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RÉSUMÉ 

Les composés à base de bismuth sont largement utilisés dans plusieurs industries telles 
que : les médicaments, les cosmétiques, les munitions et les additifs métallurgiques.Par 
conséquent, les concentrations de bismuth (Bi) pourraient augmenter considérablement dans 
les écosystèmes terrestres. En effet, des récentes études ont rapporté des concentrations de Bi 
très élevées dans des sols contaminés par diverses activités industrielles. Actuellement, la 
toxicité du Bi et les risques qu’il présente pour les organismes terrestres sont peu connus, très 
peu investigués et non réglementés. L’objectif principal de cette thèse est d’évaluer la 
biodisponibilité du Bi dans les sols ainsi que ses effets aigus et chroniques chez le ver de terre  
Eisenia andrei et la plante Lolium perenne L. 

Dans un premier temps, les effets du nitrate de Bi et du citrate de Bi sur la croissance et 
la germination de Lolium perenne ont été évalués sur papier filtre et en sols naturel et artificiel 
contaminés expérimentalement au laboratoire. Le nitrate de Bi inhibe plus sévèrement la 
germination et la croissance radiculaire de la plante comparé au citrate de Bi, de plus il cause 
une plus forte diminution du pH des solutions aqueuses et du sol. Ainsi pour éviter l’effet 
inhibiteur des pHs trop acides sur la croissance des organismes étudiés, le citrate de Bi a été 
choisi pour la suite de l’étude. Les effets aigus du Bi (forme citrate) sur la létalité et la 
croissance du ver Eisenia andrei ont été investigués en sol naturel contaminé au laboratoire. Le 
Bi est létal pour les vers avec une CL50  = 416 mg/kg et une CSEO = 298 mg/kg. 

 Ensuite, l’étude a été portée sur l’évaluation des effets chroniques du Bi. Pour ce faire, 
les vers adultes ont été exposés en sol naturel contaminé. Les effets du Bi sur la reproduction 
et la croissance du ver Eisenia andrei, ainsi que sur la viabilité et l’activité phagocytaire des 
cœlomocytes du ver ont été investigués. Les résultats révèlent que le Bi diminue la reproduction 
chez Eisenia andrei. Le paramètre de reproduction le plus sensible est le nombre de juvéniles, 
suivi du nombre de cocons éclos et du nombre total de cocons (CI50 = 123.14, 182.43 et > 289 
mg/kg, respectivement). Les résultats relatifs à la viabilité et à l’activité phagocytaire des 
cœlomocytes, montrent que des concentrations ≤ 289 mg Bi/kg sol n’affectent pas la viabilité 
des cœlomocytes et présentent un faible effet immunotoxique.  

Pour finir, l’évaluation de la biodisponibilité du Bi a été effectuée. Pour cela, nous avons 
eu recours à des méthodes d’extraction et d’analyses chimiques, pour mesurer les teneurs en 
Bi dans les échantillons de sol et les tissus d’Eisenia  andrei. Les résultats obtenus montrent 
qu’après 14 jours et 28 jours d’exposition, la bioaccessibilité du Bi dans le sol en présence des 
vers est significativement plus élevée que celle obtenue dans le sol en absence des vers. De 
plus, des concentrations relativement élevées de Bi, soit jusqu’à 21.37 mg/kg tissu sec ont été 
accumulées dans les tissus des vers. Des biomolécules et des agents chélateurs produits par 
les vers de terre et/ou par les microorganismes vivants dans les intestins des vers ou dans le 
sol  pourraient expliquer en partie cette augmentation.  

 

Mots clés : Bismuth, sols contaminés, biodisponibilité, plante, germination, croissance, vers de 
terre, létalité, reproduction, phagocytose. 
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ABSTRACT 

Bismuth-based compounds are widely used in several industries such as: drugs, 
cosmetics, ammunition and metallurgical additives. Consequently, bismuth (Bi) concentrations 
could increase significantly in terrestrial ecosystems. Indeed, recent studies have reported very 
high concentrations of Bi in soils contaminated by various industrial activities. Currently, the 
toxicity of Bi and the risks it presents for terrestrial organisms are little known, very little 
investigated and unregulated. The main objective of this thesis is to evaluate the bioavailability 
of Bi in soils as well as its acute and chronic effects on the earthworm Eisenia andrei and the 
plant Lolium perenne L. 

Firstly, the effects of Bi nitrate and Bi citrate on the growth and germination of Lolium 
perenne were evaluated on filter paper and in artificial and natural soil artificially contaminated 
in the laboratory. Bi nitrate inhibits plant germination and root growth more than Bi citrate, and 
causes a severe decrease in the pH of aqueous solutions and soil. Thus, to avoid the inhibitory 
effect of acidic pHs on the growth of studied organisms, Bi citrate is chosen for the rest of the 
study. The acute effects of Bi (citrate form) on the lethality and growth of the earthworm Eisenia 
andrei were investigated in contaminated natural soil. Bi is lethal for earthworm with an LC50 = 
416 mg/kg and a NOEC = 298 mg/kg. 

Then, the study focused on the evaluation of chronic effects of Bi. For that purpose, adult 
earthworms were exposed in contaminated natural soil. The effects of Bi on the reproduction 
and growth of the earthworm Eisenia andrei, as well as on the viability and phagocytic activity of 
earthworm coelomocytes were investigated. The results reveal that Bi reduces reproduction in 
Eisenia andrei. The most sensitive reproduction parameter is the number of juveniles, followed 
by the number of hatched cocoons and the total number of cocoons (IC50 = 123.14, 182.43 
and> 289 mg/kg, respectively). The results from the viability and phagocytic activity of 
coelomocytes show that concentrations ≤ 289 mg Bi/kg sol do not affect the viability of the 
coelomocytes and have a low immunotoxic effect. 

Finally, the evaluation of the bioavailability of Bi was performed. For that end, we used 
chemical methods to extract and to measure Bi contents in soil samples and Eisenia andrei 
tissues. The results obtained showed that after 14 days and 28 days of exposure, 
bioaccessibility of Bi in the soil in the presence of earthworms is significantly higher than that 
obtained in the soil in the absence of earthworms. In addition, relatively high concentrations of 
Bi, up to 21.37 mg/kg dry tissue were accumulated in earthworm tissues. Biomolecules and 
chelating agents produced by earthworms and/or by microorganisms living in earthworm gut or 
soil may explain in part this increase. 

 

 

Keywords: Bismuth, contaminated soil, bioavailability, plant, germination, growth, earthworms, 
lethality, reproduction, phagocytosis.  
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1 CHAPITRE 1 : INTRODUCTION 

1.1 Bismuth 

Le bismuth (Bi) est un métal blanc cristallin avec une teinte rose argentée, un poids 

moléculaire de 208.9 et un nombre atomique de 83. Il appartient au même groupe que l’azote, 

le phosphore, l’arsenic et l’antimoine (15e groupe) dans le tableau périodique. Il a deux états 

d’oxydation +3 et +5, cependant, la forme trivalente est la plus stable et la plus abondante dans 

les systèmes environnementaux, biologiques et géochimiques (Filella, 2010, Lambert et al., 

1997). Le Bi est considéré comme faisant partie des métaux rares. Dans la nature, le Bi se 

trouve sous forme de bismuthinite (bismuth sulfide, Bi2S3), de bismite (bismuth trioxyde, Bi2O3) 

et de bismuthite (bismuth carbonate, Bi2(CO3)O2) (Claudio et al., 2015). Cependant, la plupart 

du temps, il est extrait comme un sous-produit associé au plomb, à l’antimoine et au cuivre 

dans les minerais (Babula et al., 2008). La production minière mondiale de Bi a augmenté de 

5,700 t à 10,300 t entre 2005 et 2015 respectivement, dont la Chine est le principal producteur 

(U.S. Geological Survey, 2007, U.S. Geological Survey, 2017). 

Le Bi est un élément non essentiel qui n’a aucun rôle biologique connu. Cependant, ses 

propriétés antimicrobiennes ont été reconnues et utilisées en médecine depuis plusieurs 

siècles. Les sels de Bi ont été utilisés dans le traitement des lésions cutanées et de la syphilis, il 

y a plus de 300 ans (Lambert et al., 1997). Depuis, plusieurs médicaments à base de Bi ont été  

développés pour traiter les dysfonctionnements intestinaux, les ulcères, les diarrhées et les 

infections causées par la bactérie Helicobacter pylori (Lambert et al., 1997, von 

Recklinghausen et al., 2008). En outre, le Bi possède des propriétés physicochimiques 

uniques. Parmi les métaux, Il est l’élément le plus diamagnétique et il possède la conductivité 

thermique la plus basse après le mercure (Lide, 2005). Le Bi possède une large gamme de 

température entre le point de fusion (T = 270 °C) et le point d’ébullition (T= 1560 °C) et présente 

l’effet Hall le plus élevé (Bulte et al., 2017). Toutes ces propriétés ont fait du Bi un élément très 

utilisé dans des procédés et produits industriels comme les alliages fusibles à basse 

température et dans les assemblages électroniques sensibles à la température. D’après Brown 

(2001), le bismuth est utilisé à 45% dans les alliages, 36% dans les usages pharmaceutiques et 

chimiques (cosmétiques, colorants), 17% comme additif métallurgique et 2% concernent 

d’autres usages. Depuis ces dernières années, le Bi est de plus en plus utilisé comme 
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alternative pour remplacer certains métaux toxiques comme le  plomb et le mercure. En effet, le 

Bi a substitué au Pb dans la fabrication des munitions, plombs de pêche, graisses lubrifiantes, 

articles en cristal (Fahey et al., 2006, Urgast et al., 2012), les matériaux optiques (Maeder, 

2013)et les tuyaux d’eau (Nagata, 2015). Par exemple, un alliage de Bi (97% de Bi et 3% 

d’étain) a été utilisé pour la production de munition pour fusils de chasse (Brown, 2001). Les 

balles de bismuth auraient la même puissance, la même précision et les mêmes propriétés 

balistiques que le plomb dont la toxicité et les risques pour l’environnement sont assez connus 

(Brown, 2001). Récemment, les nanoparticules à base de Bi ont suscité un intérêt croissant en 

raison de leur potentiel d’application dans la fabrication de produits cosmétiques (Cadevall et 

al., 2016), pharmaceutiques (Hernandez-Delgadillo et al., 2012, Nazari et al., 2014) et 

industriels (Ding et al., 2010, Zhang et al., 2009). Le tableau 1.1 présente un récapitulatif des 

composés à base de Bi et leur utilisation dans différentes industries. 

 

Tableau 1.1 Tableau récapitulant certains composés à base de Bi utilisés dans différentes 
industries. 

 

Composé de Bismuth Utilisation Référence 

 

 

 

Bi (métal) 

 

Balles de tir Jenkins (2015) 

Energie solaire Frazer et al. (2014) 

Alliages à bas point de fusion, 

fusibles, céramique, appareils 

électroniques 

Kabata-Pendias (2010) 

Fabrication des munitions et 

des projectiles  

Robinson et al. (1999) et Mann et al. 

(1994) 

 

 

Nitrate de Bi  

 

Catalyseur Sheik Mansoor et al. (2016) 

Médicament anticancer  Yang Yang et al. (2016) 

Traitement des diarrhées 

chroniques et du choléra  

Roscoe et al. (1890) 
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Composé de Bismuth Utilisation Référence 

Citrate de Bi Cosmétiques Nan Yang et al. (2011) 

Citrate de Bi et sulfate de Bi  Coloration des cheveux Sampathkumar et al. (2009) 

Subcitrate de Bi et 

Citrate de Bi 

Eradication d’Helicobacter 

pylori 

Lambert et al. (1997) et Alkim et al. 

(2017) 

Subsalicylate de Bi (Pepto 

Bismol) 

Traitement de diarrhée Figueroa-Quintanilla et al. (1993) 

Oxyde de Bi  Lunettes et matériaux 

optiques   

Marzouk et al. (2015) 

Oxyde nitrate de Bi Antiseptique en chirurgie Mohan (2010) 

 

Oxychloride de Bi  

Pigment en cosmétique Amneklev et al. (2016) 

Traitement de syphilis Willcox (1948) 

Nanoparticules de ferrite de 

bismuth  

Dégradation du bleu de 

méthylène 

Soltani et al. (2013) 

Nanoparticules de bismuth 

zerovalent 

Agent antimicrobien 

(Streptococcus mutant) 

Hernandez-Delgadillo et al. (2012) 

Bismuth dimercaptopropanol Traitement des eaux usées Badireddy et al. (2011) 

 

1.1.1 Le bismuth dans les écosystèmes terrestres 

Le Bi est un métal environ deux fois plus abondant que l’or sur la croute terrestre 

(Babula et al., 2008). Les concentrations moyennes de Bi dans la croûte terrestre, les sols non 

contaminés et les plantes cultivées dans des sols non contaminés sont respectivement 

d’environ 0.048, 0.2 et < 0.06 mg/kg (Bowen, 1979). Cependant, plusieurs études ont 
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mentionné différentes concentrations pour le Bi dans des sols de références et des sols non 

contaminés à travers le monde (Tableau 1.2). 

Tableau 1.2 Concentrations de Bi dans divers sols non contaminés. 

Pays Site/sol Concentration en Bi (mg/kg) Référence 

Chine Référence 0.04 – 1.2 Govindaraju (1994) 

États-Unis Référence 0.03 – 0.69 Govindaraju (1994) 

Corée Référence 0.9 – 1.8 Jung et al. (2002) 

Canada Référence 1.2 ± 1.6 (Berthelot et al., 2008) 

 

Les éruptions volcaniques sont les principales sources de la contamination naturelle des 

sols par le Bi. D’après Kabata-Pendias et al. (2007), le Bi pourrait être un bon traceur 

d’émissions volcaniques. Après l’éruption volcanique de Lakri (1783-1784), des concentrations 

élevées en Bi (dépôt total d’environ 0.14 t) ont été déposées sur la nappe de glace à Groenland 

(Ferrari et al., 2000). Par ailleurs, en raison de l’utilisation croissante du Bi dans la fabrication de 

divers produits, les concentrations de Bi ont augmenté considérablement dans les écosystèmes 

terrestres. En effet, plusieurs études ont rapporté des concentrations en Bi très élevées dans 

les sols contaminés par diverses activités humaines comparativement au niveau de base 

(Tableau 1.3). Les sources de contamination des sols par le Bi  sont multiples, par exemple 

l’exploitation des gisements miniers, la chasse et les activités d’entrainement militaires, les 

résidus industriels et l’épandage de produits phytosanitaires et de boues d’épuration des eaux 

usées (Tableau 1.2). Dans les sols agricoles, l’épandage des engrais et des boues d’épuration 

des eaux usées sont des sources importantes de Bi (Kabata-Pendias et al., 2007). Les 

cosmétiques (24 %) et les plastiques (14 %) sont les principales sources du Bi mesuré dans les 

boues d’épuration des eaux usées (Amneklev et al., 2015b). Eriksson (2001) avait rapporté des 

concentrations en Bi de 0.72 et de 0.18 en mg/kg de teneur en phosphate dans du fumier et des 

engrais phosphatés, respectivement. Des études récentes ont montré que les cendres 

résultantes de l’incinération de déchets industriels et hospitaliers pourraient être une source 

importante de propagation de Bi dans l’environnement. Des concentrations entre 1.1 et 489 mg 

Bi/kg ont été mesurées dans des échantillons de cendres prélevés après incinération de 

déchets hospitaliers (Zhao et al., 2008). De plus, les résultats de l’étude de Zhao et al. (2008) 

ont montré que les cendres de fond et les cendres volantes contenaient les plus fortes 

concentrations de Bi. La volatilité du Bi et de ses composés après incinération à fortes 

températures pourrait expliquer les concentrations élevées de Bi dans les cendres volantes 
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(Hester et al., 1994, Zhao et al., 2008). Des échantillons de poussières atmosphériques 

prélevés dans six villes en Chine contenaient des concentrations élevées en Bi                        

(0.9 – 4.6 mg/kg), comparativement à la valeur standard du niveau de base de Bi dans les sols 

qui était de 0.4 mg/kg (Xiong et al., 2015). Selon les auteurs, diverses activités industrielles 

autour de ces villes sont les principales causes de cette contamination atmosphérique.  

 

Tableau 1.3 Les concentrations publiées du Bi dans les sols contaminés. 

Sols/site (Pays) Quantité émise / 

Concentration de Bi total 

Référence 

Sols agricoles contaminés par les boues 

d’épuration des eaux usées (Europe) 

8.5 t/an (en 2009 -2011) Amneklev et al. (2016) 

Sols agricoles contaminés par les boues 

d’épuration des eaux usées (États-Unis) 

5.5 t/an (en 2004) Amneklev et al. (2016) 

Sols de la zone de drainage des décharges 

des mines (Portugal) 

3.6 mg/kg  Antunes et al. (2016) 

Sols de site d’entrainement militaire 

(Canada) 

28.8  – 184.8 mg/kg Berthelot et al. (2008) 

Sols de champs de tire (Suisse) 8 – 5140 mg/kg Johnson et al. (2005) 

Sols de site de décharge de mine (Corée) 42 – 1510 mg/kg Jung et al. (2002) 

Sols de jardins ménagers au tour de la 

mine (Corée) 

4 – 186 mg/kg Jung et al. (2002) 

Sols cultivables (France) 0.13 – 0.75 mg/kg T. Sterckeman et al. 

(2002) 

Sols d’ancienne zone minière (Angleterre) 12.2 – 20.2 mg/kg Li et al. (1993) 

Sols près d’une fonderie de Cu et Pb 

(Japon) 

0.45 – 122 mg/kg Asami et al. (1992) 
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En dépit de la réalité que les concentrations de Bi dans les écosystèmes terrestres et 

aquatiques ne cessent d’augmenter, en général, peu de données existent sur les 

caractéristiques chimiques et biochimiques du Bi, sa toxicité et son comportement dans les 

environnements terrestres et aquatiques  (Bini et al., 2014, Filella, 2010, Nan Yang et al., 2011).  

Le devenir des contaminants comme les métaux dans l’environnement est affecté par une 

variété de phénomènes physico-chimiques et biologiques. Les sols naturels sont des 

écosystèmes hétérogènes et dynamiques, caractérisés par un environnement biogéochimique 

complexe qui jouent un rôle essentiel dans le devenir et l’impact des polluants. La mobilité et la 

répartition du Bi dans le sol pourraient être influencées par plusieurs facteurs. D’après Hou et 

al. (2005) la teneur en matière organique, la concentration en aluminium et la teneur en 

allophane sont les paramètres clés de la mobilité et la rétention du Bi dans le sol.  L’affinité du 

Bi pour certains composés du sol comme l’oxyde de fer (Fe2O3) pourrait expliquer en partie sa 

distribution dans les différentes couches du sol (Manaka, 2006). De même, Thibault 

Sterckeman et al. (2004) avaient montré que les concentrations de Bi dans le sol, corrélaient 

positivement avec la fraction minérale fine du sol et les concentrations de fer et en partie 

associé à la matière organique. De plus, le Bi est un élément à propriété chalcophile, qui a 

tendance à cohabiter avec certains métaux tels, le Cd, Cu, Pb et Zn (Asami et al., 1992).  

1.1.2 La toxicité du bismuth 

Actuellement les effets écotoxiques du Bi restent mal connus et peu investigués. En 

revanche, l’utilisation du Bi dans la fabrication de nouveaux produits et comme substitut pour 

remplacer des métaux toxiques tels le Pb et le Hg ne cesse d’augmenter. Par exemple, au 

Canada et aux États-Unis, les balles de Bi ont été approuvées comme substitut non toxique au 

Pb depuis 1997 et 1994, respectivement (Fahey et al., 2006, Urgast et al., 2012). En effet, 

plusieurs compagnies fabriquent des balles à base de Bi composées de 97% de Bi et 3% 

étain(Mann et al., 1994), et 94% Bi et 6% étain (Bourjaily, 2014). La revue de la littérature sur 

les effets toxiques du Bi et des composés à base de Bi sur la santé humaine et animale a 

montré des opinions divergentes. Le processus d’approbation des munitions à base de Bi a été 

basé sur les résultats d’une série d’études effectuées par Sanderson et ses collaborateurs 

(Fahey et al., 2006). La première étude de G.C. Sanderson et al. (1992) avait conclu que 

l’ingestion de balles composées de 100 % de Bi ne provoquait aucun effet aigu chez le canard 

colvert (Anas platyrhynchos). Ensuite, les auteurs ont testé les effets chroniques de balles de Bi 
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après ingestion chez le canard colvert (G.C. Sanderson, 1997). Cette étude avait montré que  

30 jours après l’ingestion le Bi n’affectait pas la croissance et  la reproduction chez le canard 

colvert (G.C. Sanderson, 1997). De plus, des grenailles composées de 39.05% tungstène, 

44.49% bismuth et 16.46%étain ingérées par des canards colverts (Anas platyrhynchos), ne 

provoquaient aucun effet aigu après 32 jours (Ringelman et al., 1993). Dans l’étude de Kraabel 

et al. (1996), les auteurs avaient implanté des grenailles contenant 44.49 % de Bi dans les 

muscles pectoraux des canards (Arias platyrhynchos). Après une période de huit semaines, 

aucun effet aigu n’a été détecté sur la santé des canards, tandis que des réactions 

inflammatoires mineures localisées dans les muscles cibles ont été observées. En comparant 

les effets de grenailles de Pb, de Fe et de Bi/Sn (98.35 % de Bi) incorporées dans les muscles 

au niveau de la poitrine des canards (Anas platyrhynchos), après une année les concentrations 

de Bi mesurées dans le foie (0.19 µg Bi/g tissu frais) et les reins (1.8 µg Bi/g tissu frais) étaient 

plus élevées que celles de Pb et de Fe, mais aucun effet histologique lié à ces concentrations a 

été observé sur ces organes (G. C. Sanderson et al., 1998). Chez le rat, l’administration par 

voie intra-trachéale de doses de 0.8, 4 et 20 mg Bi/kg hebdomadairement pendant 13 semaines 

avait provoqué des inflammations et des lésions pulmonaires (Sano et al., 2005). Urgast et al. 

(2012) ont montré que l’implantation de granules d’alliage de Bi dans les muscles des membres 

postérieurs de rat, a induit l’augmentation des concentrations de Bi dans le sang et l’urine, mais 

aussi que le Bi biomobilisé pourrait causer des inflammations autour de la zone entourant 

l’implant. Une autre étude a révélé que chez des rats implantés avec des pastilles de Bi 

(composées de 91 % Bi et 9 % Sn) par voie intramusculaire et voie intracrânienne, aucune 

augmentation de Bi n’a été détectée dans les premiers 2 – 4 mois. Toutefois, après 12 mois 

d’implantation, l’analyse par autométallographie a révélé des teneurs en Bi très élevées dans 

les reins, mais aussi dans les cellules de Leydig productrices de testostérone, les neurones et 

la moelle épinière notamment(Stoltenberg et al., 2003). Ensuite, Hutson (2005) a observé une 

diminution significative dans la viabilité des macrophages testiculaires de rats après 24 h 

d’exposition in vitro à des concentrations de citrate de Bi  ≥ 6.25 µM , ce qui expliquerait la 

baisse des niveaux de testostérone. Une autre étude a montré que chez des rats contaminés 

par voie intrapéritonéale avec 500 mg de subnitrate de bismuth/kg, le Bi a provoqué une 

diminution significative de la testostérone sérique et un risque potentiel d’altération de la 

reproduction chez les mâles, après deux semaines(Stoltenberg et al., 2002). En général, ces 

études montrent l’importance de la durée d’exposition pour une réelle estimation de la toxicité 

du Bi. Par exemple, il serait plus adéquat d’évaluer les effets chroniques et aigus des alliages 
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de Bi comme les balles de fusils de chasse sur des périodes de 12 mois et plus. Il faudrait 

prendre en considération que la bio-mobilisation du Bi pourrait dépendre du type du composé à 

base de Bi testé. Le Bi sous forme d’alliage prendrait probablement plus de temps pour 

atteindre les organes cibles que d’autres composés comme les sels de Bi. D’autre part, le 

manque de données sur les concentrations de Bi de base chez les animaux sauvages, rend 

difficile la détermination des concentrations sécuritaires.  

Chez les humains, le Bi est considéré comme le métal le moins toxique, il demeure 

largement utilisé dans des applications médicinales, pharmaceutiques et cosmétiques. Son 

utilisation est souvent justifiée par son efficacité comme agent antimicrobien, sa faible solubilité 

et sa faible absorption par les cellules humaines. Néanmoins, les effets et les mécanismes 

d’action du Bi restent peu connus. Cependant, l’exposition à des doses élevées pourrait 

provoquer des effets néfastes chez les humains. Dans les années 1970, l’épidémie 

d’encéphalopathie qui a eu lieu en France a été associée à l’ingestion de médicaments à base 

de sels de Bi incluant, le sous nitrate de Bi, le subcarbonate de Bi et le subgallate de Bi 

(Slikkerveer et al., 1989, Supino-Viterbo et al., 1977). Des problèmes de mémoire, de marche, 

de comportement, d’insomnie, de crampes musculaires et psychiatriques ont été développés 

chez les patients atteints (Slikkerveer et al., 1989). Le traçage histochimique chez des patients 

souffrants d’intoxication au Bi a montré que le Bi s’était accumulé dans les neurones, le 

cervelet, le thalamus et l’hippocampe (Stoltenberg et al., 2001). D’après cette étude, le Bi 

pourrait s’accumuler principalement dans les lysosomes au niveau des neurones. Les effets 

d’exposition des humains aux balles et cartouches utilisées dans les munitions sont peu 

documentés. Cependant, chez un chasseur qui a accidentellement reçu des balles composées 

de 93% de Bi, des concentrations de Bi fort élevées de 38 et 1300 nmol/L ont été mesurées 

dans le sang et l’urine, respectivement  (Urgast et al., 2012). Quatre années après l’accident, 

les concentrations du Bi dans le sang et l’urine restaient très élevées, soit 19 et 720 nmol/L, 

comparativement à 0.05 nmol/L de Bi dans le sang et l’urine des personnes non exposées. Les 

fortes concentrations de Bi pourraient s’expliquer par la biomobilisation du Bi à partir des 

fragments de balles non retirés chez la personne atteinte.   

