regardless of the earlier acclimation of the algae to the highest or the lowest [F.'*], [Mn2*],

[Cot*], or [Zrf*] used (Figs. I and 2). These results show that possible long-term

acclimation/adaptation to an essential metal (when metals are separately tested) does not affect

Cd uptake and toxicity rn C. reinhardtii. The literature on the effect of long-term acclimation

to a trace metal on a non-essential metal uptake or toxicity is scarce. Hassler et al. l29l have

reported that Zn short-term (< 30 min) bioaccumulation and biological responses in the green

alga Chlorella kesslerii were strongly modulated by exposure free Zrl+ concentation after a

few days (growth to the mid-exponential growth phase), but remained similar over a 30 to 40

d (composed of 16-19 cell growth cycles) acclimation to 10-rl or 10-e M free Zrf*, suggesting

that acclimationto Znis occurring on a time scale of days (or less) instead of weeks. It follows

that uptake of any other non-essential metals sharing the Zn transporters would also be

unaffected by such changes in prior growth conditions.



A closer look into the ffict of Zn on Cd uptake and toxicity

The Cd concentrations leading to 50Yo growth inhibition (EC50) on a cell number basis

were almost fivefold lower in the low metal medium (10-tt Mfuee Z#*; EC50 : 6.2 x 10-e M

free Cd2*, CIgsN: 4.9 - 7.3 x 10-e) than in the medium supplemented with Zn (10-e M free

Z*+:8C50: 3.1 x 10-8 M free Cd2*, CIgsN:2.7 - 3.4 x l0-8), confirming that Zn strongly

protects against Cd toxicity as evaluated on the basis of cell numbers (Fig. 3A). When

normalized to cell volumes, the apparent protective effect of Zn on Cd2* toxicity decreases;

the mean EC50 was only two times lower in the MHSM-LM (10-tt M free Zrf*;ECS}:3.2x

10-8MfreeCd2*, Cls5o7,:2.1-4.7x 10-8)thanintheMHSM +Zn(10-e Mfree Zr?*;p;CS1:

6.6 x 104 M free C&*,CIgsw:4.6 -9.9 x 10-8) medium (Frg. 3B). The apparent change in the

amplitude of the protective effect of Zn on Cd toxicity according to the selected endpoint

could be due to the tendency of the cells grown in the MHSM'LM media to form larger cells

(at the beginning of the experiment) than in the +Znmedium. Indeed, we noted that even when

grown in the MHSM-LM medium without added Cd, the algal cells experience some apparent

difficulty in dividing during the first 20 to 40 h of growtfu such that the mean cellular volume

(as measured with the particle counter and as seen with microscopic observations) increased

markedly with respect to the cells grown in the MHSM+Zn (without added Cd) culture

medium. This initial lag in cell division disappeared after approximately 40 h of growth and

thus did not significantly affect the 60-h cell yields in the confiol cultures (Supplemental Data,

Fig. S1). We speculate that the initial cell volume enlargement observed in the control

MHSM-LM medium might be aggravated by the addition of Cd.

Measuring intacellular Cd uptake in cells exposed in experimental media

supplemented or not with Zn also afforded insight into reasons for differences in Cd toxicity
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as a function of the free Zrf* exposure concentration. The internalized Cd cell quota leading to

50% growth inhibition (normalized to cell numbers or cell volumes) remained unchanged

when the [Zn2*] was varied in the exposure medium (Fig. 3C,D). This result suggests that the

protective effect of free Ztf* is not due to a change in intracellular Cd detoxification (e.g., the

induction of phytochelatins), but rather to a decrease in intracellular Cd accumulation. It is

thus possible that increasing [Zr]*l leads to competition with Cd for binding at a shared metal

transport site and/or affects the number or nature of the membrane-bound metal transporters.

Hassler and Wilkinson [15] as well as Hassler et al. [29) rcported that short-term Zn

intenalization fluxes increased by nearly 100-fold in C. kesslerii cells preincubated at 10-11 M

rather than at 10-e M ftee Zr?*, probably because the cells regulate the synthesis of high

affinity Zn transport sites in response to available Zn concentrations.

Effect of combined-trace metql concentrations on Cd toxicity

Our results show that C. reinhardtil cells (acclimated or not) grown in the MHSM-LM

medium are much more sensitive to Cd2* than suggested by previous reports. These earlier

studies, however, were carried out in exposure media containing much higher trace metal

concentrations than those used in the MHSM-LM medium. Indeed, the EC50 value for C.

reinhardtii(expressed on a cell number basis) was approximately 2.7 x 10-7 M free Cd2* 12.4'

3.3 x 10-7 ClgsyJwhen the cells were gxown and acclimated in the MHSM-I (pH 7.0) culture

medium [20], whereas Macfie et al. [30] reported an EC50 value around 10t M free Cd2* for

C. reinhardtit (wild-t)'pe) exposed in the MHSM medium t H 6.8). Both culture media

contain rather high free trace metal concentrations (around 6 x 10-e M Zf*,2 x l}-s M Co2*,
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2-5 x 10-13 M cu2*, 10-6 M Mn2*, and 9 x l0-le F"'*), compared to the MHSM-LM medium,

which may well explain the much higher apparent Cd toxicity obtained in the present study as

compared to the earlier work.

To veriff whether free trace metal concentrations really have that shong of an effect on

Cd toxicity, we conducted another experiment with algae cells acclimated for more than three

growth cycles to the MHSM-HM medium containing 10-17 M Fe3*, 1g-1r M cu2*, 10{ M

Mn2*, l0-e M Zrf*, andl0-e M Co2*. The algal yields (on a cell number or cell volume basis)

were not significantly different in both control media (MHSM-LM or MHSM-HM without

added cadmium) demonstrating that algal growth was not limited by any of these trace metals

(Supplemental Dat4 Fig. Sl). Yet, in the MHSM-HM medium, the EC50 increased

dramatically to 2.6 x 10-7 M free C&* p..+- 3.0 x l0-7 Cls5yf(on a cell number basis) or 3.0 x

10-7 M free cd2* I2.8 - 3.2 x l0'7 cre5y"l (on a cell volume basis) (Fig. 4), which is

approximately 40- and 9-fold higher, respectively, than the EC50 measured in the MHSM-LM

medium as mentioned above (Fig. 3A). This result confirms the important effect of essential

free trace metal concentrations on Cd toxicity and shows that the combined ef[ect of trace

metals on Cd toxicity cannot be predicted by the mere addition of the protective effects of

each essential trace element. Indeed, the effects of Co, Zn, andCu on Cd toxicity do not seem

to be simply additive, since l) Zn decreased Cd toxicity (8C50; cell numbers) by

approximately fivefold (Fig. 3); 2) Co protects less than Zn against Cd toxicity (8C50; cell

numbers) (Fig. 2A); 3) Cu exaeerbates Cd toxicity-yet the addition of all trace metals

combined (Fig. a) protect against Cd toxicity by approximately a factor of 40. We believe that

more studies are needed to fully understand the precise mechanisms at play here, which

strongly influence Cd toxicity
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CONCLUSION

With these experiments, we have demonstrated an important and underestimated

influence of essential trace metals on Cd uptake and toxicity in a freshwater phytoplankton

species, C. reinhardtii, at very low free essential metal concentrations with respect to free

Cd2* concentrations (e.g., 10-e MZr** or Co2*). As observed with marine species, our results

suggest that essential trace metals may control Cd uptake and toxicity in freshwater algal

species. On the other hand, acclimation or adaptation to different essential trace metal

concentrations (when separately tested) over successive growth cycles (on a time scale of

weeks) did not affect Cd uptake and toxicity inC. reinhardtli. One of the many challenges in

predicting metal uptake and toxicity will be to understand the mechanisms at play and to

integrate them into the BLM in order to refine its mechanistic basis.

Supplemental data. Figure 51. Relative algal cell yields in the presence of different free

essential element concentrations without added cadmium.
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Figure captions

Fig. 1: Relative algal yields expressed as total cell numbers (p/p6 in panel A) or total cell

volumes (v/ve in p*:l B) obtained after a 60-h exposure to 6.7 x 10-e M Cd2* in the

presence of low (LM expo) or high (+Me expo) free Zrf* , Co2*, Fe3*, Mn2*, Cri*, C**

concentrations. Algae cells were acclimated (LM accl) to the MHSM-LM medium or

to MHSM-LM supplemented with one of the six cations (+Me accl; where Me is Zn,

Co, Fe, Mr! Cu, or Ca). Note that p and v are respectively the cell concentration

(ce11s.m1-t) *d the total cell volume concentration (pm3 mfl; of the Cd-exposed algae

at F60 h; po and vs ar€ respectively the cell concentration and the total cell volume

concentation of control cultures (without added Cd) at t:60 h. Asterisks denote

relative yields that are significantly inhibited relative to the control (<1). Enors bars

are the standard deviations of three replicate algal cultures.

Fig. 2: Intracellular cadmium concentrations in amol Cd cell'l (A, C) or amol Cd p." (B, D)

after a 60-h exposure to 6.7 x 10-e M (A, B) or 2.3 x l0-rr M (C, D) free C&..

Asterisks denote significantly different Cd uptake between the supplemented exposure

medium (+Me expo; where Me is Zn, Co, Fe, Mn, Cu, or Ca) and the MHSM-LM

medium (LM expo). Algae cells were acclimated (LM accl) to the MHSM-LM

medium or to MHSM-LM supplemented with one of the six cations (+Me accl; where

Me is Zn, Co, Fe, Mn, Cu, or Ca). Enor bars are the standard deviations of three

replicate algal cultures.
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Fig. 3: Relative cell concentration (p/p6 in panels A and C) or cellular volume yield (v/vs in

panels B and D) obtained after a 60-h exposure to varying free Cd2* concentrations in

the MHSM-LM (10-tt M free Zr?\ and the MHSM-LM + Zn (10-e M ftee Z**)

exposure media. The relative yields are plotted as a function of Cd2* concentrations (A,

B) or internalized Cd (C, D). Enor bars are the standard deviations of three replicate

algal cultures.

Fig. 4: Relative cell yield (p/po in panel A) or cellular volume yield (v/ve in panel B) obtained

after a 60-h exposure to varying free Cd2* concentrations in the MHSM-LM and the

MHSM-HM (i.e. + Z,n, Co,Cq Mn and Fe) exposure medium. The relative yields are

plotted as a function of free Cd2* concentrations. Error bars are the standard deviations

of three replicate algal cultures.
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Figure 51 : Relative algal yields expressed as total cell numbers (p/ps in panel A) or total cell
volumes (v/vs in panel B) obtained after a 60-h exposure to high (+Me expo) free Zr?*, Co2*o
Fe3*, Vfn2*, Cri*, Ca2* concenfiations (without added Cd). Algae cells were acclimated (LM
accl) to the MHSM-LM medium or to MHSM-LM supplemented withZn, Co, Fe or Mn (+Me
accl) without Cd. p and v are respectively the cell concentration (cells.ml-t) *d the total cell
volume concentration (pm3 ml-t) of the essential metal-exposed algae atH0 b po and v6 8r€
respectively the cell concentration and the total cell volume concentration of control cultures
(with low essential metal concentrations or MHSM-LM medium) at e60 h. Asterisks denote
relative yields that are significantly inhibited relative to the control ( <l). Errors bars are the
standard deviations of three replicate algal cultures.
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Abstract

Low concentrations of essential trace metals such as zinc (zn) were'recently shown to strongly
modulate cadmium (cd) uptake in the freshwater alga chlamydomonas reinhardtii. Here we
studied the mechanisms of cd and,znacquisition by this alg4 using metal uptake kinetics
experiments' cadmium uptake rates fitted a three transport site model characteized by the

affinity constants K3$-, : 105'0, K3$-, : I07.6,and t<!$_, : 108.s. Similar uptake kinetics

were obtained for Zn with Kzx-t= 105'0, Kzx-r:107'4,and K![-, > r0e. competitive binding
experiments suggest that znand cd share the same three transport systems. The capacities of
the transport systems were modulated by as much as l0-fold following pre-acclimation to high
or low zn2* andcd2* concentrations- we conclude that the strong protective effect o,f zn on
cd accumulation is mainly due to'the reduction of the maximal uptake rate of the high affinity
Zn-2 (ot cd'2) transport system- A biotic ligand model was developed to incorporate the
effects of both chemical speciation and physiological regulation of cd transport systems. The
model successfully predicts the experimentally-measured steady-state Cd content of C.
reinhardtii in the presence of low or high tzrf1.
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Introduction

The biotic ligand model (BLlo is a useful tool to predict (acute) metal uptake and toxicity in

aquaticorganismsalthoughsomelimitationshavebeendocumentedU,2l.Thismodel

assumes that the biorogical fesponse is proportionar to the free ion activity, which varies as a

function of the chemical composition of the environmentar milieu (e.g. waterborne ligand

concentrations, ionic stength and total metal concentrations). According to the BLM' the

biologicat response canbe antagonistically affected inthe presence of competitors (protons'

calcium and magnesium) for binding to uptake sites [1' 3' 4]' The BLM quantitatively

incorporates the effects of cation competition with free metal ions in solution by assigning

stability constants for their reaction with the membrane-bound uptake sites (biotic ligands)'

The model then relates the metar bound to the biotic ligand to metar uptake and toxicity'

Metal uptake systems are generarly thought to be channels or carriers specifically meant for

essential metals. one of the underlying hypotheses of the BLM is that the properties of these

systems remain constant over time. However, throughout the evorution of cellular metabolism'

riving cells reamed to regurate their internal concentrations of essentiar ions, notably by

synthesizing/inactivating membrane-bound tansporters [5, 6], modiffing the nature of the

uptake sites pl or excreting cellular metal t8]' It thus follows that the affinity constants '

derived for the BLM may not be constant but rather may vary according to the cell's

nutritional state'

.l

I
' I

1
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Recent work has demonstrated that metal uptake systems are also sensitive to non-competitive

interactions with various solutes present in the exposure medium. For example, calcium

inhibits Ni uptake by Chlamydomonss reinhardtii non-competitively [9], and the Ht-ion has a

similar non-competitive effect on Cd uptake [0]. It was also shown that Cd uptake and

toxicity in the same alga species can vary by more than lO-fold when the concentrations of

other irace essential metals are varied, a result that is consistent with the cells' ability to

regulate the uptake of essential (and inadvertently non-essential) metals [11]. These

observations suggest that attempts to model metal uptake and toxicity should consider not only

the metal's speciation in the external environmen! but also the target organism's antecedent

exposure regime and its current physiological state. The present study was designed to

evaluate the importance ofthese latter factors.

The objectives of this study were first to evaluate the properties of Cd transport systems

(quantity, afEnity and capacity) in the freshwater green algaChlamydomonas reinhardtii. Tlis

was done through short-term Cd uptake experiments over a wide range of free cadmium

concentrations in well-defined inorganic culture media in laboratory batch cultures; uptake

was determined as a function of previous acclimation of algae to different Zn2* andCc2*

concentrations. Secondly, we tested the hypothesis that Cd is accumulated through Zn

transport systems, using Zn - Cd competitive binding experiments and short-tsrm Znuptake

experiments. Our third objective was to develop a biotic ligand model incorporating Zn and

Cd non-competitive interactions and to compare modeled and measured Cd content in long-

term Cd exposure experiments.
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Experimental Section

Experiments were conducted with the unicellular green alga Chlamydomonas reinhardtii P.

Dang.(CPCC 11, walled wild type), obtained as an axenic culture from the Canadian

Phycological Culture Center (CPCC, Waterloo, ON, Canada). Asynchronous batch cultures

were maintained in LM (low metal; Table SI.1, Supporting Information) culture medium using

sterile techniques [1 l].

