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« Les humains ne sont pas le résultat final d'un progrés évolutif prédictible mais plutét une
minuscule brindille sur I'énorme buisson arborescent de la vie qui ne repousserait sGrement
pas si la graine de cet arbre était mise en terre une seconde fois »

Stephen Jay Gould
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INTRODUCTION GENERALE &
OBJECTIFS DE LA THESE




Il est indéniable que les activités humaines entrainent des modifications importantes de
I’environnement terrestre. Certains scientifiques sont allés jusqu’a nommer Anthropocene l'ére
géologique actuelle, étant donné qu’elle se caractérise par des signes visibles de l'influence de I'étre
humain sur le climat et la biosphere. Parmi la grande diversité d’habitats, les écosystémes cotiers
présentent une riche biodiversité qui s’explique par la grande variabilité des parameétres
environnementaux permettant d’offrir de nombreux biotopes a la faune et la flore. Cependant, ils
constituent parmi les zones soumises aux pressions les plus importantes du fait de leur anthropisation.
Le transport maritime, la péche, la conchyliculture, I'aquaculture, le dragage des sédiments, la
pollution sonore ainsi que la pollution chimique constituent les principaux impacts significatif sur
I’environnement (Gourlay-Francé et al., 2010). Né de la prise de conscience de la fragilité des
écosystémes aquatiques face a la pression chimique, I'écotoxicologie est une discipline récente a
I'interface des domaines de I'écologie et de la chimie, qui a pour missions tant la caractérisation de
I'effets des nombreux contaminants sur les étres vivants, que I'estimation des risques de pollution
environnementale. Depuis plus d’un siécle, I'essor des activités industrielles, agricoles et domestiques
participe au déversement d’'un nombre croissant de substances chimiques dans I’environnement. En
avril 2021, c’est 250 millions de substances chimiques qui se sont vu attribuées un numéro CAS. Deux
classes majeures de contaminants sont distinguées, les éléments traces métalliques (ETMs) et les
polluants organiques. Les ETMs sont des éléments naturels extraits et/ou concentrés par les activités
humaines mais qui constituent les principaux polluants des eaux cétieres du monde entier. lls
proviennent principalement des effluents industriels et des drainages miniers mais leurs sources sont
multiples. En raison de leur persistance dans I’'environnement, certains ETMs comme le cadmium (Cd),
le chrome (Cr), le mercure (Hg), le nickel (Ni) et le plomb (Pb), peuvent étre trés toxiques pour les
organismes marins, méme a de trés faibles concentrations (Pavlaki et al., 2016). Etant trés
préoccupants pour |'état de santé des écosystémes, les effets de ces métaux ont globalement été tres
étudiés. A l'inverse, d'autres métaux dits essentiels comme le fer (Fe), le cuivre (Cu), le manganése
(Mn), le sélénium (Se) et le zinc (Zn) sont indispensables pour les processus biologiques a faibles
concentrations, mais a fortes doses ils peuvent étre toxiques pour les organismes (Calabrese and
Baldwin, 2003). Les risques écotoxicologiques liés aux métaux dépendent de leur concentration, de
leur forme chimique (spéciation), des transformations de cette spéciation dans et entre les
compartiments de I'environnement ainsi que de la toxicité de chacune de ces formes chimiques.
Quant a eux, les contaminants organiques sont présents dans I’environnement uniqguement par le biais
des activités et des rejets anthropiques. Beaucoup sont considérés comme préoccupants du fait de

leur toxicité et de leur forte persistance dans les milieux naturels (Shahidul Islam and Tanaka, 2004).



Ces contaminants sont de nature trés variée : pesticides, hydrocarbures aromatiques polycycliques
(HAP), résidus pharmaceutiques ou encore polychlorobiphényles (PCB).

Les nombreux polluants peuvent engendrer des effets variés chez les organismes, affectant
différentes fonctions physiologiques (cytotoxiques, génotoxiques, reprotoxiques, neurotoxiques,
immunotoxiques) et aboutissant a des conséquences néfastes en termes de services écosystémiques
(Renault, 2015). Si les contaminants persistent dans I’eau ou le sédiment, les organismes peuvent étre
amenés a les bioconcentrer dans leurs tissus. La bioconcentration est le processus par lequel une
substance chimique est absorbée par un organisme a partir du milieu ambiant, uniquement par ses
surfaces respiratoires et cutanées (Arnot and Gobas, 2006). On emploie le terme de bioaccumulation
pour inclure toutes les voies d'exposition, notamment I'alimentation. Lorsque des organismes de
niveaux trophiques supérieurs présentent des concentrations en contaminants dans leurs tissus plus
élevés que leur proie, on parle alors de biomagnification (Arnot and Gobas, 2006) (Figure 1). Dans ce
contexte, la pollution aquatique est considérée comme une menace environnementale non seulement
pour la biodiversité marine mais aussi pour les hommes en raison de la consommation de nombreux

produits issus de la péche et/ou de I'aquaculture (Hameed et al., 2020).

Bioconcentration . .
Bioconcentration

Biomagnification

Bioaccumulation

Figure 1 : Schéma des processus de bioaccumulation, bioconcentration, biomagnification des contaminants
dans le milieu marin. ©A. Levallois.

La surveillance des masses d’eau implique la mise en place de descripteurs physico-chimiques
et biologiques chez les especes dites sentinelles, dont la sensibilité sert d'indicateur afin d’appréhender
les changements d'un écosystéme donné (Perez et al., 2000). Les réponses biologiques mesurées chez
ces organismes sont appelés biomarqueurs et renseignent sur I'exposition a des contaminants ainsi
que sur les potentiels effets nocifs engendrés (Galloway and Depledge, 2001). La pertinence ainsi que

la sensibilité des biomarqueurs étudiés dépendent étroitement de leur échelle d’organisation ; a savoir
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les niveaux infra-individuels (molécule, cellule, organe), individuels (comportement, développement,
reproduction, mortalité), populationnels et communautaires (Figure 2). Les effets observables a un
niveau d’organisation sont généralement précédés de changements plus précoces a un niveau
inférieur. Le biomarqueur étudié doit préférentiellement étre lié a des fonctions importantes comme

la croissance, la reproduction ou le systéme immunitaire (Depledge and Fossi, 1994).
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Figure 2 : Comparaison des avantages et inconvénients des biomarqueurs et des bioindicateurs a différents
niveaux d’organisation biologiques. D’aprés Lam (2009).