Les effets du Bi sur les organismes aquatiques ont été aussi mentionnés dans certaines 

études. Khangarot et al. (2009) ont observé que le Bi (forme nitrate de Bi)  provoque des effets 

aigus chez deux espèces d’eau douce Cypris subglobosa et Tubifex tubifex, les CL50  

rapportées étaient de 37.08 et 0.66 mg/L après 48 h et 96 h d’exposition, respectivement. 



 

 

9 

Tandis que, le Bi utilisé comme catalyseur dans les revêtements ne présentait aucune toxicité 

aiguë pour l'algue unicellulaire Dunaliella tertiolecta, le crustacé Artemia salina et le poisson 

Sparus aurata (larves) après 96 h, 24 h et 96h, respectivement (Pretti et al., 2013) .  

Dans le cas des plantes terrestres, la contamination par les métaux lourds est devenue 

une préoccupation environnementale majeure. L’eau, le sol et les dépôts aériens sont les 

principales sources de contaminations des plantes par les métaux. Par exemple, les sols sont 

de plus en plus contaminés par le Bi en raison de l’utilisation d’engrais, de pesticides, de 

déchets municipaux, de compost, ainsi que les rejets provenant des fonderies et des mines. En 

général, la capacité des plantes à tolérer et à accumuler les métaux lourds est assez connue. 

Cependant, à des concentrations très élevées, les métaux lourds provoquent des dommages 

sévères et affectent la croissance et la productivité des plantes. Les effets toxiques de divers 

métaux lourds sur les plantes ont été largement rapportés dans plusieurs études (Benzarti et 

al., 2008, Singh et al., 2015, Wong et al., 1982), tandis que peu d’études existent sur la 

phytotoxicité et les mécanismes d’action du Bi. Cespedes et al. (2003) ont étudié les effets de 

différentes concentrations (de 0.5 à 250 µM) de trois herbicides de bismuthines contenant des 

cycles aromatiques hétérocycliques sur trois plantes Lactuca sativa, Trifolium pratense, et 

Lolium multiflorum, après 48, 72 et 120 h d’exposition sur papier filtre. Leur étude avait conclu 

que ces composés avaient un effet inhibiteur sur la germination et la respiration des plantes. 

Les effets d’autres composés à base de Bi ont été rapportés récemment. Le nitrate de Bi 

(Bi(NO3)2) diminuait significativement la germination et la croissance racinaire à des 

concentrations  ≥ 4 µM et ≥ 1 µM, respectivement chez la plante modèle Arabidopsis thaliana, 

après deux semaines d’incubation en milieu de culture Murashige et Skoog (Nagata, 2015). Les 

auteurs ont aussi suggéré que le Bi pourrait perturber l’homéostasie du Fe en augmentant son 

accumulation dans les racines d’Arabidopsis thaliana et en causant une carence en Fe au 

niveau de la partie supérieure de la plante. 

De nos jours, le Bi reste classé comme un métal peu toxique et sans risque pour la 

santé humaine et la santé de l’environnement (Al-Hossainy et al., 2015, Jenkins, 2015, Sano et 

al., 2005). La faible toxicité du Bi est souvent justifiée par la faible solubilité du Bi (métal) et des 

composés à base de Bi en solution aqueuse, bien que la toxicité ne corrèle pas toujours avec la 

solubilité des contaminants dans l’eau. En effet, la toxicité d’un contaminant pour un organisme 

du sol dépend essentiellement de sa biodisponibilité.  
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1.2 Biodisponibilité des métaux dans les sols 

La  biodisponibilité des contaminants dans le sol est le critère le plus pertinent pour 

évaluer la toxicité, déterminer les risques et établir des réglementations pertinentes pour la 

réhabilitation des sites contenants des déchets dangereux (Alexander, 2000). En plus, l’étude 

de la biodisponibilité permet une gestion plus efficace des sols contaminés, en réduisant le 

temps et les coûts de l’évaluation (Ehlers et al., 2003). 

1.2.1 Les concepts et définitions 

La biodisponibilité est un concept complexe, qui a été définie différemment par diverses 

disciplines. Cette différence provient du fait que la biodisponibilité se rapporte à la fois à un 

ensemble de notions liées à la biologie, la chimie, l’environnement et la toxicologie, et que 

chaque discipline a sa propre définition de la biodisponibilité en fonction de sa compréhension 

de ces notions. Plus encore, la signification de la biodisponibilité pourrait varier même en 

fonction de la spécialité de l’auteur (Berthelot, 2008). Ainsi, l’absence d’une définition unifiée et 

consensuelle pour ce concept a créé beaucoup de confusion et d’ambigüité pour les 

scientifiques (Semple et al., 2004). Dans ce contexte, Ortega-Calvo et al. (2015) ont montré que 

la définition et la compréhension de la biodisponibilité des contaminants dans le sol et les 

sédiments diffèrent selon différentes écoles de pensée (Figure 1.1). La figure 1.1  montre qu’à 

partir des mêmes processus, plusieurs théories ont été présentées par les scientifiques pour 

expliquer la biodisponibilité. Ehlers et al. (2003) n’ont pas fourni une définition explicite de la 

biodisponibilité. Ils ont plutôt décrit le processus de la biodisponibilité comme un ensemble 

d’interactions physiques, chimiques et biologiques qui détermine l’exposition d’un organisme en 

se basant sur le rapport de National Research Council (2003). Dans ce cas, la biodisponibilité 

est déterminée par un processus séquentiel incluant : 

• Phase A : processus d’interactions du contaminant avec les différentes phases du 

sol/sédiment ; 

• Phases B et C : processus impliqués dans le transport du contaminant vers le récepteur 

et son interaction avec la cellule biologique ; 

• Phase D : processus impliqués dans le passage du contaminant à travers la membrane 

cellulaire.  
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Semple et al. (2004) avaient proposé deux concepts pour expliquer le processus de la 

biodisponibilité, la bioaccessibilité et la biodisponibilité. Ils ont défini la biodisponibilité (phase D 

Figure 1.1) comme « la fraction du contaminant qui est librement disponible à traverser la 

membrane cellulaire d’un organisme à partir du milieu que l’organisme habite à un temps 

donné ». Tandis que la bioaccessibilité (phases de A à D Figure 1.1) a été présentée comme 

«le composé qui est disponible pour traverser la membrane cellulaire d’un organisme à partir de 

l’environnement, si l’organisme a accès au produit chimique ». Dans ce cas, la bioaccessibilité 

inclue des phénomènes au-delà de ceux impliqués dans la biodisponibilité. Elle inclut ce qui est 

biodisponible réellement à un moment donné et ce qui est potentiellement biodisponible 

(fraction du composé facilement désorbée). 

 

 

 

 

Figure 1.1 Aperçu des concepts scientifiques de la biodisponibilité des produits chimiques 
comme expliqués par Ehlers et al. (2003), Semple et al. (2004) et Reichenberg et al. (2006) d’après 
Ortega-Calvo et al. (2015). 
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De leur côté, Reichenberg et al. (2006) ont utilisé les concepts de bioaccessibilité et 

d’activité chimique pour décrire la biodisponibilité. Ces auteurs ont introduit le concept de 

l’activité chimique (phases B, C et D) qui est étroitement liée à la concentration librement 

dissoute du contaminant. D’après les auteurs, l’activité chimique d’un composé est basée sur la 

quantification du potentiel des processus physicochimiques spontanés, tels la diffusion, la 

sorption et la partition. En plus, plusieurs autres définitions de la biodisponibilité ont été 

rapportées. Par exemple, Harmsen et al. (2005) avaient proposé une définition plus 

opérationnelle de la biodisponibilité. D’après eux, la biodisponibilité serait la fraction d’un produit 

chimique absorbée par un organisme d’essai, qui entraine l’accumulation (biodisponibilité 

environnementale) et/ou des effets toxiques (biodisponibilité toxicologique), durant la durée de 

l’essai à partir de l’unité de sol évaluée.  Cependant, tel qu’illustré par la Figure 1.1, la phase E 

(qui représente le sort du contaminant une fois dans l’organisme) n’a été considérée dans 

aucune des théories proposées pour expliquer la biodisponibilité. En réalité, seulement la 

fraction d’un contaminant qui passe à travers la membrane biologique est considérée comme 

biodisponible (Lanno et al., 2004, Ortega-Calvo et al., 2015). De ce fait, il s’avère important 

d’inclure le rôle du récepteur biologique dans la définition et l’évaluation du processus de la 

biodisponibilité.  

 Dans le contexte de ce projet de thèse, nous considérons le concept de la 

biodisponibilité des contaminants dans le sol tel que défini par Peijnenburg et al. (1997) et ISO 

(2008). Ces auteurs ont décrit, la biodisponibilité comme un processus dynamique qui se 

déroule en trois phases consécutives (Figure 1.2). La première phase est appelée la 

disponibilité environnementale (également connue sous le nom de la bioaccessibilité), elle 

désigne la fraction du contaminant dans le sol entrainée par le phénomène de désorption qui 

est régi par les processus physico-chimiques du sol. Comme le montre la figure 1.2, la 

disponibilité environnementale comprend la fraction dissoute réellement disponible, et la fraction 

potentiellement accessible qui pourrait être libérée dépendamment des conditions 

environnantes. Cette phase relève des propriétés physiques, chimiques et biologiques du sol. 

En général, la bioaccessibilité d’un contaminant pourrait varier en fonction des propriétés 

physico-chimiques du sol, du pH, de la teneur en matière organique, de la teneur en argile,  de 

la granulométrie et des interactions avec d’autres contaminants. Les organismes vivants du sol 

influencent également la bioaccessibilité d’un contaminant. Cette influence peut être directe ou 

indirecte en modulant les caractéristiques chimiques du sol comme le pH et la teneur en 
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matière organique ou en stimulant la croissance des microorganismes qui libèrent le 

contaminant séquestré dans la matière organique du sol. La deuxième phase correspond à la 

biodisponibilité environnementale qui représente la fraction du contaminant absorbée par 

l’organisme suivant les processus d’absorption spécifiques à chaque organisme. À ce stade, les 

paramètres biologiques deviennent prépondérants, car la biodisponibilité d’un même 

contaminant est variable selon le récepteur biologique. La troisième phase nommée la 

biodisponibilité toxicologique représente quant à elle la concentration interne du contaminant 

dans l’organisme qui est reliée aux effets toxiques et à l’accumulation du contaminant dans 

l’organisme. Cependant, bien que ces trois phases de la biodisponibilité soient assez reconnues 

par la communauté scientifique, la relation structurelle entre elles reste peu connue et moins 

étudiée. Probablement en raison de l’absence de méthode standardisée, unique et directe pour 

mesurer chacune de ces  phases, en plus des limites des approches statistiques traditionnelles 

pour traiter explicitement les hypothèses structurelles (Beaumelle et al., 2016). Par conséquent, 

la biodisponibilité reste très peu utilisée dans les processus d’évaluation des sols contaminés, 

en dépit d’une large reconnaissance que les effets toxiques d’un contaminant sont induits par la 

concentration réellement biodisponible pour les organismes du sol, plutôt que par la 

concentration totale (Lanno et al., 2004, Mahbub et al., 2017, Ortega-Calvo et al., 2015, 

Peijnenburg et al., 1997). 
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Figure 1.2 Diagramme conceptuel du processus de la biodisponibilité selon ISO 17 402 modifié 
d’après Lanno et al. (2004). 
CCCR : charge critique du corps en résidu. 
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1.2.2 L’évaluation de  la  biodisponibilité des métaux dans les sols 

L’étude de la biodisponibilité des métaux dans les sols est assez complexe, en raison de 

la complexité et l’hétérogénéité de ces matrices et des interactions biota-sol-contaminant. Par 

conséquent, le recours à une gamme large et variée de tests biologiques et de mesures 

chimiques est nécessaire afin de comprendre les effets néfastes de ces contaminants sur les 

organismes et l’écosystème. Les mesures chimiques consistent à déterminer la fraction du 

contaminant disponible pour les organismes, tandis que, les tests de toxicité permettent 

d’évaluer les effets de tous les contaminants biodisponibles, y compris ceux qui ne sont pas 

détectés par les analyses chimiques. Lanno et al. (2004) ont même avancé que seul le 

récepteur biologique peut déterminer si un toxique est biodisponible ou non. De ce fait, un outil 

chimique ne peut être considéré comme une mesure de la biodisponibilité qu’en conjonction 

avec un indicateur biologique auquel il doit être corrélé (Berthelot et al., 2008, Lanno et al., 

2004). Plus encore, il serait important de réexaminer le fait que les concentrations inférieures 

aux limites de détection des outils de mesure ne présentent aucun risque pour les récepteurs 

biologiques et l’environnement.  

Dans le sol, les métaux se présentent sous quatre différentes formes. Une forme faisant 

partie de la structure du solide, une forme liée à la structure du solide par précipitation ou  

adsorption, une forme liée aux matières organiques par complexation et une partie soluble dans 

l’eau interstitielle. Pour les vers de terre, la fraction d’un produit chimique qui est effectivement 

biodisponible pour absorption dermale est censée résider dans l’eau interstitielle ainsi que dans 

la fraction rapidement mobilisable. De ce fait, différents agents chimiques peuvent être 

employés afin d’extraire et d’estimer les concentrations des contaminants dans l’eau 

interstitielle (Allen et al., 2002). Cependant, il est important de prendre en considération la 

nature du contaminant et la fraction à extraire dans le choix du type d’extractant à utiliser. De 

plus, l’évaluation de la biodisponibilité des métaux pour les vers de terre est plus compliquée 

que pour les plantes en raison de l’existence de plusieurs voies d’exposition aux contaminants 

chez les vers de terre. En effet, les méthodes utilisées pour évaluer la disponibilité 

environnementale ne sont pas appropriées pour évaluer la fraction du contaminant absorbée 

par ingestion.   
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1.3 Absorption et accumulation des métaux 

L’absorption et l’accumulation des métaux par les organismes du sol sont des processus 

complexes qui varient selon les caractéristiques physico-chimiques et biologiques du sol, les 

concentrations de métaux bioaccessibles, les interactions entre les divers contaminants 

présents dans le sol et les conditions environnementales. De plus, des facteurs liés à 

l’organisme lui-même tels que l’espèce, l’âge, le stade de développement, sa capacité 

d’adaptation et la voie d’exposition pourraient influencer l’absorption des métaux (van Gestel et 

al., 2009). Dans le cas du Bi, certaines études avaient rapporté que sa biodisponibilité et son 

absorption par les organismes du sol pourraient être influencées par plusieurs facteurs tels que, 

la texture du sol et sa teneur en matière organique (Jung et al., 2002), la teneur en argile du sol, 

le taux du carbone organique et la concentration en aluminium dans le sol(Berthelot et al., 

2009) et le pH (Li et al., 1993). En outre, certains organismes du sol peuvent jouer un rôle dans 

l’’augmentation de la mobilité et de la bioaccessibilité du Bi pour les organismes récepteurs. En 

effet, Feldmann et al. (1999) avaient montré que la méthylation du Bi par les bactéries 

augmente sa disponibilité et sa toxicité dans les environnements terrestres. D’autres études ont 

mentionné l’importance des microorganismes du sol dans l’augmentation de la disponibilité du 

Bi pour l’absorption par les plantes (Tsang et al., 1994, Tyler, 2005). Il convient de mentionner 

que les invertébrés du sol comme les vers de terre pourraient aussi avoir un impact sur 

l’augmentation des concentrations de Bi disponibles pour absorption par les organismes du sol. 

Cette hypothèse est basée sur les résultats de l’étude menée par Sizmur et al. (2011) qui a 

montré l’impact des vers de terre sur l’augmentation du flux de métaux (As, Cu, Pb, Zn) 

disponibles pour absorption par les plantes.  

Chez les vers de terre, l’absorption des contaminants, dont les métaux, peut se faire par 

voie cutanée et par ingestion. La fraction du contaminant présente dans l’eau interstitielle est 

absorbée par voie dermale, alors que la fraction du contaminant adsorbée/désorbée et 

séquestrée dans le sol ou les composantes du sol est accessible par ingestion (Le Roux et al., 

2016, W. K. Ma et al., 2009). Toutefois, la contamination par ingestion de sol est soumise aux 

effets des conditions gastro-intestinales (digestions enzymatiques, différence de pH, etc.). En 

outre, une étude récente a mentionné que chez les vers de terre, les contaminants hydrophiles 

pénètrent principalement à travers la peau, alors que les contaminants hydrophobes pénètrent 

via le tube digestif (Le Roux et al., 2016).  
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Les  plantes absorbent les métaux qui sont en solutions autour de la zone racinaire via 

des systèmes d’absorption pour cations essentiels qui comprennent différents transporteurs 

métalliques (Babula et al., 2008, Perfus-Barbeoch et al., 2002). Des agents chélateurs secrétés 

par les racines des plantes jouent un rôle très important dans l’absorption des ions  métalliques 

(Shenker et al., 2001, Tangahu et al., 2011). 

Une fois dans l’organisme, le contaminant peut être métabolisé et excrété, accumulé 

dans d’autres tissus, séquestré ou transporté dans l’organisme jusqu’aux sites d’action du 

toxique (Lanno et al., 2004). Les vers de terre peuvent tolérer et accumuler des concentrations 

élevées de métaux (Vijver et al., 2007). La capacité des vers de terre à tolérer et à accumuler 

des concentrations élevées de métaux est due à deux mécanismes intracellulaires. Le premier 

implique la rétention des métaux dans des granules de phosphate insolubles appelées 

chloragosomes (A. J. Morgan et al., 1982). Le second fait intervenir des ligands riches en soufre 

capables de lier les métaux comme les métallothionéines (MTs) (J. E. Morgan et al., 1990).  La 

mesure des doses corporelles critiques est souvent effectuée, pour évaluer les concentrations 

internes de métaux absorbés par les vers de terre. Ces doses corporelles critiques ont été 

définies par McCarty et al. (1993)comme étant des concentrations internes de contaminants qui 

sont associées à des indicateurs d’effets sous-létaux ou létaux. À différencier de la 

bioaccumulation qui est la mesure directe des concentrations des produits chimiques dans les 

tissus des organismes exposés après équilibre entre l’absorption et l’élimination. Selon certains 

auteurs, les doses corporelles critiques seraient les mesures les plus pertinentes pour refléter la 

toxicité des métaux chez des invertébrés terrestres et aquatiques (Conder et al., 2003, Leonard 

et al., 2013, Yang Wen et al., 2015). Les doses corporelles critiques représenteraient davantage 

la biodisponibilité toxicologique tandis que la bioaccumulation serait considérée comme un 

intermédiaire entre la biodisponibilité environnementale et la biodisponibilité toxicologique 

(Berthelot, 2008). Ainsi, les doses corporelles critiques correspondent aux concentrations de 

contaminants au niveau des sites d’activité toxique quand les quantités de toxiques sont au-

dessus du seuil de toxicité. Cependant, elles incluent aussi les concentrations secrétées et/ou 

séquestrées qui sont considérées comme inactives de point de vue toxicologique  (Conder et 

al., 2003). En revanche, la bioaccumulation représente les quantités de contaminants 

accumulées dans les tissus qui ne contiennent pas de sites d’induction de toxicité ou quand les 

concentrations sont sous le seuil de toxicité. De plus, les doses corporelles critiques de métaux 
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lourds chez les vers de terre peuvent être un indicateur des risques de transfert trophique vers 

leurs prédateurs (Eijsackers et al., 1993).  

Les plantes sont connues pour être des organismes bioaccumulateurs, elles sont 

largement utilisées dans le processus de décontamination des sols contaminés appelé 

phytoremédiation. En effet, plusieurs études ont montré que les plantes dont l’espèce L. 

perenne ont une grande capacité d’accumuler les métaux (Bidar et al., 2007, Kamari et al., 

2012). En cas de pollution métallique les phytochélatines qui sont l’équivalent des MTs chez le 

ver de terre sont fortement impliquées. 

1.4 Plantes et métaux lourds 

Il existe deux types de métaux, les métaux essentiels (appelés aussi micronutriments) 

qui sont indispensables pour la croissance des plantes (e.g. Fe, Mn, Zn, Cu, Mg, Mo et Ni), et 

les métaux non essentiels (e.g. Cd, Sb, Cr, Pb, As, Co, Ag, Se et Hg) qui n’ont aucune fonction 

biologique connue (Emamverdian et al., 2015, Gaur et al., 2004). Les métaux essentiels sont 

indispensables en très faibles quantités pour assurer leur rôle dans plusieurs processus 

physiologiques majeurs chez les plantes comme la respiration, la photosynthèse et 

l’assimilation des micronutriments (Kabata-Pendias et al., 2001), mais aussi dans la 

biosynthèse des protéines, des acides nucléiques et des métabolites secondaires (Rengel, 

1999). Cependant, la présence de fortes concentrations en métaux essentiels et non essentiels 

dans les sols peut entrainer la réduction et l’inhibition de la croissance des plantes (Zengin et 

al., 2005). De plus, les métaux lourds sont des polluants persistants, non biodégradables ayant  

une grande capacité de bioaccumulation chez les plantes. De nos jours, la phytotoxicité de 

plusieurs métaux lourds comme l’As, Pb, Hg, Ni, Zn et Cr est très bien documentée 

(Emamverdian et al., 2015, Ovecka et al., 2014). En effet, les métaux lourds à des niveaux 

toxiques  peuvent affecter, la croissance et la germination des plantes, la teneur en chlorophylle 

et en proline (Zengin et al., 2005) et les systèmes antioxydants (Schützendübel et al., 2002).  

Les métaux lourds non essentiels peuvent aussi perturber le bon fonctionnement des métaux 

essentiels dans les biomolécules comme les pigments et les enzymes (Ali et al., 2013).  

 L’absorption des métaux lourds chez les plantes est influencée par plusieurs facteurs : 

l’espèce végétale, la biodisponibilité du métal, les propriétés chimiques du métal, la zone 

racinaire, les propriétés du sol et les conditions environnementales (Tangahu et al., 2011). 
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Parmi  les propriétés du sol, le pH et l’activité biologique jouent un rôle crucial dans la mobilité, 

la biodisponibilité et l’absorption des ions métalliques.  

Dans le processus d’évaluation des sols contaminés par des métaux lourds, les plantes 

sont considérées comme des espèces bioindicatrices très importantes. Elles permettent 

d’évaluer la biodisponibilité et les effets des contaminants présents dans le sol, en plus de leur 

rôle dans la dépollution des sols contaminés soit la phytoremédiation. Les plantes 

accumulatrices de métaux sont largement utilisées dans les stratégies d’élimination des métaux 

toxiques y compris les déchets radionucléides à partir des sols ou des eaux contaminées avec 

un bon rapport coût-efficacité (Cristaldi et al., 2017, Lone et al., 2008, Raskin et al., 1997).  

1.4.1 Les mécanismes de défense des plantes au stress métallique 

Les plantes sont des organismes sessiles qui possèdent des mécanismes de défense 

particulièrement flexibles leur permettant de contrer les stress biotiques et abiotiques. Le 

système phytoimmunitaire se distingue par un grand nombre de molécules impliquées dans les 

réponses aux stress (Benhamou et al., 2012). Ainsi, la stratégie défensive des plantes est 

basée sur des modifications considérables de l’activité métabolique des cellules végétales. Des 

concentrations élevées de métaux lourds peuvent agir comme un facteur de stress qui entraine 

de graves anomalies morphologiques, métaboliques et physiologiques chez les plantes. La  

réponse des plantes aux stress incluant la toxicité par les métaux lourds, implique plusieurs 

mécanismes dont certains sont illustrés dans la figure 1.3. Ils consistent en (i) la détection des 

stimuli des stress externes, (ii) la transduction du signal et la transmission du signal dans la 

cellule, (iii) le déclenchement des mesures appropriées pour contrebalancer les effets des 

stimuli de stress en modulant l’état physiologique, biochimique et moléculaire des cellules 

(Singh et al., 2016).  Le stress est perçu au niveau cellulaire puis il se transmit à la plante 

entière. Il déclenche des réponses à plusieurs niveaux de la plante. Par exemple, au niveau 

moléculaire la réponse se manifeste par l’altération de l’expression des gènes, au niveau 

cellulaire des modifications dans le métabolisme et la perturbation de la perméabilité de la 

membrane cellulaire et au niveau de la plante la réponse se manifeste par une baisse de la 

croissance, des anomalies foliaires et l’accélération de la sénescence.  
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Figure 1.3 La réponse des plantes supérieures à la toxicité des métaux lourds d’après Manara 
(2012). 

(a) Ions métalliques se liant à la paroi cellulaire et aux exsudats racinaires ;(b) Réduction de l’afflux de 
métal à travers la membrane plasmique ; (c) Efflux membranaire pompage dans l’apoplaste ; (d) la 
chélation des métaux dans le cytosol par des ligands tels que : les phytochélatines, les métallothionéines, 
les acides organiques et les acides aminés ; (e) Transport des complexes métal-ligand à travers le 
tonoplatse et accumulation dans la vacuole ; (f) Séquestration dans la vacuole par les transporteurs de 
tonoplastes ; (g) Induction de ROS et les mécanismes de défense contre le stress oxydatif. Les ions 
métalliques sont représentés par les points noirs.  

 

 

La phytotoxicité des métaux lourds peut s’exercer par divers mécanismes. Ces 

mécanismes comprennent la compétition pour l’absorption de cations nutritifs au niveau des 

racines en raison de leurs similitudes, l’interaction avec le groupement (-SH) de protéines 

fonctionnelles pour les rendre inactives ou le déplacement des cations essentiels à partir de leur 

sites de liaisons spécifiques ce qui conduit à l’inhibition de la fonction (DalCorso et al., 2013). 

Les racines sont les premiers organes impliqués dans l’interaction avec les ions métalliques. 