Throughout this study, initial cell concentrations were 40,000 cells ml.-l and these were

determined with an electronic particle counter (MultisizerrM 3 Coulter Counter@, 70 pm

aperfure). Cells were maintained at20 + 0.2 oC under constant rotary agitation (100 rpm) and

continuous illumination (100 pmol quanta *-' r-t) in 250 mL polycarbonate bottles containing

100 mL of LM medium (with varying Iztf.land [Cd2l, see details below). The growth and

exposure media pH were buffered at 7.Lwith noncomplexing 3-N-morpholino-

propanesulfonic acid (MOPS) bufter ll2,137 and the free metal concentrations were buf|ered

with the non-assimilable ligand nitrilotriacetic acid (NTA) U4, 151. The concentations of the

free metal ions in the medium were computed with the MINEQL* chemical speciation

progpm (version a.6; [6]) with updated equilibrium constants tl7l). Targeted total metal

concentrations (Co, Cu" Fe, Mq Zn) in culture media were validated (+10%) by inductively

coupled plasma-atomic emission specfioscopy (ICP-AES). Throughout this study, when

manipulating the concentration of one cation inNTA-buffered solutions, we adjusted (when
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necessary) the total [NTA] so that the concentrations of free NTA3- and the free essential

metals were kept constant (as in our previous study tl1l).

Short-term cadmium and zinc uptake experiments. Cells were acclimated for 60 h

(corresponding to late exponential growth) in four different culture media (Table SI.l,

Supporting Information): 1) the LM medium containing the lowest concentrations of essential

trace elements, with no added cadmium (. 10-tt M Cd2); 2)thelM medium supplemented

with Cd (7 x l}-e M Cd2*, +Cd medium); 3) the LM medium supplemented with Zn (10-s M

Zt]*,+Znmedium);4) the LM medium supplemented with Znandcd (10-e MZ**,7 x l;-s

M Cd2*, +Zn+Cdmedium). Acclimated cells were harvested gently on a 2-pm polycarbonate

filter membrane, rinsed three times with thefu fresh culture medium (for exposure to [Me"] <

l0-8 M) or LM-R (simplifiedrinse medium without trace elements; Table SI.l, Supporting

Information) medium (for exposure to [Me'*] > l0-8 M). The cells were then resuspended in

radiolabeled uptake media and the total cell volume was precisely measured with the particle

counter. The uptake media for tcd2-l or fzn\< l0-8 M contained r@Cd (= 30 mCi pmol-r) or

utzn@ 0.1 mci pmofr) and I - 1.2 x l}a M total NTA (depending on [Zq] and [cft]). The

computed essential free ion concentations of Fe3*, Mn2*, Co2*, and Cu2* (as well as Zrf*,in

the case of the t@Cd exposure) were the same as those in the LM medium. For [Cd2*] or

Iz*lgreater than l0-8 M, free metal ion concentrations were not buffered (cells were

exlrosed in LM-R medium) to avoid overconsumption of radioisotopes. In this unbuffered

medium, 97Yo of total Cd and Znwas calculated to be present as free ions; total essential metal

concantrations in the LM-R medium were below ICP-AES detection limits, [Cu] < 3 x 10-e M,

[znl<6 x r0-e M, [co] <4 x l0-e M, [Mn] < l0-e M, [Fe] <2.5 xlO-s M. Notethat, as
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expected, Cd uptake for a given tcdt.] remained the same in the presence or absence of 104

M NTA (Table SI.2, Supporting Information), indicating that Cd-NTA complexes did not

contribute to Cd uptake. After an exposure of up to 45 min, algal cells were filtered onto two

superimposed 2-pm polycarbonate filter membranes (47 mmdiameter), rinsed for 10 min with

104 M EDTA and rinsed three times with LM-R medium. Cellular concentrations of Cd or Zn

were determined from the activities of loecd or6lznmeasured by gamma spectroscopy. The

activity of the lower filter was subtracted from that measured on the upper filter to correct for

passive retention of radioisotopes by the filters. Cadmium ardZninternalization rates were

calculated for each exposure metal concentration. Metal internalization rates were normalized

with respect to cellular volume in order to take into account the differences in cellular volume

induced by Cd over long-tenn exposure [11].

Competition experiments, The competitive effects of Ca, Mg and ZnonCd uptake (as well

as the efifects of Ca" Mg and Cd on Zn uptake) were also evaluated. Exponentially growing

cells (acclimated to the LM medium for more than ten cell cycles) were harvested by filtration,

rinsed three times with LM-R medium and resuspended in radiolabeled uptake media.

Cadmium or Znuptake was measured after short-term exposures (3 or 30 min) to 2 x 10-8 or

10{ M Cd2* or Z*. Athe presence of l0{ to 10-3 M Ca2*, 8 x 10-sto 10-3 M Mg2* or 10-8 to

l0-5 M Z** or C&*. zncuptake at low tz;?\ (1.5 x 10-tt M) was also measured in NTA-

buffered LM media after a 40-min pre-exposure to varying tcdt.l (from 10-lr to 5 x 10-e M).
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Cadmium uptake kinetics. Cadmium uptake over time was followed over a72-hexposure

period (0.5, 1, 2,6, !2,24,48 and72 h) to 7 x 1Oe M Cd2* in LM or *Znculture media to

examine the effect of Zr?* on Cd uptake kinetics and to veri$ the agreement between

modeled and experimentally measured steady-state Cd content (see the description of the

model in the theoretical section below). Exponentially growing cells acclimated for more than

ten cell cycles to the LM culture medium were used for this long-term experiment.

I)ata analyses. The characteristics of the metal transport systems (quantity, affinity and

capacity) were estimated by nonlinear regression analyses of internalizationrates against free

ion concentrations. From a plot of measured versus calculated intenralization rates,

coefficients of detennination @; were computed; significant differences from 0 of the

constants (V.* and Kryr") were evaluated by t-test analyses. Differences between uptake rates

measured at saturation of the transport systems as a function of earlier acclimation to Znor Cd

were examined with a t-test for independent samples (using uptake rates near the transport

system capacities); differences between metat binding afinnity constants were conservatively

evaluated by comparing the95Yo confidence intervals due to the insufficient data below the

half-saturation constant. The datatreatment was done with SigrnaPlot 10 and SYSTAT l0

software. Results were considered to be significant when p<0.05. Initid experiments to

determine the Cd andZninternalization rates for algae acclimated to the LM medium were

perforrned with fow replicates. The good reproducibility observed allowed us to decrease to

two replicates and double the number of metal concenhations tested within a single

experiment. The latter approach provides better data resolution that is more likely to cover the

curvature near the saturation plateau than a set of values with high replication but determined
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with a limited number of concentrations. Errors are given as + one standard error unless

otherwise mentioned.

Theoretical consideratirins and modeling procedure. The metal uptake rate (Vy"-i) by

transport site i is described by the well-known saturation equation [5]:

Vu"-i
v#&-t [Me'*] KM3-t

1+ ([Me'+] xM:_i ) + (tc"*l K$"_, )

where [Me'*] is the concentration of the free metal ion accumulated by the cells, V#fr-i is the

maximal Me uptake rate achieved at metal saturation of the transport site i, [Cl is the

competitor C'* concentration, I(|[!-i and Kfau-1 are affinity constants of the Me transport

system for Me'* and C'*, respectively. The parameter V#j.-r equals the total moles of

fiansport systems i per unit biomass (S1) multiplied by the rate constant (ki') for the transport

of metal across the membrane and subsequent cytoplasmic release:

v#&-t = kin Sr

In this paper, we first measured Cd and Znuptakerates as a function of ICd2.l or fZr?i after

previous acclimation in media of different compositions. These short-term exposures were

performed in the presence of low concentrations of trace metals and other competing ions

[C'*], i.e. tca2t and ttvtg3l, for which Cd and Zn uptake inhibition was assumed to be

negligible; this assumptioo was later evaluated with competitive binding experiments (see eq 3

and section 3 of Supponing Information). Such results allowed us to identiff the [Cd2*] or

_T_L
i= t

(1)

(2)



Iz*.lmnge associated with different transport systems (i.e., i: 1-3 in eq 1 as three distinct

Cd and Zntransport systems were identified) in order to design competition experiments (e.g.

to help choose a [Cd2.l or [Z**lsufficiently low as not to saturate the selected Cd or Zn

transport system) between major cations and Cd or Zn. These competitive binding

experiments yielded binding constants for competitors C"* (C**, Mgt*, Zr?1at the Cd or Zn

transport sites, according to the equation (see section 3 of Supporting Information for further

details):

Vca-i = r+(rfnu_, [cz+])+ 1r[t_,[car+ J)

where A is an adjustable parameter regrouping all terms of the numerator of eq 1.

For long-term experiments where algae growth becomes significant, cell division rate will

affect the resulting intracellular metal quotas. The metal uptake rate atsteady-state (Vr"r"-rr)

equals the cellular metal concentration ([Me."x], i.e. metal content per unit of cellular volume)

multiplied by the specific growth rate (p):

VM"-r, = [Me""1] F (4)

Intacellular metal content at steady-state can thus be predicted by dividing the metal uptake

rate (computed with eq 1, for algae that have reached a steady-state with the exposure

medium; i.e. algae that have been already grown and acclimated in a specific medium) by the

experimentally-measured specific growth rate (p).

(3)
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With the short-term Cd uptake model developed with the first three equations, one can predict

metal uptake rates as a function of prior cell acclimation (which could affect transport system

capacity (V**) and/or metal affinity (Krr,r.)) and the chemical composition of the external

medium (i.e. [Me'*] and [C'l). We finally tested our uptake model for long-term metal

exposure by predicting intracellular metal concentrations at steady-state with eq 4 and

comparing the modeled results to experimental values.

Results and Discussion

Short-term Cd internalization rates. The Cd uptakerates as a function of a wide range of

tcdtl fitted athree binding site modelGb0.95) in cells grown in Cd-free media (Fig. 1A;

see triangles and dark circles). Cadmium thus appeared to be transported by at least three

independent transport systems of varying capacities and affinities (Table 1). Atrinities ranged

from K!$-r = 105 forthe high capacity, low afnniry fiansport system to K!$-, = 1975 for the

second binding site and to K[$-, = 198'8 for the low capacity, high affinity system. Kola and

Wilkinson [18], using the same algal species, showed that Cd uptake could be described by a

single uptake site model (tcdt.l varying from l0-r0 to 10a M) with a Kgd : 106 llfr.

Differences in cell preconditioning (TAP medium in Kola and Wilkinson fl81 versus LM

medium in our study) before the Cd uptake experiments might explain the differences between

the two studies.
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Short-term Zn internalization rates. As obtained for Cd, Zn internalizationrates as a

function of free metal ions (Fig. lB) suggest the presence of three binding sites (K!ff-r = 105,

KZi-r= 1g7'4 andKfii-r> l0e; Table l). However, the binding parameters of the Zn-3 system

could not be determined as we could not obtain sufficient data within the linear part of the

accumulation curve (i.e., at IZ*.1< 10-n M). At low [zr?*l,the modeled Zn uptake rates

using a two-binding site model underestimated by up to three orders of magnitude the

measured Zn uptake fluxeso which remained nearly constant when Izrf+l< 10-8 M (Fig. 1B).

These nearly constant Zn uptake rates are consistent with tight regulation of algal Zn uptake,

and suggest the presence of a third and highly regulated Zn transport system (operative at very

low [Zn2l).

Competitive binding experiments. Besides the similar patterns in Cd andZnuptake curves

(Fig. 1), several lines of evidence revealed by competition experiments suggest tlatZnand Cd

are taken up by the same uptake system of low (Zn-l: Cd'l) and intermediate affrnity (Zn-2

: Cd-2):

(i) The Ca stability constants for the Zn-l (Kffi-r- 103'e3 +0'0e; Fig. 2C) and the Cd.l (4e_1

- 104'02+0'14; Fig. 2A) transport systems as well as for the Z^-2 (Kt|_z- 102'60+0'05 for the

3 min exposure or 102'71 40'ffi for the 30 min exposure; Fig. 2D) and Cd-2G&_, - 192'62+

o'tu; Fig. 28) fiansport systems were not significantly different.

TheZnaffinrty consta4t forthe Cd-l transport system GZt_, - 194'e?+o'oe; Fig. 2A.) was

closeto theZnaffinltyconstantfortheZn-l uptakesystem (XZi_r- 105'13a0'08; Fig. lB),
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(iii)

and the constant KZt-, (190'rs +o'tt for the 3 min exposure; Fig. 28) was also close to

t<fli-, (102'+: *o'ot; Fig. 1B). We speculate that differences between both constants might

be explained by very fast acclimation to high fzn'*)(the apparent K{\-reffectively

decreased when the exposure time was extended from 3 to 30 min; see discussion in the

supporting information about fast Znlcd cellular feedback).

The Cd stability constant for the Zn-l transport system (Kf$-t - 105'07 + 0'06; Fig. 2C) was

similar to the Cd affimty constant for the Cd-1 transport system (K3$-t : 10a'87 *o'tr; Fig.

lA) whereas the constants K9*-, (10r's: +00e for a 3 min exposure; Fig. 2D) and K!$-,

(l97eo+o'oz' Fig. lA) were identical.

Our results also suggest that Cd-3 andZn-3 may well be a single unique transport system since

the Cd affinity constant for the Zn-3 transport system (fg$-r : 198'8r+o'08; inset of Fig. 2C)

was identical to the Cd stability constant for the Cd-3 uptake system (K[$-r : 198'80+0'@; Fig.

1A). One might argue thatthe constant f9$-, is slightly underestimated since we did not take

into account the term (XZl-, Vrfl)in eq 3 (where the value of Xffi-r is unknown) when

determining the competitive binding constant KE$-r, but incorporating aK{i-zup to 1010'5

did not change the computed Kf$-, significantly. This suggests that our estimate of K!$-. is

reasonable.

Zincupt*e by the Zn-3 transport sites in cells grown in LM medium seerrs very well

regulated (see Zn uptake rates at V,f*l< 104 M; Fig. 1B). However, changes in physiological

regulation of Znuptake apparently do not occur on a short time scale inthe presence of

increasing Cd2* linset of Fig. 2C) since, as mentioned above, we observed a clear Znuptake



inhibition by Cd. Considering thatZnand Cd seem to share the same high affrnity transport

system (identical values for K!$-3 and K!$-. were obtained), it follows that the cells react

differently to Cd (inhibition of Zntransport) than they doto Zn(regulation of Zntransport) on

a short time scale.

The competitive biotic ligand affinity constants computed in the present study agree

reasonably well with other constants available in the literature. Our Ca and Znaffinity

constants for the Cd-l uptake sites (K[ft-r- 194'02+o tn; KZt-. : 194'e7+o'06) are close to those

measured by Kola and Wilkinson [8] GEa: l0a's; K[X: 105'2; in Chlamydomonas

reinhardtii (Wild-type strain; 2137) upon exposure to 4-5 x 10-7 M Cd2* for 10-30 min. These

authors also estimated Mg stability constants (Klnot ) for the Cd transport sites to be much

lower than 105 M'1, which is in agreement with the low Mg affinity constants measured in the

present study for the Cd-l (Kfds-1

systems.

: 193'14+o'05 *d the cd-2 (Kfot-r: 102's6+0'08) transport

Nature of the Znlcd transport sites. The Zn-2/Cd-2 andZn-3lCd-3 transport systems are

likely to be two high affinity Zn transporters. Indeed, Zn transport in C. reinhardtii [19, 20], as

well as in marine algae l7l and yeast [21], is thought to proceed via two Znuptake systems

(from the ZIP family) of relatively high affinity. TlrreZn-llCd-l transport system operating at

relatively high metal concentrations (half-saturation constant = l0-5 M, the inverse of the

afEnity constant) might also be involved in major cation transport, the most probable

candidate being Ca. The Ca affinity constant for this transport system is in fact approximately
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10n M-t (Fig. 2A,C) The Ca affrnity constants for the Zn-llCd-l transport system are

consistent with a single calcium transport system through which both Cd andZnuptake

becomes significant at [Cd2*] or [Zr?*]> 10-7 M. We would thus expect a strong protective

effect of Ca on Cd (andzn)toxicity when metal concentrations are high (e.g. in laboratory

acute toxicity tests) but much less at low metal concentrations (e.g. concentrations likely to be

encountered in all but the most grossly contaminated aquatic systems).

Pre-acclimation to Znor Cd and metal uptake rates. Antecedent growth conditions may

strongly affect Cd and Znuptake kinetics in C. reinhardtii. Pre-acclimation to < l0-r2 M Cd2*

and 10-r I M Z** (LM medium), to 10-e M Z*. (+Zn medium) or to 7 x 10'e M (+Cd medium)

modulated cadmium uptake rates mainly by inducing changes in capacities of the transport

systems V,Y"t*-i. For a given metal acclimation regime, the pairs V31*-. - V,$*r-. or Vfr|"-, -

V,9*"-, were similar (Table l), which is also consistent withZnand Cd being transported by

two common transport systems.