L'usage et I'intérét des biomarqueurs sont devenus incontournables surtout depuis que
I’'Union Européenne a mis en place une politique de surveillance et de gestion des eaux continentales
(Directive Cadre sur ’Eau) et marines (Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin) ayant pour
objectif d’atteindre un bon état écologique des masses d’eau et des écosystémes. Afin de prévenir
et de réduire la pollution des eaux, les concentrations dans le milieu sont comparées a une Norme de
Qualité Environnementale (NQE), définie comme la « concentration d’un polluant ou d'un groupe de
polluants dans I'eau, les sédiments ou le biote qui ne doit pas étre dépassée, afin de protéger la santé
humaine et I'environnement » (Chochois and Migné-Fouillen, 2011). Les NQE sont utilisés dans le cadre

de I'évaluation de I'état chimique aussi bien au niveau européen qu’au niveau national.

Parmi les anthropo-constructions affectant la biodiversité, le fonctionnement et la résilience
des milieux aquatiques, les structures en acier immergées en mer suscitent un intérét particulier. En

effet, I'environnement marin étant un milieu trés corrosif, I'installation de structures métalliques
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immergées en mer implique la mise en place de systemes de protection cathodique (PC) afin de lutter
contre la corrosion. La PC est une technique de contréle de la corrosion d’une surface métallique qui
transforme cette surface en la cathode d’une cellule électrochimique (Roche, 2015). Il s’agit d’un
systeme de prévention électrochimique basé sur la diminution du potentiel de corrosion jusqu'a un
niveau ol la vitesse de corrosion du métal est réduite de maniére significative. La protection
cathodique est obtenue par l'application d'une tension capable de fournir un courant cathodique
suffisant a la surface métallique pour diminuer son potentiel a un niveau correspondant a une vitesse
de corrosion résiduelle suffisamment faible pour I'application concernée. Il existe deux types de PC
pour prévenir de la corrosion dans I'environnement marin. La Protection Cathodique par Courant
Imposé (PCCI) qui implique l'application d'un courant externe via un générateur de courant continu
branché entre I'ouvrage a protéger et une ou des anodes auxiliaires utilisant tout matériau conducteur
d’électricité (Roche, 2015). Ces anodes sont constituées d’acier ou de matériaux semi-inerte comme
le graphite ou la magnétite ou encore de matériaux inertes comme le titane platiné. L'autre type de
PC est la Protection Cathodique par Anode Galvanique (PCAG) impliquant des anodes faites d’un alliage
métallique dont le potentiel électrochimique est inférieur a celui de I'ouvrage a protéger. L'anode
galvanique est délibérément forcée de se corroder, elle subit une oxydation et libére divers métaux
sous forme d'ions ou d'oxy-hydroxydes dans I'eau de mer ce qui interroge sur I'impact du relargage
d’ETMs dans I'environnement (Figure 3). Les alliages métalliques constituant les anodes galvaniques

sont constitués majoritairement d’'un métal qui peut étre I'aluminium, le zinc ou le magnésium.
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Figure 3 : Schéma de la dissolution d’'une anode galvanique a base d’aluminium dans le milieu marin (©Marie
Kerou).
Historiquement, le phénoméne de corrosion métallique est décrit pour la premiére fois en

1792 par le chimiste Giovanni Fabbroni. Quelques années plus tard, le physicien Alessandro Volta

décrit les principes de I'effet d’un courant électrique continu sur I’oxydation des métaux. La premiere
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utilisation de PC est relatée par Humphrey Davy. Ce dernier témoigne des effets bénéfiques du zinc,
de I’étain ou du fer sur la corrosion du cuivre dans I'eau de mer. C'est en 1824, sur un navire de
I’Amirauté Britannique disposant d’un fond en cuivre que sont installées les premiéres anodes. Par la
suite, dans les années 1920, les américains emploient des anodes pour protéger les pipelines enterrés
et c’est seulement lors de la seconde Guerre Mondiale que commencent a émerger les véritables
applications industrielles de la PC (Site internet : Cefracor : Les origines de la protection cathodique).
L'utilisation d'anodes galvaniques a base d’aluminium est pratiquée depuis le début des années 1960
(Barbucci et al., 1997; Roy, 1968). L'aluminium est plus généralement utilisé en milieu marin et dans
les ports pour protéger les structures en raison de son efficacité théorique supérieure et de ses
propriétés, comme une faible densité, un grand équivalent électrochimique, sa disponibilité et son
co(t raisonnable (Roy, 1968). Selon I'alliage spécifique, le producteur et la norme appliquée, les anodes
a base d’aluminium ( 95 % d’aluminium) contiennent également du zinc (2,5 a 5,75 %) et de I'indium
(In) (0,015 a 0,04 %). De par ses propriétés anticorrosion, I'indium est nécessaire pour I'activation de
I’anode et pour éviter les films d'oxyde passifs a la surface des structures a protéger (Pourgharibshahi
and Lambert, 2016). On retrouve également au sein des anodes d’autres métaux a I'état de traces
comme le cadmium, le manganese, le fer, le silicium, le plomb ou encore le cuivre qui sont des
impuretés provenant de la fabrication (Smith and Goolsby, 1996). La durée de vie des anodes
galvaniques est généralement estimée a 15 ans.

Le systeme PCAG est essentiel dans le bon fonctionnement des ports. Sans étre obligatoire, il
permet de réduire les colts financiers de I'entretien des structures et limite les problemes de sécurité
liés a la dégradation des structures métalliques. La protection cathodique induit une diminution
significative de la vitesse de corrosion puisque la durée de vie d’une structure portuaire est multipliée
par 10 (Refait et al., 2015). Le systéme PCAG est aussi largement utilisé pour les gazoducs, les oléoducs,
les canalisations, les piliers métalliques des jetées, les coques et les hélices de navire (Figure 4), les
plateformes pétroliéres ainsi que dans le cadre des énergies marine renouvelables (EMR), comme c’est

le cas pour le mat des éoliennes offshores dont I'installation est en pleine expansion.

Figure 4 : Anodes galvaniques installées sur la coque et le gourvernail de navires pour les protéger de la
corrosion.