Plusieurs études ont rapporté que la diminution de la croissance radiculaire chez diverses 
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espèces végétales exposées aux métaux lourds est induite par la diminution de l’activité 

mitotique (Thounaojam et al., 2012). 

1.4.2 L’espèce Lolium perenne 

Le ray-grass ou Lolium perenne L. (Figure 1.4) est une espèce monocotylédone vivace 

qui appartient à la grande famille des Poaceae connue aussi sous le nom de graminées. Elle 

est considérée comme l’une des espèces de graminées fourragères la plus importante au 

monde (Soto-Barajas et al., 2013). Le ray-grass est largement utilisé dans les mélanges à 

gazon en raison de son rendement fourragé de haute qualité, sa germination rapide et sa 

reproduction très facile (sexuée et asexuée). Cette espèce est connue par sa répartition 

géographique très large, grâce à sa capacité d’adaptation à de nombreuses conditions 

climatiques et à sa remarquable résistance au pâturage et au piétinement (Hoffman et al., 

2012). En plus, le ray-grass possède des caractéristiques esthétiques appréciées, et un 

système racinaire développé qui permet de renforcer la structure du sol (Ghariani et al., 2004).  

 

 

Figure 1.4 Photographie de La plante Lolium perenne. 

 

Le choix de Lolium perenne pour notre projet est basé sur sa facilité à être cultivé dans 

les conditions de laboratoire d’une part. D’autre part, cette plante a été utilisée comme espèce 

modèle dans plusieurs protocoles standardisés pour évaluer la phytotoxicité des contaminants 

du sol (ASTM, 1999, US EPA, 1982). Récemment, il a été rapporté que Lolium perenne est 

l’une des espèces les plus tolérantes aux métaux lourds (Rabêlo et al., 2016). Bidar et al. 
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(2007) avaient conclu que cette espèce fait partie des plantes les plus appropriées pour la 

gestion des sols pollués par les métaux. 

1.5 Importance des vers de terre dans l’écosystème du sol 

Les vers de terre sont des organismes clés des écosystèmes terrestres. Ils constituent 60% 

à 80% de la biomasse animale du sol et ils vivent dans presque tous les types de sols à 

l’exception des milieux extrêmes (Edwards et al., 1992, Rida, 1994). Les vers de terre ont été 

classifiés en trois groupes majeurs en fonction de leur mode de vie et leur contribution au 

service de l’écosystème du sol (Edwards et al., 1996).  

✓ Les épigés : Ces espèces vivent à la surface des sols, dans les couches de litière et 

dans les matières organiques en décomposition. Les épigés se nourrissent 

principalement de la litière et ingèrent peu de sol. Ces vers sont de petite taille, de 

couleur rougeâtre et hautement mobiles avec des courts cycles de vie. Dans ce groupe, 

on trouve entre autres les espèces Eisenia fetida et Eisenia andrei ainsi que Lumbricus 

rubellus. 

 

✓ Les anéciques : Les vers appartenant à ce groupe vivent dans des galeries verticales 

allant jusqu’à 3 m de profondeur à l’intérieur des couches minérales du sol. Les 

anéciques se nourrissent des feuilles et de matériaux organiques à partir de la surface 

du sol et ingèrent un peu de sol. Ils sont les plus gros vers, de couleur sombre sur la 

surface dorsale et ont des cycles de vie relativement lents. Parmi les espèces 

appartenant à ce groupe, on retrouve Lumbricus terrestris. 

 

✓ Les endogés : Ces espèces vivent dans des galeries horizontales qu’ils creusent 

principalement dans les premiers 10 - 15  cm du sol.  Ils se nourrissent principalement  

de sol. Les endogés sont de couleur blanchâtre, lents, de taille variable avec des cycles 

de vie de durées intermédiaires. Ce groupe comprend  plusieurs espèces par exemples, 

Aporrectodea caliginosa et Allolobophora icterica. 

Les vers de terre sont aussi appelés les ingénieurs de l’écosystème, ils jouent un rôle 

majeur dans le fonctionnement de la pédogenèse du sol. Leur activité affecte les propriétés 

biotiques et abiotiques du sol. Ils participent à la formation et la structuration du sol par la 
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décomposition et la minéralisation de la matière organique(Edwards et al., 1996) l’amélioration 

de la porosité, de l’aération et de l’agrégation du sol (Lemtiri et al., 2014), l’amélioration de la 

rétention et de la distribution de l’eau dans les couches supérieures du sol (Ernst et al., 2009), 

et l’augmentation de  la disponibilité des nutriments dans le sol (Yasmin et al., 2010). Par 

exemple, les vers de terre augmentent la biodisponibilité de l’azote (N) soit en le libérant 

directement via leurs urines, leurs excréments, leurs mucus et leurs corps après décomposition, 

soit indirectement via la minéralisation de la matière organique (Bityutskii et al., 2002). En 

améliorant l’aération, la fertilité et la rétention de l’eau du sol, les vers de terre stimulent la 

croissance des microorganismes du sol (Binet et al., 1998, Lemtiri et al., 2014) et augmentent la 

diversité, la production et la croissance des plantes (Eisenhauer et al., 2009, van Groenigen et 

al., 2014).  

Les vers de terre occupent une place très importante dans la chaine alimentaire, ils 

représentent une source de protéines pour de nombreux animaux, aussi bien les vertébrés que 

les invertébrés (Ireland, 1983, Yasmin et al., 2010). Ainsi, ils jouent un rôle clé dans le 

processus de bioamplification de plusieurs contaminants du sol (Yasmin et al., 2010). Des 

récentes études ont rapporté le rôle des vers de terre dans les stratégies de restauration et de 

remédiation des sols contaminés (Blouin et al., 2013, Parra et al., 2010). En effet, les vers de 

terre sont capables de tolérer et d’accumuler des concentrations importantes de composés 

chimiques dans leur tissu (Hopkin, 1989, Le Roux et al., 2016). En outre, Ils sont considérés  

comme des bioindicateurs importants de la qualité des sols, en raison de leur abondance et ils 

font partie intégrante du système pédologique et parce qu’ils sont faciles à identifier et à 

collecter (USDA-NRCS, 2009). Parmi les espèces de ver de terre, Eisenia andrei et Eisenia 

fetida font partie des organismes d’essais standards les plus utilisés en écotoxicologie terrestre.  

1.5.1 L’espèce Eisenia andrei 

Depuis le début des années 80, l’espèce Eisenia andrei (Figure 1.5) est l’une des espèces  

les plus utilisées en écotoxicologie pour évaluer la toxicité des sols contaminés. Elle a été 

choisie par de nombreux organismes internationaux comme bioindicateur des écosystèmes 

terrestres et plusieurs tests ont été standardisés afin d’évaluer les toxicités aiguës et chroniques 

des contaminants (ISO, 2008, ISO, 2012, OECD, 1984, OECD, 2004). Eisenia andrei  

représente un bon modèle, malgré le fait qu’il est l’une des espèces de vers de terre les moins 

sensibles (Ribera et al., 2001, Velki et al., 2012). Le choix de cette espèce est justifié par 
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plusieurs raisons. D’après la classification proposée par Marcel B. Bouché en 1971, Eisenia 

andrei  fait partie de la catégorie des vers épigés (Wallwork, 1983). Il est donc classé parmi les 

vers de terre qui vivent à la surface du sol, qui sont les moins protégés et les plus exposés aux 

conditions climatiques défavorables et aux contaminants. Durant leur vie, les vers de terre 

passent par quatre stades de développement qui sont cocons, juvéniles, sub-adultes et adultes 

(Pelosi et al., 2008). Les vers de terre sont considérés comme adultes lorsque le clitellum est 

bien apparent. Le cycle de vie d’Eisenia andrei est relativement court (Figure 1.6), il atteint la 

maturité sexuelle en 7 à 8 semaines ce qui facilite l’étude des effets de contaminants sur les 

vers adultes. Son importante fécondité (2-5 cocons/ver/semaine pouvant produire plusieurs 

juvéniles) permet aussi d’étudier les effets sur la reproduction de la première, ainsi que de la 

deuxième génération. En plus, Eisenia andrei  est facile à cultiver dans des conditions 

contrôlées au laboratoire et tolère une gamme variée de type de sol (Edwards et al., 1992, 

Yasmin et al., 2010). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 1.5 Les vers de terre Eisenia andrei adultes. 

Clitellum 
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Figure 1.6 Diagramme du cycle de vie d’Eisenia fetida andrei élevé dans du fumier de vache à une 
température de 25°C et une humidité de 75%, d’après Venter et al. (1988) et traduit 
en français par Berthelot (2008). 
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1.5.2 La reproduction chez le ver de terre 

Les vers de terre sont hermaphrodites, chaque ver possède à la fois des testicules et 

des ovaires. Cependant, les différents gamètes sont bien séparés afin d’éviter 

l’autofécondation. L’étude de Domínguez et al. (2003), sur la reproduction uniparentale chez 

deux espèces de ver de terre Eisenia fetida et Eisenia andrei, a montré que seulement un cas 

d’autofécondité a été observé sur les 84 vers étudiés.  

Le système de  reproduction mâle est composé de deux paires de testicules et de deux 

paires d’entonnoirs séminaux lesquels sont entourés par trois paires de vésicules séminales 

(Figure 1.7 A). Le système reproductif femelle est composé d’une paire d’ovaires qui se situe 

directement dans la cavité cœlomique (Figure 1.7 A). Lors de l’accouplement (Figure 1.7 B), le 

sperme des deux individus est échangé et emmagasiné dans des réceptacles appelés 

spermathèques. Par la suite, chacun des vers secrète un tube de mucus qui formera un cocon 

autour de son clitellum. Lorsque l’enveloppe de mucus passe par les gonopores femelles, des 

œufs sont déchargés à l’intérieur. Ensuite, du sperme est libéré des spermathèques à l’intérieur 

du même cocon. Le cocon se referme, quitte le ver et se retrouve directement dans le sol. 

Environ trois semaines plus tard, le cocon va éclore et selon les espèces un nombre variable de 

juvéniles sortiront. Parmi les espèces appartenant au groupe des épigés, plusieurs auteurs ont 

montré que le ver Eisenia andrei présente les taux de croissance et de fécondité les plus 

importants (Domínguez et al., 2003, Elvira et al., 1997). 
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Figure 1.7 (A) Coupe dorsale du système de reproduction du ver de terre d’après (Wallwork, 1983). 
(B) Accouplement chez le ver de terre. 

 

La reproduction chez les vers de terre pourrait être directement compromise par les 

conditions environnementales défavorables et les contaminants présents dans le sol. Il a été 

largement rapporté que la croissance et la fécondité des vers de terre sont fortement 

influencées par plusieurs facteurs comme la température et la teneur en eau du sol (Lee, 1985, 

Sims et al., 1999), la quantité et la qualité de la matière organique (Lofs-Holmin, 1983) , le pH 

B) 
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(Curry, 1998) et le type et la texture de sol (Curry, 1998, Edwards et al., 1996). De plus,  

plusieurs auteurs ont montré que la reproduction chez les vers de terre peut être altérée par les 

métaux (Savard et al., 2007, Sivakumar, 2015), les pesticides (Yasmin et al., 2010), les 

matériaux énergétiques (Robidoux et al., 2000) et les nanoparticules (Schlich et al., 2012).  

Pour ces raisons, les paramètres de reproduction ont été choisis par plusieurs organismes de 

standardisation afin d’évaluer les effets chroniques des conditions environnementales 

défavorables ou des contaminants présents dans le sol. Ainsi, plusieurs méthodes  

standardisées ont été développées par exemple : 

• OECD ligne directive 222 (2004) : Test de reproduction chez les vers de terre (Eisenia 

fetida / Eisenia andrei). 

• ISO 11268-2 (1993) : Qualité du sol, effets des polluants vis-à-vis des vers de terre 

(Eisenia fetida), Partie 2: Détermination des effets sur la reproduction. 

1.5.3 Le système immunitaire des vers de terre 

Chez les oligochètes, le liquide cœlomique joue un rôle crucial dans la réponse 

immunitaire. Le liquide cœlomique est principalement composé de deux types de cœlomocytes, 

les amœbocytes et les chloragocytes (eleocytes). Les amœbocytes sont séparés à leur tour en 

deux groupes, les hyalines et les granulaires. Les cœlomocytes peuvent être distingués selon 

leur morphologie, leur origine morphogénétique et leur fonction (Bilej et al., 1993, Stein et al., 

1977). D’après Hamed et al. (2002), les amœbocytes dérivent de la doublure 

mésenchymateuse du cœlome, tandis que les chloragocytes se différencient des cellules 

chloragogènes qui couvrent les surfaces cœlomiques de l’appareil digestif et des vaisseaux 

sanguins majeurs (Affar et al., 1998). La réponse immunitaire chez les vers de terre comprend 

des éléments cellulaires et humoraux (Figure 1.8). Au cours de la réponse immunitaire cellulaire 

les cœlomocytes sont impliqués dans la phagocytose, les processus inflammatoires, le rejet de 

greffe et la coagulation du liquide cœlomique (Dhainaut et al., 2001, Gupta et al., 2014). 

Cependant, la première barrière non spécifique contre les agents agresseurs chez les vers de 

terre est la peau. L’épiderme de la peau est formé de cellules de soutien, de cellules basales et 

de cellules sécrétrices. Le mucus sécrété contient de nombreuses macromolécules à activité 

antimicrobienne incluant des glycoprotéines, des mucopolysaccharides, des lectines et des 

hemocyanines (Pan et al., 2010). Au cours de la réponse humorale les cœlomocytes secrètent 

des lysozymes, des agglutinines, des peroxydases, des protéases, des phénoloxydases et des 
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facteurs antimicrobiens (fétidines, lysénines, eiseniapore, facteur cytolytique cœlomique) 

(Gupta et al., 2014).  

Dans des conditions de stress, les vers exercent une pression sur la cavité cœlomique 

et les cœlomocytes sont rapidement expulsés des pores du segment dorsal interne du corps. 

De ce fait, plusieurs méthodes non invasives ont été développées pour extruder le liquide 

cœlomique contenant les cœlomocytes en utilisant le courant électrique (Roch, 1979), l’éthanol 

(Eyambe et al., 1991), et la stimulation par ultrason (Hendawi et al., 2004). Le système 

immunitaire est extrêmement sensible aux conditions variables de l’environnement, et à la 

présence de contaminants et d’agents pathogènes. Ainsi, des changements subtils dans 

certains composants du système immunitaire, pourraient être utilisés comme indicateurs 

précoces de l’immunotoxicité (Brousseau et al., 1997, Fournier et al., 2000). Parmi les 

paramètres liés à l’immunité cellulaire, la phagocytose a été largement utilisée comme critère 

d’évaluation sous-létal de la toxicité des contaminants du sol chez le ver de terre (Belmeskine et 

al., 2011, Irizar et al., 2015).  

 

 

Figure 1.8 Le schéma général des mécanismes de défense innée chez les vers de terre d’après  
Roubalová et al. (2015). 
La première barrière protectrice des vers de terre est la peau en combinaison avec le mucus sécrété qui 
contient divers facteurs antimicrobiens. Les microorganismes envahisseurs sont reconnus par les deux 
formes de récepteurs de reconnaissance (PRRs) solubles et liés à la membrane qui détectent les profils 
moléculaires associés aux agents pathogènes (PAMPs).  
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1.5.4 La phagocytose 

La phagocytose est un mécanisme de défense interne présent chez les vertébrés et les 

invertébrés. Elle se déroule en quatre étapes : la reconnaissance, l’adhésion, l’ingestion et la 

destruction des particules étrangères. Il a été rapporté que la composition et les caractéristiques 

fonctionnelles des cœlomocytes de vers de terre peuvent varier en réponse à plusieurs facteurs 

environnementaux, y compris les changements saisonniers (Kurek et al., 2003), la température 

(Cygal et al., 2007) et le stress causé par les métaux lourds (Kwadrans et al., 2008). De plus, 

plusieurs études ont démontré que diverses substances chimiques peuvent affecter l’activité 

phagocytaire des cœlomocytes. Parmi ces substances, il y a entre autres les métaux lourds 

(Sauvé et al., 2005), les biphényles polychlorés (BPC) (Ville et al., 1995), les  

polychlorodibenzo-p-dioxines et les polychlorodibenzofuranes (Belmeskine et al., 2011). 
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1.6 Hypothèse et objectifs 

La production mondiale du bismuth ne cesse d'augmenter en raison de son utilisation 

dans la fabrication de plusieurs produits tels les médicaments, les cosmétiques, les additifs 

métallurgiques, les alliages fusibles à basse température et les produits phytosanitaires. 

De plus, le Bi est de plus en plus utilisé comme alternative non toxique pour remplacer certains 

métaux dont l’écotoxicité est assez reconnue, comme le plomb et le mercure. Par conséquent, 

les concentrations de bismuth pourraient augmenter considérablement dans les 

environnements terrestres. En effet, des concentrations de Bi très élevées ont été mesurées 

dans différents types de sols (sols agricoles, sols des sites de chasse et d’entrainement 

militaires, sols situés à proximité des sites miniers) comme mentionnées dans la section   1.1.1. 

Les organismes terrestres sont ainsi de plus en plus exposés à des concentrations de Bi qui 

dépassent largement les niveaux de base. Cependant, parmi les métaux, la toxicité et le devenir 

du Bi dans l’environnement restent parmi les moins étudiés. Actuellement, les effets du bismuth 

et les risques qu’il présente pour les organismes terrestres sont peu connus, très peu 

investigués et non réglementés. 

L’hypothèse de recherche de ce projet de doctorat est que les concentrations de Bi 

accessibles dans les sols contaminés sont suffisamment élevées pour altérer la croissance et la 

reproduction des organismes terrestres. Dans ce contexte, l’objectif principal de ce projet est 

d’évaluer la biodisponibilité du Bi dans les sols contaminés, ainsi que ses effets aigus et 

chroniques sur le ver de terre  Eisenia andrei et la plante Lolium perenne L. Pour ce faire, trois 

objectifs spécifiques sont fixés : 

1) Déterminer les effets aigus du Bi chez la plante Lolium perenne (germination et 

croissance radiculaire) et le ver Eisenia andrei (létalité et croissance). Dans ce cas, des 

essais d’exposition in vivo et in vitro de courte durée sont effectués afin de déterminer 

les concentrations à effet aigu. 

2) Déterminer les effets chroniques du Bi chez le ver de terre Eisenia andrei. Pour ce faire, 

les vers de terre adultes sont exposés à un sol naturel de référence contaminé 

artificiellement au laboratoire.  

2.1) Évaluer les effets du Bi sur la reproduction et la croissance du ver Eisenia  

andrei. 

2.2) Évaluer les effets du Bi sur la viabilité et l’activité phagocytaire des cellules 

immunitaires (cœlomocytes) du ver Eisenia  andrei.  
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3) Évaluer la biodisponibilité du Bi dans le sol et les tissus des vers exposés. En plus des 

tests biologiques, des méthodes d’extraction et d’analyses chimiques sont utilisées afin 

de mesurer les concentrations de Bi bioaccessible dans le sol et les concentrations de 

Bi accumulées dans les tissus de vers Eisenia andrei.  
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Résumé de l’article en français 

La phytotoxicité du citrate de Bi et du nitrate de Bi sur le ray-grass a été évaluée à l'aide de 

tests sur papier filtre et en sol standardisés. Les paramètres étudiés comprennent la 

germination des graines et la croissance des racines et des feuilles. Les résultats ont montré 

que le nitrate de Bi semblait être plus toxique que le citrate de Bi et que la croissance des 

racines était plus sensible que la germination des graines et la croissance des feuilles. Le test 

sur papier filtre a indiqué que le nitrate de Bi diminuait significativement l'élongation racinaire 

(CI50 = 60.34 mg/L) aux concentrations testées ≥ 30.35 mg/L et la germination des graines à 

485 mg/L. Pour sa part, le citrate de Bi diminuait significativement l'élongation racinaire (CI50 = 

139.5 mg/L) et la germination des graines à des concentrations ≥ 99.52 mg/L et 398.08 mg/L, 

respectivement. Les données obtenues en sol artificiel OCDE contaminé avec le nitrate de Bi 

ont indiqué une réduction significative de la masse racinaire à 485 mg/kg de sol, mais aucun 

effet significatif n'a été observé sur la masse des feuilles et la germination des graines à des 

concentrations ≤ 485 mg/kg de sol. Dans le sol naturel, le nitrate de Bi a réduit significativement 

la masse et l’élongation racinaire à des concentrations ≥ 4.8 et 48.5 mg/kg de sol, 

respectivement. Alors qu’aucun effet n'a été observé sur la germination des graines et la masse 

des feuilles. Le sol naturel additionné de citrate de Bi n'a montré aucune diminution significative 

de la germination des graines et de la croissance des racines à des concentrations ≤ 398 

mg/kg. La toxicité des sels de Bi chez le ray-grass varie selon la matrice dans l'ordre suivant : 

papier-filtre > sol naturel > sol artificiel de l'OCDE. Nous supposons que la phytotoxicité du Bi 

est liée à la biodisponibilité de Bi qui est à son tour contrôlée par la solubilité du sel de Bi, en 

plus des propriétés physicochimiques de la matrice testée. 
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2.1 Abstract 

Phytotoxicity of Bi citrate and Bi nitrate on perennial ryegrass were evaluated using 

standardized filter paper and soil tests. Endpoints included seeds germination, and root and 

shoot growth. The results showed that Bi nitrate seemed to be more toxic than Bi citrate, and 

root growth more sensitive than seeds germination and shoot growth. Filter paper test indicated 

that Bi nitrate significantly decreased root elongation (IC50 =60.34 mg/L) at tested concentrations 

≥ 30.35 mg/L and seedling germination at 485 mg/L. Bi citrate decreased significantly root 

elongation (IC50 =139.5 mg/L) and seedling germination at concentration ≥ 99.52 mg/L and at 

398.08 mg/L, respectively. Data from OECD artificial soil spiked with Bi nitrate indicated a 

significant reduction on root mass at 485 mg/kg soil but no significant effect was observed on 

shoot mass and germination at concentration ≤ 485 mg/kg soil. In natural soil, Bi nitrate reduced 

significantly root mass and root elongation at concentration ≥ 4.8 and 48.5 mg/kg soil, 

respectively. No effect was however observed on seeds germination and shoot mass. Natural 

soil spiked with Bi citrate showed no significant decrease in seed germination and root growth at 

concentrations ≤ 398 mg/kg. The toxicity of Bi salts on perennial ryegrass varied with the matrix 

in the following order: filter paper > natural soil > OECD artificial soil. We assume that Bi 

phytotoxicity is related to Bi bioavailability which in turn is controlled by solubility of the Bi salt in 

addition to the physicochemical properties of the tested matrix.  

 

 

 

Keywords: Bismuth salts, soil contamination, Lolium perenne L., Germination, Growth. 
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2.2 Introduction 

Bismuth (Bi) is a rare metal, it is about twice as abundant as gold in the earth’s crust 

(Babula et al., 2008). According to Bowen (1979) average concentrations of Bi in 

uncontaminated soils and in edible plants grown in uncontaminated soils are 0.2 µg/g and 

 <0.06 µg/g dry soil, respectively. Although, Bi salts have been used for over 300 years, e.g. in 

the treatment of skin lesions and syphilis (Lambert et al., 1997), Bi remains one of the least 

understood and least studied element in the periodic table (Nan Yang et al., 2011). Some of the 

most widely used Bi salts in various industrial and medicinal applications include Bi nitrate and 

Bi citrate. Many studies reported that Bi nitrate has been used in the treatment of chronic 

diarrhea and cholera (Roscoe et al., 1890), in the anticancer treatment (Yang Yang et al., 2016), 

and as a catalyst (Sheik Mansoor et al., 2016). On the other hand, Bi citrate was used in the 

treatment of Helicobacter pylori infection (Lambert et al., 1997), hair dye (Sampathkumar et al., 

2009), and cosmetics (Nan Yang et al., 2011). Thus, the increased use of Bi based compounds 

in various industrial applications could lead to an increase in the concentrations of this metal in 

terrestrial and aquatic ecosystems. Indeed, Amneklev et al. (2016) reported an increase of 300 

% in Bi measured at water treatment plants in Stockholm in 2007 compared to 2006, due to 

excessive use of Bi salts in cosmetic products. Furthermore, this study showed that the 

spreading of sewage sludge in agricultural soils in Europe and in the United States constitutes 

an important source of Bi contamination of soils. In addition, phosphate fertilizers used for soil 

amendment could be considered as another potential source of Bi contamination of soils 

(Eriksson, 2001). Recently, some studies reported that ashes and dust from the incineration of 

industrial and hospital waste, could be another entry route for Bi into the environment (Xiong et 

al., 2015, Zhao et al., 2008). According to Zhao et al. (2008), in China Bi concentration ranging 

between 1.1 and 489 mg/kg have been found in ash samples collected in hospital waste 

incinerators. Xiong et al. (2015) reported that atmospheric dust samples from six Chinese cities 

contained high Bi concentrations (0.9 – 4.6 mg/kg) compared to the background concentration 

of Bi in soils (0.4 mg/kg). Old metal mining and smelters can also act as a potential source of Bi 

contamination of soil and water resources (Li et al., 1993). Jung et al. (2002) reported an 

average total Bi concentration of 436 mg/kg in soil samples from a mining dump sites in Korea 

and 21 mg/kg in household garden soils around this area. Despite documented increasing 

levels of Bi concentrations in soil environments, toxicity and environmental fate of Bi towards 

plants remains relatively unknown.   
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Lolium perenne L. (L. perenne), commonly called perennial ryegrass is one of the most 

important forage and turf grasses in the world (Soto-Barajas et al., 2013). It is widely used due 

to its high quality forage yield, rapid germination, long season production, ability to adapt to 

many climatic conditions and to its remarkable resistance to grazing and trampling (Hoffman et 

al., 2012). Perennial ryegrass is used as a model species in standardized toxicity assessment 

methods (ASTM, 1999, US EPA, 1982). In general, plants can tolerate and bioaccumulate soil 

contaminants such as heavy metals. However, exposure to high concentrations of metals can 

cause inhibitory effects on growth and germination of plants such as perennial ryegrass. Some 

metals such as copper, nickel, manganese, lead, cadmium decrease root growth of ryegrass 

(Wong et al., 1982).  Bonnet et al. (2000) showed that zinc affects the detoxification enzyme 

activity (e.g. ascorbate peroxidase, superoxide dismutase). Chromium decreases the growth of 

Lolium perenne L. and causes the loss of leaves pigmentation (Vernay et al., 2007). Currently, 

despite the wide use of Bi in several industries, little data is available on the effects of Bi based 

compounds on terrestrial plants exposed to the metal through contaminated water, 

contaminated soil and soil fertilization.  