The Cd and Znmarcimal uptake rates (V,Sf*) through the Cd-l, Zn-L, Cd-2, Zn-2 and Cd-3

transport systems significant$ decreased by 30 to 44Yoin cells acclimated to 10-e MZrl*

compared to 10-rr MZ** (without added Cd) (Table l). This decrease in V#& may be due to

(i) a modulation of the membrane-bound transport systems (Sr), e.g., through an allosteric

interaction leading to a decrease in the metal uptake rate constant (kinl see eq2) ard/or (ii) a

decrease in the number oftansport systems, e.g. through the turnover of membrane proteins

and a reduced replacement rate. The short-term Znrptake rates observed in Figure lB at
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Vt**l < 10-e M (through the Zn-3 transport system) for algae acclimated to low tZ*.1(1 to 5

x 10-22 molZnpmj min r; were also higher than those of cells acclimated to high Ih?.1G

detection limit, i.e. < 6 x l02a molZnpm-3 minr ). This tightregulation of uptake via high

affinity Zn transport is in line with previous work. Zinc high affinity transport systems in the

freshwater alga Chlorella kpsslerii [22,237 as well as in oceanic diatoms and a

coccolithophore [7] are known to be strongly modulated (up to 100-fold) in response to

acclimation to different lztf.l.Acclimation to high lzr?.lnot only efficiently protects against

firrther Znuptake but, more importantly, protects against Cd uptake (Fig. lA). The protective

effect of high tzr].lacclimation on Cd accumulation described in the present study is in

agreement with the large decrease observed in Cd uptake rates in the diatom Thalassiosira

pseudonana fza]and the coccolithophorc Emiliana huxleyi [25] with an increase infz*j at

constant tcd'.].

When algae were acclimated to high Cd2* and Low Zr?* (+Cd medium), Zn and Cd uptake

rateso via the Zn-2lCd-2 or the Zn-3lCd-3 transport systems, were dramatically increased

(relative to uptake rates measured for algae acclimated in the LM medium) (Fig. 1; clear

circles). The largest shift in the parameters of our Cd/Znuptake models occurred for the Zn-

2/Cd'2 transport system; the mean Vmax-? increased 6.3 and 7.6-foLdfor the Cd-2 andthe Zn-

2 transport systems respectively (relative to thealgae acclimated to the LM medium) (Table

1). The Zn o,r Cd uptake rates via the Zn-3/Cd-3 tansport systems were strongly up-regulated

too, up to the point where both Zn and Cd internalization rates approached the predicted

diffrrsive limit ofthe free ions across the boundary layer (see dotted line in Fig. 1; calculations

are given in the section 5 of the Supporting Information). Acclimation to both ht!fiZ#* and
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Cd2* 1i.e. +Zn+Cdmedium) led to amuch more modest increase in V.* (30 to 40%wrth

respect to the algae acclimated to the +Zn medium) for Znand Cd uptake through the Cd-l,

Cd-z,2n-2 andCd-3 transport systems (only the increase in Vfr|"-, was statistically

significant).

To our knowledge, no other studies have demonstrated such a positive feedback of Cd and Zn

acclimation on Cd uptake in algae. It appears that in the +Cd medium (7 x t0-e M Cd2) C.

reinhardtiiis able to maintain a Zn uptake rate high enough to sustain its growth during long-

term exposures at low (10-rr M) tz*ldespite the presence of Cd. In fact, the large

enhancement in short-termZnuptake rates throughtheZn-3lCd-3 transport system for algae

acclimated to the +Cd medium compared to those acclimated to the LM medium (Fig. 1B),

can be explained by Cd competition. In the presence of Cd, a higher transport capacity (V**)

is required to maintain Znuptake rates at levels needed to meet Zn requirements. Based on our

Kf$-, (see inset of Fig. 2C) andtheZnuptake rate in absence of competition (Fig. 1B), we

could estimate that the expected Zn uptake rate in the +Cd medium is I . 1 x 10-22 mol Zn pni3

min I when Vt?\: 2 , l0 rr M Zt**,whereas the measured uptake rate for the algae

acclimated to the LM medium is 1.2 + 0.1 (SD) x l0a2 Zn prt' min-t 1fig. lB). This positive

feedback allows the cells to cope with the relative scarcity of Znbut in turn contributes to

increase Cd uptake.

Among the various Cd and Znaffrnty constants examined here, only KEE-t significantly
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significantly decreased when lzt?.lwas increased in the acclimation medium (p<0.05) (Table

1; Fig. 1). Such modifications of the metal binding constants are usually attributed to changes

in transporter conformations or types. It appears that algae acclimated to Cd2* not only

increased V,$!"-r, but also altered K3$-. which increased from l0a'87*O'ffi to 105'70+0'10' Note

that KZI-1 tended to increase too (which again is in agreement with a single Cd-llZn-l

transporter) in response to Cd acclimation, but the variability in data and the limited number of

measurements near or below the half-saturation constant do not allow a precise evaluation of

the significance of this difference. The induced decrease inKfif;-r(from 107'43+0'05 to 106'e0*

0'0), b,lt not in K3$-, (197'60+o'oz arrd 107'5e+o'or; for the algae acclimated to the LM and+Zn

medium respectively (Table 1; Fig. 1) is the only indication of the possible involvement of two

distinct uptake systems with similar Cd affrnities but diflerent Znaffinrties. Alternatively,

given the different ionic dimensions of Zn2* and Cd2*, it is possible that the change in the

transport system may be subtle enough to affect binding of one metal (Ztf\ but not the other

(cd2).

Modeled steady-state Cd uptake. By using the V$!-1 and K[$-1 measured for the algae

acclimated to the +Zn+Cd or the +Cd media in eq I and the specific growth rate (p : 1.03 +

0.09 d-t in both fieatrnents; not significantly different from the control growth rate) in eq 4, we

computed the predicted Cd accumulation at steady-state at two different tzr?-land constant

tcd'.] taking into account errorpropagation The Cd uptake model devgloped in this study

successfully predicted the steady-state algat Cd content observed in C. reinlwrdtii. Dttirrrgthe

exposnre to 7 x l0-e M Cd2* in the presence of low and high [Z,rf*l,the predicted intracellular
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Cd were 8.7 + 1.9 x 10-18 and0.72 + 0.21x 10-rs mol Cd pm-3 tetpe"tively (Fig. 3). Figure 3

also shows that the difference between Cd accumulation in both Zntreatments started to be

significant after an exposure of 2hand continued to increase afterwards. The Cd quotas for

algae growing in the LM medium only reached a steady-state after 40 h, reflecting the

relatively slow Cd positive feedback on the Vn'* of the Cd-2 uptake system at low [Zot*j.

.(

Environmental implications. The biotic ligand model assumes that the accumulation of toxic

metals is related to the free metal ion concentration (and thus to water chemistry, which aflects

metal complexation in solution), as modulated by the competitive binding of protons and/or

essential major cations to the metal transport sites. However, our data indicate that non-

competitive interactions between essential and non-essential trace metals are also a major

factor modulating Cd uptake in freshwater algae. We show that variations in \Ztf.lmay affect

algal uptake of Cd, as do variations in [Cdt*], due to physiological feedback regulation of two

high affinity Zn transport systems. For a given [Cdt*], freshwater algae may accumulate more

Cd in surface waters with low tzt?.t. Elevated Zn inputs in rivers following rain events [26]

may also mitigate Cd uptake and toxicity to freshwater phyoplankton. Inversely, previous

exposure to high ICd'?l may further stongly increase Cd uptake and toxicity in algae due to

the up-regulation of zinc uptake systems that are used by Cd to cross the plasma membrane.

Generally, metal polluted freshwater systems contain not only higher concentations of Cd,

but also of other essential metals, such as Zn[27-301, which further underscore the need to

consider the protective effect of Znon Cd bioavailability and toxicity in algae within the
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BLM.'Here we proposed the frst freshwater algal biotic ligand model incorporating both basic

thermodynamics and subtle (hard to predict) physiological responses to essential and non-

essential metal concentrations. Such quantitative data will help to reconcile two conflicting

schools of thought on the main processes leading to metal uptake/toxicity in freshwater

aquatic organisms: the physiology/biology viewpoint that physiological acclimation often

controls metal uptake, and the chemistry perspective that chemical conditions in the external

medium prevail.
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Figure captions

Fig. 1: Short-term Cd (Vca) (A) and ZnNz,J @) uptake rates (3045 minutes) as a function of

tcdt.l (A) or tzr]1 (B). Algae were acclimated to four different culture medi4 i.e. LM (full

circles), +Cd (open circles), +Zn (full hiangles), or +Zn+Cd, (open triangles) prior to exposure.

The dotted lines represent the calculated maximal diffusive rate for Ca2* 1e) or Z** @) (see

section 5 in the Supporting Information for detaits). The solid lines and the dashed-dotted lines

represent least-square best fits of eq I for algae acclimated to the LM and the +Cd culture

media respectively. The long dashed line and the short dashed line are best fits of eq I for

algae acclimated to the +Znandthe +Zn+Cd culture media respectively. Predictions of Vzn or

V66 wero made using values of Kfft-r: 104'02*0'14 and Xffi-r: 163'e3*0'@ obtained from Fig.

2 (Kli-rand f!fi-, were not inctuded as they did not improve the data fit). The coefficients

of determination, R2, of each regression were greater than 0.95; except for the algalZnuptake

rates after acclimation to the +Cd medium @ : O.tO;. The metal binding parameters are

compiled in Table l. Insert in panel A shows Cd uptake rates on a linear scale at low [Cdl 6

6 x l0-e M).

Fig.2z Short-term Cd uptake rates (Vca; 30 min exposures except otherwise specified) through

the Cd-1 (10{ M Cd') (A) or the Cd-2 (2 x 10-8 M Cd2) @) tansport sites as a function of

varying tMel:tznl (ful triangles: 30 min exposure; open sqwres: 3 min exposure), [Cu'l

(open circles) and [Mg2*] (full circles). Solid lines are best fit modeled curves using eq 3 and

K3$-, : 197'6' These analyses yielded: KZt-r: 1g4'e7+o'ot; KEI_, : 164.02+o.to; Kfut_, = 1g3.ra
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*o'ou; KZt- z:10695*o'tt; K33- r:192'62+o'tu; Kfot-, : 192's6+o'08. shott-term (30 min

exposnre except otherwise specified) Zn uptake rates through the Zn-l (10-6 M Z**11C1or

the Zn-2(2 x 10-8 MZ*\ (D) transport sites as a function of varying [rrle2.]:[Cd2l (fult

diamonds and open squares) and [Ca2l (open circles: 30 min exposure; triangles: 3 min

exposure). Solid lines are best fit modeled curves using eq 3 and K|l-r: 107'4. These analyses

yielded: KE$-r:195'07*o'oe; KEfi-r:193'e3+o'os;KEl-z:197s3*oon; KEfi-, - 192'60+0'0s 13

min exposure) or 102'71+o'00 (30 min exposure). Insert in panel (C) denoted Zn uptake rates

through theZn-3 transport system in the presence of varying tcdt.l and 1.5 x 10-rr MZrf*.

The solid line is a best fit of the data with eq 3, yielding K9*-r:108'8r 
+0'08. The coefficients of

determination, R2, of each regression were greater than 0.90, except for the Cd competitive

effect onZnuptake via the Zn-2 transport system (Rt : 0.79) and the Zncompetitive effect on

Cd uptake via the Cd-2 transport system (R2 : 0.85)

Fig.3: Cadmium uptake kinetics over long-tenn exposures to the +Cd medium (10"t MZr:2*;

7 x l}'e M cd'?) (tull circles) orthe +zn+cdmedium (10-e M h?*;7 ' lO-e M Cd'z) (open

circles). Algae were acclimated to the LM media for more than 10 generations prior to the

experiment. The dashed line and the dotted line represent the predicted steady-state

infiacellular cadmium quotas (computed with eq I and 4) for algae grown in the +Cd (8.7 +

1.9 x l0-r8 mol Cd pm1 and the +Zn+Cd (0.72 * 0.21, x 10-18 mol Cd pm-3) medium

respectively. Insert shows innacellular Cd quotas on a smaller scale (over the first 8 h of

exposure).
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Figure 2 :
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Table 1. Metat binding parameters (V.", and log K) for the three Zn and Cd transport

svstems. Mean values + SE.

Cd-l transport system
vsq-_

Zn-l transport system
rt\_ Kgt

LM
*+Zn
u+cd

"+Zn+Cd

mol Cd pma minl

x 10-21
90.1+3.7
50.0 + 4.3
120 L 13
59.4 + 4.1

M-r

4.87 + 0.06
4.82+0.13
5.70 + 0.10
4.94 +0.04

molZnpm-3 mirrl

x 10-21
79.0 + 6.0
53.1 + 6.1
85.3 + 7.0
53.1 + 5.4

M-r

5.13 + 0.08
5.07 + 0.09
5.87 + 0.38
5.16  +  0 .10

Cd-2 transport system Zn-2transport system

v,$l--, Log xF$-. vfiL-, r,og r#-,

LM
"+Zn
*+Cd
**Zn*Cd

mol Cd pm-3 min-r

x 10-21
3.21+0.12
1.80 + 0.14
203 t25
2.52t0.34

molZnp-J -in t M-l

x 10-21

252+0.23
1.40 L0.12
19.5 +2.3

2.01 + 0.30

M-r

7.60 +0.07
7.59 + 0.08
7.77 +0.09
7.53 + 0.13

7.43 L 0.05
6.90 r 0.09
8.03 *0.22
7.35 + 0.16

Cd-3 transport system Zn-3 transport system

v*l--r r,og rFl-" vh-r Log Kll-g

mot Cd Fm-3 min-l M-l molZnpmi min I M-l

LM
{+zn

"+cd
"+Zn*Cd

nau

0.131 + 0.004

x 10-21

0.163 + 0.010 8.80 * 0.09

0.104 + 0.012 8.76 + 0.08
nau

8.78 + 0.06

x 10-21

nau

ndb

nau

nd'

nau

nd'

na'

nd'
'Not available: Parameter could not be resolved. 'Not determined.
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SUPPORTING INFORMATION FOR

Extending the biotic ligand model to account for positive and negative feedback

interactions between cadmium andzinc in a freshwater alga

Institut national de la recherche scientifique, Centre Eau Terre Environnement (INRS-ETE),

490 de la Couronne, Quibec (Qu6bec), Canada GlK 9A9

Two supplementary tables
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L. Composition of culture media

Table SI.1: Total molar concentrations of constituents of low metal media used for algal
growth and uptake experiments (LM) and rinse solution (LM-R) derived from the MHSM-I
medium [1]. The carbonate concentration is self-adjusted by equilibrium with the atmosphere.

Compounds MHSM.l LM LM.R

NH4

C1

K

Po+

Cor

NO:

Soa

Mg

Ca

Na

BO:

Mn

EDTA

NTA

Fe

MoO+

Ztt

Co

Cu

MOPS

9.37 x l0*

5.98 x 106

4.22 x l}a

1.37 x l}a

Atm

5.07 x l0-3

8.12 x l0-5

8.12 x  l0-5

6.80 x l0-5

1.02 x 104

3.01 x 10-6

2.10 x 10{

8.06 x 10-7

5.92 x 10'7

3.00 x 10-8

2.33 x l0-7

1.09 x l0-8

7.A4 x l0-8

I x 10-2

9.37 x l0-

5x lOa

4.72 x l0'3

1.37 x l}a

Atm

1.6 x 10-2

8.12 x 10-5

8.12 x l0-5

3.28 x l0-5

1.67 x 102

3.01 x 10{

3.28 x l0-8

l x lOa

1.28 x 10-7

3.00 x 10-8

8.61 x 10-8

6.79 x l0'8

3 .69 ' 10 {

I x 10-2

9.37 x l0*

5x lOa

4.72 x l0'3

1.37 x l}a

Atm

1.6 x 10-2

8.12 x  10-5

8.12 x 10-l

3.28 x l0-5

1.67 x 102

I x 10-2
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2. Short-term Cd uptake experiments in the presence or absence of NTA or

MOPS

We tested whether 104 MNTA or 10-2M MOPS (pH buffer) affected short-term Cd uptake in

C. reinhardtii. To do so, algae (40 000 cells ml-r) were exposed to the same free Cd ion

concentration (10-e M Cd2) for 45 minutes in four different media with or without NTA or

MOPS (three replicates per media, i.e. n:3). All four media contained the major cations and

anions concentrations found in the LM medium (Table SI.1) but no added essential trace

elements (i.e. Fe, Cu, Co, Zn or Mn).