En effet, les besoins énergétiques sans cesse croissants de I'humanité se sont traduits par une
augmentation de I'exploitation des combustibles fossiles et des émissions de gaz a effet de serre
entrainant des changements climatiques a I'échelle planétaire. Au cours des dernieres décennies,
I'accent a été mis sur la recherche et le développement de sources d'énergie renouvelables pour
contrer cette tendance. L'Union européenne (UE) s'est fixé un objectif de 20 % de la consommation
d'énergie d'origine renouvelable d'ici 2020 (Directive 2009/28/CE). Et d’ici la fin de I’lannée 2030, il est
prévu que la capacité éolienne en Europe atteigne 76 GW (WindEurope, 2019), ce qui implique la mise
en place de nombreux parcs éoliens. Afin de protéger les mats des éoliennes, cela signifie tripler les
besoins en protection contre la corrosion. En 2017, le Royaume-Uni, I'Allemagne, le Danemark et les
Pays-Bas abritent 98% des parcs éoliens marins notamment grace a la mer du Nord peu profonde et
bien ventée (Kirchgeorg et al., 2018). Une estimation prudente révele un rejet annuel actuel d'environ
1 900 tonnes d'aluminium et 90 tonnes de zinc uniquement dans la mer du Nord. Avec plus de 11
millions de km? d'eau sous sa juridiction, la France posséde un énorme potentiel naturel en EMR.
Actuellement, la construction de six parcs éoliens offshore est prévue en France métropolitaine, dont
trois dans le centre-est de la Manche : le parc éolien de Courseulles-sur-mer (~50 km?, 75 éoliennes),
celui de Fécamp (~65 km?, 83 éoliennes) et celui de Tréport (~67 km?, 62 éoliennes). Ces parcs éoliens
offshores seront intégrés dans un écosysteme déja confronté a de multiples perturbations
anthropiques. Dans un parc éolien offshore de la taille de celui de Courseulles-sur-mer (75 éoliennes),
les anodes galvaniques représentent une masse d’environ 15 tonnes par fondation ce qui correspond
a un transfert de métaux dans I'eau estimé a 105 kg jour? pour l'intégralité du parc. On estime donc
gu'un tel parc éolien peut libérer annuellement 45 tonnes d’aluminium et 2 tonnes de zinc pendant
les 25 ans de mise en service des anodes galvaniques, contribuant ainsi a I'enrichissement des
écosystéemes cotiers en métaux (Kirchgeorg et al., 2018). Tous les futurs parcs éoliens n’ont pas choisi
le systéme PCAG en guise de protection contre la corrosion étant donné que d’autres ont opté pour le
systeme PCCI, qui certes n’engendre pas de rejets de métaux dans I'environnement marin mais libére
néanmoins des ions d’oxygene, d’hydrogene et de chlore suite a la réaction d’électrolyse de I'eau de
mer (Seine-Maritime.gouv, 2018). De fagon surprenante, il n’existe que trés peu d’études concernant
I'impact environnemental des métaux libérés par la dissolution des anodes galvaniques a base
d’aluminium.

C’est dans ce contexte qu’est né ce projet de these, dont le principal objectif est la caractérisation
des effets du cocktail de métaux issus de la dissolution des anodes galvaniques a base d’aluminium sur
les organismes marins. Dans le cadre d’une surveillance environnementale, I'interprétation d’un
biomarqueur peut s'avérer délicate dans la mesure ou des facteurs environnementaux ou d’autres
contaminants peuvent interférer avec la réponse étudiée (Sheehan and Power, 1999). Il est alors

nécessaire de mettre en place une approche complémentaire permettant de s'affranchir des facteurs
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confondants pouvant interférer lors des études in situ. C’est pour ces raisons que les expérimentations
réalisées dans le cadre de cette thése se sont basées sur le suivi de la dégradation des anodes dans
I’eau et I'impact sur le biote a partir d’'une approche en milieu contrélé. Des tests d’exposition ont été
menés sur une gamme d'espéces marines cotiéres normandes représentantes de différents groupes
taxonomiques et de plusieurs niveaux trophiques. Au total, 9 especes ont été étudiées au cours des
expérimentations. Deux espéces issues de deux classes de mollusques ont été sélectionnées, un
bivalve I'huitre creuse, Crassostrea gigas, et un gastéropode I'ormeau, Haliotis tuberculata. Le choix
du premier modele d’étude s’est porté sur I'huitre creuse car c’est I’espéce de bivalve la plus exploitée
sur nos coOtes dans le cadre des activités conchylicoles. L'ormeau a été choisi étant une espece
d’'importance économique a I’échelle mondiale, de plus cela permet de faire une comparaison entre
I'impact des anodes galvaniques sur un bivalve filtreur et sur un gastéropode brouteur. Les
producteurs primaires étant a la base des réseaux trophiques dans le milieu marin, nous avons
également porté un intérét tout particulier a I'impact des anodes galvaniques sur le phytoplancton, les
macroalgues et le microphytobenthos. Chez tous les organismes étudiés, des mesures des
concentrations en métaux (notamment I'aluminium et le zinc) ont été effectuées afin d’apporter des
données importantes sur les processus de bioaccumulation et de bioconcentration. De nombreux
indicateurs reflétant I'impact sur les grandes fonctions physiologiques des différentes espéces ont
également été étudiés en profondeur. L'objectif final est d’apporter des connaissances sur le potentiel
impact biologique du cocktail de métaux libéré pas les anodes galvaniques a base d’aluminium. Ainsi,
ce projet de these aborde une problématique importante concernant I'étude des contaminants
métalliques dans le milieu marin et les effets potentiels sur les organismes qui y vivent, dans un
contexte d’exploitation accrue du littoral Normand face a ces nouveaux enjeux. Afin de répondre au
mieux a ces questions, ce manuscrit de thése s’articule en 5 chapitres faisant suite a cette
introduction :

e Le Chapitre | est consacré a la synthéese bibliographique du sujet. Il retrace les connaissances
actuelles a propos de I'impact environnemental des anodes galvaniques. Dans ce contexte, il
est également abordé en détails les effets de I'aluminium et du zinc (sous toutes leurs formes)
sur les organismes marins. Le chapitre se termine par une description des différents modeles
biologiques étudiés au cours de ces travaux de thése ainsi que la présentation des objectifs.

e Le Chapitre Il porte sur la démarche méthodologique commune mise en place pour les
différentes expérimentations, a savoir le montage du dispositif expérimental simulant la
dissolution d’'une anode galvanique ainsi que le dosage des métaux.