In this study, we investigated the toxic effects of Bi nitrate and Bi citrate on germination, 

root elongation and growth of the L. perenne plant, using filter paper and contaminated soil 

exposure tests. We also compared the toxicity data form Bi nitrate and Bi citrate to gain some 

insights on Bi bioavailability to L. perenne for each tested salt.  

2.3 Materials and methods 

2.3.1 Chemicals and reagents 

Bismuth (III) citrate (C6H5BiO7), Bismuth (III) nitrate pentahydrate (Bi(NO3)3∙5H2O), 

cadmium chloride hemi(pentahydrate) (CdCl2*2.5H2O) were purchased from Sigma. ASTM 

Type II water was obtained using a Millipore Super-Q water purification system or Zenopure 

Mega-90. Glassware and polyethylene containers were washed with acetone, soaked in nitric 

acid solution (10%, v/v), and rinsed with deionized water. 

2.3.2 Soil characterization and samples preparation 

The natural sandy soil used in this study was collected from a site located in a non-

contaminated area from the Canadian Forces Base in Valcartier (Qc, CAN). After collection, soil 

was passed through a 2 mm sieve to remove rocks, roots, and other large fragments. 
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Preliminary toxicity tests (i.e. plant germination, earthworm lethality test) were carried out to 

confirm that the background level was not toxic. Physical and chemical characteristics of this 

soil are 0.7 % clay, 2.0 % total organic carbon, 97.6 % sand, 1.6 % silt,5.96 pH, 0.05 mg/kg 

bismuth, < 5 mg/kg arsenic, < 0.5 mg/kg Cadmium, 2 mg/kg cobalt, 180 mg/kg magnesium,      

<  0.02 mercury, < 5 mg/kg lead and 31 mg/kg Zinc. Soil was spiked by adding bismuth nitrate 

or bismuth citrate to soil to obtain the selected nominal concentrations. A negative control (soil 

without Bi nitrate/Bi citrate) was prepared by adding Type II water only to the soil. Spiked soils 

were mixed for 20 ± 2 h in a rotary mixer to obtain a homogeneous distribution of the metal. The 

soil was then rehydrated to 60% of its water holding capacity (WHC). The WHC was determined 

by saturating the soil with Type II water and by measuring the water content as described 

previously by Robidoux et al. (2000). Water content was determined by measuring the loss of 

soil weight after drying for 18 h at 105 ºC in an oven. After hydration, the soil samples were then 

mixed overnight in a rotary mixer, and kept at room temperature (20 ± 2°C) for 2 weeks for 

aging. Soil aliquots were taken at the beginning and at the end of the experiments to determine 

the moisture content, and pH. The pH of the soil samples was measured using a 1:5 (v:v) 

soil/water suspension(ISO, 1994). In addition, an artificial soil was prepared by mixing 70% 

sand, 20% kaolin clay, and 10% de sphagnum peat as described by OECD (1984). The pH of 

the mixture was adjusted to 6.5 ± 0.5 by addition of calcium carbonate (CaCO3 ).  

2.3.3 Plant toxicity tests 

Filter paper and soil tests were used to assess toxicity of Bi nitrate and Bi citrate on 

perennial ryegrass plant. Perennial ryegrass seeds used in this study were obtained from 

Pickseed Canada Inc. (St-Hyacinthe, Quebec, Canada). 

2.3.4 Seed germination and root elongation test on filter paper 

 The effects of Bi nitrate and Bi citrate on seed germination and root elongation of 

perennial ryegrass were assessed following the US EPA (1989) method described for lettuce 

root elongation. In the present study we replaced lettuce by Lolium perenne L. Three replicates 

were carried out for each test concentration and six replicates for the negative control 

(deionized water without Bi nitrate or Bi citrate). Briefly, five seeds were placed in a glass petri 

dish (100 X 15 mm) containing a filter paper (Whatman grade 3) impregnated with 4 ml of Bi 

nitrate or Bi citrate aqueous solution or deionized water for the negative control. Petri dishes 

were than incubated in the dark at 24 ± 2 °C for 5 days. After exposure, the percentage of 
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germination was calculated and the root elongation was measured. Bi nitrate and Bi citrate 

concentrations were prepared separately using a series of dilutions from a stock solution of 485 

and 398.01 mg/L nominal concentration, respectively, in order to use identical Bi concentrations. 

The cadmium (as CdCl2* 2.5H2O) was used as reference toxicant with concentrations ranging 

from 1.56 to 110 mg Cd/L.  

2.3.5 Germination and growth test in contaminated soil 

Toxicity assays in natural and artificial contaminated soil were carried out according to 

the recommendations of US EPA (1982) and ASTM (1999) standardized protocols. Soil assays 

were performed in 3 or 4 triplicate, including controls. Perennial ryegrass seeds were sown in 

pots containing 200 g of soil. Each pot was placed in a sealed plastic bag to maintain soil 

moisture, and then incubated in a growth chamber (Conviron Inc., Winnipeg, Manitoba, Canada) 

at 24 ± 2°C in the dark. After 48 h, the exposure conditions were changed and a photoperiod of 

16 h light (5000 ± 500 lux; 25 ± 2 °C):  8h dark (20 °C± 2 °C) was used. Seedling emergence, 

root elongation and wet mass of shoot and root were measured after 7 days of exposure. 

Artificial soil (OECD) and natural sandy soil were spiked with nominal Bi nitrate concentrations 

ranging from 15.5 to 485 mg/kg and from 4.8 to 485 mg/kg dry soil, respectively. The Bi citrate 

was tested on natural sandy soil only with nominal concentrations ranging between 3.98 to     

398 mg/kg dry soil. Negative control containing deionized water only was performed for each 

test experiment. 

2.3.6 Data analysis 

All data were expressed as the average ± standard deviation (SD). Toxicity endpoints 

such as inhibitory effect concentration (e.g. IC25 and IC50), were determined using the ToxCalc 

(Version 5.0; Tidepool Scientific Software, McKinleyville, CA). Program JMP IN (v 4.04, SAS 

Institute Inc.) was used to run an ANOVA followed by a test multiple comparisons in order to 

identify treatments with significant differences compared to the control (Dunnett's; p< 0.05). 
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2.4 Results 

2.4.1 Filter paper essays 

The effects of Bi nitrate and Bi citrate on seed germination and root elongation of the 

ryegrass after 5 days of exposure on filter paper are shown in Figure 2.1. Bi nitrate decreased 

significantly (p< 0.05) the root elongation of ryegrass at tested concentrations ≥ 30.3 mg/L and 

completely inhibited growth at 485 m/L (Figure 2.1 A). However, seed germination is less 

sensitive to Bi nitrate. The percentage of germination decreased significantly only at the highest 

concentration tested 485 mg Bi nitrate/L with 40% germination compared to 100% germination 

in the control. In addition, Figure 2.1(B) shows that the pH of Bi nitrate  decreased as a function 

of Bi nitrate concentrations up to reach 2.18 at the highest tested concentration 485 mg Bi 

nitrate/L. Figure 2.1 (C) presents the effects of Bi citrate on germination and root elongation of 

ryegrass. The results showed also that root growth was more sensitive to Bi citrate than seeds 

germination. The percentage of germination decreased significantly (p<0.05) compared to 

control at 398.1 mg Bi citrate/L with a 53.3 % germination, whereas, root elongation decreased 

significantly (p<0.05) at tested concentration ≥ 99.52 mg Bi citrate/L.  Figure 2.1 (D) shows the 

pH decrease of Bi citrate following the increase of Bi citrate concentrations. The pH decrease of 

Bi citrate was slightly less compared to pH decrease of Bi nitrate. 
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Figure 2.1 Effects of bismuth nitrate and bismuth citrate on L. perenne seeds after 5 days 
exposure on filter paper. 
(A) Effects of bismuth nitrate on germination and root elongation. (B) pH of bismuth nitrate aqueous 
solutions tested. (C) Effects of bismuth citrate on germination and root elongation. (D) pH of bismuth 
citrate  aqueous solutions tested. Values are mean ± SD (n = 3 - 6).* Mean value is significantly different 
compared to control (p < 0.05). 

2.4.2 Soil assays 

The results obtained after 7 days of exposure of ryegrass seeds in artificial (OECD) soil 

contaminated with Bi nitrate are shown in Figure 2.2. At concentrations ≤ 485 mg /kg dry soil, Bi 

nitrate did not seem to affect ryegrass seeds germination (Figure 2.2 A), while the root wet 

mass was reduced significantly at 485 mg Bi nitrate/kg dry soil compared to control (OCDE soil 

without Bi nitrate). The root wet mass decreased from 2.4 ± 0.6 mg in control to 1.3 ± 0.5 mg at 

485 mg Bi nitrate/kg dry soil. However, no significant effect was observed using the shoot wet 

mass (data not shown). At the beginning of experiment (t=0), soil pH decreased slightly and not 
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significantly with the rise of Bi nitrate in soil, from 5.85 in control to 5.72 at 485 mg Bi nitrate/kg 

dry soil (Figure 2.2 B) . Similar values were observed at the end of the experiment (t=7 days). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure 2.2 (A) Effects of Bi nitrate on seeds germination and root wet mass of L. perenne after 7 
days of exposure in OECD soil. (B) Variation of soil pH at t=0 and t=7 days. 
* Mean value is significantly different compared to control (p <0.05). Values are expressed as mean ± SD, 
N=4. 
 

The results of experiment carried out in natural sandy soil contaminated with Bi nitrate 

are presented in Figure 2.3. After 7 days of exposure, Bi nitrate did not affect seedling 

germination of ryegrass at tested concentration ≤ 48.5 mg/kg dry soil (Figure 2.3 A), whereas, a 

significant decrease (p < 0.05) in root elongation was observed at tested concentration of 485 

mg Bi nitrate/kg dry soil compared to control (Figure 2.3A). Indeed, average root elongation 

reduced from 48.5 mm in control to 22.5 mm at 485 mg/kg dry soil. The root biomass was the 

most sensitive endpoint using Bi nitrate (Figure 2.3 C). Root wet mass decreased significantly 

(p< 0.05) at all tested concentration (≥4.8 mg Bi nitrate/kg dry soil). Average root biomass 

decreased from 0.000875 g in control to 0.000167 g at 485 mg Bi nitrate/kg dry soil. At t=0 d, 

soil pH  decreased as a function of the Bi nitrate concentration in soil from 5.95 to 4.05 for 

control and 485 mg Bi nitrate/kg dry soil, respectively. Furthermore, the same pattern was 

observed in soil pH at the end of experiment (t= 7 d). In addition, no significant difference was 

observed in the pH values measured at the beginning (t=0) compared to those measured at the 

end (t=7 d) of the test experiment (Figure 2.3B). 
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Figure 2.3 Effects of Bi nitrate on L. perenne after 7 days of exposure in contaminated natural 
sandy soil. (A) Germination and roots length. (B) Soil pH. (C) Root wet mass. 
* significantly different from control. Values are expressed as mean ± SD, N=4. 

 

Results obtained from L. perenne seeds exposed 7 days in natural soil contaminated 

with Bi citrate are summarized in Figure 2.4. Root elongation slightly decreased but not 

significantly as function of Bi citrate soil concentration. Similar results were observed for root 

wet mass (data not shown). At t=0 soil pH was 5.52 at 398 mg Bi citrate/kg dry soil compared to 

5.36 for the control (Figure 2.4 B). After 7 days, the pH values were similar to those obtained at 

the beginning of the test experiment (t=0). 
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Figure 2.4 (A) Effect of Bi citrate on seeds germination and root elongation after 7 days of 
exposure in natural spiked soil. (B) Values of soil pH at t=0 and t=7 days. 
Data expressed as mean ± standard deviation (SD), N = 3-4. 

2.5 Discussion 

This study shows that bismuth phytotoxicity depends on the type of bismuth salt used (Bi 

nitrate or Bi citrate), the type of exposure test (filter paper vs soil test experiments) and the type 

of substrate (artificial or natural sandy soil) employed. 

2.5.1 Filter paper exposure 

The data from paper filter exposure indicate that for the same Bi metal nominal 

concentrations (6.5, 13.1, 26.1, 52.2, 104.4, 208.9 mg Bi/L deionized water), Bi nitrate was more 

toxic than Bi citrate (Figure 2.1). IC25 and IC50 were largely lower for Bi citrate than Bi nitrate 

(Table 2.1). This effect may be explained in part by lower water solubility and thence lower 

bioavailability of Bi citrate than Bi nitrate. Indeed, some authors reported that Bi nitrate was 

relatively more water soluble compared to Bi citrate (Briand et al., 1999, Larrañaga et al., 2016). 

Similarly, Cespedes et al. (2003) reported that growth inhibitory and cytotoxic effects of three 

derivatives of Bi (III) on three different plants (Lactuca sativa L., Lolium multiflorum and Trifolium 

pretense) exposed on a filter paper increased when the Bi-containing compound was more 

soluble in water. 
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Table 2.1 Toxicity of Bi nitrate and Bi citrate in filter paper using ryegrass root elongation after 5 
days of exposure. 

 

 

 

 

 

 

IC25 : estimated concentration (linear interpolation) that inhibit growth by 25%.  

IC50 : estimated concentration (linear interpolation) that inhibit growth by 50%. 

 

On the other hand, the drastic decrease of soil pH in Bi nitrate aqueous solutions compared to 

Bi citrate aqueous solutions could contribute to the observed effects. L. perenne can tolerate a 

wide range of soil pH ranging from 4.5 to 8.4 (Alberta  Agriculture and Forestry, April 2004).The 

pH of the aqueous Bi nitrate and Bi citrate solutions tested at high concentration was more 

acidic than the tolerated limit (Figure 2.1 B and C), up to 2.2 and 3, respectively. In this case, 

the decrease in pH caused by Bi salts could affect growth and germination of plant. Thus, the 

effects caused by acidic pH can interfere with the effects caused by bioavailable Bi. Results of 

this study indicated also that seeds germination was the less sensitive endpoints affected by Bi 

nitrate and Bi citrate compared to the root elongation. As shown in Figure 2.1, germination was 

inhibited in a significant manner (p<0.05) only at the highest concentrations tested i.e. 485 and 

398.08 mg/L for Bi nitrate and Bi citrate, respectively. Similarly, Nagata (2015) reported that Bi 

nitrate (Bi(NO3)2) affected more Arabidopsis thaliana  root growth than shoot growth and seeds 

germination. The authors showed also that Bi accumulated in root was 7-fold higher compared 

to the shoot, suggesting the decrease of Bi transport mechanism to reduce transport of Bi to 

shoot. Furthermore, Nagata (2015) suggested that Bi might perturb Fe homeostasis by inducing 

Fe accumulation in Arabidopsis thaliana root. The lower sensibility of seed germination 

compared to root and shoot growth in several plant species exposed to metals had been widely 

reported (Kang et al., 2016, Kapustka et al., 1995). However, despite the large number of 

studies on the inhibitory effects of several metals on the germination and growth of plants, the 

mechanisms involved remain poorly understood. Cespedes et al. (2003) suggested that 

inhibition of mitochondrial respiration and interaction in cell proliferation process or energetic 

 

Bi treatment 

Root elongation (mm) 

IC25(95% CI) (mg/L) IC50 (95% CI)(mg/L) 

Bi nitrate 23.79 (5.9 - 46.0) 60.34 (45.88 - 77.115) 

Bi citrate 45.22 (24.55 - 100.92) 139.5 (70.67 -238.07) 

Cd chloride (reference toxicant) 6.22 (2.35 – 11.16) 21.91 (13,07 - 29,14) 
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pathways might be the mechanisms by which bismuthine derivatives inhibit seedling growth. 

Other recent studies reported that inhibition of specific enzymatic reactions is one of the main 

mechanisms behind metal toxicity on seed germination (Kang et al., 2016, Sethy et al., 2013). 

2.5.2 Soil exposure 

The results indicated that Bi nitrate was more toxic in natural sandy soil compared to 

artificial (OECD) soil. Data showed also that root growth was the most sensitive endpoint to Bi 

nitrate exposure compared to germination and shoot growth. IC25 and IC50 for root wet mass in 

natural soil and OECD soil were 1.01 and 292.8 and 3.05 and > 485 mg/kg respectively (Table 

2.2). Differences in toxicity may be explained by higher Bi bioavailability to L. perenne in natural 

sandy soil than in artificial soil due to variations in the physicochemical and biological properties 

of the two soils. The artificial soil used in this study contained less sand (70%) with high content 

of clay (20 %) and sphagnum peat (10 %), while the natural sandy soil (97.6 % sand) used had 

low clay content (0.7 %) and low total organic carbon (2 %). Thereby, soil texture and 

composition may partly influence Bi bioaccessibility and phytotoxicity. It has been reported that 

bioavailability and uptake of Bi by plant from soil could be influenced by several soil factors such 

as organic matter content and soil texture (Jung et al., 2002). Hou et al. (2005) reported that the 

amount of Bi (added as Bi nitrate) retained in different samples of soil depends on surface area, 

on organic matter and aluminum content of soil. In another study, Berthelot et al. (2009) found 

that total Bi concentration and clay content enhanced Bi bioaccessibility in soil but total organic 

carbon and amorphous aluminium oxide had an inverse effect on Bi bioaccessibility. However, 

total carbon content seems to be the most important soil parameter to influence soil Bi 

bioaccessibility (Berthelot et al., 2009).   

 

 

 

 

 

 

 



 

47 

Table 2.2 Toxicity of Bi nitrate and Bi citrate in spiked artificial (OECD) and natural soil using 
ryegrass after 7 days of exposure. 

IC25 : estimated concentration (linear interpolation) that inhibit growth by 25% . IC50 : estimated concentration (linear 
interpolation) that inhibit growth by 50%. nd : not determined.  

 

Results from Bi nitrate spiked soil showed a decrease in soil pH in natural sandy soil, 

whereas pH does not change in artificial soil. However, soil pH did not decrease drastically such 

as observed in the case of filter paper assays. Soil is a very complex matrix and multiple factors 

could influence soil pH such as mineral content, acid and base-forming ions in soil and soil 

texture.  Indeed, it has been reported that soils with high clay and organic matter content have a 

greater buffering capacity and have generally the capacity to resist to a drop or rise in pH 

compared to sandy soils (McCauley et al., 2009). Berthelot et al. (2009) investigated a site 

highly contaminated with mixture of metals and explosive concluded that Bi bioaccessibilty was 

not affected by the pH ranging from 5.35 to 7.96. Conversely, Hou et al. (2006) reported that the 

mobile fraction of Bi in soil increased with increasing pH. Soils organisms may play a role in the 

release of Bi into the aqueous phase of the soil thus increasing its availability and uptake by 

plants. Tsang et al. (1994) reported that Bi released from non-sterile soil contaminated with Bi 

was much higher compared to sterile soil, suggesting that soil microorganisms influence the 

release of Bi in soil. Thereby, differences in biological properties between the natural soil and 

the artificial soil used in this study could affect Bi availability and hence Bi plant toxicity. Thus, it 

can be concluded that the availability and toxicity of Bi on ryegrass depend on the combination 

of various factors such as Bi salt solubility and soil physicochemical and biological 

characteristics.   

 

Bi salt treatment/substrat 

Root elongation (mm) Root wet mass (g) 

IC25  (mg/kg) IC50  (mg/kg) IC25(mg/kg) IC50 (mg/kg) 

Bi nitrate/ OECD soil nd nd 292.8 > 485 

Bi nitrate/ Natural soil 71.7 315.1 1.01 3.05 

Bi citrate /Natural soil nd nd nd nd 
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2.6 Conclusions 

The present study compares the toxic effects of Bi nitrate and Bi citrate to ryegrass using 

paper filter, artificial and natural sandy soil. The results showed that Bi phytotoxicity varies 

depending on the substrate physicochemical properties, type of Bi salt used, bismuth route of 

exposure and type of assays employed, i.e. filter paper and type of soil assays employed. In 

addition, both filter paper and soil toxicity tests results indicated that Bi nitrate was more toxic to 

ryegrass than Bi citrate, probably due in part to relatively higher Bi nitrate water solubility and 

hence Bi bioavailability. Furthermore, phytotoxic effects showed that root growth was the more 

sensitive to Bi salts than seedling germination and shoot growth. However, the mechanisms of 

Bi toxicity leading to the inhibition of germination and growth require more investigations.  
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Résumé de l’article en français 

Le bismuth (Bi) est de plus en plus utilisé dans plusieurs applications industrielles, y compris la 

production d'alliages, de médicaments, de cosmétiques et de munitions. Cependant, peu 

d'informations sont disponibles sur le devenir du Bi dans l'environnement et ses effets 

écotoxicologiques. La présente étude décrit la toxicité aiguë de Bi à 14 jours, ajouté comme 

citrate de Bi dans un sol naturel sablonneux, chez le ver de terre adulte Eisenia andrei. Les 

concentrations totales de Bi mesurées étaient de 298.0, 399.5, 431.0 et 469.5 mg Bi/kg de sol 

sec. Les données indiquent que le Bi était toxique pour Eisenia andrei, comme déterminé par 

CL50 et LOEC, c’est-à-dire 416.0 et 399.5 mg Bi/kg de sol sec, respectivement. À 14 jours en 

présence d'Eisenia andrei, la fraction du Bi bioaccessible dans le sol, telle que déterminée dans 

les extraits KNO3 aqueux de sol, a augmenté d'un facteur allant de 1.6 à 30.0 par rapport à 

celles mesurées au début de l'expérience. De plus, cette étude montre qu'une augmentation du 

pH causée par la présence de vers de terre dans le sol s'accompagne d'une augmentation de la 

bioaccessibilité de Bi et donc de la toxicité. Par exemple, lorsque la bioaccessibilité du Bi 

augmentait de 0.262 à 7.516 mg Bi/kg de sol sec, le taux de mortalité augmentait de 0 à 79%. 

En supposant qu'il y a au moins deux voies par lesquelles le ver Eisenia andrei accroit la 

bioaccessibilité du Bi; une voie est guidée par la mobilité, les interactions biochimiques (mucus) 

et biologiques (bactéries) d'Eisenia andrei avec les constituants du sol, et l'autre voie est 

marquée par la libération du Bi accumulé dans les corps des vers de terre après leur mort.  
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3.1 Abstract 

Bismuth (Bi) is increasingly used in several industrial applications including the production of 

alloys, drugs, cosmetics and munitions formulations. However, little information is available on 

the environmental fate and ecotoxicological effects of Bi. The present study describes 14 days 

acute toxicity of Bi, added as Bi citrate to a natural sandy soil, to the adult earthworm Eisenia 

andrei. Total measured Bi concentrations were 298.0, 399.5, 431.0, and 469.5 mg Bi/kg dry soil. 

Data indicates that Bi was toxic to Eisenia andrei, as determined by LC50 and LOEC, i.e., 416.0 

and 399.5 mg Bi/kg dry soil, respectively. At 14 days in the presence of Eisenia andrei the 

bioaccessible fraction of Bi in soil, as determined in KNO3 aqueous soil extracts, increased by a 

factor ranging from 1.6 to 30.0 compared to those measured at the beginning of experiment. 

Moreover, this study shows that an increase in pH caused by the presence of earthworm in soil 

was accompanied by increase in Bi bioaccessibility and consequently toxicity. For example, 

when Bi bioaccessibility increased from 0.262 to 7.516 mg Bi/kg dry soil, the mortality rate 

increased from 0 to 79 %. Assuming that there were at least two routes by which Eisania andrei 

enhanced Bi bioaccessibility; one route was guided by the mobility, the biochemical (mucus) 

and the biological (bacteria) interactions of Eisenia andrei with soil constituents, and the other 

route was marked by the death of earthworms and the release of the accumulated Bi from the 

carcass. 

 

Keywords: Bismuth, Bioaccessibility, Soil, Acute Toxicity, Eisenia andrei 
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3.2 Introduction 

Bismuth (Bi) is a nonessential element that occurs naturally in soil at low concentrations 

ranging between 0.048 and 0.2 µg/g [1]. It has two oxidation states (+3 and +5), but in 

environmental, biological and geochemical samples Bi is found mainly in the trivalent oxidation 

state [2]. Some of the industrial applications of Bi include manufacturing of drugs, cosmetics, 

hair dye formulations, and low melting solders. Bismuth has also been used as non-toxic 

replacement for lead (Pb) in the manufacturing of munitions formulations, hunting shots, fishing 

sinkers, plumbing fixtures [3, 4]. With new industrial applications for Bi taking place, global 

bismuth production increased from 5,880 tons to 13,600 tons between 2000 and 2014 [5, 6]. 