The first medium for our experiment was a well-buffered NTA medium (104 M total NTA;

l.g4 x 10{ M total Cd) with 10-2 M MOPS (i.e. the LM medium without essential trace

elements); the second, a well-bufferedNTA medium (104 M total NTA; 1.84 x 10{ M total

Cd) without MOPS; the third, a simplified LM-R medium (without NTA; C&* +l% Cdtotur)

with 10-2 M MOPS; and the fourtlL a simplified LM-R medium (without NTA; C&+ =97%

Cdtota) without MOPS. Intracellular Cd contents were then measured by gamma spectrometry

as described in the experimental section of the paper.

We found no significant differences (P0.05) between intracellular cadmium quotas measured

in all the different media (see Table SI.2) showing that neither 104 M totalNIA nor 10-2 M

MOPS affects Cd uptake rnC. reinhardtii for aconstant tcd2.] of lOe M Note that the trend

between the treatrtrents was the same when normalizing the Cd uptake data with respect to cell
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number, surface or volume since, on a short time scale, cellular shape did not change

significantly. These results indicate that, as anticipated, Cd-NTA complexes did not contribute

to Cd uptake; similar results have been reported in several previous studies I2-4) . Moreover, it

is shown that 10-2 M MOPS did not interfere with Cd uptake.

Table SI.2: Intracellular cadmium quotas (amol Cd cell-t) measured after a 45 min exposure
to 10-e M cd2* in NTA-buffered media (104 M total NTA; 1.84 x 106 M total cd) with or
without 10-2 M MOPS or in LM-R media (without NTA; Cdz* x97Yo Cd.o) with or without
10-2 M MOPS. Error bars represent one standard deviation of three replicates.

LM-R medium

Without MOPS With MOPS

NTA-buffered medium

Without MOPS With MOPS

Cdinnu (amol Cd cell-t) 0.29 +0.026 0.25 * 0.03 0.29 + 0.03 0.32 + 0.03
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3. Theoretical considerations and modeling procedure: testing the

assumptions of the models

We tested the assumption (in eq 3) that the term G3$-t tcd'.1) in eq 3 was non-significant.

Such assumption was confirmed in the case of the Cd-l transport system (i.e. the chosen

tcdt.l << l/K3$-1). However, in the case of the second Cd transport system (Cd-2), we had to

choose a [Cd2*] near the half-saturation constant of this transport system since the operating

range of another transport system (Cd-3) was relatively close to the Cd-2 system. We thus

included K3$-, (computed in eq 1) in eq 3. Increasing KEt-, up to lOe M-l (i.e. an

improbably high affinity) in eq 3 yielded a K3o-, that would still not significantly affect the

modeled Cd uptake and thus K3$-, obtained from eq 1. The latter analysis thus proved that

K!0. obtained with eq 3 and K3$-, obtained with eq I are accurate pararneters.

We also tested the assumption (made in equation 1) that competing ion concentrations are too

low to inhibit Cd uptake. Analyses with eq 3 confirmed our assumption that the [Mg2*],

[Cu'*], ardlz*.lused in experiments involving eq I were too low to significantly affect the

resulting K3$-, and V$S-r, except in the case of Ca2* and the fust Cd transport system (Cd-

l). In this case, we included 4e-, (deterrrined with eq 3) in eq 1 to precisely determine

K3$-, andV$$r-r. The competitive effect of protons on Cd uptake was considered to be

negligible at pH 7 since proton atrrnity constants for the Cd uptake sites were previously

shown to be low at [Cd2*] encompassing the operating range of the Cd-l and Cd-2 transport

systems (e.g. For tcd'.] < 4 x 10a M, KEo << 105 lu-t [s]; at 5 x 10{ M cd2*, K[u: 1gs'2 tr4-t

t6]).An analogous procedure was also used to model short-term Znupt*e rates and to test the

underlying model assumptions.
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4. Fast Zn uptake regulation and its interaction with Cd

From our competitive binding experiments, we have evidence that very fast (3-30 min)

interaction between Cd/Znand the Cd-2lZn-2 transport system occurred at very high [Cd2*] or

[Zt?*J.Cadmium uptake rates aftera 3 min exposure were inhibited by tz*.1greater than 5 x

l0-8 M whereas, as measured after a 30 min exposure, Cd internal izationrates tend to slightly

increase (albeit not significantly; the variability among replicates at high tZt?.lwas relatively

high, = 16-28%) in response to lZ**lgreater than 5 x l0-7 M and were only inhibited at high

lzt?*l(= 10-5 M) (i.e., apparent Klli-r<. lOu) (Fig. 2B). The lower apparent Zn competitive

effect for Cd uptake after a 30 min comparatively to a 3 min exposure would be consistent

with the potential of an increaseinfZ**lto induce a decrease inZnaffrntty of theZn-2

uptake system without notably altering Cd binding affinity for this system (see results

determined at much lower tzt].|and lower tcdt-] in the section "pre-acclimation to Zn or Cd

and metal uptake rates"). The net result will be that Cd uptake would remain approximately

stable (or decrease less easily) with increasngZrf* concentration since K{\-rwould decrease

concomitantly with an increase inlZt:2*|. Another hypothesis would be that very high [Znt*l

might exert a fast toxic effect on algal cells which would affectthe measurements and

variability of ZnlCduptake rates, but this explanation remains speculative.

We also noted that Znuptake in the presence of 2 x 10-8 M Zn2* could be tightly regulated

over a short period of time (3-30 min) in the presence of i4creasing Cd2* concenftations

(relatively high [Cd2-l > I x 10-8 M) ; Cd.strongly competes for Znuptake for the 3 min
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exposure experiment (Kt*-, : 107'53 *0'0e; whereas after the 30 min exposure, Zn uptake rates

remain constant until [Cd2*] rea0h approximately 5 x l0-7 M (i.e. apparent XEI-.: 196'08+o'ta,

(Fig. 2D). We hypothesize that the surprising ability of the algal cells to tightly rcgalateZn

uptake rates in the presence of high Cd2* might be due to the induction by high [Cd2l of an

high affinity Zn transport site (with low affrnity for Cd) such as the Zn-3 transport site. We

already know from the datapresented in this paper that Cd acclimation (albeit at lower tcd'.1

and for a longer period of time, i.e. 60 h) induces an up-regulation of Zn uptake rates through

theZn-l,Zn-2 andZn-3 transport systems (Fig. 1B). The[Z**l (2 x l0-8 M) used here was

near the saturating W*lof the Zn-3 transport system (especially for algae acclimated to high

Izt]*|,see Fig. lB) and since the Cd affinity is much less than theZnaffrnity fortheZn-3

uptake system and that this system would be already saturated by Zn, Cd would be expected to

compete with Zn for this system only at hrghC&*:Zn2* ratios. Using eq 3 to fit the Zn uptake

rates determined after the 30 min exposure to varying tcdt.l and2 x 10-8 VtZ** ldata

presented in Fig. 2D) and assuming aKZX-z: 10t0'5, the computed Kl*-.3Ominexposurewould

be l0s'70*0'r3, a value close to the Kf$-3 : 198'81*0'08 ldetermined at 1.5 x l0-ll MZr?*; see

insert in Fig. 2D) reported in the present study. This calculation stengthens our interpretation

that high tcd'.] rapidly affect Zn uptake rates through theZn-2 andZn-3 transport systems.



5. Calculations of the maximum diffusive uptake rates of Znz* or Cd2*

The maximum diffusive flux of Cd2* or Zrf* (J , in pmol crn-2 s-l; through the unstirred

boundary layer was computed with the following equation [7]:

4nD C#.) (co- c,)
l=ff

where r. is the radius of the cell (2 t 104 cm), 16 is the radius of the cell plus the thickness of

the unstirred boundary layer (estimated to be 8 x 104 cm [8]), thus, 16: I x l0-3 cm), D is the

diffrrsion coefficient of Cd2* (7.0 x l0{ cm2 s-t; or Z*. 6. " l0{ cm2 r-t; [9], A is the algal

surface area (ctf /cell), C6 and C, are the free Cd2* or Zt]* concentrations in the bulk solution

(in pmol cm-3 or nM) and at the surface (0 pmol cm-3 o, 0 nM) respectively. The maximum

diffirsive fluxes were multiplied by 60 s min-r, multiplied by the cellular surface area (5 x l0-7

cm2 cell-r) and then divided by the cellular volume (33.5 pm3 cell-r). The resulting limiting

uptake rates of Cd2* or Z** were thus expressed in mol prn 3 min 1.
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Abstract

The current version of the Biotic Ligand Model (BLM) does riot take into account the effect of

essential trace elements on metal uptake/toxicity in aquatic organisms. Here, we refine the

BLM by integrating the modulating effects of various essential elements on cadmium (Cd)

uptake kinetics and Cd2* toxicity in the freshwater aLga Chlamydomonas reinhardtii. It was

recently shown that Cd andZnare taken up through a common transporter (Zn-2 I Cd-2) in

this species. The algae were acclimated to a low (LM) or hightrace metal Gilvl) medium as

well as to low or high Ca2* and Co2* concentrations, and the resulting effects on the capacity

and affinity of the Zn-2 ot Cd-2 transport system were evaluated. The Cd binding affinity to

the Cd-2 transport system for the algae acclimated to the HM medium was significantly lower

than for the algae acclimated to the LM medium. The results show that Ca2* non-

competitively inhibits the capacity of the Cd-2 transport system whereas Co2* alone does not

affect Cd2* uptake kinetics. However, Co2* in combination with Cd2* non-competitively

inhibits the Cd2* positive feedback on Cd uptake. Our BLM incorporating the physiological

effects of Ca2*, Co2* and other fface metals, as well as the Cd positive feedback on Cd uptake

predicts steady-state Cd accumulation in the presence of varying concenhations of essential

elements reasonably well. Cadmium toxicitycan also be accurately predicted as a function of

intemalized Cd across varying trace metal concentration regimes since algal sensitivity to

intracellular Cd was unaffected by the different essential element combinations.
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Introduction

Our level of understanding of metal bioavailability and toxicity has evolved over recent years,

leading to an integratedpredictive framework: the Biotic Ligand Model (BLM) [l-3]. This

model predicts the degree of metal binding to the site of action (i.e. the biotic ligand, which

often represents membrane carriers for essenlial cations), and the rate of metal accumulation is

in turn related to toxicological response. Th.is response reflects both the chemistry of the

ambient water (i.e. major cation competition, metal complexation) and the inherent sensitivity

of organisms [3].

The BLM has proved its value in numerous laboratory experiments, accurately predicting

(acute) metal uptake/toxicity as a function of the free ion concentrations for a wide range of

cationic metals and organisms although some exceptions exist [1,41. One major limitation of

the BLM is its inability to properly integrate the dynamic nature of the biotic ligand as a

function of the organism's nutritional state and physiological acclimation to ambient essential

metal supply. Studies on marine algae have shown that essential metal uptake rates are highly

regulated in response to ambient free metal ion concentrations, in order to maintain nearly

constant essential metal quotas over a wide range of extemal metal concentrations

representative of those found in the exposure environment t5-7). Recent reports on the

freshwater algaChlamydomorcts reinhardtiihave shown that uptake of a mostly non-essential

metal (cadmium) can be conffolled not only by the free Cd2* ion concentration, but also by the

cells' hace element nutritional status [8, 9].
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Altematives have been proposed in the literature to account for the complex physiological

cellular mechanisms modulating metal uptake. Empirical approaches may be viable in a given

aquatic ecosystem but they of[er less flexibility for application to aquatic ecosystems in

general, with their widely different chemical compositions. lncorporating physiological

aspects into equilibrium-based models such as the BLM will require fundamental knowledge

of metal-organism interactions. Such an approach has been shown to successfully predict

acute silver toxicity in rainbow trout(Oncorhynchus mykiss) [10].

In the present study, we chose to build on the current simple BLM framework by integrating

mechanistically the effect of water chemistry on the physiology of the biotic ligand in the

green alga Chlamydomonas reinhardtii. The first objective of this study was to evaluate the

effects of Ca2* and Co2*, as well as that of an essential trace metal mixture, on the properties

of cd transport systems (quantity, affinity, capacity) by using short-term r0ecd uptake

experiments in well-defined inorganic culture media in laboratory batch cultures of the

freshwater green algaChlamydomonas reinhardtii. The effects of Co2* and other trace metals

were tested as a function of previous acclimation to different trace metal concentrations. The

second objective was to develop abiotic ligand model predicting Cd uptake and toxicity in

long-term exposures and incorporating algal physiological responses to Cd2i, Ca2* and

essential trace metals.
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Experimental Section

Chemicals and trace metal manipulation. Salts used to prepare culture and experimental

solutions were of analytical grade or better. Radiolabeled Cd (r@Cdclz; 26 pCi'mmofr; from

Perkin-Elmer (Woodbridge, ON, Canada) or concentrated analytical standards of Cd, Zn, Co,

Cu, Mn and Fe from SCP Science (Baie d'Urf6, QC, Canada) (l mg ml-r) were used to spike

experimental media. Nitrilotriacetate sodium salt (NTA) (>99%) and 3-N-morpholino-

propanesulfonic acid (MOPS) (>99%) were obtained from Sigma Scientific (Oakville, ON,

Canada). All solutions were prepared with ultrapure water (1S-1S.2 MC)'cm, Milli-Q@ 
'

Gradient A10, Bedford, MA, USA). All flasks (polypropylene, polycarbonate, Teflon) were

washed and rinsed successively with l51lzovlvnitric acid, deioni zedwater,and ultrapure water

before use. Manipulations that required precautions against possible contamination by

airborne particulates were performed in a class 100 laminar flow hood under a positive

pressure of filtered air.

Test organism and culture conditions. Asynchronous batch culfures of the unicellular green

algaChlamydomonas refuihordtii P. Dang. (CPCC 11, walled wild type), obtained as an axenic

culture from the Canadian Phycological Culture Center (CPCC, Waterloo, ON, Canada), were

maintained in LM (low metal; Table SI.l) culture medium using sterile techniques (autoclave,

laminar flow hood). Stock cultures were maintained and tansferred into fresh culture media

two times per week using glass Erlenmeyer flasks. Axenicity was periodically tested visually

with agar plating [8].
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Cellular densities and volumes were determined with an electronic particle counter

(MultisizerrM 3 Coulter Counter@, 70 pm aperture). Cells were inoculated at 40,000 cells ml,-l

in 250 mL polycarbonate bottles containing 100 mL of LM medium (with varying essential

metal concentrations, see details below) and maintained at20 + 0.2 oC under constant rotary

agitation (60 rpm) and continuous illumination (100 pmol quanta tn-t r-t). The growth and

exposure media pH were buffered at7.0 with noncomplexing MOPS buffer UI, l2l and the

free metal concentrations were buffered with the non-assimilable ligand NTA [9, 13-15]. The

concentrations of the free metal ions inthe medium were computed with the MINEQL+

chemical speciation progftIm (version a.6; U6l) with updated equilibrium constants [17],

using the concentrations of the major cations and anions, the pH and the total measured trace

metal concentrations as input data.

Short-term cadmium uptake experiments. Uptake experiments were carried out in the LM

or LM-R medium (see explanations in SI.1 section and Table SI.l) spiked with Cd. In all

short-term experiments of the present study, Cd adsorption on the polycarbonate erlenmeyers

as well as Cd accumulation or adsorption by algae did not decrease significantly the total

dissolved Cd.