e Le Chapitre Il se focalise sur I’évaluation des effets chez les consommateurs primaires ou deux
especes de mollusques ont été étudiées, I’huitre creuse, Crassostrea gigas et I'ormeau, Haliotis

tuberculata. Les stades de vie larvaires et adultes ont été étudiés chez I’huitre creuse tandis
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que les stades juvéniles et adultes ont été étudiés chez 'ormeau. L'évaluation des effets
biologiques s’est centrée sur les mécanismes moléculaires et cellulaires associées a la défense
des organismes (immunotoxicité) ainsi que sur les perturbations de fonctions physiologiques
clés telles que la croissance, la reproduction et le développement embryo-larvaire. Par ailleurs,
ces deux mollusques ont un régime alimentaire différent, filtreur pour I'huitre et brouteur
pour I'ormeau, ce qui a permis une étude comparative concernant la contamination par le
cocktail aluminium/zinc en fonction du mode d’alimentation.

e Le Chapitre IV s’intéresse a I'évaluation des effets chez les producteurs primaires
(macroalgues, phytoplancton et microphytobenthos) au moyen de trois indicateurs principaux
qgue sont la croissance, la bioaccumulation des métaux et I'activité photosynthétique des
organismes.

e Enfin, le Chapitres V offre une discussion générale des travaux de thése, des perspectives
futures vis-a-vis des études sur I'impact des anodes galvaniques a base d’aluminium, ainsi

gu’une conclusion.

Au cours de mes 3 années au laboratoire BOREA, j’ai également eu I'occasion de participer activement
au programme RIN ECUME financé par la Région Normandie. Ce travail de biosurveillance active de
deux écosystemes en manche que sont la bouée SMILE (zone subtidale) et la baie des Veys (zone
intertidale), consistait en des prélevements mensuels d’huitres encagées sur les deux sites. L'objectif
était de faire le lien entre la bioaccumulation des métaux et les parameétres physiologiques (immunité,
reproduction, réserves énergétiques, état de santé général) des huitres. Les biomarqueurs étudiés
étaient les mémes que ceux présentés dans |'article 1. Le rapport d’activité final de I'axe 4a (Analyser
I'impact des contaminants d’origine anthropique au niveau de traits de vie des organismes) est
présenté dans I'annexe 5 du manuscrit. Le suivi réalisé pendant plus d’un an a ainsi permis I'obtention
de valeurs de référence des réponses biologiques étudiés et, d’autre part, de la contamination
chimique avant la mise en place du parc éolien. Les anodes galvaniques utilisées dans le futur parc
éolien libéreront une quantité d’ETMs non négligeable qui serait alors une source potentielle de
contamination pour les organismes marins (Kirchgeorg et al., 2018). Une fois I'installation du parc
éolien terminée, un suivi des niveaux de bioaccumulation en métaux des huitres pourrait ainsi étre

réalisée pour suivre leur évolution par rapport aux valeurs de référence.



CHAPITRE | - Etat de I'art
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1. Impact des Anodes Galvaniques

A ce jour, les études portant sur les systémes de protection cathodique se sont focalisées
principalement sur la caractérisation des produits de corrosion formés a la surface de la cathode ou
des anodes, ainsi que le transfert des éléments libérés par la dissolution des anodes métalliques dans
la colonne d’eau et les sédiments. Les premiéres études ont permis de caractériser le dép6t calco-
magnésien formé en surface du métal polarisé (cathode) de fagcon a mieux comprendre sa mise en
place et optimiser son role de protection (Refait et al., 2015). Selon la valeur du pH, le dépot sera
composé majoritairement d'hydroxyde de magnésium ou de carbonate de calcium (Carre, 2017). La
dissolution de I'anode libére quant a elle les éléments qui la constituent pour former un dépé6t
gélatineux constitué majoritairement de sulfate d’aluminium basique (Nao,1[AlO4Al12(OH)24(H20)12]
(S04)3,55) (Deborde et al., 2015; Taline, 2018). La matrice amorphe (ou nanocristalline) fortement
hydratée (gel) et poreuse de ce dépot entoure le métal sans entraver la dissolution de I'anode
favorisant la dispersion dans le milieu des éléments constitutifs de I'anode. Ces éléments passent dans
la fraction dissoute et particulaire de la colonne d’eau pouvant enrichir le compartiment sédimentaire
de milieux soumis a de faibles conditions hydrodynamiques (Caplat et al., 2020).

Dans les ports commerciaux, la charge des anodes galvaniques a base d’aluminium peut atteindre
quelques centaines de tonnes (Kirchgeorg et al., 2018). Etant donné que les ports sont des zones
confinées ou semi-fermées avec des eaux peu profondes et un faible renouvellement en eau de mer
par lamarée ou le courant, les apports de métaux provenant de la dissolution des anodes peuvent étre
importants, entrainant des dommages écologiques potentiels. Dans leurs travaux, Gabelle et al. (2012)
ont montré qu’il n’y avait pas d’augmentation significative de la concentration en aluminium dans la
colonne d’eau, a contrario de la concentration dans les sédiments prélevés a proximité des anodes
(12,9 a 32,4 g kg1). Un tel enrichissement est caractéristique des zones anthropiques utilisant des
anodes galvaniques ol aucun dragage n'est effectué. Une autre étude en conditions semi-naturelles,
impliquant des anodes galvaniques a base de zinc, a mis en évidence I'enrichissement en zinc dans les
sédiments directement en contact avec la phase aqueuse (Leleyter et al., 2007). Plus précisément, le
zinc libéré est stocké majoritairement dans deux fractions labiles des sédiments : les fractions acido-
solubles et réductibles. Lors d’une expérience a grande échelle, menée pendant 12 mois avec de I'eau
de mer naturelle, les auteurs ont protégé des structures en acier au carbone a l'aide d‘anodes
galvaniques a base de zinc. Une augmentation significative de la concentration en zinc a été mesurée
dans I'eau ainsi que dans les sédiments de surface qui sont alors devenus une source de pollution
secondaire, pouvant remobiliser le zinc dans la colonne d’eau. Aprés 1 mois d’expérimentation, la
concentration initiale en zinc de 40 pg L?! est passé a 1 090 pg L? soit une augmentation de la

concentration initiale par un facteur 27 (Rousseau et al., 2009). Les auteurs ont précisé que
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I’enrichissement en zinc était plus faible en condition naturelle. Bird et al. (1996) estiment que
I'augmentation locale des concentrations de zinc dissous prés des marinas ouvertes peut se situer
entre 2 et 5 pg L't amenant & un niveau environnemental de 20 pg L. Des augmentations des
concentrations de zinc dans les sédiments des marinas allant jusqu'au double des niveaux de fond
(jusqu'a 200 pg g?) ont également déja été rapportées (Bird et al., 1996).