Hence, Bi concentrations in soils and aquatic environments could increase considerably and 

become a serious environmental problem. Indeed, samples of soil and biomass collected from 

Canadian military training sites showed the presence of Bi in high concentrations (e.g. up to 

184.8 mg Bi/kg dry soil) and was attributed to the use of Bi-containing munitions at their training 

sites [7, 8]. Johnson, et al. [9] reported Bi concentrations ranging between 8 and 5140 mg/kg 

dry soil in soil samples taken from shooting ranges in Switzerland. Furthermore, Amneklev, et 

al. [10] reported an increase of 300 % in Bi measured at water treatment plants in Stockholm in 

2007 compared to 2006. Despite the fact that Bi content of soils increase quickly due to its 

increased use in industrial, pharmaceutical and cosmetic production, currently, little information 

is available on the ecotoxicological effects, transformation, and transport of Bi in terrestrial 

ecosystems. Natural soil is a dynamic heterogeneous ecosystem characterized by having a 

complex environmental biogeochemical system that can play a critical role in determining the 

fate and ecological impact of pollutants on living organisms including earthworms. According to 

Hou, et al. [11] the mobility and availability of Bi in soil is governed by its binding and interaction 

mechanisms with soil chemical constituents such as organic matter, carbonates, pH and other 

metal oxides. A previous soil column study, with Bi deposited on the soil surface and exposed to 

water precipitation for 18 months, showed that the metal is retained mostly within the top 0-2 cm 

of the column [12]. 

Some toxicity studies showed that Bi as one of the least harmful metals to human and wild 

animal life [13-16]. Others suggested that more experimental evidences are needed on the 

environmental behavior and toxicity of Bi [4, 17]. The lack of ecotoxicological studies has often 

been justified by the low concentration of Bi in environmental ecosystems as well the low 

solubility of Bi compounds [2]. However, the evidence on the release of Bi from munitions, 

shotshell, smelting activities and cosmetics to the environment as well the uptake of the metal 
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by soil organisms were reported by some studies. For example, Berthelot, et al. [18] reported 

that exposing earthworm Eisenia andrei to soil samples contaminated with a mixture of metals 

and explosives, Bi was found to be among the most accumulated metal in the earthworm 

tissues (up to 22.8 mg Bi/kg dry tissue). A study on metals uptake from soil and accumulation in 

plants at an old antimony mine demonstrates high tolerance of plants to metals including Bi 

[19].Furthermore, the application of sewage sludge of urban wastewater on arable land increase 

considerably the Bi content in the soil [10]. 

Earthworms are one of the most abundant organisms in soil. Through their movement in soil, 

earthworms are expected to introduce changes in the composition and properties of soil as a 

result of soil mixing and interactions with soil organic and inorganic constituents [20]. 

Earthworms can interact with the soil matrix and absorb metallic pollutants by at least two 

different routes; a dermal route where metal intake proceeds through the integument, and an 

oral route via which the metal enters the earthworm with the soil and pore water through its 

digestive tract. Whether the intake of metals by earthworms occurs internally or externally, either 

mechanism is bound to provide some useful insights into the accessibility and the toxic effects 

of the metals. The oligochaete Eisenia andrei is commonly used by ecotoxicologists to assess 

the acute and chronic toxicity of contaminants to soil. Also a database on the toxic effects of 

several metals on this species is already available. For example, Peijnenburg, et al. [21] 

reported that E. andrei can tolerate and accumulate high concentrations of metals (e.g., As, Cd, 

and Pb), causing a high risk of transferring contaminants to predators at higher trophic levels 

such as birds, reptiles, and mammals. 

The aim of the present study is to investigate the acute toxicity effects of bismuth, added as 

bismuth citrate to a natural sandy soil, to the earthworm E. andrei and also to provide some 

insights into the role of earthworm presence in enhancing solubility and bioaccessibility of 

bismuth citrate in soil to eventually help understand the environmental fate and ecological 

impact of the metal. 
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3.3 Material and Methods 

3.3.1 Chemicals and Reagents 

Bismuth (III) citrate (C6H5BiO7) and citric acid (C6H8O7) were purchased from Sigma. The 

HNO3 and HCl were of analytical grade. The standard reference soils TILL-2 and TILL-4 were 

obtained from CANMET Mining and Mineral Sciences Laboratories, Ottawa, ON, Canada. 

Information on preparation of soil, extraction of soil, and chemical characteristics of the two 

reference soil samples TILL-2 and TILL-4 are available on the Natural Resources Canada 

website (http://www.nrcan.gc.ca/mining-materials/certified-reference-materials/certificate-price-

list/8137). ASTM Type II water was obtained using a Millipore Super-Q water purification system 

or Zenopure Mega-90. Glassware and polyethylene containers were washed with acetone, 

soaked in nitric acid solution (10%, v/v), and rinsed with deionized water. 

3.3.2 Soil Characterization and Samples Preparation 

The natural sandy soil used in this study was obtained from the Canadian Forces Base 

in Valcartier (Qc, CAN). The soil was collected from a site located in a non-contaminated area. 

This soil is representative of soils from Canadian range training area and similar soils were used 

in earlier toxicological studies to consider higher bioavailability of compounds [22-24]. After 

collection, soil was sieved (2 mm) to remove rocks, roots, and other large particles, then 

subjected to a battery of preliminary toxicity tests (i.e. plant germination, earthworm lethality 

test) to confirm that the soil was not toxic. Physical and chemical characteristics of this soil are 

shown in Table 3.1. Soil was spiked by adding bismuth citrate (C6H5BiO7) in the powder form to 

soil samples separately to target the following nominal concentrations 450, 500, 550, and 600 

mg Bi/kg dry soil. The nominal concentrations selected were based on the results of preliminary 

lethality tests (data not shown). A control (soil without Bi citrate) was prepared by adding Type II 

water only to the soil. Four replicates for each Bi concentration tested were prepared. Spiked 

soils were mixed for 20 ± 2 h in a rotary mixer to obtain a homogeneous distribution of Bi citrate. 

The soil was then hydrated to 75% of its water holding capacity (WHC). WHC was determined 

by saturating the soil with Type II water and by measuring the water content as described 

previously by Robidoux, et al. [25]. Water content was determined in separate studies, by 

measuring the loss of soil weight after drying for 18 h at 105 ºC in an oven. After hydration, the 

soil samples were then mixed overnight in a rotary mixer, and kept at room temperature for 2 

weeks to stabilize. Soil aliquots were taken at the start (t= 0) and end of the exposure period 
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(t=14 days), to determine total and bioaccessible Bi, moisture content, and pH. The pH of the 

soil samples was measured using a 1:5 (v:v) soil/water suspension [26]. 

Table 3.1 Summary of physical and chemical characteristics of natural soil collected at the non-
contaminated area. 

Parameter  Measurement 

pH 5.96 

Humidity (%) 7.5 

Total organic carbon (%) 2 

Sand (%)  97.6 

Silt (%) 1.6 

Clay (%) 0.7 

Silver (mg/kg) < 2 

Arsenic (mg/kg) < 5 

Barium (mg/kg) 11 

Cadmium (mg/kg) < 0.5 

Cobalt (mg/kg) 2 

Magnesium (mg/kg) 180 

Mercury (mg/kg) <0.02 

Molybdenum (mg/kg) <1 

Nickel (mg/kg) 1 

Lead (mg/kg) <5 

Zinc (mg/kg) 31 

Bismuth (mg/kg)  <0.05 

 

3.3.3 Lethality Test 

Earthworms (E. andrei) used in this study were obtained from Carolina Biological Supply 

(Burlington, NC) and were initially used to establish laboratory culture. Earthworms were 

incubated in a bedding (Magic Products, Amherst Junction WI) supplemented with a dry grain-

based food (Magic Worm Food, Magic Products) and maintained at 20 ± 1 ºC with 70% 

humidity, and a light-to-dark cycle of 16:8 h. For this toxicity test, only adult earthworms (ranging 

from 300 to 600 mg wet weight each) with well-developed clitellum were used. The earthworm 

lethality test was performed according to the OECD [27] method. In brief, after acclimation for 2 

days in a non-contaminated soil, ten E. andrei were washed, individually weighed and placed in 
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1-L glass jar containing 350 g of spiked natural soil, with four replicates per concentration. The 

glass jars were closed using a geotextile and lids with 1.6-mm air holes. The number of 

surviving E. andrei was recorded after 7 and 14 d of exposure. In addition, monitoring of 

morphological changes and skin damage of surviving earthworms were recorded at the end of 

the test.  

Control group, three in all, each containing soil amended with citric acid in the presence of E. 

andrei, were prepared to determine the effect of citrate on soil pH and on E. andrei survival. The 

three tested concentrations of citric acid were 200, 500, and 900 mg citric acid/kg dry soil. 

These citric acid concentrations matched the lowest, average and the highest citrate 

concentrations found in the tested concentrations of bismuth citrate including preliminary tests. 

The number of surviving E. andrei was recorded after 7 and 14 d of exposure. Soil pH was 

measured at the beginning and end of each experiment. Another control group included soil and 

bismuth citrate, in the absence of E. andrei, was prepared to determine the effect of earthworm 

presence on the soil pH and to help understand their role on Bi bioaccessibility. 

3.3.4 Extraction and Analysis of Bismuth 

First, solubility of Bi citrate in water was determined. Bi citrate was added to get 398, 

39.8 and 3.9 mg/L of deionized water (containing 208, 20.8 and 2.08 mg Bi, respectively). The 

mixture was stirred overnight at room temperature then filtered through a 0.45 µm Millipore 

polytetrafluoroethylene membrane. The filtrate was acidified at 2% (v/v) with HNO3 for 

subsequent analysis by Inductively Coupled Plasma/Optical Emission Spectrometry (ICP-OES, 

Agilent Technologies 5100). Total Bi was extracted using the nitric acid (HNO3) digestion method 

as described by Sauvé, et al. [28]. Briefly, soil samples were dried at 105 ºC for 18 ±2 h, then 

about 0.5 g dry soil was digested in 10 mL of concentrated HNO3 for 90 min at 85 ºC. The 

bioaccessible portion of Bi in soil was assessed using KNO3 aqueous solution, as described 

previously [18, 28]. Briefly, 20 mL of 0.01 M KNO3 solution was added to 10 g dry soil for 

subsequent shaking overnight (50 rpm). The resulting mixture in each extraction case was 

centrifuged (11000g) separately for 15 min. The supernatant was then filtered through a 0.45μm 

Millipore membrane. Concentrations of total and bioaccessible Bi in soil extracts were 

determined using ICP-OES. Validation of the extraction and analysis method was performed 

using two standard reference soils TILL-2 and TILL-4. 



 

59 

3.3.5 Statistical Analyses 

Data were analyzed using the ToxCalc program (Version 5.0; Tidepool Scientific 

Software, McKinleyville, CA). The toxicity endpoints such as point estimates (lethal 

concentration e.g., LC10, LC25 and LC50) were obtained by the maximum likelihood-probit 

regression method. The no observed effect concentration (NOEC) and lowest observed effect 

concentration (LOEC) were estimated using the parametric hypothesis test (Bonferroni's 

Multiple Comparison Test). Normality of survival data was tested by the Shapiro-Wilk test and 

equality of variance using Bartlett’s test. ToxCalc program include other statistical methods of 

analysis such as parametric hypothesis test (e.g., Dunnett's Multiple Comparison Test, Williams 

Multiple Comparison Test) and nonparametric hypothesis test (e.g. Steel's Many-One Rank 

Tests, Wilcoxon's, Two-Sample Test). 

3.4 Results and Discussion 

3.4.1 Lethality of Bi Citrate Spiked Sandy Soil to Eisenia andrei 

The use of artificially contaminated soil allows investigators to control the exposure 

concentrations, and generate LC50, LC25, NOEC, and LOEC values. Table 3.2 and Figure 3.1 

show that Bi was toxic to E. andrei. Data in Figure 3.1 indicate that from 399.5 to 469.5 mg Bi/kg 

dry soil measured total concentrations, the survival of E. andrei decreased after 7 and 14 d of 

exposure. The lethal effect was time dependent, the rate of E. andrei survival decreased from 

77.0, 67.5, and 67.5 at 7 d to 57.5, 32.5, and 21 at 14 d for 399.5, 431, and 469.5 mg Bi/kg dry 

soil total concentration, respectively. The results from the control confirmed that the natural soil 

used in this study was not toxic to the earthworm. Furthermore, the results of control test with 

citric acid (concentrations range from 200 to 900 mg citric acid/kg dry soil) showed that citric 

acid did not cause any lethal effects on the earthworms (Table 3.3). Table 3.2 presents the 

acute toxicity parameters on E. andrei after 7 and 14 d of exposure in bismuth spiked natural 

soil. The 14 d LC50 was 416 mg Bi/kg, and no effect observed at 298 mg/kg. 
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Table 3.2 Acute toxicity parameters on Eisenia andrei after 7 and 14 days (d) of exposure in 
bismuth spiked natural soil 

 
Toxicity parameters 

 
At 7 d (mg/kg) 

 
At 14 d (mg/kg) 

 
NOEC 

 
298 

 
298 

 
LOEC 

 
399.5 

 
399.5 

 
LC10  

 
364.88 

 
340.56 

 
LC25  

 
423.45 

 
374.42 

 
LC50  

 
499.61 

 
416.00 

NOEC: no observed effect concentration. 

LOEC: lowest observed effect concentration. 

LC10: estimated lethal concentration for 10% of exposed earthworms.  

LC25: estimated lethal concentration for 25% of exposed earthworms. 

LC50: estimated lethal concentration for 50% of exposed earthworm. 

 

 

 

Figure 3.1 Adult survival rate of Eisenia andrei after 7 and 14 days exposure in Bi citrate spiked 
natural sandy soil. 
Values are expressed as mean ± SD (Standard deviation), n = 4. *: Significantly different from the control 
(p <0.05). 
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Table 3.3 Acute effect of citric acid exposure in soil to the earthworm Eisenia andrei. 

Citric acid concentrations 
(mg/kg dry soil) 

Survival (%) * 

7 d 14 d 
Control (0) 100(0) 100(0) 

200 100 (0) 100 (0) 

500 100 (0) 100 (0) 

900 97.5 (5) 97.5 (5) 

* Survival data are expressed as mean (SD), n=4. 

 

The earthworms exposed to Bi were getting shorter in size, with deformed and cut skins. 

The severity of the effect on the decrease of the body length was concentration-dependent. Skin 

deterioration and deformation were observed mainly in the posterior part of earthworm (Figure 

3.2). This can be explained by the fact that the chloragogenous tissue surrounding the posterior 

alimentary canal is the main area of metal accumulation in earthworms. He, et al. [29] observed 

similar effects, such as smaller head size and shorter body length in zebrafish embryos exposed 

to bismuth−asparagine coordination polymer due to changes in expression of genes involved in 

cell migration and growth. Other researchers showed that high doses of Bi (form colloidal 

bismuth subcitrate) might induce epithelial cells death in rats by destabilizing the cell membrane 

[30]. 

 

 

 

 

 

Figure 3.2 Deformation and disconnection observed on the skin of the posterior part of Eisenia 
andrei exposed to bismuth citrate spiked soil. 
a (Control), b(431 mg Bi/kg dry soil), c (469.5 mg Bi/kg dry soil). 

 

In addition, the results of the present study showed that Bi was more toxic to E. andrei 

than Pb. Indeed, the LC50 of Pb reported by Berthelot (2008) [8] was 579 mg Pb/kg dry soil in a 

sandy soil after 28 d exposure, which is higher than that obtained for Bi after 14 d in the present 

study (416 mg Bi/kg dry soil). Khangarot and Das [31] have also showed similar comparisons 

 (a)                                                       (b)                                                   (c) 
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for freshwater ostracod Cypris subglobosa, the 48 h LC50 were 37.08 and 40.19 mg/L for Bi 

(form Bi nitrate) and Pb, respectively. Furthermore, Bi is found to be more toxic to Tubifex 

tubifex species with a 96 h LC50 = 0.662 mg de Bi/L [32]. However, it should be mentioned that 

despite its wide utilization in the ammunition, pharmaceutical and cosmetic industry, Bi remains 

the least studied metal in the environment under the pretext of the low solubility of the metal and 

its salts [9, 33, 34]. Because of this, many considered the element to be unavailable for uptake 

by living organisms, and thus less harmful to the environment [2, 35]. In contrast, the present 

study has shown that bioaccessibility and bioavailability of Bi in soil was, to some extent, linked 

to the presence of earthworm E. andrei and its interaction with the metal, rather than to its water 

solubility. It is known that the bioavailability of metals to earthworms is complex because of the 

existence of multiple routes of exposure. Literature reports are still debating whether the dermal 

or the ingestion route is the dominant mechanism for the uptake/absorption of metals by 

earthworms [36, 37]. Reputedly, the route of metal uptake depends on the form of metal ions 

and how the metal partitions itself in soil. Pore water exchangeable metal that is extracted by a 

weak aqueous salt solution (e.g. KNO3, NaNO3) passes to the receptor through dermal uptake, 

but sequestered metal is rather mobilized by the ingestion and digestion mechanism [38, 39]. 

One of the key mechanisms involved in the dermal intake route presumably involves the 

complexation of Bi with the chemical constituents in the skin including polysaccharides, lipids, 

and proteins through their HS-, NH-, or OH-containing functionalities. Also the –OH in bismuth 

citrate can potentially interact with earthworm biological tissues through H-bonding. Such 

interactions would lead to morphological and physiological changes in the skin thus causing 

toxic effects and eventually death of E. andrei. The second mechanism concerns the Bi 

sequestered, or irreversibly sorbed to soil that might become potentially bioavailable for inner 

cellular intake through the digestive gut. The presence of Bi inside the earthworm might also 

lead to a disruption in the inter and intra cellular functions and the enzymatic processes 

responsible for earthworm survival. 

3.4.2 Total and Bioaccessible Bi in Soil 

From the solubility test Bi citrate was found poorly soluble in water, the amount of Bi 

measured was < than 4 mg Bi/L. Table 3.4 shows total and bioaccessible Bi as measured by ICP-

OES in extracts of soil obtained by digestion with HNO3 and by extraction with KNO3, respectively. 

Potassium nitrate is a neutral salt that is known to displace other metal ions in soil [40], which in 

the present study K+ presumably displaced Bi(+) ions. Average percent recovery of total Bi from 

contaminated soil, calculated as the ratio of measured total concentrations and calculated nominal 
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concentrations, varied between 66.05 ± 3.05 % and 78.84 ± 2.20 % (Table 3.4). However, 

recoveries of Bi in the two reference soils TILL-4 and TILL-2 were ranging between 84.98 ±6.08 % 

and 91.66 ± 23.62 %, respectively (data not shown). Compared to the sandy soil, the higher Bi 

recoveries obtained using the standard reference soil was probably caused by intrinsic variations 

in the physical and chemical characteristics of the soils. For example, the standard reference soil 

had finer texture (≤ 0.074 mm) compared to the sandy soils used in the present study (≤ 2 mm). In 

the case of the standard reference soil, HNO3 completely dissolved the fine soil particles, thus 

enhancing recovery of Bi. This was not observed using the sandy soil, where nitric acid failed to 

dissolve the sand particles. The link between extractability of heavy metals from soil and the size 

of soil particles was reported earlier [11, 41, 42]. 

 

Table 3.4 Total and bioaccessible bismuth measured in soil samples at the beginning (t=0) and the 
end of experiment (t = 14d) with and without the presence of Eisenia andrei. 

Nominal 
Bi(mg/kg) 

Total Bi a, 
*(mg/kg) 

Totalrecovery* 
(%) 

Bioaccessible Bi b, 
*(mg/Kg) At t=0 

Bioaccessible Bi b, * (mg/kg) at t=14 d 

Without E. andrei WithE. andrei 

0 (Control) < DL ND < DL < DL < DL 
450 298 (13.58) 66.05 (3.05) 0.165 (0.009) 0.111 (0.001) 0.262 (0.031) 
500 399.5 (9.19) 79.9 (2.20) 0.194 (0.008) 0.171 (0.028) 0.974 (0.076) 
550 431 (11.31) 76.67 (3.26) 0.212 (0.024) 0.185 (0.001) 3.96 (1.845) 
600 469.5 (11.96) 77.52 (2.14) 0.250 (0.014) 0.167 (0.001) 7.516 (1.411) 

* Values are expressed as mean (SD), N=3. When Bi was not detected, results are presented as < 0.05 detection limit 
(DL); a; extracted by HNO3; b: extracted by aqueous KNO3. 

 

However, it is widely acknowledged that the total content of metals in soil is not a relevant 

parameter to determine potential risks from soil contamination. In general, the potential toxicity of 

a metal in soil depends rather on its concentration in soil aqueous phase, the nature of its 

association with other soluble species, and on the ability of soil to release the metal from the solid 

phase [43]. Table 3.4 shows that for similar total contents of Bi, the bioaccessible fraction of the 

metal in soil varied with time and with the presence of earthworm E. andrei. After 14 d in the 

absence of earthworms, the bioaccessible Bi fraction decreased, probably due to soil aging 

accompanied with some sort of complexation of the metal with other soil chemical constituents. In 

contrast, in the presence of earthworms, Bi bioaccessibility increased considerably after 14 d of 

incubation (Table 3.4). The amount of Bi bioaccessible in soil at t=0 d was ≤ 0.250 mg/kg dry soil, 

which is too low to cause lethal effects to E. andrei. According to the 14 d toxicity data shown in 

(Table 3.2), the no observed effect concentration (NOEC) (298 mg Bi/kg dry soil) corresponded to 

0.262 mg Bi/kg dry soil bioaccessible concentration. However, a significant lethal effect was 

observed at 399.5 mg Bi/kg soil with a bioaccessible fraction reaching 0.974 mg Bi/kg soil (Table 
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4). The lethal effect of Bi on E. andre  is caused by the increase in Bi bioaccessible fraction in soil, 

and not according to the total content of metal in soil (Table 3.4 and Figure 3.1).In line with the 

results of this study, Berthelot [8] has also found that bioaccessibility of Bi in soil doesn’t correlate 

with measured total concentrations, but rather is influenced by changes in the physical, chemical 

and biological characteristics of soil. At day 0, the bioaccessible Bi fraction in soil increased 

slightly with increasing total concentrations of bismuth citrate. Average bioaccessible fraction of Bi 

increased from 0.165 to 0.250 mg/kg dry soil when the average measured total Bi increased from 

298 to 469.5 mg/kg dry, respectively (Table 3.4). While after 14 d, bioaccessible fraction of Bi 

measured in soil with earthworm E. andrei was much higher than those measured in soil in the 

absence of earthworms. The results showed also that measured bioaccessible Bi concentrations 

at 14 d were higher than those obtained at t=0 before the addition of earthworms (Table 3.4). For 

example, after 14 d exposure, bioaccessible concentrations of Bi in soil with earthworms were 1.6, 

5.0, 18.6, and 30.0 times higher than the values measured at t=0 d using the following Bi total 

concentrations 298.0, 399.5, 431.0, and 469.5 mg Bi/kg dry soil, respectively. Meanwhile the 

bioaccessible Bi fraction in soil with earthworm increased by a factor of 2.4, 5.7, 21.4, and 45.0 

after 14 d, compared to those measured after 14 d in soil without earthworms. Experimental 

evidence gathered thus far confirmed that the lethal effect observed in earthworms was caused by 

the high concentrations of Bi made bioaccessible in the presence of E. andrei in the soil. In the 

absence of earthworms, the fraction of bioaccessible Bi decreased in soil, possibly caused by 

adsorption of the metal onto soil. Increased Bi bioaccessibility in the presence of earthworms 

could be attributed to the digestive mechanism connected to the earthworm gut. Ma, et al. [39] 

reported that the increase in bioaccessibility of arsenic, copper, and zinc in soil in the presence of 

E. andrei is caused by metal sequestration carried out by enzymatic digestion. Furthermore, a 

novel test, namely, simulated earthworm gut, recently developed based on the enzymatic 

composition of the gastrointestinal fluid of E. andrei appeared to be most promising for predicting 

availability of metals in soil than chemical extraction methods [44]. The concentration of 

bioaccessible Bi recorded in the present study due to E. andrei activity was greater than those 

reported by Wen, et al. [45] for Cr, Co, Ni, Zn, Cu, Cd, and Pb using E. fetida. This was possibly 

caused by a stronger affinity of Bi to form chelating complexes with metallophores and other 

biomolecule produced by earthworm. On the other hand, some studies suggested that the 

earthworms could stimulate the growth of soil bacterial populations that enzymatically degrade soil 

organic matter causing the release of the organically bound metal [45-47]. Bi bioaccessibility 

increased significantly following the death of the earthworms. E. andrei can accumulate high 

concentrations of Bi within its body. After decomposition, high metal burdens might return to the 
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soil, thus causing the observed increase in bioaccessible Bi concentrations in soil with the death 

rate of earthworms. Similar results have been reported by Ireland [48] for the high quantities of 

lead and zinc extracted from decayed earthworm Dendrobaena rubida. As mentioned above, 

evidence gathered thus far suggest that earthworms increase the availability and mobility of Bi in 

soil, but the mechanism responsible for this increase is not clear yet. One may speculate that Bi 

(III) ion coming out of the citrate salt might form some sort of complexes with sulfhydryl, hydroxyl, 

or amine-containing ligands in the chemical fabric of the earthworm. 