Effect of Ca exposure on Cd uptake. We first investigated the effect of Ca2* on short-term

Cd uptake kinetics. Algal cells were acclimated for more than 10 generations to the LM

culture medium before the Cd exposure. After 60 hours of growth in the LM medium (i.e. late
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exponential phase), algae were then harvested gently on 2 pm polycarbonate filters, rinsed

three times with the LM-R (Table Sl.1) medium and resuspended in LM-R media spiked with

radiolabeled r@Cd at a cell concentration of 40,000 cells mL r. According to speciation

calculations, approximately 97% of total Cd added in the LM-R exposure media was present

as the free Cd2* ion. Cadmium accumulation was measured at Cd2* concentrations ranging

from l0-s to 8 x 10'5 M at two different Ca2* concentrations (2 x l0-5 and 10-3 M). As total Ca

concentrations increased inthe exposure medium, ionic strength was maintained at 22mBqL-r

by addition of the appropriate volume of a I M NaNO: solution. After a 30-min exposure,

algal cells were filtered onto two superimposed 2-pm polycarbonate membranes (47 mm

diameter), rinsed for l0 minutes with 104 M EDTA (prepared in LM-R medium) and rinsed

three times with LM-R medium. The EDTA rinsing step removes adsorbed Cd from the algal

surface [14, 18]. Cellular concentrations of Cd were finally determined from the loecd aptivity

of the rinsed cells, as measured by gamma spectroscopy. Filter samples were placed in 2 mL

of water to ensure constant sample geometry. The counting time was set 1,000 s or to a

maximum of 100,000 counts. Molar amount of Cd was derived from counts per minute (cpm)

taking into account the detector efficiency, radioactive decay, and the specific activity. The

activity of the lower filter was subtracted from that measured on the upper filter to correct for

passive retention of radiolabelled Cd by the filters. Intracellular cadmium concentrations were

then normalized for biomass volume and divided by the exposure time, yielding Cd

internalization rates (mol Cd pm-3 minl). Tbroughout this study, metal internalization rates

were normalizedwith respect to cellular volumes in order to better predict steady-state Cd

accumulation by taking into account the differences in cellular volume induced by Cd over

long-term exposures [8].
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Effects of acclimation to trace metals. We studied the effects of algal acclimation to

different Co2* and other trace metal concentrations on short-term Cd uptake kinetics. Algal

cells were acclimated for 60 h (i.e. the late exponential phase) in four different culture media:

l) the LM medium containing the lowest concentrations of essential trace elements with no

added cadmium (. l0-tt M Cd2*); 2) thelM medium supplemented with Co (10-e M Co2* :

+Co medium);3) the LM medium supplemented with Co and Cd (10"e M Co2*, 7 x 10-e M

Cdz* : +Co+Cd medium); 4) the LM medium supplemented with Zn, Co,Fe, Mr1 Cu (10-e M
1 ^

znz*, l}-e M co2*, l0-l? M Fe3*, l0{ M Mn2*, l0{3 M cu2* : High metal or HM medium).

Algal cells were then harvested by filtration and exposed for t h to a range of [Cd2*] (from 10-

e to 3 " l0-7 M Cdt) in LM media containing the same computed free essential trace metal

concentrations as in the acclimation medium (he total NTA concentrations were adjusted

between I and 7 x 10a M to maintain the free essential trace metal concentrations constant as

tcdt-] were increased). We also carried out a fifth experiment with algae acclimated to the.

LM medium and directly exposed to Cd inthe HM medium. Cadmium accumulations after the

l-h exposure periods were measured as describea m tne preceding paragraph.

Competition experiments. The effects of different tco'l overthe range from l0-8 to 10-5 M

on short-term (30 min) Cd uptake rates in the.presence of 2 x l0-8 M Cd2* prepared in the LM-

R media were initially evaluated. We then tested whether an increase in three other trace

metals @e, Mn or Cu taken separately) affected Cd uptake (we used LM media in order to

control Fe and Cu speciation), using Fe+, Mn2+ and Cu2* concentrations representative of the

HM medium. To do so, we measured Cd uptake rates after a l-h exposure to2 x l0 8 M Cd2*
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in the control LM medium, or in the LM medium supplemented with Fe (10-17 M Fe3*, +Fe),

Mn (10-6 M Mn2*, +Mn) or Cu (10-tl M cu2*, +Cu).

Long-term Cd accumulation. Chlamydomonas reinhardtii cells acclimated for more than

seven growth cycles to the LM culture medium were harvested in the exponential phase by

centrifugation (20,000 g, 5 min) and were rinsed four times with LM-Rto remove any algal

exudates present in the original algae culture. The algae were then inoculated into three

different types of experimental media spiked with lDCd over the concentration range from 23

pM to 800 nM Cd2*: 1) the LM medium; 2) the+Zn medium (LM with l0-e M Zt?\ and; 3)

the HM medium. Algal cultures in the three diflerent culture media" but with no added Cd,

were also grown in parallel. After 60 hours of growth (corresponding to the late exponential

phase), algal cell numbers and volumes (see Cd toxicity section below) as well as steady-state

intracellular Cd accumulation were determined after filtration of the algal suspensions and

removal of adsorbed Cd (protocol described above).

Measurements of loecd activities in the filtrates form the algal collection step showed that

losses of total Cd from solution were less than 10% for varying free Cd2* exposure

concentration in the LM medium [8]. Losses of Cd in the +Znand HM media are also

expected to be lower thanl0%o since net Cd accumulation was lowered than in the LM

medium.
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Cadmium toxicity. The toxicity of Cd was evaluated by measuring the culture yield relative

to control after the 60-h exposure. This relative culture yield was calculated by dividing the

mean final cell volumes of the exposed algae by that of the control algae. The relative culture

yield was then plotted as a function of [Cd2*] or intracellular Cd concentrations. The data were

fitted with the macro REGTOX (http://www.normalesup.orgftvindimian/en_index.htrnl) to

calculate EC* with the Hill approach. The 9ilo/oconfidence intervals around the EC* means

were estimated by a bootstrap non parametric simulation.

Steady-state Cd accumulation modeling. The kinetic parameters determined in the short-

term Cd uptake experiments conducted in this paper and in our previous study [9] were

incorporated into a simple model (see eq. 1,2 and 3) to predict steady-state intracellular Cd in

C. reinhardtii in the presence of different concentrations of Cd2* and free essential cations.

Two main metal binding properties (i.e. transport system capacity, V.*, and Cd affinity, Kcd)

of the three cadmium transport systems (Cd-I, Cd-2 and Cd-3), which were recently

characterized in C. reinhardtii [9], were frst determined by a least-squares fit of short-term Cd

uptake rates (Vca) as a function of [Cdl to eq. I [19, 20]:

vca-i
v,99,._, [cd2*] K3$_,

1 + ([cd2+] x3$_, ) + (tc,*l K3J

n
_s_L

i=1

(1)
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where Vca-i occrilred by transport sites i (in the case of Cd and C. reinhardtii ; n: 3 tansport

systems, i: Cd-l, Cd-2 and Cd-3 [9]), tcdt.l is the concentration of the free cadmium ion

contributing to Cd accumulation by the cells, V,i*"-t is the maximum Cd uptake rate achieved

at metal saturation of the transport sites l, 1C'*1 is the competitor C'* concentration, K!$-1 and

K3o_, are the Cd2* and C'* affinity constants respectively for the Cd transport system i. Note

that the parameter V,i!--, equals the total moles of transport systems per unit biomass (Sfl

times the rate constant (k*) for the transport of metal across the membrane and subsequent

cytoplasmic release. In eq. 1, we used the affrnity constants of the major cations (Cl* and

Mg') for the Cd-l and Cd-2 transport systems as derived in Lavoie et al. [9].

Cobalt competitive binding aflinity for the Cd-2 transport site (K33-i) was determined in

separate experiments where V66 was measured at constant [Cd2*], but over a range of [Co2l

concentrations. Cadmium internalizationrates were fitted to eq,.2, where A is an adjustable

parameter regrouping all terms of the numerator of eq. (1). The constant KEi-, does not

appear in eq. 2 since Ca2* competition with Cd2* at the Cd-2 transport site was negligible.

(2)
ffi
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In long-term growth experiments, where algal growth becomes significant, the rate of change

of the concentration of cadmium intemalized ([Cd*1], i.e. Cd content per unit of biomass) by

the cells is expressed by the following differential equation:

d[cdceu]
= Vca-i- p[Cd."1] (3)dr

where p is the specific algal growth rate. At steady-state (i.e. dtcfurl/dt:O),[cd..']) will be

function of the cd uptake rate (Vca-i) divided by the specific growth rate (p) [19]:

[cd."u] =
Vca-i

(4)

The Cd uptake rate was computed with eq. I for algae that had reached a steady-state with the

exposure medium, i.e. algae that had been acclimated before exposgre and grown in the same

specific medium. Assuming a constant growth rate over the exponential growth phase, the

specific growth rate (p) at various inhibiting tC4'.1 was computed by multiplying the

measured marimum growth rate in control cultures without added Cd (p**: 1.03 + SD 0.10

d-l; 1:6) times the relative growth rate inhibition (lrco / [r*oror), which was computed with eq.

5 :

Fcontrol

where yield 11,66 and yield tl,conhol are the cellular volume yields (total cell volume ml-t)

measured after 60 h growth in Cd-exposed and control (without added Cd) cultures

(s)
Ln (yield,r, .4

tr, control) - Ln(Yieldge)



respectively; yieldto is the initial algal concentration in cell volume per ml--l (40,000 cells mL'

| =2.75 x 108 pm3 tnl-t).

Finally, it is possible to compare the modeled steady-state intracellular Cd concentration (eq.

4) to the experimental mea$rements of Cd accumulation after 60 hotrs of growth described in

the previous section. Calculations show that intracellular Cd concentrations after 60 hours of

growth should approximate expected Cd accumulation at steady-state for a wide range of

specific growth rates (see SI.2 section for details).

Statistical analyses. From a plot of measured versus calculated internalization rates,

coeffrcients of determination (R2) were determined and the significance from 0 of the

constants (V** and Kyr) was evaluated by t-test analyses. Differences between uptake rates

measured at saturation of the transport systems as a frrnction of earlier acclimation to trace

metals were examined with a t-test for independent samples (using uptake rates near the

transport system capacities). Differences between metal binding afflnity constants were

conservatively evaluated by comparing the 95% confidence intervals because of the low

number of data below the half-saturation constant. An ANOVA analysis was also used to

explore potential differences in cadmium binding affinity. The statistical data treatment was

done with Sigma-Plot l0 software. Results were considered to be significant if p<0.05. All the

experiments were performed in duplicate (n:2) except the measwement of Cd uptake rates for

algae acclimated to the LM medium (n:2 to 4). Enors are given as a oro standard error unless

otherwise mentioned.
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Results and discussion

Calcium effect on cadmium internalization rates. As reported in Lavoie et al. [9], cadmium

is taken up by Chlamydomonas reinhsrdtif via three different transport systems (K3$-, : lOs

M-t; K3$-, :197'6 M-t; K3$-r: 198'8 u-t ; lrigure la: cd-l andcd-2;Figure lb: cd-2 and

Cd-3), the Cd-2 and Cd-3 fransport systems are probably high affinity Zn transporters whereas

the Cd-l binding site might be a major cation (such as Ca2) fiansport system. Cadmium

uptake rates in the presence of high [Ca'*] (10r M) fit ttre model curve (R2: 0.99)

incorporating the Castability constants for the Cd-l GEe-, 
- 194'02+o'r4 M-r) andCd-2

(K3i-, : 192'62+o'ru M") transport systems as determined in Lavoie et al. [9] (Figure 1a). High

Ca2* concentrations inhibit Cd uptake competitively and interact non-competitively with the

Cd-2 transport sites within a very short time frame (i.e. within the 30-min exposure period,

since the algae were acclimated to the low Ca2* LM medium before the experiment). Indeed,

the Cd-2 transport systrem capacity decreased significantly by = 36% :rr-the presence of 10-3 M

Cut*(V,93*-z:21*0.1 x l0-2r molCdpmrmin-t)comparedtoexposure to2x lO5MCa2*

(V,9*,.-, = 3.3 + 0.2 x l02t mol Cd pmi min-t; (Figure la; Table SI.2). A slight decrease in

the mean V,9*"-. athigh tcutl was observed too (8.5 + 0.4 x 10-20 to 7.8 * l.l x 10-20 mol Cd

pm-3 mirrl; Figure 1a), but based on the few data points near saturation of the Cd-l hansport

system in the presence ofiO-' M Ca2* (Figure la; Table SI.2), we could not evaluate the

significance of this result. Note that in our exposure media Cd may precipitate as otavite at

tcd'.] > 9 x 10-5 M, which precludes reaching Cd2+ concentrations that fully saturate the Cd-l

transport system.
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Calcium was also shown to inhibit short-term Ni uptake non-competitively in the same algal

species 1211. Anon-competitive inhibition of Cd uptake may be due to (i) a decrease in the

metal uptake rate constant (kir) through an allosteric interaction and/or (ii) a decrease in the

number of transport systems through the turnover of membrane proteins and a reduced

replacement rates. The first mechanism (i) is expected to be rapid whereas the second

mechanism (ii) is thought to be relatively slow. We thus speculate that the rapid decrease of

the V.* of the Cd-2 transport system in the presence of high [Cu'*] could be due to a decrease

in kn.We however believe that fi.rther studies are needed to test the aforementioned

hypothesis and unravel the precise mechanism behind the non-competitive effect of Ca on

trace metal transport inC. reinhordtii.

Acclimation to essential trace metals.,Acclimation to the +Co medium (10-e M Co1 did not

significantly affect Cd upkke rates via the Cd-2 and Cd-3 transport systems, relative to the

algae pre-acclimated to 10-ll M Co2* (i.e. LM medium) (Figure 1b), whereas acclimation to

lQ'e M Zt?* wasshown to decrease the Cd-2 and Cd-3 transporter capacities by = 40o in our

previous study [9]. These results show that Coalone, as opposed to Zno does not induce

measurable changes in Cd transport systems kinetics. However, a pre-acclimation to both l0-e

M Co2*and 7 x l[-sM Cd2* induced a2.S-foldihcrease in mean V,9**-r, reaching 8.6 + 0.7 x

10-21 mol Cd pmi min-I, with respect to the algae acclimated to the LM medium (V,9*"-, = 3.a

+ 0.2 x 10-2r mol Cd lr*" midl Gigure lb; open squres; Table SI.3). In our previous sfirdy

[9], we found that a pre-acclimation to 7 " l0-e M Cd2* alone resulted in a 6.3-fo1d
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enhancement of V,$$*- 2 relative to a pre-acclimation to thd LM medium, whereas in

combination with 10-e M Z**,V$f;*-2 remained approximately constant relative to the LM

medium. In other words, prior exposure to Cd leads to an increase in the number (and/or

intemalization rate constant) of Zntransporters in response to the decrease inZnuptake,

which paradoxically contributeb to an increased Cd uptake. This positive feedback on Cd

accumulation nearly disappeared in the presence of l0-e MZ*..

Sunda and Huntsman [22] also found that Cd uptake is up-regulated less strongly in the

presence of low Coz* compared to low Z** inthe oceanic diatom Thalassiosira oceanica,

albeit at much lower Ct*, Coz* and h?* concentrations. We hypothesize that a lower affinity

of Co compared to Znfor binding to intracellular regulatory sites, rryhich conhol the synthesis

of the membrane-bowdZn/Cd transporter, might explain the different effects of Co andZnon

Cd uptake.

When all essential trace metals were simultaneously increased in the acclimation (and

exposure) HM medium, the capacity of the Cd-2 transport system decreased by = 600/o

(reaching V,9*r-r :2.1+0.1 * 10-2r mol Cd pm-3 min-r; Figure lb, full tiangles; Table SI.3),

relative to the algae acclimated to the LM medium (Figure 1b). This significant decrease was

close to the mean 40Yo decrease in V,$**-z due to Inghlz*|1alone [9], suggestingthatZnis

the main trace metal modulator of Cd-2 fiansporter capacity. Surprisingly, the Cd affinity for

the Cd-2 transport system also decreased 3.8 fold (p<0.05, on the basis of a comparison of

confidence intervals) for the algae acclimated and exposed to the HM medium (f3$-, : 197'08



+0'r3 M-r' Fig. lb, full triangles) relative to the LM medium (K3$-, - 107'66+0'0s M-r) Gigure

1b; Table SI.3). This decrease in metal binding affrnity seems rapid since we measureda2.T-

fold lower mean Kcd2 (107'23 +0'12 M-1) @igure lb, open triangles; Table SI.3) for algae

acclimated to the LM medium but directly exposed to the HM medium (relative to the algae

exposed to and acclimated in the LM medium). Note that this latter decrease is not significant

on the basis of a comparison of confidence intervals. However, the increasing divergence

between Cd uptake rates of algae acclimated to the LM or the HM medium as 1Cd2*] is

decreased in the exposure medium is significant on the basis of an ANOVA (i.e. significant

statistical interaction between the effect of acclimation media and [Cd2*]), which is consistent

with a significant decrease in Cd binding aflinity as a response to exposure in a metal-rich

medium. Furthermore, the absence of any significant decrease in V$$*-2 for algae exposed to

HM (but acclimated to LM) (Figure lb, open triangles; Table SI.3) shows that the negative

feedback of trace metals (mainly due to Zn) onCd-2 hansport system is relatively slow, as

would be expected for an induced change in the rates of the synthesis/degradation of

membrane-bound fansport systems.