Dans le cadre du projet Taline, une étude chronique (42 mois), menée dans le port de Calais, a
révélé que la dissolution des anodes galvaniques a base d’aluminium induisait un enrichissement en
zinc plus important que I'aluminium dans les sédiments (Caplat et al., 2020). Cela contraste avec
I'abondance de ces éléments dans la composition de I'anode et démontre que les enrichissements en
métaux dans les sédiments dépendent de I’"hydrodynamisme et de |'espece métallique, mais pas de la
proportion en métaux (% en masse) composant I'anode. Un tel enrichissement dans la couche
superficielle peut entrainer une mobilisation potentielle des métaux a partir des sédiments lors de
changements physico-chimiques se produisant dans le milieu (par exemple lors des opérations de
dragage) (Caplat et al., 2020). La contamination élevée en ETMs comme le cuivre, le cadmium et le zinc
dans les sédiments relevés dans les marinas et les grands ports le long de la cte d'Oman est attribuée
aux anodes galvaniques a base de zinc étant donné leurs nombreuses utilisations a l'intérieur du bassin
portuaire et sur les coques des pétrolier amarrés (Jupp et al., 2017). De plus, les auteurs ont constaté
des niveaux élevés de ces métaux dans les huitres et les balanes du port. Au début des années 2000,
une étude s’est penchée sur la question de |'utilisation des anodes galvaniques a base de zinc dans les
réservoirs d’eau de ballast des navires. Les auteurs ont constaté que les concentrations en zinc
atteignaient 1,16 mg L™ pour un pH de 8,2 et 29 mg L'* pour un pH de 7,5. Comme nous le verrons plus
loin, ces concentrations sont largement suffisantes pour engendrer 100 % de mortalité chez les
premiers stades de vie de nombreux organismes aquatiques (Jelmert and Van Leeuwen, 2000).

Une partie de la communauté scientifique est d’avis qu’a une échelle régionale les flux de métaux
engendrés par les anodes galvaniques sont négligeables par rapport aux flux des riviéres et des eaux
usées (Deborde et al.,, 2015). Il est tres difficile d’évaluer I'impact de la dissolution des anodes
galvaniques sur les concentrations en métaux dans le milieu naturel. C’est le cas pour I'aluminium qui
est un élément majeur de la cro(te terrestre et encore plus particulierement pour les métaux présents
al'état de traces dans les anodes (Cu, Fe, In, Mn et Si). Néanmoins, il est indéniable que la topographie
des ports favorise I'enrichissement en aluminium et en zinc issus de la protection cathodique et les
résultats de ces différentes études témoignent de I'importance d’évaluer la toxicité du cocktail de
métaux libéré par les anodes galvaniques. Or, a notre connaissance, trés peu d’études se sont
intéressées spécifiguement aux effets biologiques des anodes galvaniques a base d'aluminium chez les
organismes marins. Une étude menée sur le pétoncle noir, Mimachlamys varia, dans le port de

commerce et la marina de La Rochelle, a mis en évidence la complexité d’associer les effets observés
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sur les biomarqueurs au laboratoire (SOD, GST, MDA, AChE et LAC) avec les anodes galvaniques
déployées sur le terrain (Barbarin, 2023). Récemment Bell et al. (2020) ont étudié en laboratoire |'effet
de I'anode galvanique a base d’aluminium lors d’une exposition aigué chez une espéce d'amphipode,
Corophium volutator, une diatomée, Phaeodactylum tricornutum, et une bactérie, Aliivibrio fischeri.
L’étude n'a pas relevé de toxicité aigué chez la bactérie et seulement de légers effets sur la croissance
de la microalgue. En ce qui concerne les amphipodes, une augmentation significative de la mortalité a
été observée pour une forte concentration d’aluminium (100 mg L) mais qui est trés éloignée des
maximums environnementaux. Dans la glande digestive de la moule Mytilus edulis, il a été mesuré une
accumulation allant jusqu'a 1 706 mg kg de I’aluminium libéré par les anodes galvaniques, réversible
apres le transfert des organismes dans une eau non contaminée (Mao et al., 2011). Il est intéressant
de noter que dans I'étude de Caplat et al. (2010), les auteurs ont démontré que I'aluminium et le zinc
issus de la dissolution d'une anode galvanique étaient moins toxiques pour l'oursin Paracentrotus
lividus que I'aluminium et le zinc sous leur forme sulfatée, classiquement utilisée dans les études
écotoxicologiques. Cette différence de toxicité peut s’expliquer par une différence de spéciation des
métaux entrainant une biodisponibilité dépendante de la forme chimique et de I'espece biologique
exposée. De plus, comme indiqué précédemment, la dissolution de I'anode engendre sur sa surface la
précipitation d'hydroxydes métalliques due a une augmentation locale du pH ou a des associations de
complexes métallorganiques qui pourraient réduire les niveaux des espéces ioniques libres Al (l11) et
Zn (1) et donc leur disponibilité. En conséquence, cela pourrait résulter en une toxicité plus faible des
produits de dégradation des anodes galvaniques par rapport a I'aluminium et au zinc sous forme de
sels sulfatés chez lesquels il existe une plus forte proportion de formes métalliques libres. L'utilisation
de sels d'aluminium n'est donc pas la meilleure fagon de reproduire une exposition aux métaux libérés
par 'anode dans les études écotoxicologiques.

Dans leurs travaux, (Mottin et al., 2012) se sont focalisés spécifiquement sur I'impact des anodes
galvaniques a base de zinc chez I'huitre creuse, Crassotrea gigas, en procédant a une exposition
chronique a 530 pg L (de zinc) pendant 10 semaines et une exposition aigué a 10 200 pg L'* pendant
1 semaine. L’exposition aigué a révélé un taux de mortalité de 81,8 %, tandis qu’aucune mortalité n'a
été détectée lors de I'exposition chronique. De plus, tous les biomarqueurs du systéme immunitaire
étudiés, a l'exception du nombre d'hémocytes circulants, ont été stimulés par un niveau modéré de
zinc et inhibés par un niveau élevé. A partir de 48 heures d’exposition aigué, des diminutions d'environ
16% et 36% ont été observées dans I'activité phagocytaire et I'activité non-spécifique de I'estérase,
respectivement, et une diminution de 61% a été mesurée aprés 24 heures dans la production
d’especes réactives de I'oxygéne (ROS). Concernant l'activité phénoloxydase une augmentation de
111% par rapport aux témoins a été enregistrée apres 96 h d'exposition, suivie d'une diminution de

53% aprés 168 h d'incubation (Mottin et al., 2012). Cette expérience a donc montré la variabilité des
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effets toxiques de la dissolution des anodes galvaniques a base de zinc en fonction du type

d’exposition.