3.4.3 Effect of pH on Bi Bioaccessibility in Soil 

Table 3.5 summarizes pH measurements obtained in the soil toxicity assays. At the 

beginning of the experiment (t=0), soil pH decreased slightly from 5.85 ± 0.06 to 5.24 ± 0.03 for 

control (soil without Bi citrate) and the highest bismuth citrate concentration tested (469.5 mg/kg 

dry soil), respectively. After 14 days, in the absence of E. andrei in contaminated soil pH did not 

change drastically. However, in the presence of E. andrei soil pH increased significantly compared 

to pH values obtained at t=0, as Bi citrate concentration increased. For example, in the assay with 

the control pH increased from 5,85 ± 0,058 to 6.01 ± 0.162 whereas in the assay with 499.5 mg 

Bi/kg dry soil pH increased from 5,24 ± 0,03 to 7.30 ± 0.18 (Table 3.5). The observed increase in 

soil pH in the presence of earthworms is consistent with the findings of several other studies on 

metals bioaccessibility including As, Cu, Pb, Zn and Cd in soil [18, 49, 50]. In this study, the values 

of contaminated soil pH in the presence of earthworm increased from 0.16 to 2.06 units. Similarly 

Wen, et al. [47] have found that soil pH increased from 0.2 to 1.1 due to earthworm (Eisenia 

fetida) activity. This noticeable increase in soil pH by earthworm has been attributed to the 

granules of calcium carbonate produced by the calciferous glands located into the earthworm 

esophagus [51]. Indeed, Garcı´a-Montero, et al. [52] showed that the increase of calcium 

carbonate content in earthworm casts cannot be explained by the original carbonate level in soil 

but rather by the synthesis of calcite granules by earthworms. On the other hand, Schrader [53] 

reported the role of cutaneous mucus secreted by three earthworm species to increase and 

neutralize the pH of their environment. Another study by Salmon [54] showed that an increase in 

nitrogen associated with earthworm alkaline urine lead to an increase in soil pH. Thus, the 

increase of soil pH caused by earthworm activities could influence mobility and availability of 

metals as Bi in soil. Several literature reports consider pH as a primary factor in determining 

bioaccessibility and availability of metals in soil, and thus their toxic effects to the living organism 

[55, 56]. The decline in heavy metals availability in soil with increasing soil pH has been reported 

earlier [57, 58]. In contrast, the results of this study showed that the fraction of Bi bioaccessible in 



 

66 

soil, and consequently the fraction of Bi bioavailable to uptake by soils organisms increased 

despite the pH rise induced by earthworm activity. The rise in soil pH might increase the mobility 

of metals including Bi, due to an increase in the number of pH-dependent cation-exchange sites 

on the soil surface as suggested by Hou, et al. [11].  Indeed, the present Bi study showed an 

increase in earthworm lethality with the increase of soil pH (Figure 3.2 and Table 3.5). However, it 

is worth mentioning here that besides soil pH, other physico-chemical properties of soil and 

biological parameters in the earthworm could play significant roles in determining Bi 

bioaccessiblity and thus toxicity. Among other heavy-metal-chelating metallophores produced by 

earthworms might be responsible for the increase in Bi bioaccessibility in soil, as proposed by 

Wen, et al. [45] for Zn, Cu and Cr. 

Table 3.5 Variation of pH in soil samples in the presence and absence of earthworms. 

Measured total Bi concentrations(mg/kg 
dry soil) 

pH* 

0 d 14 d without E. andrei 14 d with E. andrei 
0 (Control) 5.85 (0.058) 5.95 (0.072) 6.01 (0.162) 
298 5.44 (0.020) 5.74 (0.036) 6.40 (0.072) 
399.5 5.32 (0.011) 5.35 (0.035) 7.03 (0.105) 
431 5.25 (0.015) 5.37 (0.025) 7.31 (0.251) 
469.5 5.24 (0.030) 5.36 (0.023) 7.30 (0.179)  

* Values of pH (H20) measured in suspension of soil in waterare expressed as mean ± SD, n=4. 

3.5 Conclusions 

The present study demonstrated that bismuth is toxic to E. andrei and the extent of its 

lethality was tied to its bioaccessibility. In general the results showed that Bi bioaccessiblity and 

pH increased drastically in the presence of earthworms. Mobility and other physiological and 

biochemical activities associated with E. andrei might have been partially responsible for the 

noticeable increase in Bi bioaccessibility in soil. Enhanced bioaccessibility of Bi could have been 

caused by intrinsic microbial and other enzymatic activities associated with the earthworms and 

by the release of the metal after ingestion and digestion of soil containing Bi. To say the least, 

the production of chelating agents such as metallophores by E. andrei might enhance Bi 

solubility and thus its bioaccessibility. Finally, since Bi was found to be more toxic than Pb to E. 

andrei, it would be highly recommended to follow cautious procedures while handling and using 

Bi and its salts. Some may argue that Bi-containing chemicals should not be considered harmful 

based on their very poor water solubility (< 4mg/L for Bi citrate). However, because of the 

potential exposure of bismuth to various interaction mechanisms in the environment, e.g., 

interactions with chemical constituents in soil and with nearby biological receptors, then bismuth 

should be considered as a potential labile health hazard. 
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Résumé de l’article en français 

La présente étude décrit la biodisponibilité et les effets chroniques du bismuth chez le ver de 

terre Eisenia andrei en utilisant le test de reproduction de l'OCDE. Des vers de terre adultes ont 

été exposés en sol naturel sableux contaminé artificiellement avec du citrate de bismuth. Les 

concentrations totales moyennes de bismuth dans le sol obtenues par digestion avec du HNO3 

se situaient entre 75 et 289 mg/kg. Les résultats indiquent que le bismuth a diminué 

significativement tous les paramètres de reproduction chez Eisenia andrei à des concentrations 

≥ 116 mg/kg. Cependant, le nombre de cocons éclos et le nombre de juvéniles semblent être 

plus sensibles que le nombre total de cocons, tel que déterminé par CI50; c'est-à-dire 182, 123 

et > 289 mg/kg, respectivement. Le bismuth n'a pas affecté la croissance et la survie d'Eisenia 

andrei et a eu peu d'effet sur l'efficacité phagocytaire des cœlomocytes. Le faible effet 

immunotoxique pourrait s'expliquer par l'implication d'autres mécanismes, à savoir la 

séquestration du bismuth par des composés liant les métaux. Après 28 jours d'exposition, les 

concentrations de bismuth dans les tissus des vers de terre augmentaient avec l'augmentation 

des concentrations de bismuth dans le sol atteignant un état stationnaire de 21.37 mg/kg de 

tissu sec pour 243 mg Bi/kg de sol sec exprimée en teneur totale. Les données indiquent 

également qu'après 56 jours d'incubation, les fractions moyennes de bismuth disponible 

extraites avec une solution aqueuse de KNO3 dans le sol sans vers de terre variaient de 0.0051 

à 0.0229 mg/kg, tandis que dans le sol avec des vers de terre, la concentration de bismuth 

variait entre 0.310 et 1.347 mg/kg. Nous présumons que les mucus et les agents chélateurs 

produits par les vers de terre et par les microorganismes du sol et/ou vivants dans  l’intestin des 

vers de terre pourraient expliquer l’amplification de la bioaccessibilité du Bi. Tandis que, 

d’absorption des contaminants du sol par voie dermale et ingestion chez les vers de terre de 

expliquerait l’accumulation du Bi dans les tissus des vers.  
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4.1 Abstract 

The present study describes bioavailability and chronic effects of bismuth to earthworms Eisenia 

andrei using OECD reproduction test. Adult earthworms were exposed to natural sandy soil 

contaminated artificially by bismuth citrate. Average total concentrations of bismuth in soil 

recovered by HNO3 digestion ranged from 75 to 289 mg/kg. Results indicate that bismuth 

decreased significantly all reproduction parameters of Eisenia andrei at concentrations ≥ 116 

mg/kg. However, number of hatched cocoons and number of juveniles seem to be more 

sensitive than total number of cocoons, as determined by IC50; i.e., 182, 123 and > 289 mg/kg, 

respectively. Bismuth did not affect Eisenia andrei growth and survival, and had little effect on 

phagocytic efficiency of coelomocytes. The low immunotoxicity effect might be explained by the 

involvement of other mechanisms i.e. bismuth sequestered by metal-binding compounds. After 

28 days of exposure bismuth concentrations in earthworms tissue increased with increasing 

bismuth concentrations in soil reaching a stationary state of 21.37 mg/kg dry tissue for 243 mg 

Bi/kg dry soil total content. Data indicate also that after 56 days of incubation the average 

fractions of bismuth available extracted by KNO3 aqueous solution in soil without earthworms 

varied from 0.0051 to 0.0229 mg/kg, while in soil with earthworms bismuth concentration ranged 

between 0.310 to 1.347 mg/kg dry soil.  We presume that mucus and chelating agents produced 

by earthworms and by soil or/and earthworm gut microorganisms could explain this 

enhancement, as well as the role of dermal and ingestion routes of earthworms uptake to soil 

contaminant in Bi accumulation.  

 

Keywords: Trace metals; Soil assessment; Bioaccessibility; Earthworms; Reproduction; 

Phagocytosis 
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4.2 Introduction 

Earthworms are the most abundant soil organisms, they represent around 60-80 % of 

the soil biomass (Rida, 1994). They are able to modify physical, chemical and biological 

properties of soil, as a result of their activities and their interactions with soil organic and 

inorganic constituents (Edwards, 2004; Lemtiri et al., 2014). Earthworm activities in soil enhance 

organic matter decomposition and nutriment cycling and influence soil structure and porosity. 

Thus by improving soil aeration, soil fertility and food availability earthworms affect the 

distribution and activity of soil biota (Cao et al., 2015; Salmon, 2001). The role of earthworms in 

metal pollution monitoring is widely recognized in terrestrial ecosystems. Earthworms are one of 

the best bioindicators of trace metals, because they can biotransform and bioaccumulate metal 

ions in their body (Usmani and Kumar, 2015).  

Bismuth (Bi) is a rare metal in soil, its average background concentration in 

uncontaminated soil is 0.2 µg/g (Bowen, 1979). Bismuth compounds are widely used in various 

industrial applications including manufacturing of drugs, cosmetics and fusible alloys. For some 

years, Bi has been increasingly used as non-toxic alternative to lead (Pb) in various other 

industrial applications such as ammunition formulations, hunting shot, fishing sinkers and 

plumbing fixtures (Fahey and Tsuji, 2006; Urgast et al., 2012), water pipes (Nagata, 2015). 

Such increased industrial and medicinal use of Bi could increase considerably the concentration 

of this element in soils and aquatic environment. For example, some studies showed that 

samples of soil collected from military training areas contain high concentrations of Bi, up to 187 

times higher than concentrations measured in background samples (Marois et al., 2004), 

reaching 184.8 mg/kg dry soil (Berthelot et al., 2008) and ranging between 8 and 5140 mg/kg 

(Johnson et al., 2005). Despite its increased presence in the environment, no data are currently 

available on the chronic toxic effects of Bi on terrestrial invertebrates such as earthworms. A 

recent study on the acute toxicity of Bi to the earthworm reported that the 14 d LC50 was 416 mg 

Bi/kg dry soil, and no effect observed at 298 mg/kg dry soil (Omouri et al., 2016).  In general, 

little is known about the fate, behavior, transport and ecotoxicological effects of Bi in terrestrial 

ecosystems. However, a survey of literature reports studying the toxic effect of Bi based 

compounds on human and wild animal health showed contradictory opinions. Some studies 

reported that Bi is a harmless metal to humans and wild animal health (Sano et al., 2005; 

Tillman et al., 1996; Yadav et al., 2012). While others showed that Bi may reduce sperm 

metabolism and contribute to infertility in men (Ghaffari and Motlagh, 2011) and may 

accumulate in mouse neuronal tissue (Larsen et al., 2005). 
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Heavy metals are the most common soil contaminants. Currently, it is widely recognized 

that measuring metal bioavailability provides a better indicator of metal toxicity than using total 

metal concentrations in contaminated soil (Lanno et al., 2004; Mahbub et al., 2017b; Mahbub et 

al., 2017c). However bioavailability is a very complex concept, different definitions for  

bioavailability exist across many disciplines including pharmacology and toxicology, thus 

creating ambiguity and confusion for environmental scientists (Semple et al., 2004). In the 

present study, we considered the concept of bioavailability as defined by Peijnenburg et al. 

(1997) and ISO (2008).  According to these authors there are three phases for assess 

bioavailability of metals in soil.  In the first, environmental availability (also referred to as 

bioaccessibility) is considered to designate the fraction of metal in soil resulting from a 

physicochemically driven desorption process; in the second, environmental bioavailability 

represents the fraction of metal taken up by the organism following the uptake processes, and 

thirdly, toxicological bioavailability represents the internal concentration of the contaminant 

related to toxic effects. Although the three fraction of availability are widely recognized, 

structural relationship between them has been less investigated. This is probably due to the 

absence of a single, standardized and direct method to actually measure each fraction and the 

limits or inability of traditional statistical approaches to explicitly address structural assumptions 

(Beaumelle et al., 2016). Earthworms are exposed to soil metals by two uptake routes, the first 

via the dermal surface of the dissolved fraction in pore water and the second by direct ingestion 

of the fraction adsorbed/desorbed and sequestrated in soil particles (Le Roux et al., 2016; Ma et 

al., 2009). Current methods to evaluate environmental availability are not suitable to assess the 

portion of metal absorbed by the earthworms via the ingestion route. This lack of assessment 

method indicates the obstacles encountered to measure and to predict the actual fraction of 

bioaccessible metal to earthworms. Furthermore, it is known that once the chemical crosses the 

cellular membrane, others processes like storage, transformation and elimination take place. 

Ultimately, toxicological bioavailability represents the internal concentration of metal causing the 

biological responses and the toxic effects. Therefore in the absence of direct methods to 

evaluate toxicological bioavailability, biological measurement as biomarkers and toxicological 

endpoints (e.g. reproduction, growth) continue to be widely used practices. Reproduction 

parameters have been recommended by some authors as more suitable to evaluate chemicals 

effects on earthworm’s populations (Mahbub et al., 2017a; Žaltauskaitė and Sodienė, 2010). In 

addition, the use of biomarker approach to estimate the sublethal effects of contaminants such 

as metals has increased sharply in recent years. Several studies have reported that various 

metals (e.g. mercury, cadmium, zinc, lead, copper) affected the viability and phagocytic activity 
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of earthworm coelomocytes (Fugère et al., 1996; Fuller-Espie et al., 2011; Sauvé and Fournier, 

2005). 

The aims of the present study were to investigate bioavailability and sublethal toxic 

effects of bismuth on the earthworm Eisenia andrei, in terms of reproduction parameters, growth 

and phagocytosis activity of immune cells. 

4.3 Materials and methods 

4.3.1 Chemicals and reagents 

Bismuth (III) citrate (C6H5BiO7), formaldehyde 37%, and phosphate buffer solution (PBS) 

were purchased from Sigma–Aldrich. The HNO3 and HCl were of analytical grade. The standard 

reference soils TILL-2 and TILL-4 used in this study were provided by Mining and Mineral 

Sciences Laboratories, Ottawa, Canada. Information on physical and chemical characteristics of 

the two reference soils TILL-2 and TILL-4 are available on the Natural Resources Canada 

website (http://www.nrcan.gc.ca/mining-materials/certified-reference-materials/certificate-price-

list/8137). Deionized water (ASTM Type II) was obtained using a Millipore Super-Q water 

purification system or Zenopure Mega-90. Glassware and polyethylene containers were washed 

with acetone, soaked in nitric acid solution (10%, v/v), and rinsed with deionized water.  

4.3.2 Soil characteristics and samples preparation 

The natural sandy soil used in this study was obtained from Canadian Forces Base 

Valcartier (Qc, CAN) located approximately at 25 km north of Quebec city (latitude: 46.90, 

longitude: 71.49 and altitude: 170 meters). The soil was collected from a site located in a non-

contaminated area at 0-15 cm deep. This soil is representative of soil from Canadian range 

training area and similar soils were used in earlier toxicological studies to consider higher 

bioavailability of explosive and metals (Dodard et al., 2013; Robidoux et al., 2004; Savard et al., 

2007). Physical and chemical characteristics of this soil are shown in Table 4.1. Soil was spiked 

by adding bismuth citrate (C6H5BiO7) in the powder form to soil samples separately to obtain the 

following nominal concentrations: 100, 150, 200, 250, 300 and 350 mg Bi/kg dry soil. The 

nominal concentrations selected were based on the results of preliminary lethality tests (data 

not shown). A negative control (without Bi citrate added) was prepared by adding deionized 

water only to the soil. Four replicates for each Bi concentration tested were prepared. Spiked 

soils were mixed for 20 ± 2 h in a rotary mixer to obtain a homogeneous distribution of Bi citrate. 

http://www.nrcan.gc.ca/mining-materials/certified-reference-materials/certificate-price-list/8137
http://www.nrcan.gc.ca/mining-materials/certified-reference-materials/certificate-price-list/8137
https://courriel.iaf.inrs.ca/owa/redir.aspx?C=Vr40zrjwzWz6iuCr9Dyjx3lr54kuFQF8BqXWtzC5yBXecqO5RsfUCA..&URL=https%3a%2f%2fen.wikipedia.org%2fwiki%2fQuebec_City
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The soil was then rehydrated with deionized water to 75% of its water holding capacity (WHC) 

by adding 46 ml/500 g dry soil. WHC was determined by saturating the soil with deionized water 

and measuring the water content (Robidoux et al., 2000). Water content was determined in 

separate studies, by measuring the loss of soil weight after drying for 18 h at 105 ºC in an oven.   

 

Table 4.1 Summary of physical and chemical characteristics of natural soil collected at the non-
contaminated area. 

Parameter                                           Measurement 

pH 5.96 

Humidity (%) 7.5 

Total organic carbon (%) 2 

Sand (%) 97.6 

Silt (%) 1.6 

Clay (%) 0.7 

Argent (ppm) < 2 

Arsenic  (ppm) < 5 

Barium (ppm) 11 

Cadmium (ppm) < 0.5 

Cobalt (ppm) 2 

Magnesium (ppm) 180 

Mercury (ppm) <0.02 

Molybdenum (ppm) <1 

Nickel (ppm) 1 

Lead (ppm) <5 

Zinc (ppm) 31 

Bismuth (ppm) <0.05 

 

After hydration, the soil samples were mixed overnight in a rotary mixer, and kept at room 

temperature for 2 weeks to stabilize. Soil aliquots were measured at the start (t= 0), at t = 28 d 

and end of the exposure test (t = 56 d), to determine total and bioaccessible Bi, moisture 

content, and pH. The pH of the soil samples was taken using a 1:5 (v:v) suspension of soil in 

water (ISO, 2004). 
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4.3.3 Extraction and analysis of bismuth 

Total recoverable Bi in soil was determined as described by Sauvé et al. (1997). Briefly, 

soil samples were dried at 105 ºC for 18 ±2 h, then aliquots (0.5 g) of the dry soil were digested 

in 10 mL of concentrated HNO3 for 90 min at 85 ºC. The bioaccessible fraction of Bi in soil at 

t=0, t=28 d and t=56 d was determined using the weak KNO3 (0.01M) neutral salt aqueous 

solution as performed by Berthelot et al. (2008); Sauvé et al. (1998). Approximately 20 mL of 

0.01 M KNO3 solution was added to 10 g soil (dry weight). The samples were then shaken 

overnight with a rotary mixer (50 revolutions per minute) and centrifuged (11000 g) for 15 min at 

20 °C. The supernatant was filtered through a 0.45 μm Millipore polytetrafluoroethylene 

membrane. The filtrates were acidified with HNO3 (2% v/v) and conserved at 4 °C until analysis 

by Inductively Coupled Plasma/Optical Emission Spectrometry (ICP-OES, Agilent Technologies 

5100) or by Graphite furnace atomic absorption spectrometry (GFAAS,Varian, SpectrAA 220 Z). 

Validation of the extraction and analysis method was performed using the two standard 

reference soils TILL-2 and TILL-4.  

The extraction of Bi from earthworm tissue after 28 days of exposure was achieved 

following a digestion procedure with concentrated HNO3 and HCl (CEAEQ., 2003). The 

earthworms were first frozen, then lyophilized and crushed. Aliquots (100 mg) of the tissue were 

treated with 3 mL of concentrated HNO3 and incubated overnight at room temperature. The 

resulting tissue was treated with concentrated HCl (1mL) and heated for 45 min at 105 °C using 

the digestion system (DigiPREP MS SCP Science). Then added 5mL of deionized water and 

heated at 80 °C for 30 min. Finally, the tissue mixture was cooled at room temperature and 

filtered through a 0.45 µm Millipor polytetrafluoroethylene membrane. The filtrates were diluted 

with deionized water up to 50 mL and Bi contents were determined by ICP-OES. 

4.3.4 Earthworm reproduction test 

Earthworms (Eisenia andrei) used in this study were obtained from Carolina Biological 

Supply (Burlington, NC) and was initially used to establish laboratory culture. Earthworms were 

incubated in a bedding (Magic Products, Amherst Junction WI) supplemented with a dry grain-

based food (Magic Worm Food, Magic Products) and maintained at 20 ± 1 ºC with 70% 

humidity, and a light-to-dark cycle of 16:8 h. Only adult earthworms (ranging from 300 to 600 mg 

wet weight each) with well-developed clitellum were used.  
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Earthworm reproduction test was performed according to the Organisation for Economic 

Co-operation and Development Earthworm Reproduction test (OECD, 2004). After 24 h 

acclimation in clean natural soil, ten worms were individually rinsed, weighted and added to 

each replicate glass jar containing 500 g of the natural amended soil. The number of surviving 

E. andrei as well as the wet mass per replicate were recorded at 28 d. The soils containing 

cocoons were returned to jars for another 28 d. The adult worms (per replicate) were depurated 

for 24 h on wet filter paper at room temperature in the dark to eliminate gut content. Then adult 

worms were rapidly used for phagocytosis assay mentioned below or frozen and stored at -80 

°C until acid digestion to evaluate Bi body content. At the end of experiment (56 days), soils 

were sieved over 0.5, 1 and 2 mm mesh sieves, and the number of hatched and non-hatched 

cocoons as well as the number of juveniles were recorded. The pH and the water content were 

measured at 0, 28 and 56 days.  

4.3.5 Phagocytosis assay 

4.3.5.1 Coelomocytes extrusion 

Coelomocytes were extruded based on the electric method described by Massicotte et 

al. (2003). In brief, a single worm was inserted into a 15-ml tube containing 3 ml of Lumbricus 

balanced salt solution (LBSS) prepared as reported by Brousseau et al. (1997).The liquid 

medium with the earthworm in the tube was submitted to a 6 V current for 20- 30 s using 

aluminium wires. Then, the worm was removed from the tube and the solution was gently 

shaken. Total number of cells and initial cell viability were determined by diluting 25 µl of cell 

suspension with 25µl of 0.4% trypan blue (Sigma-Aldrich, USA). The resulting cell suspension 

was placed into an improved Neubauer haemocytometer and was microscopically observed 

(Massicotte et al., 2003; Sauvé et al., 2002).  

4.3.5.2 Phagocytosis measurement 

Phagocytic activity of extruded coelomocytes was measured based on the flow-

cytometric method developed by Brousseau et al. (1999) and as described else-where 

(Belmeskine et al., 2012; Massicotte et al., 2003). In brief for each cell suspension, 1.716 µm 

fluorescent latex beads (Polysciences Inc., Warrington, PA, USA) were added in a bead: cell 

ratio of 100:1. The cell suspensions containing the beads were then incubated for 18 h in the 

dark at room temperature. To remove the beads that were not phagocyted, the cell suspension 

was layered over a 3% bovine serum albumin (BSA) and centrifuged at 150 g, 4°C and for 8 

min. The cells collected in the pellet were then resuspended in 500 µl of hematall (Fisher 
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Scientific, Ottawa, Ont, Canada) containing 0.185% formaldehyde and 0.2% sodium azide. The 

number of beads phagocyted per cell was measured by flow cytometry (Cytomics FC 500, 

Beckman Coulter) in FL1 and for each sample, the fluorescence of 10000 events was recorded. 

The results were expressed as the percentage of cells that engulfed one bead and more 

(phagocytic activity) or three beads and more (phagocytic efficiency).  

4.3.6 Statistical analyzes 

Reproduction data were analyzed using the ToxCalc program (Version 5.0; Tidepool 

Scientific Software, McKinleyville, CA). The toxicity endpoints such as point estimates (inhibition 

concentration IC25 and IC50) were obtained by the linear interpolation method. The no observed 

effect concentration (NOEC) and lowest observed effect concentration (LOEC) were estimated 

using the parametric hypothesis test (Dunnett’s Test). Normality of survival data was tested by 

the Shapiro-Wilk test and equality of variance using Bartlett’s test. The program JMP IN (v 4.04, 

SAS Institute Inc.) was used to analyze viability, phagocytosis and pH data. First, an ANOVA 

was applied followed by a multiple comparisons test (Dunnett's test) in order to detect treatment 

leading to significant differences compared with the controls. A level of p < 0.05 was considered 

statistically significant for all statistical tests. 

4.4 Results 

4.4.1 Total and bioaccessible Bi in soils and bioavailable Bi in earthworm tissue 

Total and bioaccessible Bi measured in soil samples at t=0, after 28 days, and at the 

end of experiment (t=56 d) in the presence and absence of Eisenia andrei and in earthworm 

tissue are shown in Table 4.2. The average percentage recovery of total Bi from soil, calculated 

as the ratio of total measured concentrations and calculated nominal concentrations, varied 

between 75± 3.04 and 84.8 ± 7.48 % (Table 4.2). Recoveries of total Bi in the two reference 

soils TILL-2 and TILL-4 ranged between 97.95 ± 8.90 % and 87.08 ± 5.09 %, respectively (data 

not shown). The recovery percentage obtained, indicate that the HNO3 digestion method can be 

considered as a good method to recover total Bi from soil. The average fraction of bioaccessible 

Bi extracted by the KNO3 method at t=0 increased with increasing total Bi concentrations in soil, 

from 0.0054 to 0.1056  mg bioaccessible Bi/kg dry soil for 75 and 289 mg total Bi/kg dry soil, 

respectively. However, after 56 days in soil without E. andrei the fraction of Bi bioaccessible 

decreased compared to the values measured at t=0 (Table 4.2). At 28 d in the presence of E. 
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andrei bioaccessible Bi concentrations in soil increased significantly reaching 1.864 mg/kg 

(Table 4.2). Concentrations of Bi bioaccessible measured after 28 days incubation in soil with 

earthworms increased by a factor of 32.59, 39.38, 36.37, 28.98, 18.97 and 17.75 compared to 

those measured at 0 day for 75, 116, 166, 212, 243 and 289 mg total Bi/kgdry soil, respectively. 