The decrease in K!!-, in presence of high fface metal concentations was not due to

competition between essential tace metals and Cd in the exposure medi4 since the Co2* and

Ztf* concentrations (10-e N0 were too low to compete effectively with Cd for the Cd-2

transport sites $[f,-, = 196'38+o'20 estimated in Fig. SI.Z; X[[-, : 196'e5 *0'1r from [9]).

Similarly, an increase in the Fe3*, Mnz* or Cu2* concentation alone does not affect Cd

internalization rates (Figure SI.l), and uncertainties with respect to the metal-NTA



equilibrium constants do not affect our conclusion (see 5I.6 section). The significant change in

K3$-, thus indicates that changes in the conformation or types of the Cd-2 transport system

might occur as a function of prior trace metal acclimation.

Modeling steady-state Cd accumulation. We first modeled Cd uptake at steady-state with

eq. I and 3 for algae exposed to varying tcdt in three different culture media (LM, +Zn and

HM) without taking into account Cd positive feedback on Cd accumulation (since we only had

quantitativedataontheeffectof cdacclimationatone [cdt*], i.e.7 xl04M96?). our

model incorporated the Cd binding parameters (K3$-i, V,**"-t) obtained for algae acclimated

to the LM or *Znmedia (from Lavoie et al. [9]). For the algae acclimated to the HM medium,

we used the V$S-, and K!$-, determined in the present study and assumed that Cd binding

parameters for the Cd-l and Cd-3 transport systems were similar to those detennined for the

algae acclimated to the +Znmedia.

Our strictly equilibrium-based biotic ligand model gave areasonable prediction of the

intracellular steady-state Cd concentration in C. reinhardtii exposed to different tcltl in the

HM medium, indicating that our metal binding constants apply over a wide range of [Cd2*]

(Figure 34 open tiangles and solid line). In contrast, the modeled intracellular steady-state Cd

concentration of algal cells growing in the LM medium (Figure 24 dottedline) was

consistently lower than the measured infiacellular Cd (Figure 2arfullcircles), by a factor of 10

to 6 for ICd'-l ranging from 23 pM to 20 nM; the gap between the modeled and measured

values narowed at 50 nM Cd2* 1= 70% inhibition of the algal cell volume yield tSl) (Figure
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2a).For the algae acclimated to the +Zn medium, we obtained a similar trend between the

modeled (Figure 2a" short-dashed line) and the measured (Figure 24 open circles) steady-state

Cd concentrations: the model underestimated Cd accumulation by a factor of 2.5 to 6 over the

Cd2* concentration range from 23 pM to 100 nM, whereas the model and the experimental

values reasonably agreed at the highly inhibitory tcd'.] of 250 nM (= 77%inhrbition of the

algal cell volume yield [S]).

In both the LM arrd+Znmedia, the convergence between the measured and the modeled

intracellular Cd concentation at highty toxic Cd2* concentrations (>75% inhibition of the cell

volume yield) is caused by the levelling off of net Cd accumulation by the cells, suggesting

that highly toxic Cd2* concentrations inhibit net Cd uptake by the cells. At these very high

[Cd'], cell metabolism/viability and thus operation of Cd transport systems are expected to be

strongly impaired by Cd. To explore the effect of the Cd positive feedback on long-term Cd

accumulation, we performed a second modeling exercise for a single tcdt.l of 7 x 10-e M, for

which we have quantitative dataon the extent of the algal positive feedback response to Cd

(Figure 2b). When the Cd positive feedback on the capacity of the Cd-2 transport system at

steady-state atl x 10-e M Cd2* ldata from [9]) was incorporated into the model, the modeled

and measured infiacellular Cd concentrations for algae growing in both the LM and the +Zn

media were much closer than for our first modeling exercise (Figure 2b).

We also modeled steady-state intracellular Cd concentrations in the presence of high [Co2*] by

incorporating the V,$S-2 (for algae acclimated to high Co2* and 7 x l}'e M Cd2) and X!t-r,
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measured in the present study, into eq. I and 3 and, once again, Cd accumulation was

reasonably well predicted with this approach (Figure 2b). The effect of high [Cu'l (10-3 M) on

steady-state Cd uptake was also closely reproduced by our model when the non-competitive

inhibiting efflect of Ca2* on the Cd-2 transport system was introduced (i.e. V,99"-, in the

presence of low or high Ca2*, as determined in this study) and X[i-, calculated in Lavoie et

al. [9] (Figure 2b). The previously observed copper effect on Cd accumulation was also well

predicted by eq. 4 by incorporating the decrease in growth mte that was computed with eq. 5

C27%total cell volume yield inhibition, [8]) for the +Cu medium (10-rr M Cu2) compared to

the LM medium (10:t4M Cu'?) Gigure 2b). Assuming a constant Cd uptake rate as [C.r'l

increased by 10-fold, the inhibition of growth rate by Cu is expected to decrease biodilution of

intracellular Cd in the +Cu medium compared to the LM medium.

Cadmium accumulation and toxicity. Cadmium cellular quotas leading to S}Yogrowth

inhibition (normalized to cell volumes) remained unchanged for algae exposed in the LM

(ECso :16.6 x l0-r8 mol Cd pm-3, CIe57: 14,8 - 18.3 x lg-ls mol Cd pmr;, +Zn(ECso: 13.6

x 10-r8 mol cd pm3,cre5oro:10.2- 16.1 x 10-18 mol cd pml and HM (ECso: 18.5 x l0-r8

mol Cd pm-3, CIe57": 13.3 -23.6 x 10-18 mol Cd pm-3) media (data for algae acclimated to the

LM and +Ztmedia from [8]) (Figure 3) (all data pooled , n: 62: ECso: 16.0 x l0-r8 mol Cd

prtf3, CIe5y": 12.6- 18.4 x 10-ls mol Cd pm-). The results thus show that intracellular Cd

detoxification (e.g. potential induction of phytochelatins) does not change significantly in the

presence of different concentrations of Zn2* or other essential trace metals. Changes in Cd

toxicity in the presence of different essential trace metal concentrations thus appear to be
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strongly related to the steady-state concentration of intracellular cadmium, regardless of the

cell's nutritional state.

Modeling Cd toxicity. We chose to model the ECzo as a function of [Cd2*] since the ECzo is a

frequent endpoint in toxicity iusays evaluating metal toxicity in species sensitivity distribution

(SSD) [23]. We first computed the ECzolcdtcelt in each acclimation media (LM,+Zn and HM)

with the data in figure 3 and modeled the ECzoca*using eq.l and 4 under the approximation

that p : Fmaxat low inhibitory [Cd2l. Note that according to eq. 5, a20o/o inhibition of the

total cell volume yield after 60 hours of growth would decrease the specific growth rate by

only around 8.7%. Such a low decrease of growth rate would in turn increase [Cd]*1by 8.7%.

Our approximation of p: F** is thus expected to very weakly underestimate Cd2* toxicity in

the poorly sensitive region of the sigmoi'dal dose-response curve. Note also that we used in

eq.l the metal binding constants determined for algae acclimated to the different trace metal

regimes as well as 
:o 

7 * l0-e M Cd2* (for the LM and +ZnaecLimation media) in order to

approximate the effect of the Cd positive feedback on Cd accumulation. The modeled ECzo

cd2+ wns then compared to the experimental ECzoca*,which was calculated by using dose-

response curves published in Lavoie et al. [8].

For the C. reinhardtii cells that have been previously acclimated to the LM media the

modeled and the experimental ECzoco+ agree within 20% andare not significantly different

based on the lCe5oT,intervals (Table SI.4) indicating that our BLM can accurately predict the

onset of Cd2* toxicity inthis case. However, our BLM underestimates23- and 6.4-fold Cd2*
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toxicity for the algae acclimated to the +Znand HM media respectively (Table SI.4). There

are two sources of uncertainty to explain the weaker agreement between the modeled and

experimental ECzo caz* for the algae acclimated to the *Zn or HM media than in the LM

media. First, there is some uncertainty about the extent of the Cd positive feedback at

increasing tcdt.l P 7 " l0-e M) since the ECzocaz* was higher for the +Zn andHM treatrnents

than the LM treatment. Second, the [Cd2.] required to induce a2}%oreduction in growth in the

+Zn and HM media is near the saturation of the Cd-2 transport system. In this situation, a

large change in the concentration of Cd2* results in a small change in [Cd]*n and leads to a

high uncertainty on ttre ECzocnz*.

Environmental signi{icance. Our Cd uptake/toxicity model represents an improvement to the

ctrrent version of the BLM, which currently ignores the physiological effects of calcium and

essential or non-essential trace elements. The modeling approach proposed in this paper not

only allows us to better understand the link between Cd uptake and toxicity in a typical

freshwater alg4 but can be useful to refine the BLM. We have also demonstratedthat the

concentrations of essential trace elements (e.g. Znand Co) mayhave astong influence on Cd

uptake and toxicity rnC. reinhsrdtii. Wide variations in the concentations of these elements

in natural [24,25]and human-impacted [26,2|]freshwaters are often observed and are likely

to modulate Cd uptake and toxicity significantly.

Ongoing scientific work in metal ecotoxicology should be viewed as efforts which proceed to

extend the applicability of the BLM to natural aquatic environments of increasing complexrty.
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As our level of understanding of metal-organism interactions in highly complex conditions

(more representative of natural conditions than typical laboratory synthetic solutions)

improves, physiologically-based refinements to BLM-type models will become more feasible.

Depending of the universal applicability of such a mechanistic BLM to different species and

different environments, the ambitious goal of a robust metal toxicity model could be attainable

in the future.
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Figure captions

Fig. 1: Panel A: Short-term Cd uptake rates (30 min) as a function of [Cd2t in the presence of

2 x L}-s MC** (full circles) or l0'3 MC** (open circles). The algae were previously

acclimated to the LM culture medium. The solid and the long dashed lines represent least-

square best fits of Cd uptake rates with eq.l at 2 x I}-s M and 10-3 M Ca2* respectively.

Predictions of Vs6 GL0.96) were made using values of f[ft-, : 1g4'02+o'ta 16r and KEX-, :

102'62+0j6M-1 from [9]. Panel B: Short-term Cd uptake rates at different tcd'.] for algae

previously acclimated to different culture medium (LM, +Co, *Co+Cd, HM) and exposed to

Cd in media with the same essential trace metal concentrations as in the acclimation medium.

The algae acclimated to the LM medium and exposed to the HM m-edium with different tcd'z.]

are designated: *HM exposed; LM acclimated". The solid, dashed-dot,long dashed and short-

short dashed lines represent least-square best fits of Cd uptake rates with eq.1 (RLg.90) for

the treatments "LM", "+Co*Cd" and o'HM" and *HM exposed; LM acclimated" respectively.

The insert in panel B shows Cd uptake rates on a linear scale at low [Cd2l (< 6 " l0-e M).

tr'ig. 2: Panel A: Intracellular Cd concentration [Cd*1] measured after a 60-h exposure to

various Cd2* concentrations in the LM (full circles; data from [8]), the +Zn (open circles; data

from [8]) or the HM (open triangles) medium. The dotted line, the shortdashed line and the

solid line represented the predicted steady-state [Cd*1] (modeled with eq. 4) in the LM,*Zn

or HM medium respectively (Ai. Panel B: Measured (blackbars; data from [S]) inaacellular

Cd concentations [Cd*u] after a 60-h exposure to 7 x ll-s M Cd2* and modeled [Cd*1] at
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steady-state (white bars) in five different exposure media: LM, +/s, *Co, *Ca or +Cu. The

modeled [Cd*ul at steady-state take into account the Cd positive feedback mechanism in panel

B but not in panel A. Error bars are * one standard error for the measured and modeled

intracellular Cd concentrations.

Fig. 3: Cadmium dose-response curves in three different culture media: the LM (fuIl circles),

gs +Zn(open circles) and the HM (open triangles) culture media. The toxicity endpoint is the

relative cell volume yield v/vo, where v and Ve 8r€ the total cell volume concentration of Cd-

exposed and control cultures respectively at F60 h. Toxicity is plotted as a frnction of the

intracellular cadmium concentration ([Cd*1]) accumulated by C. reinhardtii. The data for the

LM and +Znmediaare from [8]. Enor bars are a one standard deviation (n:3).
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Predicting cadmium accumulation and toxicity in a green alga in the presence of

varying essential element concentrations using a biotic ligand model
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Four supplementary tables and two figures
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l' composition of curture and experimentar media

Short-term cadmium uptake experiments were carried out in the LM or LM-R medium spiked
with different Cd concentrations. we generally chose to use the NTA-buffered LM medium
for experiments at relatively low [cd2l (i-e. < 3 x l0-7 M) encompassing the operating range
of the cd-2 andcd-3 transport systems. However, for competitive binding experiments (i.e.
competition between co and cd) as well as experiments at high tcdr-] screening the high-
capacity cd-l transport system (i-e. effect of ca on cd uptake), we used the unbuffered-tM
medium to avoid overconsumption of loecd radio-isotope. Note that the only exception was
that we also used the LM-R medium at cd concentrations relevant for the cd-2 transport
system (i'e' 3 x l0-7 M < [cd2l > 10-8 M) for the experiment evaluating the effect of ca on
short-term Cd uptake via the Cd-2 transport system.

Targeted total metal concentrations (Mn, zn,Fe,co, cu) in LM media were validate d, (+10%)
by inductively coupled plasma-atomic emission spectroscopy (ICp-AES). Total essential tace
metal concentoations in the LM-R medium were below the ICp-AES detection limit 11cul < 3
x l0-e M, [Zn]< 6 x l0-e M, [co] <4 x r0-e M, [MnJ < r'-eM, [Fe] <2.s xr'o M). Total cd
contamination in control (without added cd) LM or LM-R media was belowttre detection
limit at the ICP-AES ('z x 10 e M Cd), such that free cd2* concentrations in the LM and LM-
R media are expected to be below 10-12 M and2x r0-e M cd2* respectivery.
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Table Sr.1: Total molar concentrations of constituents of modified high salt media.used for

algal growrh (LM) and rinse soluti"" d;-*) derived 1.om 
ttre MHSM-I medium u' 21'

Carbonate "ot'"""t'u'i'on 
is self-adjustediy "qoitiU'io* 

with the atmosphere'

ComPounds

4J2 x l0-3

1.37 x 104

Atm

1.6 x 10-2

8.12 x 10-5

8.12 x 10-s

3.28 x 10-5

1.67 x 102

4.72 x l}a

1.37 x 104

Atm

1.6 x 10-2

8.12 x 10-s

8.12 x 10-5

3.28 x 10-5

1.67 x 102

3.01 x 106

3.28 x 10-8

1x104

1.28 x10-7

3.00 x 10-8

8.61 x 10-8

6.79 x 10-8

9.37 x 10

5.98 x 104

4.22 x L0'3

1.37 x  104

Atm

5.07 x 10-3

8 .12  x  lOs

8 12 x 10-5

6.80 x 10-5

1.02 x 104

3.01 x 10-6

2.10 x 10-6

8.06 x 10-7

5.92 xt}-j

3.00 x 10-8

2.33 x l0-7

1.09 x 10-8

7.04 x 10-8

1 x 10-2
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2. Testing the assumption of steady-state at 60 hours of growth

Integrating the differential equation expressing the rate of change in [Cd*u] over time (eq.3 of

this paper) yields the eq. SI.1 below:

lcd"unl=(T)(1- e-ut l (sr.1)

Since eq. 4 of this paper shows that lcdc€r] reaches a steady-state when [Cd."'] = (b* ),

the equation SI.1 indicates that steady-state [Cd"a1] is reached when (1 - e-ut; tends toward

1 or when the time (t) asymptotically tends toward infrnity. Hence, the time (t) needed to

approximate steady-state [Cd"'u], i.e. to reach a given fraction of steady-state [Cd.eu] (fr*uav-

stato) can be computed with the following eq. SI.2:

* _ Ln (1 - frt""ay-r,"t")
- t l (sr.2)

where fiteady-stare is the measured tcddll after 60 hours of growth divided by the modeled

steady-state [Cd*rr] (calculated with eq.4). Therefore, for a specific growth rate near 1 day I

for the algal cells exposed to the control LM, *Zn or HM medium (without added Cd), the

measured tcd*r] at 60 hours of growth should be only around 8oZ lower than the modeled

expected steady-state [Cd*u]. For a 50% inhibition of the total cell volume yield measured at

60 hours of growth (or a 27Yo inhibition of p according to eq.5 of this paper), the measured

[Cd*rr] at 60 hours of growth should be only l6Yo of that predicted at steady-state with eq.4.