Dans la composition des anodes galvaniques a base d’aluminium, on reléve également la présence
d’indium qui est un élément trace non-essentiel et rare dans le milieu naturel. L'utilisation de I'indium
(In) dans les produits semi-conducteurs a fortement augmenté ces dernieres années et le rejet de cet
élément dans les écosystémes aquatiques est inévitable. Les effets de I'In sur les étres vivants sont
encore trés méconnus et on recense tres peu d'études écotoxicologiques. Une exposition de rats a
I'indium a démontré des preuves d’effets cancérigenes dans des études d'inhalation a long terme sur
des animaux de laboratoire (Tanaka et al., 2010). Chez la plante Arabidopsis thaliana, I'indium s’est
principalement accumulé au niveau des racines et a engendré un retard de croissance, du stress
oxydatif ainsi qu’une nutrition phosphorée déséquilibrée (Chang et al., 2020). En milieu aquatique, le
pH est apparu comme un facteur déterminant de I'absorption de I'In par I'algue verte Chlamydomonas
reinhardtii, principalement expliqué par une interaction compétitive des ions H* avec les sites
d'absorption de I'indium (Yang et al., 2019). A notre connaissance, aucune étude ne s’est portée sur

les effets de I'indium chez les organismes marins.

Au regard de ces premiers résultats sur I'impact des anodes galvaniques, il apparait primordial
d’étudier I'impact du cocktail métallique issus de la dissolution des anodes galvaniques sur les
organismes marins. L'aluminium et le zinc étant les métaux majoritaires constituant les anodes
galvaniques, il semble nécessaire de faire un point sur I'état actuel des connaissances des effets de ces

deux métaux chez les organismes marins.
2. LAluminium

2.1.L’Aluminium en tant qu’élément

L’aluminium est le 1°° métal et le 3°™ élément le plus abondant de la croute terrestre,
principalement présent sous forme de bauxite. 'homme |'utilise dans le secteur des transports, des
emballages, des équipements électriques ainsi que dans le secteur médical ou il est utilisé sous forme
de phosphates, d’hydroxydes ou de sulfates comme adjuvant dans les vaccins humains et vétérinaires
(Lindblad, 2004). En France, les concentrations d’aluminium dans |'eau potable sont réglementées, le
code de la santé publique a fixé le seuil & 200 pg L selon les recommandations de I’Organisation
Mondiale de la Santé établies (OMS) en 1994, 1998 et 2004. Les sels d'aluminium ont longtemps été
utilisés dans les stations de traitement de I’'eau, comme agents de coagulation lors de I'étape dite de
« coagulation-floculation ». Cette étape vise a réduire la présence de matiére en suspension dites
colloidales dans I'eau pour éliminer la couleur et la turbidité afin d’obtenir une qualité d’eau

garantissant I'efficacité de I'étape de désinfection ultérieure. L’utilisation de ces sels nécessitait des
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conditions de mise en ceuvre trés précises afin que I'aluminium soit éliminé a I'issue du traitement de
I’eau mais le non-respect de ces conditions est a l'origine de « fuites » d'aluminium soluble dans les
eaux traitées. Aujourd’hui, ce sont des sels de fer qui sont utilisés en remplacement des sels
d’aluminium jugés trop a risque pour la santé, notamment chez les personnes souffrant d’insuffisances

rénales et traitées par dialyse (Seidowsky et al., 2018).

Concernant le milieu marin, il n’existe a I’heure actuelle aucun seuil de toxicité pour I'aluminium.
Aprées une étude basée sur les résultats d'essais de toxicité de 11 espéces marines de différents niveaux
trophiques, Golding et collaborateurs (2015) ont proposé une concentration sans effet de 24 pg L?
d'aluminium total (Golding et al., 2015). Les secteurs de la métallurgie et de la sidérurgie sont a I'origine
de 97 % des émissions directes d’origine humaine. Bien que les sources anthropiques d’aluminium
dans les systéemes aquatiques soient plus faibles que les sources naturelles a I'échelle mondiale (Rauch
and Pacyna, 2009), on assiste a une augmentation des rejets anthropiques dans les écosystémes
aquatiques. Les apports fluviaux en aluminium dissous dans I'océan existent mais sont considérés
comme négligeables car la majorité de cet élément se retrouve dans les sédiments estuariens ou est
captée par les processus biologiques mis en jeu dans les eaux cétieres (Tria et al., 2007). C'est en fait
les apports de particules et de poussieres atmosphériques (de diameétre inférieur a 5 um) émis par les
zones désertiques qui constituent la source majeure en aluminium dans les eaux de surface des océans
(Hydes, 1983; Hydes et al., 1988; Kramer et al., 2004; Maring and Duce, 1987). En effet, ces particules
présentent un temps de séjour dans I'atmosphére qui peut atteindre plusieurs jours, ce qui permet
leur transport sur de longues distances et de les déposer tres loin de leur source d’émission. Par
exemple, les concentrations en aluminium sont jusqu’a 40 fois plus faibles dans I'océan Pacifique par
rapport a 'océan Atlantique a cause des apports importants du vaste désert du Sahara auquel ce
dernier est soumis, alors que la majeure partie de I'océan Pacifique n'a pas de sources terrestres tres
influentes (Tria et al., 2007). On peut également citer un autre exemple intéressant avec le cas de la
mer Méditerranée qui présente des concentrations d’aluminium dissous plus élevées que les autres
mers ouvertes en raison de sa forte exposition aux poussieres de I’Afrique du Nord (Hydes et al., 1988).
Les flux atmosphériques sont le principal facteur influant sur les concentrations de I'aluminium dans
les écosystémes aquatiques. Cependant, de maniere générale les profils verticaux sont similaires avec
des concentrations plus élevées dans les eaux de surface, des minima a mi profondeur et une

augmentation a la base de la colonne d'eau liée a la dissolution des particules sédimentaires.