Similar trends were observed comparing the concentrations of Bi bioaccessible obtained at 56 

days in soil with E. andrei to those obtained at t=0 d and at t=56 d in the absence of 

earthworms. The results showed also that in soil with earthworm after removal of adult 

earthworms at the mid-term (28 d), the fraction of Bi bioaccessible did not change drastically at 

56 days. Bi body burdens study revealed that the earthworm absorb relatively high 

concentrations (6-21 mg/kg) of Bi until it reached the stationary state (Table 4.2). The average 

Bi concentration measured in earthworms tissue after 28 days incubation was 6.48, 16.05, 

15.45, 21.30 , 21.37, 21.26 mg/kg dry earthworm tissue for  0.176 , 0.382, 0.582 , 1.049, 1.328 , 

to 1.864 mg Bi bioaccessible/kg dry soil. 
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Table  4.2 Total and bioaccessible Bi measured in soil samples at the beginning (t=0), at 28 days, and at the end of experiment (t=56 d) 
in the absence and in the presence of Eisenia andrei (E. a) and in earthworm tissues. 

Note: Data are reported as mean ± (SD), n = 3–4. When a contaminant was not detected, results are presented as: <limit of detection (LD). (a) Bi extracted from 
soil with HNO3. (b) and (c) Bi extracted from soil with KNO3.(d) Bi extracted from  earthworm tissue. 

 

 

 

Nominal Bi 

(mg/kg soil) 

Total Bi  

(mg/kg soil) (a) 

Total recovery 

(%) 

Bioaccessible Bi with E. a (mg/kg soil) (b) 

 

Bioaccessible Bi 

without E.a. t=56 d 

(mg/kg soi) (c) 

Bi body burdens 

t=28 d (mg/kg 

tissue) (d) 

t=0 d t=28 d t=56 d 

0 (control) <LD ND < LD < LD < LD < LD < LD 

100 75 (3.0) 75 (3.04) 0.0054 (0.0018) 0.176 (0.058) 0.310 (0,177) 0.0051 (0.0015) 6.48 (1.35) 

150 116 (2.5) 77.3 (1.70) 0.0097 (0.0009) 0.382 (0.097) 0.584 (0,285) 0.0090 (0.0030) 16.05 (2.18) 

200 166 (19.1) 83 (1.70) 0.0160 (0.0025) 0.582 (0.058) 0.636 (0,075) 0.0102 (0.0035) 15.45 (3.4) 

250 212 (18.7) 84.8 (7.48) 0.0362 (0.0010) 1.049 (0.294) 1.132 (0,209) 0.0156 (0.0030) 21.30 (4.19) 

300 243 (26.1) 81 (8.72) 0.0709 (0.0190) 1.328 (0.610) 1.006 (0,432) 0.0229 (0.0053) 21.37 (10.09) 

350 289 (21.4) 82.5 (6.12) 0.1056 (0.0107) 1.864 (0.169) 1.347 (0.244) 0.0229 (0.0041) 21.26 (2.12) 
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4.4.2 Reproduction data 

The survival data reported in Table 4.3 showed that total Bi concentrations ranging from 

75 to 289 mg/kg dry soil were not lethal to Eisenia andrei. Furthermore, Bi concentrations tested 

did not caused weight loss in earthworms after 28 d of exposure in natural sandy soil spiked 

with bismuth citrate. No significant difference (Dunnett’s test, p<0.05) in percentage growth of 

earthworms (average percentage of initial minus final body weight) was observed in Bi 

treatments compared to control (soil without Bi citrate added). As Table 4.3 indicates, the 

presence of earthworms in soil lead to increase in pH values. The pH values at 56 d in soil with 

E. andrei were much higher compared to those measured at t=0 as well as to those measured 

at 56 d in the absence of E. andrei. At 56 d and  in the presence of earthworms soil pH 

increased significantly (p<0.05) from 6.83 ± 0.172 to 8.02 ± 0.214 for control and 289 mg Bi/kg 

dry soil, respectively, while the pH  measured in the absence of earthworms varied between 

5.98 ± 0.159 to 6.16 ± 0.110. 

Table 4.3 Responses of earthworm Eisenia andrei to Bi spiked natural soil. 

Total Bi  

(mg/kg dry 

soil) 

Adult 

survival  

(%, 28d) 

Hatchability(a) 

( %, 56d) 

   Adult growth(b) 

(%, d 28) 

 

     pH                                      

0 d 56 d without E. 

andrei 

56 d with E. 

andrei 

 0 (control) 100 (0) 74.3  (11) 29.6 (6.2) 5.87 (0.138) 5.98 (0.159) 6.83 (0.172) 

75 100 (0) 77 .9 (8.2) 23.6 (9.6) 5.81 (0.140) 5.95 (0.154) 7.55 (0.127)* 

116 100 (0) 52.6 (27) 34.2 (5.7) 5.89 (0.085) 6.04 (0.130) 7.77 (0.109)* 

166 100 (0) 54.0 (22.7) 28.2 (9.4) 5.97 (0.077) 6.04 (0.129) 7.70 (0.293)* 

212 100 (0) 46.8 (20) 31.1 (5.2) 5.99 (0.068) 6.10 (0.109) 7.91 (0.237)* 

243 100 (0) 29.4 (21.8) 26.1 (6.4) 5.92 (0.014) 6.12 (0.114) 7.90 (0.370)* 

289 100 (0) 18.0 (11.4) 22.8 (10.5) 5.74 (0.021) 6.16 (0.110) 8.02 (0.214)* 

Data are expressed as mean ± SD, n=4.(a) Number of hatched/number of total cocoons. (b) Mean change in body 
weight during the experiment (average of initial minus final body weight).  * Significantly different from the control 
(p<0.05). 
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Figure 4.1 shows the effect of total Bi concentrations ranging from 75 to 289 mg/kg dry 

soil on earthworm reproductive parameters. The number of total cocoons, number of hatched 

cocoons and number of juveniles decreased significantly (p<0.05) following the increasing of 

total Bi in soil. However, the number of juveniles and the number of hatched cocoons were more 

sensitive than the number of total cocoons according to IC25 and IC50 values shown in Table 4.4. 

The IC25 and IC50 values obtained using linear interpolation method were 81, 86, 126 and 123, 

182, > 289 mg Bi/kgdry soil for number of juveniles, number of hatched cocoon and number of 

total cocoon, respectively.   

 

 

 

Figure 4.1 Effects of bismuth on various reproductive parameters using earthworm Eisenia andrei 
after 56 days of exposure. 
(error bar: ± SD, n = 4). * significantly different from the control (p<0.05). 
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Table 4.4 Reproductive toxicity endpoints using Eisenia andrei after 56 days of exposure in 
natural contaminated soil. 

Reproduction parameters NOECa LOECb IC25 (95% CI)c IC50 (95% CI)d CVe R2 

Total number of juveniles 75 116 81 (33-110) 123 (85-193) 93 0.97 

Total number of cocoons < 75 75 126 (30-275) > 289 <75 0.96 

Number of hatched cocoons 75 116 86 (45-132) 182 (55-246) 93 0.92 

NOEC, no observed effect concentration; LOEC, lowest observed effect concentration; IC25, inhibiting concentration 
for a 25% of effect; IC50, inhibiting concentration for a 50% of effect; CV, chronic value derived from the geometric 
mean of NOEC and LOEC values. R2, regression coefficients for IC values. a, b, c, d, e concentrations of Bi mg/kg 

4.4.3 Biomarkers responses 

4.4.3.1 Viability and phagocytic activity of coelomocytes 

Viability and phagocytic efficiency of coelomocytes extracted from earthworm after 28 d 

of exposure to various Bi concentrations are shown in Figure 4.2. Coelomocytes viability was 

not affected by Bi concentrations tested in this study. The percentage of coelomocytes viability 

was ≥ 89 % in all Bi concentrations. The phagocytosis efficiency response of coelomocytes 

showed a fluctuating pattern (Figure 4.2). At lower concentrations Bi was found to reduce 

phagocytic efficiency. Exposure of E. andrei to 116 mg Bi/kg dry soil, significantly (p<0.05) 

reduced phagocytic efficiency of coelomocytes compared to the control. In contrast, at higher 

concentrations (i.e. 166, 212, 243 and 289 mg Bi/kg dry soil total content) phagocytic efficiency 

of E. andrei coelomocytes tend to increase but not significantly compared to control. 
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Figure 4.2 (A) Effect of various concentrations of Bi on the viability and phagocytic efficiency of 
coelomocytes in E. andrei exposed 28 days in spiked soil. (B) Confocal microscopy of E. andrei 
coelomocytes cells phagocytized fluorescent latex beads. 
(error bar: ± SD, n = 4). * significantly different from control (Dunnett’s test, p<0.05). (a) cell phagocyted 1 
bead, (b) cell phagocyted 2 beads, (c) and (d) cell phagocyted more than 2 beads. 

4.5 Discussion 

There is little information available on the environmental effects of Bi-based compounds. 

The present study focused on the availability, uptake and chronic effects of Bi metal to the 

earthworm E. andrei in an artificially contaminated natural soil.  

4.5.1 Soil and tissue Bi concentrations 

Total Bi concentrations in soil tested in this study were close to or lower than total 

concentrations measured in soil samples collected at military training areas reported by 

Berthelot et al. (2008) and Johnson et al. (2005), i.e. 184.8 and 5140 mg Bi/kg, respectively. 

However, it is now recognized that total metal concentrations in soil is not a good indicator to 

evaluate risks associated with soil contamination. The potential toxicity of a metal in soil 

depends rather on its concentration in soil aqueous phase, the nature of its association with 

other soluble species, and on the ability of soil to release the metal from the solid phase 

(Krishnamurti and Naidu, 2002). The results of this study showed that for the same total Bi 

concentration, the fraction of bioaccessible Bi varied with time and with the presence or 

absence of earthworms in soil (Table 4.2). In soil without E. andrei, Bi bioaccessibility 

* 

(A) a 

b 

c 

d 

(B) 
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decreased with time probably due to complexation of Bi with other soil constituents following the 

aging of Bi in soil. The effects of aging on metal availability in soil have been reported by many 

authors (Lock and Janssen, 2003; Schreck et al., 2011). In contrast, in soil with E. andrei, Bi 

bioaccessibility increased considerably with time. Bismuth was highly more bioaccessible in soil 

for all concentrations tested after 28 days of exposure compared to the values measured at the 

beginning of exposure. Furthermore, once adult earthworms were removed, the pattern of Bi 

availability at 56 d did not change drastically as indicated in Table 4.2.  In the same trend, 

recent studies reported the importance to consider the factors influencing pore water availability 

of Hg and Pb in the assessment of soils toxicity (Kader et al., 2016; Mahbub et al., 2016). The 

increase in metal availability in soil due to the presence of earthworms is consistent with the 

findings of previous studies (Ma et al., 2002; Smith et al., 2010b). Ma et al. (2009) have 

postulated that activity of enzymes in the gastrointestinal fluid of earthworms (e.g. cellulase, 

amylase) can increase metal availability by releasing the metals sequestered in soil organic 

matter. The heavy-metal-chelating metallophores produced by earthworms could contribute to 

solubilisation of Bi as suggested for Cu by Wen et al. (2006). Other studies suggested that 

earthworms could stimulate the growth of soil microbial populations which are able to degrade 

soil organic matter and release the organically bound metals (Rada et al., 1996; Wen et al., 

2004). In addition, it is well known that diverse physicochemical factors can influence metal soil 

partitioning e.g. pH, soil organic content, cation exchange capacity (CEC) and clay content. In 

this study the values of pH increased from 0.85 to 1.86 units. Similarly Wen et al. (2006) have 

reported that soil pH increased from 0.2 to 1.1 units due to earthworm Eisenia fetida activity. An 

increase in soil pH observed in the presence of earthworms (Table 3) is consistent with other 

studies (Berthelot et al., 2008; Ma et al., 2002; Udovic et al., 2007). The ability of earthworms to 

increase soil pH has been attributed to the granules of calcium carbonate produced by the 

calciferous glands located inside the earthworm esophagus (Lee, 1985), their alkaline urine 

(Salmon, 2001) and by cutaneous mucus secretion (Schrader, 1994). Thus, this noticeable 

increase in soil pH could influence the mobility and the bioavailability of metals such as Bi in 

soil. Many studies have reported that an increase in soil pH decrease the bioavailability of Cd, 

Ni and Zn (Kashem and Singh, 2001) and Zn (Waalewijn-Kool et al., 2014). At the opposite, 

high soil pH could stimulate bioavailability of metals such as Co and Mg (Adamczyk-Szabela et 

al., 2015).According to this study, the fraction of Bi bioaccessible in soil, and consequently the 

fraction of Bi bioavailable for uptake by soils organisms increased despite the pH rise induced 

by earthworm activity. The rise in soil pH might increase the mobility of metals including Bi, due 

to an increase in the number of pH-dependent cation-exchange sites on the soil surface as 
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suggested by Hou et al. (2006). The mobility and the bioavailability of Bi in soil remains little 

known. According to Jung et al. (2002) bioavailability and uptake of Bi by plant from soil could 

be influenced by several soil factors such as organic matter content and soil texture. Hou et al. 

(2005) reported that Bi seems to be retained in soil as function of matter organic content, 

surface area and aluminum concentration. Similarly Berthelot et al. (2009) found that total Bi 

concentration and clay content influenced positively Bi bioaccessibility in soil, whereas total 

organic carbon and amorphous aluminium oxide exert inverse effect. However, total carbon 

content seemed to be the most important soil parameter to influence soil Bi bioaccessibility 

(Berthelot et al., 2009).  

Earthworms can tolerate and accumulate heavy metals in their bodies. They absorb the 

dissolved chemicals in the interstitial water through their moist body walls and also ingest 

contaminated soil particles passing the chemical from mouth to the gut. From the results of this 

study, it is clear that earthworm E. andrei can uptake and accumulate high concentrations of Bi 

within its body. After 28 days of exposure, Bi body burdens increased reaching a stationary 

state at 21.30 ± 4.19 mg Bi/Kg dry tissue. This result is consistent with the finding of Berthelot et 

al. (2008) who reported Bi body burden up to 22.8 ± 7.5 mg Bi/kg dry tissue in earthworms after 

28 d of exposure  to soil contaminated by a mixture of metal (Pb, Cd, Zn, Cu, Bi, Cr, Ni )  and 

explosive (HMX). In earthworms, there are two major sites to accumulate heavy metals, the 

posterior alimentary canal (Morgan et al., 1989), and the chloragogenous tissue (Morgan and 

Morris, 1982). It is known that the pattern of metal accumulation in earthworms depends on 

time, species, type of soil, metal essentiality and concentration (Nahmani et al., 2009; Smith et 

al., 2010a; Spurgeon and Hopkin, 1999). Bi is a non-essential element for living organisms, thus 

Bi sequestration or accumulation might be considered as one of the potential routes of Bi 

detoxification. Our findings showed also that the fraction of bioaccessible Bi measured in soil at 

t=0 d were too low to explain the values of Bi accumulated in earthworm’s tissues. The same 

finding have been reported by Berthelot et al. (2008), for example, an earthworm body 

concentration of 22.8 ± 7.5 mg Bi/kg dry tissue was recorded in soil where Bi bioaccessible at 

t=0 was below detection limit.  In general, the increase in the use of Bi such as in manufacturing 

ammunition has been justified by the low solubility of Bi compounds which is considered as an 

important factor in limiting its bioavailability to biological receptors in the environment. However, 

this study revealed that the presence of E. andrei enhanced Bi bioavailability. A bioavailability 

study of bismuth containing shots reported that Bi was detected in blood and urine of the tested 

rats due in part to the bio-mobilisation of metal from the alloy (Urgast et al., 2012).  
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4.5.2 Effects of Bi on earthworm reproduction 

The chronic effects of Bi on soil invertebrates such as earthworms have not been 

reported up to now. This study showed that total Bi concentrations ≥ 116 mg/kg dry soil 

decreased significantly (p<0.05) several reproduction endpoints (e.g. number of juveniles and 

number of cocoons) in E. andrei. However, no significant effect of Bi recorded at total 

concentrations ≤ 289 mg/kg on the survival and the growth of E. andrei. Similarly, some studies 

reported that earthworm growth is a less sensitive parameter compared to reproduction (Van 

Gestel et al., 1993; Žaltauskaitė and Sodienė, 2010), and its reduction generally coincides with 

the first occurrence of mortality (Ma, 1984). The relationship between growth and reproduction 

of earthworms exposed to metals is still unclear. Burgos et al. (2005) reported a negative 

correlation between body growth and cocoons production on earthworms. Soil contaminants 

could affect earthworm reproduction via direct or indirect pathways. The indirect pathway could 

best be explained by the decrease of the energy available for reproduction due to its use to 

compensate the energy needed for the defense mechanisms (Savard et al., 2007). The growth 

and reproduction data of this study suggest that Bi has direct effects on E. andrei reproduction. 

The values of IC50 estimated of linear interpolation method were 123, 182 and > 289 mg Bi/kg 

dry soil for the number of juveniles, the number of hatched cocoons and total number of 

cocoons, respectively. Thus number of juveniles and number of hatched cocoons were more 

sensitive compared to the total number of cocoons. This could be explained by the fact that Bi 

affect more the fertility of cocoons than their production. On the other hand, after the cocoons 

are deposited into the contaminated soil, available Bi could affect the development of embryos 

and prevent hatching. This study showed that despite the low solubility and availability of Bi in 

soil at the beginning of exposure, all earthworm reproduction endpoints have been significantly 

reduced after 56 d. Bioaccessible Bi concentrations in soil at t=0 is of little relevance to explain 

its toxic effects on earthworms, because the presence of earthworms enhanced considerably 

the availability of Bi in soil. In addition and as we discussed above, there are two routes for the 

uptake of metals form soil in earthworms, the dermal and the ingestion uptake. This implies that 

the pathway by ingestion promotes the absorption of the non-soluble portion of the metal. 

Chelating agents excreted by earthworms or by microorganisms living in earthworms (i.e. gut, 

skin) and soil could also enhance availability and uptake of metals such as Bi by earthworms. 

Thus considering only the metals water solubility to predict metals toxicity on soil organisms is 

not sufficient.  
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In several industrial applications, Bi is widely promoted as non-toxic substitute to Pb, 

which caused an increase in Bi production and consumption. The IC50 for total number of 

cocoon obtained in this study was > 289 mg Bi/kg.  Savard et al. (2007) reported that Pb 

affected total number of cocoons at much higher concentration, i.e. the IC50 value was 1068 mg 

Pb/kg. Whereas Berthelot (2007) reported a reproduction parameter at a much lower 

concentration, i.e.  IC50 was 81 mg Pb/kg. Literature results showed a large difference in IC50 for 

total number of cocoons, probably due to the difference in availability or/and absorption of Pb in 

each study. Additionally, Bi has properties very similar to those of Pb (Rohr, 2002), thus similar 

behaviour in soil may be presumed. In field-soil samples contaminated by mixture of metal (e.g. 

Pb, Cd, Zn, Cu, Bi, Cr, Ni) a competition between Bi and Pb was assumed (Berthelot et al., 

2008). These authors reported that despite higher Pb soil availability than Bi at t=0, Bi was 

found to be more available in soil and more accumulated in earthworm tissues at the end of 

exposure than Pb.    

4.5.3 Viability and phagocytosis responses 

The immune system parameters such as phagocytosis have been used as sensitive sub-

lethal endpoints to assess toxicity of various metals to earthworms. Currently no data are 

available regarding the Bi effects on the phagocytosis activity of earthworm immune cells.  Many 

studies showed that the exposure to mercury, cadmium, zinc affected coelomocytes 

phagocytosis (Fugère et al., 1996; Sauvé and Fournier, 2005; Sauvé et al., 2002). The present 

study indicates that Bi affected slightly coelomocytes phagocytic efficiency and no effect was 

observed on either the phagocytic activity or coelomocytes viability. The measurement of 

coelomocytes viability indicated that the phagocytic effect was not the result of a decrease in 

cell viability. However, coelomocytes phagocytic efficiency showed a fluctuated dose-response 

curve. Lower concentration of total Bi (75 and116 mg/kg) tested decreased the phagocytic 

efficiency (ability of coelomocytes to phagocyte tree beads and more). Whereas, high 

concentration of Bi (≥ 166 mg/kg), seemed to slightly stimulate the phagocytic efficiency. Sauvé 

et al. (2002) and Fugère et al. (1996) reported that several metals (e.g. Hg, Cu, Cd, Ag) can 

induce a drastic inhibition of earthworms coelomocytes phagocytosis with increasing metal 

concentration. These authors also showed that metal immunotoxicity vary considerably with 

type of metals and among earthworm species. Thus the low immunotoxicity effect of Bi could be 

due to the fact that E. andrei phagocytic cells were less sensitive to Bi exposure. On the other 

hand metal compartmentalization in earthworm coelomocytes could explain the difference 

between metals toxicities. According to Fugère et al. (1996), Hg, Cd and Zn affected both 
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viability and phagocytosis of earthworms coelomocytes more than Pb, due to sequestration of 

Pb by chloragosome cell. Earthworm coelomocytes are classified in three major subpopulations: 

hyaline amoebocytes (consisting of neutrophils and basophils), granular amoebocytes 

(comprised of granulocyes, acidophils), and chloragocytes (also referred to as eleocytes) 

(Fuller-Espie, 2010; Stein et al., 1977). Several studies reported that only amoebocytes cells are 

capable of phagocytosis (Fuller-Espie, 2010; Stein et al., 1977), while the chloragocytes contain 

chloragosomes granules which are involved in metals sequestration. Indeed Ireland and 

Richards (1977) suggested that the metabolism of contaminated chloragocytes was directly 

involved in Pb sequestration. In the case of Bi, we presume that sequestration of Bi by 

chloragoctes cell could decrease the availability of this metal to ameobocytes cell hence 

explaining in part the low phagocytic responses. A recent study reported a bimodal dose 

response curve in coelomocytes exposed to different metals that was explained by the role and 

specific sensitivities of coelomocytes subpopulations (Irizar et al., 2015). However, the 

involvement of other defense mechanisms in earthworms as metal binding protein 

metallothioneins might explain the low immunotoxicity of Bi. Obviously, more investigations are 

needed to elucidate the exact mechanisms of Bi toxicity to earthworm reproduction and 

biomarker responses. 

4.6 Conclusions 

The present study demonstrated that Bi induced harmful effects to E. andrei reproduction. 

Bi inhibited all reproduction parameters investigated (number of juveniles, number of hatched 

cocoons and total number of cocoons) at total concentrations ≥ 116 mg/kg dry soil. However, 

total Bi concentrations ≤ 289 mg/kg dry soil, did not affect the survival and growth of earthworms 

and had little effect on phagocytic response of E. andrei coelomocytes. Our results revealed 

also that E. andrei enhanced soil pH and Bi bioaccessibility. Physical and biochemical response 

associated with earthworm activities in soil could explain in part the increase in Bi 

bioaccessibility and hence Bi uptake and toxicity. Furthermore, the Bi tissue concentrations data 

showed that E. andrei can absorb and accumulate relatively high concentration of Bi within their 

tissue, suggesting that E. andrei is a good candidate for environmental monitoring of Bi. The 

increase of Bi bioavailabilty in soil by earthworms could increase the risk of exposure for other 

soil organisms such as plant and other receptors via the trophic transfer. Although the present 

study provided some insights into the availability and toxicity of Bi in soil environment, further 
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investigations of the fate, biogeochemical interactions and toxicity mechanisms of Bi in 

earthworms and other organism are needed.   
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5 CHAPITRE 5 : DISCUSSION ET CONCLUSIONS 

Depuis quelques années, l’utilisation et le développement de nouveaux composés à base 

de Bi ne cessent de croitre. Ainsi, l’augmentation des niveaux actuels de Bi dans les 

écosystèmes terrestres et aquatiques est une réalité incontestable. En effet, la contamination 

des sols par le Bi a été mise en évidence par plusieurs études comme présentées dans la 

section 1.1.1.  Le premier objectif de cette thèse était centré sur l’évaluation des effets aigus de 

Bi sur deux organismes clés du sol à savoir les vers de terre et les plantes. Pour cela, des 

concentrations de Bi représentatives des concentrations environnementales, tel que rapporté 

dans la littérature, ont été sélectionnées. En premier lieu, la phytotoxicité du citrate  et du nitrate 

de Bi a été étudiée (Chapitre 2). Les résultats obtenus à partir des tests de contact sur papier 

filtre contaminé ont montré que les deux sels de Bi inhibent la germination et la croissance 

radiculaire chez la plante Lolium perenne. Cependant, la sévérité de l’inhibition varie en fonction 

du type de sel de Bi utilisé. En effet, pour les mêmes teneurs en  Bi total (6.5, 13.1, 26.1, 52.2, 

104.4, 208.9 mg Bi/L), le nitrate de Bi est plus toxique que le citrate de Bi. Par exemple, les 

valeurs des concentrations inhibitrices de l’élongation radiculaire CI25  et CI50 estimées par 

interpolation linéaire étaient de 23.79 et 60.34 mg/L pour le nitrate de Bi et de 45.22 

et 139.5 mg/L pour le citrate de Bi, respectivement. Dans ces mêmes tests, des diminutions 

significatives du pH des solutions aqueuses de nitrate de Bi testées suivant l’augmentation des 

concentrations de nitrate de Bi ont été observées. Un effet similaire a été observé dans le cas 

du citrate de Bi, mais d’une manière moins drastique. La différence de toxicité causée par le 

nitrate de Bi comparée à celle du citrate de Bi pourrait s’expliquer d’une part, par la plus faible 

solubilité du citrate de Bi dans l’eau comparée à celle du nitrate de Bi. En effet, le nitrate de Bi 

est relativement plus soluble dans l’eau que le citrate de Bi (Briand et al., 1999, Larrañaga et 

al., 2016).Ainsi, la solubilité plus élevée du nitrate de Bi, entrainerait une fraction de Bi 

bioaccessible plus grande, par conséquent une toxicité plus élevée. D’autre part, l’exposition 

des graines de Lolium perenne à des milieux très acides (pH≤ 3) pourraient contribuer à 

l’inhibition de leur germination et de leur croissance radiculaire. En effet, même si Lolium 

perenne peut tolérer une gamme de pH assez large, allant de 4.5 à 8.4 (Alberta  Agriculture and 

Forestry, April 2004), des inhibitions significatives de la germination et de la croissance ont été 

observées chez Lolium perenne cultivée dans des sols à  pH≤ 3 (Vicaș et al., 2009). 