For a trrghT3% inhibition of the total cell volume yield measured at 60 hours of growth (or a

50% inhibition of p), the measured [Cd*ul at 60 hours of growth should be only 30% of ttnt

predicted at steady-state.
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3. Metal binding parameters (Kco and V-"") calculated in this study

Table SI.2: Effect of Ca exposure on metal binding parameters (Kca and V.*) for the Cd-1

andCd-2 pathways

Exposure

Media

Cd-l transport system Cd-2 transport system

Log K Vmax Log K

I tvt-mol cd pma min-r M-r

Vmax

LM

"+Ca

x 10-20

8.5 + 0.4 4.87 + 0.06

7.8 + 1.1 5.08 + 0.12

x 10-21

3.3 +0.2

2.1+0.1

7.60 + 0.09

7.58 + 0.06

Table SI.3: Eftect of acclimation to trace metals on metal binding parameters (Kco and Vrn*)

for the Cd-2 and Cd-3 pathways.

Acclimation

Media

Cd-2 transport system

Vmax Log K

Cd-3 transport system

Vmax Log K

LM

+Co

+Co+Cd

HM

LM-HI\4*p*

mol Cd pm-r min-l

x 10-21

3.2+0.1

3.1+0.2

8.6+0.7

2.t *0.02

3.9 * 0.05

7.63 * 0.08

7.71+0.15

7.86 * 0.12

7.08 + 0.13

7.23 +0.14

mol Cd pm'min-'

x 10'21

0.15 + 0.02

0.14 + 0.01

M-r

8.84 + 0.07

8.81 + 0.08

M-r

*Algal cells have been acclimated to the LM medium but exposed to the HM
medium
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4. Effect of Fe, Mn and Cu on short-term Cd uptake rates

,.\\" ,.o" *1@

Fig. SI.1: Short-terrn Cd uptake rates (2 x l0-8 M Cd2) in the complete NTA-buffered LM
medium, the LM supplemented with Fe (10-17 M Fe3*: +Fe), Mn (10{ M Mn2*: +Mn) or Cu
(1O-tr M Cu2*: +Cu). Error bars represent * one standard deviation (rc2).
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5. Cobalt competition for cadmium binding to the Cd-z transport site
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Fig. SI.2: Short-term Cd uptake rates in the presence of 2 " 10-8 M Cd2* as a function of Co2*
concentrations in the absence of other trace metals or NTA. The solid line is a best fit of the

eq. 2 (R2 : 0.84) taking into account K3$-, : 197'60 * 0'@. Calcium/magnesium competition
with Cd was negligible and was thus not taken into account in the model fit. Note also that due
to the very steep slope of the regression, no experimental data are available near the inflexion

point of the regression. The competitive binding constant (r33-, = 196'3t + 025 derived with
our model fit should thus be used with caution.
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6. The effect of uncertainties on essential elements-NTA equilibrium
constants on Cd speciation

We tested to what extent Cd speciation in NTA-buffered exposure media could be sensitive to

large changes of several free micronutrient concentrations. We found that essential metal-NTA

complexes stability constants in the MINEQL database would need to be highly erroneous to

fully explain the observed decrease in Cd internalization rates for the algae acclimated to the

trace metal-rich HM medium compared to those acclimated to the MHSM-LM medium

(Figure lb of the main paper). Indeed, based on MINEQL simulation, a 100-fold decrease (i.e.

unrealistically high uncertainties) of Me-NTA equilibrium constants for Fe, Co, Zn, Cu and

Mn would only lead to a0.5Yo and 66% decrease in Cd uptake rates for [Cdt*] of l0-7 M and

10-e M respectively, which is much less than the 2- and l0-fold measured decrease at 10-7 M

and 10-e M Cd2* respectively (Figure lb of the main paper; full triangles).
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7. Modeling Cd2* toxicity

Table SI.4 : Modeled and experimental EC20 (M) (Mean *. lCgsN) for Chlamydomonas

reinhardtii cultures acclimated to three different culture media (LM,+Zn, and HM).

Acclimation

Media

Modeled ECzocaz*

(M)

1C95.7,

ExperimentalEC2s gd2*

(M)

IC95o7oMean

LM

+Zn

HM

1.2 x 10-E

7.6 x l0'7

1 .8  x  10{

7 .9x10 -e -1 .6x10 -E

1.5 x  1o-7-  1.5 x  10{

9.0 x 1o-7 -2.9 x lo-6

8.4 x 10-' -2.4 x L0-'

l . 6x1o -8 -5 .2x10 '8

2 .2x loa  -3 .2x l oa

1.5 x 10-o

3.3 x 10{

2.8 x 10-7
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10. ANINEXE A

Optimisation des milieux de culture pour soutenir Ia croissance de Chlamydomanas
reinhardtii i haute force ionique et ir faibles concentrations de m6taux traces

La capacit| de C. reinhardtii i croitre dans un milieu de culture caract6ris6 par de faibles

concentrations de micronutriments et une force ionique relativement 6lev6e fut test6e. Pour ce

,faire, nous avons suivi la croissance de ceffe espdce d I'int6rieur de milieux de diff6rentes

forces ioniques (de 9,0 i 32 meq L-l) et concentrations de m6taux traces. Plus pr6cis6ment, la

croissance des cultures de C. rienhardtii en termes de densit6 cellulaire et de surface totale

cellulaire a 6t6 mesurde pendant environ 5 n 6 jours chez des algues acclimat6es au milieu

respectif (croissance pendant plus de quatre g6n6rations) (Figure Al) ou acclimat6es au milieu

MHSM-I (croissance pendant plus de 15 g6n6rations) (Figure A2).

Huit milieux diff6rents furent utilis6s pour nos tests de croissance. Trois milieux de base

(pr6sent6s au tableau Al) frrent utilis6s: les milieux MHSM-I NTA, MHSM-I EDTA et

MHSM-LMI. Ces milieux de culture ont des forces ioniques similaires mentionn6s au tableau

Al. Le milieu MHSM-I EDTA est en fait le milieu traditionnel MHSM-I utilis6 dans un bon

nombre d'6tudes du groupe de recherche de Claude Fortin et Peter Campbell. I,e milieu

MHSM-I NTA est un milieu comportant des concentrations de m6taux traces libres essentiels

similaires au milieu MHSM-I EDTA, mais oir le ligand contr6lant la speciation de ces mdtaux

est le NTA au lieu de I'EDTA. Enfin, le milieu MHSM-LMI est un milieu de culture

comportant de faibles concentations de m6ta.ux libres essentiels (comparativement aux deux

autres milieux precedents) conh6l6es avec le NTA. Les tests de croissance dans un milieu

pauwe en mdtaux taces (MIISM-LMI) ont perrris de v6rifier si les cellules pouvaient bien

croitre et se diviser dans un tel milieu. La force ionique de I'ensemble de ces trois milieux de

base fut aussi augment6e i 22 ou32 m6ql-r avec du Nal.{O3 ou du KCI afin de d6finir la force

ionique supdrieure (et donc la [Ca2*l future pour nos exp6riences d ne pas ddpasser) d partir de

laquelle la croissance des algues commencent i €fie affect6e.
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Tableau A1 : Composition chimique des diff6rents milieux de culture utilis6s pour la
croissance de C. reinhardtii. La concenftation de carbonate s'ajuste par 6quilibre gtveux avec
l'atmosphdre. Le pH des milieux de culture 6tait maintenu d 7,0 avec 10 mM de tampon
MOPS (acide 3-(N-morpholino) propanesulfonique). La force ionique des milieux MHSM-I
NTA, MHSM-I EDTAet MHSM-LMI 6tait respectivement de 9,0, 10,3 et 10,3 m6q L r.

( N.A. > veut dire non applicable.

MHSM-1 NTA MHSM-1 EDTA MHSM.LMl

[Totales] [Libres]
MM

fl-otalesl [Libres]
MM

ffotales] [Libres]
MM

B(OH)3

cr
Co2*

Cu'*
Fet*

r
Mg'*

Mn2*

MoOaz-

Na*

NHI*

NOi

Poro

Sor'-
Znt*

Ca2*

NTA3-

EDTA+

3.01E-06

9.84E-05

3.88E-06

2.11E-08

8.94E-08

4.22E-03

8.11E-05

4.24E46

3.00E-08

5.67E-03

9.37E-04

4.99E-03

137E-04

8.11E-05

4.92E{5

2.57E-05

1.00E-04

N. A.

1.00E-09

{.00E-14

1.00E-19

1.00E-06

1.00E-08

2.64E-08

N. A.

3.01E-06

5.98E-06

1.09E-08

2.69E-l0

5.92E-07

4.22E-03

8.12E-05

2.10E-06

3.00E-08

2.99E-03

9.37E-04

5.07E-03

1.37E-04

8.12E-05

2.43E47

6.80E-05

N. A.

8.06E-07

{.89E-09

2.40E-13

9.30E-19

{.85E-06

5.64E{8

N. A.

1.0' lE-16

3.01E-06

1.00E-04

8.77E48

4.76E-08

2.03E-07

4.32E-03

8.11E-05

4.09E-08

3.00E-08

5.67E-03

9.37E-04

5.01E-03

1.37E44

8.11E-05

1.11E47

3.36E-05

1.00E-04

N.A.

1.00E-1,|

1.00E-14

1.00E-{9

5.00E-09

1.00E-{{

1.87E-05

2.64E-08

N. A.
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Figure A1 : Densit6 cellulaire (ln cellules ml-l) (A), surface cellulaire moyenne (pm2 cellule-
t) (B) et surface totale cellulaire (lo pmt ml--t) (C) en fonction du temps (h) de croissance chez

I'algue C. reinhardtii acclimat6e aux milieux respectifs pendant plus de quatre g6n6rations. La

densit6 initiale 6tait d'environ 40 000 cellules ml.-r.
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X'igure A2: Densit6 cellulaire (ln cellules ml--t; 1,A., B), surface cellulaire moyenne (pm2
cellular) (C, D) et surface totale cellulaire (ltt lr*t ml-t) (8, F) en fonction du temps (h) de
croissance chez I'algue C. reinhardtii acclimatde dans un milieu de culture MHSM-I EDTA
pendant plus de 15 gdn6rations. La densit6 initiale 6tait d'environ 40 000 cellules mL r.
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La croissance cellulaire de C. reinhardtii (en termes de surface totale cellulaire ml-l) ne

semblait €tre que peu affectde lors du cycle de croissance d f intdrieur des diftrents milieux

de culture test6s. Les mesures cellulaires effectudes semblaient toutefois plus variables pour

les algues qui n'avaient pas 6t6 acclimat6es d leur milieu de.culture respectif, Il est aussi

important de souligner que I'augmentation de la force ionique du milieu etlou la diminution de

la concentration de micronutriments cationiques diminuait la capacit6 des cellules de se diviser

(diminution de la densit6 cellulaire et augmentation de la surface cellulaire moyenne) au d6but

de la phase exponentielle jusqu'i environ la moitid de la phase exponentielle. Les probldmes

de division cellulaire ainsi que les petites agr6gations d'algues (3-4 cellules agr6g6es au

maximum; obseryations microscopiques non pr6sent6es) semblaient se r6sorber de la moitid d

la fin de la phase exponentielle m6me si quelques cellules restantes d la fin de la phase

exponentielle semblent contenir encore deux cellules filles d I'intdrieur de leur membrane pour

les expositions d la plus haute force ionique (32 mlql,-l;. Ce probldme de division cellulaire

avait pour effet de cr6er deux populations d'algues de diamdtre moyen dif;Erent m€me aprds

48 h de croissance. Ce d6sordre mdtabolique en r6ponse i une augmentation de la force

ionique du milieu 6tait semblable lorsque des sels de NaNO: ou de KCl dtaient utilisds,

sugg6rant que la pr6sence de nitrate en grand excds dans le milieu de culture n'6tait pas la

cause du probldme de division cellulaire.

I1 demeure que le milieu de culture d une force ionique de 22 m6q L-l avec peu de

micronutiments 6tait le meilleur compromis pour la rdalisation de nos expdriences de toxicit6

du Cd d long terme avec C. reinhardtii. En effet, les algues possddaient un diamdtre moyen

aprds 48 h qui n'6tait que l6gdrement plus 6levd que celui des algues ayarrt pouss6 dans le

milieu de culture (MHSM-I) et le probldme des detrx populations d'algues au diamdtre

diftrent 6tait quasiment r6solu. Ainsi, il est donc opportun d'envisager de r6colter les cellules

algales (ayant pouss6 dans [e milieu MHSM-LM) aprds 60 h(314 de la phase exponentielle) de

croissance par exemple afin de s'assurer de bien obtenir une population d'algues au diamdtre

plus uniforme. La r6colte des cellules aprds 60 au lieu de 48 h permetffaient de faciliter la

reproductibilit6 des mesures prises lors de differentes exffriences ind6pendantes. Il est aussi

possible que l'ajout de Cd fasse en sorte d'exacerber ce probldme de division cellulaire et il



devient donc primordial de bien s'assurer que l'ensemble des cellules ait une distribution de

diamdtre cellulaire homogdne. De plus, une plus grande densit6 cellulaire d'algues sera

disponible lors des exp6riences, ce qui augmentera la sensibilit6 des mesures de paramdtres

intracellulaires.

Le milieu MHSM-LMI ir22 meq L-l (ajust6 avec.NaNOr) fut donc choisi comme milieu

de base pour entreprendre I'ensemble des exp6riences r6alis6es dans cette thise. Par

simplicit6' ce milieu de culture fut baptis6le milieu ( IJM >> tout au long de cette thise.
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11. AI\INEXE B

Mesure des concentrations de fer dissoutes et totales dans les milieux de

culture : Investigation de la formation de pr6cipit6 de fer

Objectif :

V6rifier s'il y a pr6cipitation significative du fer dans les milieux LM sur une p6riode de

quelques jours aprds ajout de fer sous forme de complexes avec le NTA ou encore de fer non

complex6 auNTA.