L'annexe 1 synthétise toutes les données relevées sur le terrain ces derniéres années, que cela
soit dans les eaux cotiéres ou en plein océan. La plus forte concentration d’aluminium (151 pg L?) a
été enregistrée dans les eaux de surface autour de Port Botany, le principal port de navigation de

Sydney (Jahan and Strezov, 2017). Une concentration de 132 pg L™ a été relevée sur la cdte nord du
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Chili, plus précisément au niveau de la ville portuaire d'Antofagasta, une zone densément peuplée et
soumise a de nombreuses activités économiques et industrielles, ainsi qu’aux déchets d'anciennes
activités minieres (Valdés et al., 2011). D’autre sites a travers le monde ressortent, comme la cote
égyptienne avec un record de 106 pg L (Abdel Ghani, 2015). Une concentration record de
1 170 pg L'*a méme déja été enregistrée dans le port de Yamba en Australie, sur ce méme site les
auteurs ont relevé une concentration moyenne de 224 ug L™ (Jahan and Strezov, 2017). Cependant, de
maniére générale, les concentrations d’aluminium dans les eaux cotieres ne dépassent que rarement
10 pg L tandis que les mesures effectuées en plein océan ont montré une gamme de concentrations
d'aluminium dissous systématiquement plus faibles. En effet, les concentrations en haute de mer
atteignent au maximum 2,03 pg L et ne dépassent que rarement 0,7 pg L (Hydes, 1983; Hydes et al.,
1988; Kramer et al., 2004). De telles variations temporelles et géographiques s’expliquent par une
combinaison des processus d'élimination biologique ainsi que des sources d’origine naturelles (Moran
and Moore, 1988). La plus faible concentration (0,085 pg L) a été mesurée dans la mer de Weddell
(partie de I'océan Atlantique Sud proche de I'Antarctique), qui devrait étre moins affectée par les
pressions anthropiques que les autres sites.

L'aluminium est caractérisé par son temps de séjour relativement court (2 a 6 ans) dans les eaux
de surface ce qui peut étre attribué en grande partie a son hydrolyse rapide et a la trés faible solubilité
des produits issus de cette hydrolyse (Kramer et al., 2004). La chimie de I'aluminium a été tres étudiée
dans les eaux douces (Driscoll and Schecher, 1990; Gensemer and Playle, 1999; S¢anéar and Milaéig,
2006). La spéciation chimique aqueuse de I'aluminium regroupe des formes insolubles, comme les
silico-aluminates (argiles) et I’hydroxyde Al(OH);, et des formes ioniques solubles tels que des
hydroxydes AI(OH) 4, AI(OH)*,, AIOH?*, la forme libre AI** et des complexes minéraux (avec F ou S04%)
et organiques (Gensemer and Playle, 1999). La solubilité de I'aluminium (indirectement sa toxicité)
dépend essentiellement du pH et de la teneur en ligands organiques, de la force ionique et de la
concentration en particules dans le milieu. L'aluminium est relativement insoluble a un pH
circumneutre (entre 6 et 8). Sa solubilité augmente a des pH plus acides ou plus basiques, en présence
de ligands complexant issus de la matiere organique dissoute (MOD) et pour de faibles températures
(Driscoll and Schecher, 1990). La limite de solubilité de I’aluminium se situe entre 650 ug L™ et 800 pg
L't pour une eau a 28 °C (Trenfield et al., 2015). Dans leur étude, Golding et collaborateurs (2015) ont
montré qu’a une concentration inférieure & 500 ug L™ I'aluminium est principalement sous sa forme
dissoute, tandis qu’au-dessus de cette concentration elle coexiste avec la forme particulaire qui
devient ensuite prédominante au-dela de 1000 pg L' (Golding et al., 2015). Une distinction importante
entre la spéciation chimique de l'aluminium dans I'eau de mer et dans I'eau douce est I'absence
d'espéces cationiques en mer (AI**, Al(OH)*; et AIOH?*) qui vont dominer dans des conditions de pH

acide (Tria et al., 2007). En milieu marin (pH = 8,2) la spéciation de I'aluminium est dominée par I'anion

-16 -



aluminate Al(OH)s et dans une moindre mesure par I'hydroxyde d'aluminium neutre Al(OH)s (Figure

5).
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Figure 5 : Cycle biogéochimique de I'aluminium d’apres Tria et al. (2007). Magnitude de I'aluminium dissoluble
calculée a partir des valeurs données par Maring et Duce (1987).

D’apreés Millero et collaborateurs (2009), I'acidification des océans engendrée par I'absorption du
CO,, d’origine anthropique aura pour conséquence de diminuer la concentration en anions tels qu’OH"
('ion hydroxyde) et COs* (I'ion carbonate) de 82 a 77 % dans les eaux de surface (Millero et al., 2009).
Or, les carbonates jouent un réle majeur dans le rétrocontréle du climat et des gaz a effet de serre via
le cycle du carbone. lls constituent, surtout sous forme de carbonate de calcium, I'essentiel des puits
de carbone. Une telle diminution de ces ions devrait modifier la spéciation d'un certain nombre d'ions
métalliques dans I'eau de mer, y compris I'aluminium. La plupart des particules organiques dans I'eau
de mer sont chargées négativement et un abaissement du pH entrainera une baisse la disponibilité des
sites de surface absorbant les métaux. Les métaux qui forment des complexes forts avec I'hydroxyde
et le carbonate subiront des changements significatifs, ce qui est le cas pour I'aluminium. Il est estimé

que le changement le plus important concernera la forme Al(OH)s, qui augmentera de 36 % par rapport
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au complexe soluble Al(OH)4 (Millero et al., 2009). Les modifications de la spéciation des métaux dues
a la baisse du pH entraineront des changements dans le comportement des métaux et les cycles
biogéochimiques affectant la disponibilité et la toxicité des métaux pour les organismes marins. Dans
I’eau de mer, les ions dissous des ETMs sont répartis entre les ions libres et ceux formant des
complexes avec différents ligands, organiques ou inorganiques. Les ions libres sont couramment
considérés comme étant la forme dissoute disponible et donc accumulée par les organismes,
autrement appelée la fraction biodisponible (Rainbow and Phillips, 1993). Cette biodisponibilité varie
en fonction de I'élément étudié, mais aussi en fonction de nombreux parameétres abiotiques comme
le pH, la salinité, la température ou encore la concentration en matiére organique dissoute.
L'aluminium est notamment connu pour se lier au fluor et aux matiéres organiques dissoutes

(Gensemer and Playle, 1999).