L’article présenté au chapitre 2 inclut les résultats de l’étude effectuée avec des sols 

contaminés artificiellement au laboratoire. Les résultats de cette étude ont révélé que la 

phytotoxicité du même sel de Bi varie en fonction du type de substrat utilisé (sol artificiel ou sol 
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naturel). En sol naturel, le nitrate de Bi diminue significativement le poids des racines de la 

plante à des concentrations nominales totales ≥ 4.8 mg/kg sol sec. Tandis qu’en sol artificiel 

OCDE, une diminution significative du poids des racines est observée uniquement à la 

concentration de 485 mg de nitrate de Bi/kg sol sec. Dans le cas du sol contaminé avec du 

citrate de Bi, aucun effet significatif n’a été observé sur la croissance radiculaire à des 

concentrations ≥ 398.1 mg/kg sol sec. Les concentrations inhibitrices CI25 et CI50 obtenues 

résument l’ensemble de ces effets. Pour le nitrate de Bi,  les CI25 et CI50 obtenues pour le poids 

des racines étaient de 1,01 et 3,05 mg/kg en sol naturel et de 292,8  et > 485 mg/kg en sol 

artificiel OCDE, respectivement. Pour le citrate de Bi, les concentrations testées soit 

≤ 398.1 mg/kg sol sec ne sont pas assez élevées pour estimer les valeurs de CI25  et CI50 par 

interpolation linéaire. De l’ensemble de ces résultats, il ressort l’influence des propriétés 

physicochimiques du substrat sur la phytotoxicité du sel de Bi. En effet, plusieurs études ont 

démontré l’influence des caractéristiques physiques, chimiques et biologiques des sols sur la 

biodisponibilité des métaux pour les plantes. Dans notre étude, les différences au niveau des 

caractéristiques physicochimiques (texture, teneur en matière organique, pH) entre le sol 

artificiel et le sol naturel peuvent expliquer en partie les résultats de toxicité. En outre, nous 

supposons que la différence au niveau des propriétés biologiques entre le sol naturel et le sol 

artificiel OCDE pourrait contribuer à expliquer la différence de la toxicité en fonction du type de 

sol. Par exemple, il a été démontré que les microorganismes du sol augmentent la libération et 

la mobilisation du Bi dans le sol (Tsang et al., 1994). Pour conclure, cette étude a montré que la 

biodisponibilité et la toxicité du Bi chez Lolium perenne dépend de la combinaison de plusieurs 

facteurs qui sont liés au composé de Bi testé et au type de substrat utilisé. Les résultats ont 

aussi montré que la croissance des racines est le paramètre le plus sensible aux sels de Bi. 

Ainsi, il serait important de vérifier les effets chroniques, et de comprendre les mécanismes 

impliqués dans la réponse au stress causé par le Bi et les composés à base de Bi chez les 

plantes. 

Suite à ces premiers résultats, le citrate de Bi a été sélectionné pour la suite du projet. Ce choix 

nous a permis de tester des concentrations de Bi plus élevées en évitant les baisses du pH 

provoquées par le nitrate de Bi, d’une part. D’autre part, la très faible hydrosolubilité du citrate 

de Bi permettait de se rapprocher le plus de la réalité du terrain. En effet, il a été largement 

rapporté que le Bi et les composés à base de Bi sont très peu hydrosolubles. De ce fait,  ce 

choix est une opportunité pour vérifier l’un des arguments les plus cités dans la littérature pour 

justifier la non toxicité du Bi et des composés à base de Bi qui est leur faible hydrosolubilité.  
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L’étude présentée au chapitre 3 démontre que le Bi sous la forme citrate provoque des 

effets létaux chez le ver de terre Eisenia andrei. Des taux de mortalité significatifs et des 

déformations sévères ont été observés chez les vers de terre exposés à des concentrations de 

Bi totales ≥ 399.5 mg/kg sol sec. Étant donné que le citrate de Bi a été ajouté au sol sous forme 

de poudre, ces résultats montrent clairement que dans un sol contaminé, la toxicité d’un 

composé métallique ne dépend pas seulement de sa solubilité dans l’eau. Chez les vers de 

terre, l’absorption des produits chimiques présents dans le sol est complexe en raison de 

l’existence de deux voies d’exposition (dermale et ingestion).Ainsi, les vers de terre sont 

capables d’absorber les produits chimiques présents dans l’eau interstitielle à travers leur peau 

et les produits chimiques séquestrés dans les particules du sol et/ou liés à la matière organique 

par ingestion.  

De nos jours, il est largement reconnu que la concentration totale des contaminants dont 

les métaux n’est pas le paramètre le plus pertinent dans le processus d’évaluation des risques 

liés aux sols contaminés (Lanno et al., 2004, Mahbub et al., 2017, Ortega-Calvo et al., 2015, 

Peijnenburg et al., 1997). Au cours de ce chapitre, un intérêt particulier a été porté à l’étude de 

la biodisponibilité environnementale (connue sous le nom de la bioaccessibilité) du Bi dans le 

sol qui représente le premier maillon dans le processus de la biodisponibilité telle que considéré  

dans ce projet. Les résultats des analyses chimiques ont clairement montré, que pour les 

mêmes concentrations totales de Bi, la fraction du Bi bioaccessible varie considérablement en 

fonction du temps et de la présence ou de l’absence du ver Eisenia andrei dans le sol.La 

bioaccessibilité du Bi diminue après 14 jours dans le sol dépourvu de ver de terre, 

probablement due à la séquestration du métal dans des microsites du sol.En revanche, la 

fraction du Bi bioaccessible augmente significativement dans le sol après 14 jours en présence 

des vers de terre. L’impact des vers de terre sur la mobilité et la biodisponibilité des métaux et 

des métalloïdes dans le sol a été rapporté dans plusieurs études  (W. K. Ma et al., 2009, Sizmur 

et al., 2011, Bei Wen et al., 2004). Toutefois, les mécanismes impliqués chez les vers de terre 

pour augmenter la biodisponibilité des métaux dans les sols contaminés ne sont pas encore 

bien élucidés. Dans cette étude, l’amplification de la bioaccessibilité du Bi dans le sol en 

présence du ver Eisenia andrei pourrait s’expliquer par plusieurs phénomènes. Les vers de 

terre sécrètent des métallophores et d’autres biomolécules qui possiblement ont une grande 

affinité pour former des complexes avec le Bi. De plus, la dégradation de la matière organique 

par les vers de terre permettrait de libérer le Bi organiquement lié. Une autre étude a démontré 

que la libération de l’As, Pb, Zn et Cu dans le sol augmente suivant l’augmentation de la 

dégradation de la matière organique (Sizmur et al., 2011). L’augmentation de la bioaccessibilité 
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du Bi dans le sol pourrait être attribuée en partie à l’activité enzymatique et à l’activité 

microbienne au niveau du système digestif des vers de terre. 

Les taux élevés de mortalité observés chez les vers de terre et la décomposition rapide 

de leurs corps n’ont pas permis la mesure des concentrations de Bi accumulées dans leurs 

tissus. Toutefois, les résultats ont montré que la fraction de Bi bioaccessible mesurée dans le 

sol augmente à mesure que le taux de mortalité des vers augmente. Ainsi, on peut conclure que 

les vers de terre peuvent absorber et accumuler le Bi dans leurs tissus. Après, décomposition 

des vers, des concentrations relativement élevées de Bi bioaccessible retournent dans le sol ce 

qui pourrait expliquer la corrélation positive entre le taux de mortalité et la fraction du Bi 

bioaccessible dans le sol. Les données sur les concentrations corporelles de Bi chez les vers 

exposés au sol contaminé par le citrate de Bi sont présentées dans le chapitre 4 qui a comme 

objectif d’examiner la biodisponibilité et les effets chroniques du Bi. 

L’étude des effets chroniques présentée au chapitre 4 démontre que le Bi diminue 

significativement les paramètres de reproduction (taux d’éclosion des cocons et le nombre de 

juvéniles) chez le ver Eisenia andrei à des concentrations totales mesurées ≥ 116 mg Bi/kg sol 

sec. Cependant, aucune mortalité et aucun effet négatif sur la croissance des vers n’ont été 

observés. Ces résultats démontrent que la reproduction est le paramètre le plus sensible à 

l’exposition au Bi. Chez Eisenia fetida, les paramètres de reproduction tels que la production de 

cocons et le taux d’éclosion seraient plus sensibles à la pollution métallique que la survie et le 

changement du poids (Nahmani et al., 2007). Le gain de poids est le paramètre le moins 

sensible et sa diminution coïncide généralement avec la première apparition de la mortalité 

d’après W. C. Ma (1984). En effet, une perte de poids et une diminution de la taille considérable 

ont été observées chez les vers exposés aux concentrations létales de Bi ≥ 399.5 mg/kg de sol 

sec (toxicité aiguë /Chapitre 3). Ainsi les paramètres de reproduction sont les plus appropriés 

pour évaluer les effets sous-létaux du Bi sur les populations de vers de terre. Dans les sols 

contaminés, la reproduction desoligochètes peut être affectée par voie directe ou par voie 

indirecte. La voie indirecte implique une grande allocation des ressources énergétiques pour les 

mécanismes de défense, la maintenance et le métabolisme, et moins vers la  reproduction et 

l’anabolisme (Givaudan, 2014, Savard et al., 2007). Les données sur la variation du poids et la 

reproduction qui ont été obtenues dans cette étude (table 4.3) montrent que les effets sur la 

reproduction ne proviennent pas d’une baisse de la croissance des vers. Le Bi aurait un effet 

direct sur la reproduction chez Eisenia andrei. Les valeurs des CI50 estimées par interpolation 

linéaire sont de 123, 182 et > 289 mg Bi/kg de sol sec pour le nombre de juvéniles, le nombre 



 

100 

de cocons éclos et nombre total de cocons, respectivement. Le nombre de juvéniles et le 

nombre de cocons éclos semblent être les paramètres les plus sensibles à l’exposition au Bi. 

D’une part, cela pourrait s’expliquer par le fait que le Bi affecte plus la fertilité des cocons que 

leur nombre. D’autre part, les cocons déposés dans le sol sont en contact direct avec le Bi 

bioaccessible qui pourrait affecter le développement des embryons et empêcher l’éclosion.  

Une partie du chapitre 4 a été consacrée à l’évaluation des effets immunotoxiques du  

Bi. Les résultats des tests effectués en sol naturel contaminé artificiellement au laboratoire, ont 

montré que des concentrations totales ≤ 289 mg Bi/kg sol sec n’affectent pas la viabilité des 

cœlomocytes et modulent légèrement l’efficacité phagocytaire des cœlomocytes chez le ver 

Eisenia andrei. Les mesures de la viabilité confirment que l’effet sur l’efficacité phagocytaire 

n’est pas le résultat d’une diminution de la viabilité des cœlomocytes. Cependant, l’effet sur 

l’efficacité phagocytaire montre une courbe dose réponse fluctuante. Les plus faibles 

concentrations testées (75 et 116 mg Bi/kg sol sec) ont tendance à diminuer l’efficacité 

phagocytaire des cœlomocytes, mais de manière significative seulement à 116 mg/kg sol sec. 

Tandis que, les concentrations les plus élevées (≥ à 166 mg Bi/kg sol sec) semblent stimuler 

l’efficacité phagocytaire mais de manière non significative. La faible immunotoxicité du Bi 

pourrait être attribuée en partie à la faible sensibilité des cellules phagocytaires du ver Eisenia 

andrei au Bi. Il a été montré que la réponse phagocytaire chez le ver de terre est métal-

spécifique, et qu’elle varie considérablement selon le type de métal (Fugère et al., 1996). Les 

cœlomocytes de ver de terre sont classées en trois sous populations : les amoebocytes petites 

et larges et les chloragocytes. Plusieurs études ont rapporté que seulement les amoebocytes 

sont capables de phagocytose, (Fuller-Espie, 2010, Stein et al., 1977), alors que les 

chloragocytes contiennent des granules de chloragosomes qui sont impliquées dans la 

séquestration des métaux (Ireland et al., 1977, J. E. Morgan et al., 1989a). Le faible effet du Bi 

sur l’activité et l’efficacité phagocytaire observé au cours de cette étude est causé 

possiblement, en partie par la séquestration du Bi par les chloragocytes et la diminution de sa 

biodisponibilité pour les ameobocytes. Il a été suggéré que la séquestration du Zn dans les 

chloragocytes entraine la détoxification du métal par immobilisation accumulative (J. E. Morgan 

et al., 1989a). Récemment, il a été démontré que la sensibilité des chloragocytes et des 

ameobocytes  vis à vis de l’exposition aux métaux (Cu, Ni, Pb et Cd) est nettement différente, et 

que les chloragocytes sont les plus sensibles (Irizar et al., 2015). Ceci suggère qu’il serait 

intéressant de mettre en place des protocoles permettant l’étude d’une seule sous-population 

de cœlomocytes à la fois, afin de mieux comprendre la toxicité métallique chez le ver de terre, 

mais aussi de développer de nouveaux outils d’investigation plus précis. De plus, l’implication 



 

101 

d’autres mécanismes de défense spécifiques au Bi chez le ver de terre pourrait expliquer la 

faible immunotoxicité du Bi. De toute évidence, plus d’investigation seront nécessaires pour 

élucider les mécanismes d’effets impliqués suite à une exposition au Bi chez les vers de terre.  

L’étude du processus de la biodisponibilité du Bi a été poursuivie dans les conditions de 

concentrations sous-létales. Les résultats obtenus sur la bioaccessibilité du Bi dans le sol 

confirment ceux obtenus au chapitre 3 (étude sur la toxicité aiguë). La bioaccessibilité du Bi 

diminue avec le temps de séjour dans le sol, en l’absence des vers de terre. En revanche, en 

présence de vers de terre, la bioaccessibilité du Bi augmente considérablement avec le temps.  

Par exemple, les fractions du Bi bioaccessible mesurées en présence du ver Eisenia andrei 

sont de 32.59 à 17.75 fois supérieures à celles mesurées au début de l’expérience. De plus, 

une fois que les vers de terre ont été retirés du sol à 28 jours, les fractions de Bi bioaccessibles 

ne changent pas de façon drastique. Ce résultat montre clairement que l’augmentation de la 

bioaccessibilité du Bi dans le sol est liée à la présence du ver Eisenia andrei. Par conséquent, il 

faut prendre en considération que la biodisponibilité du Bi potentiellement toxique dans le sol 

puisse changer sous l’influence des vers de terre. En général, l’évaluation de la bioaccessibilité 

des composés toxiques dans le sol se fait sans se soucier de l’influence des organismes du sol. 

On présume généralement que la bioaccessibilité et la toxicité des métaux diminuent à mesure 

que les produits persistent dans le sol. Les résultats de cette étude démontrent une 

bioaccessibilité croissante du Bi attribuée à plusieurs phénomènes liés à l’activité des vers de 

terre (voir chapitre 3). Par conséquent, une toxicité croissante du Bi pour les autres organismes 

du sol dont les plantes et les microorganismes est fort possible. Dans un contexte d’évaluation 

réelle des risques liés aux sols contaminés, il serait important d’inclure l’influence des 

organismes du sol sur la biodisponibilité et la toxicité des métaux. Dans la même tendance, des 

études récentes ont montré l’importance de considérer les facteurs influençant la 

biodisponibilité du Hg et Pb dans l’eau interstitielle dans l’évaluation de la toxicité des sols 

(Kader et al., 2016, Mahbub et al., 2016). De plus, plusieurs facteurs physicochimiques du sol 

(pH, teneur en matière organique, teneur en argile) peuvent influencer la bioaccessibilité et 

l’absorption des métaux par les organismes du sol. Dans notre étude, une augmentation 

significative du pH a été observée dans les sols contaminés contenant les vers de terre en 

comparaison avec le pH des sols à 0 et à 56 jours en absence de vers de terre. Les résultats 

ont montré que les fractions du Bi bioaccessible dans le sol augmentent avec l’augmentation du 

pH induite par les activités du ver Eisenia andrei. L’augmentation du pH pourrait augmenter la 

mobilité du Bi, en raison d’une augmentation de nombre de sites d’échange de cations pH-

dépendant dans le sol (Hou et al., 2006). Cela permet de déduire que les concentrations du Bi 
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biodisponible pour absorption par les organismes du sol augmentent à leur tour. En effet, Li et 

al. (1993) avaient montré une augmentation des concentrations de Bi dans les pâturages de 

0.01 mg/kg à 0.21 mg/kg lorsque le pH du sol passe de 5 à 8. Cependant, la mobilité et la 

biodisponibilité du Bi dans le sol restent peu connues. Le sol est une matrice très complexe, 

d’autres paramètres physico-chimiques (teneur en d’argile, teneur en carbone total) pourraient 

probablement influencer la bioaccessibilité et la toxicité du Bi.  

 Les analyses des résidus de Bi dans les tissus de vers exposés 28 jours en sol 

contaminé ont montré que le ver Eisenia andrei peut absorber et accumuler des concentrations 

relativement élevées de Bi, en dépit de la faible solubilité du citrate de Bi.Après 28 jours, la 

charge corporelle des vers en Bi atteint un maximum de 21,30 ± 4,19 mg Bi/kg de tissu sec. 

Ces résultats peuvent être attribués d’une part à l’augmentation de la solubilité et de la 

biodisponibilité du Bi due à l’activité des vers de terre et des microorganismes du sol. D’autre 

part, l’existence de deux voies d’absorption de contaminants chez le ver de terre leur permet 

d’assimiler la partie du métaldissoute dans l’eau interstitielle à travers la paroi humide de leur 

corps, et la partie adsorbée/désorbée par les composantes du sol via leur tube digestif. La 

capacité des vers de terre à bioaccumuler divers contaminants tels : les métaux, les polluants 

organiques et les nanoparticules a été largement décrite. Chez les vers de terre, il existe deux 

sites majeurs pour accumuler les métaux lourds, le canal alimentaire postérieur (J. E. Morgan et 

al., 1989b), et le tissu chloragogène (A. J. Morgan et al., 1982). La détérioration et les 

déformations observées au niveau de la partie postérieure des vers (Figure 2, chapitre 3) 

seraient probablement dû à l’accumulation du Bi dans le tissu chloragogène entourant le tube 

digestif postérieur. De plus, l’ensemble des données obtenues sur l’accumulation du Bi dans les 

tissus de vers et sur la bioaccessibilité du Bi dans le sol pourraient expliquer les effets 

inhibiteurs sur la reproduction observés chez le ver de terre Eisenia andrei. Ces données 

mettent en lumière l’augmentation des risques d’exposition au Bi pour d’autres organismes via 

le transfert trophique.  

 En conclusion, ce projet a démontré que des concentrations de Bi égales et/ou 

inférieures à celles présentes dans l’environnement sont néfastes pour la germination et la 

croissance de la plante Lolium perenne, et pour la survie, la croissance et la reproduction du ver 

Eisenia andrei. Dans le cas du ver Eisenia andrei, des concentrations de Bi total dans le sol 

≥ 116 mg/kg sol sec diminuaient significativement sa reproduction et des concentrations de Bi  

total ≥ 399.5 mg/kg sol sec étaient significativement létales. Cependant, pour une meilleure 

évaluation des risques écotoxicologiques liés aux sols contaminés par le Bi, d’autres études 
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impliquant d’autres espèces du sol seront nécessaires. En outre, plus d’études seront 

nécessaires pour comprendre les mécanismes  moléculaires et biochimiques impliqués dans la 

toxicité de bismuth, et les potentielles biomolécules qui interagissent avec le Bi. Il serait aussi 

intéressant de poursuivre l’investigation à l’aide de mesures sous-létales afin de déterminer les 

biomarqueurs impliqués dans la réponse au stress causé par le Bi. Une approche multi-

biomarqueurs serait très utile pour déterminer les effets de Bi à un stade précoce avant que les 

effets sur la survie, la germination, la croissance et la reproduction apparaissent chez les 

plantes et les vers de terre.  

Il est fortement recommandé de manipuler les composés à base de Bi avec prudence et 

de mettre en place des directives que les industries et les municipalités devraient respecter afin 

de contrôler adéquatement les effluents contenant du Bi. Malheureusement, de nos jours il 

n'existe pas d’informations sur les quantités de Bi rejetées par les industries et il n'existe 

aucune législation qui pourrait encourager les industries à adopter de telles mesures (Amneklev 

et al., 2015a). Une étude récente a rapportée qu’aucune norme de qualité environnementale est 

disponible au Japon concernant le Bi dans le sol (Nagata, 2015). Au Canada selon les données 

du CCME (Le Conseil canadien des ministres de l’environnement), il n’existe aucune 

recommandation concernant le Bi pour la qualité des sols agricoles, résidentiels et industriels.   
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ANNEXES 

ANNEXE A 

Résultats des effets du nitrate de Bi et de citrate de Bi sur le poids humide et la longueur des 

feuilles de la plante Lolium perenne.  

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure A.1 Effets du nitrate de Bi sur le poids humide des feuilles (A) et la longueur des feuilles de 
L. perenne (B) après 7 jours d’exposition en sol artificiel OCDE. Les valeurs sont exprimées en 
moyennes ± SD, N=4. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figure  A.2  Effets du nitrate de Bi sur le poids humide des feuilles de L. perenne (A) et la longueur 
des feuilles de L. perenne (B) après 7 jours d’exposition en sol naturel. Les valeurs sont exprimées 
en moyennes ± SD, N=4. 
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Figure A .3 Effets du citrate de Bi sur le poids des feuilles de L. perenne (A) et la longueur des 
feuilles de L. perenne (B) après 7 jours d’exposition en sol naturel. Les valeurs sont exprimées en 
moyennes ± SD, N=4. 
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ANNEXE B 

Résultats supplémentaires du test de létalité réalisé avec l’acide citrique.  

Tableau B.1 Variation du pH dans les échantillons de sol naturel contaminé avec l’acide citrique 
en présence du ver Eisenia andrei. 

Nominal  citric acid concentration 
(mg/kg dry soil) 

 pH day  

T 0 T 14 

Control 5,76 (0.028)  6,69 (0.169) 

200 5,89 (0.014)  6,9 (0.942) 

500 5,73 (0.106)  6,75 (0.013) 

900 5,3 (0.049)  6,79 (0.078) 

Values are expressed as mean ± SD, n=4.
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ANNEXE C 

Résultats supplémentaires des tests de reproduction.  

Tableau C.1 Récapitulatif des résultats du test de reproduction effectué avec le citrate de Bi. 

Reproduction parameter  
  

Total Bi concentration (mg/kg dry soil) 

Control 
  

75 
  

116 
  

166 
  

212 
  

243 
  

 

289 
  

Adult survival (%; 28d) Mean 100.0 100.0 100.0 100.0 100.0 100.0 100.0 

  Std dev. 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 0.0 

Adult growth (%; 28d) Mean 29.6 23.6 34.2 28.2 31.1 26.1 22.8 

  Std dev. 6.2 9.6 5.7 9.4 5.2 6.4 10.5 

Total number of cocoons Mean 74.5 59.5 56.5 53.5 51.0 49.0 44.3 

(per replicate; 56d) Std dev. 7.6 6.8 4.7 10.0 7.6 7.3 8.7 

Number of hatched cocoons Mean 55.8 46.3 30.5 29.8 24 .5 15.3 7.3 

(per replicate; 56d) Std dev. 12.3 6.3 17.4 164 12.8 13.0 3.8 

Hatchability Mean 74.3 77.9 52.6 540 46.8 29.4 29.4 

(hatched./total cocoon; 56d) Std dev. 11.0 8.2 27.0 20.7 20.0 21.8 21,8 

Total number of juveniles Mean 137.5 108.8 72.0 49.3 46.0 30.8 10.0 

(per replicate; 56d) Std dev. 23.3 20.3 28.9 21.4 20.5 31.0 4.1 
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Tableau C.2 Récapitulatif des résultats du test de reproduction effectué avec le toxique de référence (Carbendazyme). 

 Reproduction parameter  

  

  

  

Nominal Carbendazym concentration (mg/kg dry soil) 

Control 0,5 1.8 3.2 4.2 5.6 10.0 

             

Adult survival (%; 28d) Mean 100,0 100,0 100,0 100,0 100,0 100,0 100,0 

  Std dev. 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 

Adult growth (mg; 28d) Mean 206,8 237,9 186,4 39,6 42,6 17,2 -76,8 

  Std dev. 26,4 51,9 77,3 61,1 102,7 98,8 41,9 

Adult growth (%; 28d) Mean 52,0 55,8 43,3 9,7 11,3 4,3 -18,1 

  Std dev. 11,3 14,3 18,5 14,7 27,4 24,3 8,7 

Total number of cocoons Mean 90,8 91,0 75,3 47,8 40,3 33,0 11,0 

(per replicate; 56d) Std dev. 11,9 15,7 18,7 23,2 18,2 18,5 2,9 

Number of hatched 
cocoons Mean 84,0 84,3 55,5 24,0 12,0 6,5 0,8 

(per replicate; 56d) Std dev. 13,9 18,9 22,6 30,2 11,3 7,7 1,0 

Hatchability Mean 92,3 92,0 72,1 46,3 25,3 13,7 5,8 

(hatched/total cocoon; 56d) Std dev. 5,1 6,6 20,8 23,0 17,8 16,7 6,9 

Total number of juveniles Mean 215,3 190,8 141,5 52,3 22,3 12,0 1,5 

(per replicate; 56d) Std dev. 30,2 89,1 75,3 44,5 18,9 14,0 1,7 
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Figure C.1Effets du carbendazym sur divers paramètres de reproduction chez le ver de terre 
Eisenia andrei après 56 jours d’exposition. (Barre d’erreur ± SD, n = 4).  

 

 

Figure C.2 Effet du carbendazyme sur la croissance du ver de terre Eisenia andrei après 28 jours 

d’exposition. (Barre d’erreur ± SD, n = 4). 
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