M6thode:

Plusieurs milieux de culture en duplicata furent r6alis6s avec diffbrentes concenfiations totales

et libres de fer (voir tableau Bl). Premidrement, le milieu de base LM fut r6alis6 (le pH fut

ajust6 d 7,0 avant d'ajouter une solution contenant le fer et les autres mdtaux essentiels

complex6s au NTA). Ce milieu LM 6tait caract6ris6 pru une concentration de fer nominale de

7,15 ppb (1,28 x 10" M) et d'une concentration nominale de NTA de 10{ M, @ qui permettait

de mod6liser une [F.'l de l0 le M. Un deuxidme type de milieu fut prepar6 de la m€me fagon

que le milieu LM, mais une certaine quantit6 de fer (non complex6 au NTA et provenant d'une

solution 6talon ICP acidifide) fut ajout6e. Ce milietq appel6 LMI + Fe, 6tait compos6 d'une

[Fe] nominale de 708 ppb (1,27 x 10 5 M; (tF"'*l : 1g-r7 M en ndgligeant la possible prdsence

de pr6cipitd) et ta [NTA] nominale fut ajustde e 1,13 x 104 M (avant I'ajout de fer) afin que

les concentrations des autres oligodldments demeurent stables. Un toisidme milieu de culture

(L1"12 + FeNTA) avait une composition chimique th6oriquement similaire au milieu LMl + Fe

sauf qu'ici, le fer fut ajout6 au milieu d partir d'une solution contenant le fer et I'ensemble des
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autres oligo6l6ments essentiels d6ji complexds au NTA. Finalement, un quatridme milieu

(LM3 + Fe) fut r6alis6 en ajoutant directement le fer provenant d'une solution 6talon ICP

acidifi6e afin d'obtenir une [Fe] nominale de 7,09 ppm (1,27 x 104 M) et une [F"'*] de I x l0-
16 M.1en n6gligeant la possible prdsence de pr6cipit6). Dans ce milieu, la [NTA] nominale fut

aussi augment6e d 2,3 x 104 M avant I'ajout de fer afin de stabiliser les concentrations des

autres oligodl6ments cationiques essentiels.

[Fe]totale [Fe] libre [NTAItotale
MMM

Mdthode d'ajout du fer et NTA aux milieux

LM
LM1+Fe
LM2+FENTA
LM3+Fe

1 ,28 x 10-7 1 x 10 1e 1 x 1 0a Ajout solution (Fe et m€taux complex6s au NTA)

1,27x1Q-5 1x1o-17 1,13x '10{ Ajout de NTA et de fer s6Par6ment
1,27 x1O-5 1x10-17 1,13 x 104 Ajout solution (Fe et m6taux complexEs au NTA)

1.27 x10a 1 x 10-16 2.3 x 104 Aiout de NTA et de fer s6par6ment

Tableau Bl : Concentrations de fer (totales et libres) et de NTA des quatre diff6rents milieux
utilisds. Les m6thodes d'ajout du fer et du NTA sont aussi explicitdes

Les concentrations de fer dissous (fi1tr6 sur 0,2 pm) et de fer total (non filtrd) furent mesur6es

dans ces quatre types de milieu par ICP-AES aprds 24 h d'lquilibre dans le noir et d

temp€rature ambiante. D'autres mesures furent ensuite r6alisdes pdriodiquement au cours

d'une pdriode d'environ 2 semaines afin d'investiguer la cin6tique de dissolution du fer.
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R6sultats et discussion

Pour I'ensemble des milieux, les concentrations totales de fer mesur6es dtaient similaires

(<10% de diftrence) aux concentrations th6oriques vis6es de fer total indiquant que les

manipulations (pipetage, dilution des solutions) furent bien r6alis6es. En outre, I'erreur entre

les [Fe] totales mesur6es pour des duplicata (mesures ind6pendants) 6tait relativement faible

(< 4%) ddmontrant une relativement grande pr6cision des analyses de fer par ICP-AES

(Figures B1 et B2).

Les concentrations totales de fer (milieu non filtr6) et dissoutes (milieu fi1tr6) dtaient similaires

pour le milieu LM, et ce, pour I'ensemble de la pdriode de mesure (soit de 24 d384 h aprds la

r6alisation des milieux ; Fig. Bl) sugg6rant l'absence de pr6cipit6 de fer dans ce milieu (du

moins de taille > 0,2 pm). De fagon intdressante, pour le milieu enrichi en fer (LMl + Fe), la

concentration de fer aprds filfirition 6tait plus faible d'environ 7%o comparativement d la

concentration totale de fer mesur6e avant filtration, mais seulement au ddbut de la periode de

mesure (t=24 h), tandis que de 48 e 384lu les [Fe] totales et dissoutes redevenaient similaires.

Cependant, pow le milieu Llvl2 + FeNTA, caract6ris6 par une sp6ciation et une composition

chimique th1orique similaire au milieu LMI + Fe, il n'y avait pas de difference entre les [Fe]

totales et dissoutes pour l'ensemble de la p6riode de mesure. Ces demiers rdsultats suggdrent

que lors d'un ajout de fer non complex6 au pr6alable par le NTA, il y aurait formation de

Fe(OH): (sotide; d€ fa&on transitoire avant I'atteinte de l'6quilibre chimique et de la liaison

pr6dominante du fer au NTA pour forrner les complexes FeOHNTdl. Inversem€nt, lors de

I'ajout de fer complex6 au NTA au pr6alable, l'dquilibre (liaison de Fe3* et de FeOH2* avec le

NTA) serait atteinte plus rapidement et la formation de prdcipitd Fe(OH)3 1ry deviendrait

n6gligeable (par rapport d la concentration totale de fer), du moins aprds 24 h d'attente. En

fait, l'aquo-ion de fer ou Fe3*(H2O; est ddjd entourd de moldcules d'eau. Par cons6quent, lors

de l'ajout de fer non complexd au prdalable au NTA (et aussi d pH 7), l'aquo-ion ferrique

pourrait donc se complexer plus rapidement avec les ions hydroxydes (expulsion de protons

du ligand H2O de I'aquo-ion) qu'avec le NTA, 6tant situe plus loin de l'atome de fer ou de
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F9OH. Cela aurait pour effet de favoriser la formation d'hydroxyde de fer peu soluble de

fagon transitoire. Il faut aussi souligner que lorsque le fer est complex6 i un ligand autre que

I'eau (ici le NTA), le taux de perte d'une mol6cule d'eau (k*) est plus grand, ce qui augmente

la cin6tique des rdactions entre le fer et le NTA et donc la vitesse d laquelle l'6quilibre

chimique sera atteinte dans le milieu.

Pour le milieu LM3 + Fe, on semble d6celer un ph6nomdne similaire (quoique plus prononc6)

d celui observd avec le milieu LMl + Fe (Fig. B2). En fait, la concentration de fer dissoute est

inferieure d'environ 30% dla [Fe] totale aprds 24 h. La perte de fer lors de la filtration semble

diminude aprds 120 h (20-25 %). Aprds 384 h, les [Fe] totales et dissoutes redevenaient

similaires. Ces derniers rdsultats suggdrent aussi que le fer non complex6 au NTA peut

prdcipiter de fagon transitoire et que la quantit6 de pr6cipit6 va tendre i diminuer avec le

temps; lorsque la speciation du fer est en route vers l'atteinte de 1'6quilibre chimique. En

outre, la cindtique de dissolution du fer semble €tre considdrablement plus lente pour le milieu

LM3 + Fe (Fig. 82) que pour le milieu L}/t2 + FeNTA (Fig. 1). Cela pourrait peut-€tre

s'expliquer par la plus grande quantit6 de pr6cipit6 de fer dans le milieu LM3 + Fe.

gtant donn6 que les grandes quantit6s de fer (fer non complex6 pr6alablement au NTA)

ajout6es aux milieux LMl + Fe et LM3 * Fe ont le potentiel d'augmenter drastiquement la

[Fe'] ([Fe'] : [Fe(OH)n'*)] + [F.'*]), du moins lors des premidres heures aprds la r6alisation

du milieu (soit, avant que le NTA se complexe d une bonne partie du fer), il est possible que la

[F"'*] d6passe de beaucoup (initialement) celle dict6e par la limite de solubilitd i pH 7. Les

[F.t*] limites i partir desquelles il y a saturation par rapport d la phase solide de fer peuvent

etre ddtermin6es i partir des produits de solubilit6 (K) disponibles dans certaines bases de

donndes ainsi que dans MINEQL. Par exemple, la base de donn6es du logiciel MINEQL ne

tient compte que de la fenihydrite (Fe(OH)3 1s) 6tant caract6risd par un produit de solubilitd

Kr) de 10-38'8 (Smith et Martell 1976). Cependant, l'oxyhydroxyde de fer amorphe (FeOOH 1'y

(amorphe)) a un produit de solubilit6 (KJ ldgdrement plus 6lev6 6" 19-38'45 (Smith et Martell

1976). Les oxyhydroxydes de fer amorphe (FeOOH G) (*-pr,") pourraient ainsi contr6ler la
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solubilit6 du fer d I'instar des hydroxydes de fer (Fe(OH):) et il serait donc appropri6 de
choisir le K de I'espdce FeOOH (s) (amorphe). Ce demier type de pr6cipit6 fut donc inclus dans
MINEQL.

La [Fe3*] d pH 7 (I=20 mM dans les milieux de culttre) d partir de laquelle il y a saturation du
compos6 Fe(Ott)l1s; n'est que de 5,61 x 10-18 M d'aprds des simulations avec MINEQL tandis
que la [F"'*] limite, d partir de laquelle il y a pr6cipitation de FeOOH(s) (amorphe): est de 1,26 x
10'17 M. Th6oriquement, il ne devrait donc pas y avoir de pr6cipit6 de FeooH(s) (arnorphe) dons
les milieux caractdrisds par des [F"'*] de l0-re (LM) ou de 10-17 M (LMl + Fe). Cependant,
pour ce qui est du milieu LM3 + Fe ([Fe3*] mod6lis6e en n6gligeant la pr6cipitation: 10-16 M),
un pr6cipit6 de FeOOlts) (amorprre), dewait se former en th6orie. En effet, lorsque l'on tient
compte de la pr6cipitation de FeOOFIIs; lamorphe), la [Fe'] mod6lis6e d l'dquilibre diminue
d'environ un facteur 10 (elle passe de 84 nM e = 12 nM). Cette perte de fer est cependant

minime par rapport n h.[Fe] totale du milieu LM3 + Fe. Il en ressort donc qu'une aussi faible
proportion de fer ayant pr6cipit6e ne pourait Ctre d6tectde en mesurant les [Fe] totales avant et
aprds filtration dans notre milieu bien tamponir6 avec le NTA. Ainsi, il faut garder en t6te que

m€me si les concentrations dissoutes et totales de fer deviennent 6quivalentes vers la fin de la
pdriode d'6chantillonnage (Fig. Bl et B2), cela ne veut pas ndcessairement dire qu'il y a

absence de prdcipitd de fer dans les milieux de culture.

Il faut aussi considirer f impr6cision possible des constantes de stabilitd du complexe
pr6dominant (FeOHNTA t). P* exemple, des simulations avec MINEQL monffent qu'ure

sous-estimation d'un facteur 10 de la constante Kr.orNre (une augmentation d'un facteur 10)

ferait en sorte de diminuer les [Fe3l d'un facteur 10, ce qui aurait pour effet qu'aucun

pr6cipit6 ne se forrrerait. Inversement, une surestimation de cette constante Kp66m.m6 (1ne

diminution de cette constante) augmenterait la quantit6 de pr6cipit6 de fer form6.
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Les r6sultats indiquent somme toute que la dissolution de pr6cipit6s de fer est possible sur une

relativement courte periode de temps, mais que le temps n6cessaire d la dissolution compldte

ou quasi-compldte du fer peut varier en fonction de la quantit6 de fer (libre) ajoutde au milieu.

Il semble donc qu'il est possible d'utiliser deux approches (ajout de fer complex6 ou non au

NTA) pour l'ajout de fer aux milieux de culture ou d'exposition, mais que la m6thode

traditionnelle (6tant utilis6e trds souvent dans la littdrature) consistant d ajouter le fer d6ji

complex6 au NTA permet d'atteindre ou de tendre vers l'dquilibre chimique plus rapidement.

Les milieux de culture caractdris6s par des plus fortes concentrations de fer seront donc

rdalisds dor6navant d partir de solutions stocks ind6pendantes contenant le NTA, le fer et

I'ensemble des autres oligo-6ldments essentiels.

236



f-

,g
o.(f
c
o

E
c
ooc
o
(J

12.60
12.40
12.20
12.00
11.80
11 .60
11.40
11.20
11 .00

0.14

0 .13

0.12

0 .11

O L M
o LM Filtr6
Y  LMI  +Fe
a LMI + Fe Filtr6
I LM2 + FeNTA
O LM2 + FeNTA Fiftr6

Figure 81 : Concentration de fer total (non filtd) et dissous (filtr6 sur 0,2 pm) (en pM)

mesur6e par ICP-AES dans les milieux LM, LM1 * Fe et Lll/.2 + FeNTA en fonction du temps

dcoul6 (en heures) aprds la preparation des milieux. Les barres d'erreur reprdsentent l'Ecart-
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11. A|INEXE C

Cin6tique d'accumulation du Cd chez Chlamydomonas reinhardtii lors

d'exposition ir court terme au Cd

Objectif :

V6rifier la lin6arit6 de I'accumulation du Cd chez C. reinhardtii lors des premidres minutes

d'exposition au Cd.

M6thode:

Des cellules de C. reinhardtii acclimatdes arrx milieux LM et +Zn (pendant plus de trois

g6n6rations) fi.rent rdcoltdes par filtration douce. Les algues acclimatdes aux milieux LM et

+Zn frrent rapidement resuspendues dans des milieux d'expositions (n:3 pour une

acclimatation au milieu LM ou +Zn) contenarfi 7 nM Cd2* INTAI totale de l0-5 M, en

absence de mdtaux traces comp6titeurs et incluant I'ensemble des autres 6l6ments aux

concentrations prescrites dans les milieux LM ou _+Zn). Le 10ecd fut utilisd comme traceur

radioactif. Les densit6s cellulaires initiales 6taient d'environ 40 000 cellules ml-r. Aprds 15,

30, 60 et 120 minutes, des dchantillons de 10 mL de culture 6taient pipet6s et frltrds sur deux

membranes en polycarbonate de 2 pmplac6es l'une sur I'autre. Les filtres dtaient rincds avec

une solution d'EDTA 104 M pendant l0 minutes pour ensuite €he analys6s au compteur

gamma. Les concentrations intracellulaires de Cd furent finalement d6termin6es.
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X'igure C1 : Concentration intracellulaire de Cd en fonction du temps d'exposition n 7 nM

C&* ch""des cellules de C. reinhardtii acclimat6es au milieu LM ou +Zn pendant au moins

trois g6n6rations avant I'exposition. Les traits continus repr6sentent des r6gressions lin6aires

obtenues par la mdthode des moindres can6s. Noter que les ordonn6es d l'origine des deux

r6grcssions en ne considdrant que les mesures d'accumulation aprds 15, 30, 60 et 120 minutes

(en ne forgaRt pas la r6gression i passer par l'origine) n'€taient pas significativement

diftrentes de 0 suggdrant que la concentration de Cd cellulaire extrapolee au temps 0 est

nulle. Les points (0,0) furent donc incorpor6s dans les r6gressions finales monfi6es d la figure

Cl. L'inclusion des points (0,0) n'affectait pas significativement les pentes des deux

r6gressions sugg6rant encore une fois que les r6gressions passent bel et bien par l'origine'
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La cindtique d'accumulation du Cd. chez les cellules de C. reinhardtii acclimat6es au milieu
LM ou +Zn est lin6aire de 0 d 120 minutes d'exposition (Figure Cl). En efifet, les coefficients
de d6termination (R2) des r6gressions lin6aires sont de 0,gg2 et de 0,995 pour les cellules
acclimat6es respectivement aux milieux LM et +111. La lin6arit6 observ6e dans les
concentrations intracellulaires de Cd en fonction du temps suggdre que les algues ne r6gulent
pas d la hausse ou i la baisse le taux d'accumulation du Cd au cours d'une exposition d court
terme au Cd. Cette lin6arit6 suggdre aussi que les taux d'accumulation du Cd (et donc les
constantes V** ei K-) mesurds aprds un seul pas de temps (30 minutes) (voir article 2 et 3)
sont fiables et non biais6s par des cin6tiques d'accumulation du Cd non lin6aires.

En outre, la pente de la r6gression pour les cellules acclimatdes au milieu LM 6tait 1,46 fois
plus 6lev6e que la pente de la r6gression pour les cellules acclimatees au milieu +Zn (Figure
Cl). Ce dernier rdsultat d6montre que le taux d'accumulation du Cd est environ 460/o ph;.
6lev6 pour les cellules acclimatdes au milieu LM que pour celles acclimatdes au milieu +Zn.
Cette inhibition du taux d'accumulation du Cd induite chez les cellules acclimat6e d trne plus
forte concentration de Zn ddmontre une inhibition non compdtitive du Zn sur l,accumulation
du Cd, tel que discutde dans I'article #2 de cette thdse.
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