Selon la littérature, I'aluminium n’est pas un élément essentiel aux fonctions biologiques a la
différence des oligoéléments tels que le zinc, le fer ou le cuivre. Cependant, malgré |'absence
apparente de réle biologique de I'aluminium, chez ’lhomme il est connu pour se substituer aux métaux
essentiels au cours de processus biochimiques critiques (Exley and House, 2011). L’aluminium
s’accumule dans le cerveau a tous les stades de développement. Il existe des cas d’intoxication aigué
ayant abouti a une encéphalopathie. Dans la plupart des cas, I'accent est mis sur l'intoxication
chronique, car la toxicité aigué de I'aluminium chez I'hnomme est extrémement rare (Exley, 2016).
L'aluminium affecte le métabolisme du stress oxydatif puisque la plupart des études montrent une
augmentation significative de la peroxydation des lipides localisé au niveau du cerveau et il est connu
pour provoquer des symptomes tels que des pertes de mémoire, des problemes d'équilibre et de
coordination ce qui a engendré de nombreux soupgons quant a sa responsabilité en ce qui concerne
les maladies neurodégénératives comme la maladie d'Alzheimer, la maladie de Parkinson, la sclérose
en plague, la maladie de Crohn ou les colopathies fonctionnelles (Krewski et al., 2007; Mohammadirad
and Abdollahi, 2011). Les facteurs de risque sont liés a la vie dans des environnements poussiéreux, la
nutrition sur le long terme, la diminution de la fonction rénale, I'hémodialyse, la consommation ou
I'ingestion de substances a forte teneur en aluminium ainsi que le travail dans un environnement qui
contient de fortes concentrations en aluminium. Actuellement le JECFA (Joint FAO/WHO Expert
Committee on Food Additives) recommande une dose hebdomadaire tolérable provisoire (DHTP) chez
I’'Homme de 1 mg kg? et par semaine (confirmation en 2008 de I'European Food Safety Authority

(EFSA)).

2.2.Toxicité de I'aluminium chez les organismes marins

La toxicité de I'aluminium a été particulierement étudié dans les eaux douces, Gensemer et Playle

(1999) ont notamment réalisé une revue exhaustive de toutes les études concernant les algues, les
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angiospermes, les invertébrés et les poissons (Gensemer and Playle, 1999). Cependant, peu d’études
se sont concentrées sur le milieu marin. Dans le cadre de cette thése, une synthése bibliographique
des effets de I'aluminium sous toutes ses formes sur les organismes marins de différents groupes
taxonomique a été réalisée. Un tableau synthétique en annexe 2 rassemble toutes données recueillis

dans la littérature et nous tacherons ici d’en résumer les grandes lignes.

2.2.1. Le phytoplancton

Groupe trés hétérogene d’un point de vue phylogénétique, le phytoplancton a fait I'objet de
plusieurs études quant a sa sensibilité vis-a-vis de I'aluminium. Les microalgues sont reconnues comme
sensibles a I'exposition aux métaux du fait qu’elles sont en contact direct avec le milieu ; et n’en sont
séparées que par la membrane cytoplasmique et la paroi cellulaire (Anu et al., 2018, 2016; Dinesh et
al., 2014; C. M. Monteiro et al., 2011). De maniére générale, les microalgues d’eau douce sont plus
sensibles a I'aluminium en raison des conditions Iégerement acides (pH d’environ 6,0), leur milieu de
vie entrainant une plus forte disponibilité du métal (Gensemer and Playle, 1999). La croissance est le
principal indicateur utilisé dans les études écotoxicologiques sur les microalgues. Zhou et al. (2018) ont
notamment réalisé une synthese des différentes publications sur les effets de I'aluminium chez le
phytoplancton marin (Zhou et al., 2018b). Il en ressort une grande interspécificité de la sensibilité des
microalgues en fonction des groupes taxonomiques et de I'écologie des différentes especes comme le
souligne les concentrations d'aluminium rapportées causant une inhibition de croissance de 10 % (Cl1o)
qui s'échelonnent sur plusieurs ordres de grandeur allant de 14 3 6 800 pg L (Gillmore et al., 2016;
Golding et al., 2015; Harford et al., 2011). Les diatomées constituent de loin le groupe qui a fait I'objet
du plus d’études. La toxicité de I'aluminium pourrait étre corrélée a la composition siliceuse de la paroi
cellulaire, puisque Minutocellus polymorphus (Clio = 540 pg L) et Nitzschia closterium (Clyo = 18 pg L
!) possédent une paroi a haute composition siliceuse et étaient plus sensibles que Phaeodactylum
tricornutum (Clyo = 2 100 pg L?) qui présente une paroi cellulaire faiblement siliceuse (Gillmore et al.,
2016). Il est établi que I'aluminium dissous dans le milieu peut étre incorporé dans les frustules de
diatomée comme mécanisme de détoxication (Dixit et al., 2001; Gehlen et al., 2002; Machill et al.,
2013). Des communautés naturelles de diatomées prélevés en Antarctique exposées a 13,33 ug L?
d’aluminium (AICls) ont montré une inhibition de la solubilité et de la vitesse de dissolution de la silice,
ce qui questionne sur I'implication de I'aluminium dans le métabolisme du silicium (Van Bennekom et
al., 1991). Une étude révele également les effets néfastes d’une exposition aigué a I'aluminium (6 936
pg L) (AICIs) sur I'activité photosynthétique et le métabolisme protéique de P. tricornutum. Au final,
I'aluminium a affecté 5 protéines liées au stress, 12 impliquées dans la photosynthese, 6 dans le
métabolisme énergétique, 4 dans le transport membranaire, 25 dans I'homéostasie des protéines, 12

dans la transduction du signal et 1 dans le remodelage du cytosquelette (Xie et al., 2015). La toxicité
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de I'aluminium chez d’autres groupes taxonomiques de microalgues a également été étudiée. En ce
qui concerne les Coccolithophores (classe des Prymnesiophyceae), la Clso (AICI3) d’Isochrysis galbana a
été évaluée a 2 570 pg Lt a 24°C (Trenfield et al., 2015). Chez les Chlorophytes, la Clip du genre
Tetraselmis a été évaluée a 3 200 pg L et celle de Dunaliella tertiolecta a 3 200 pg LY(Golding et al.,
2015). Comme c’est le cas dans les eaux douces, il a également été démontré que la toxicité de
I"aluminium augmentait quand le pH diminuait. Pour un pH de 8.2, I'aluminium est majoritairement
présent sous forme chargé négativement (Al(OH)4) ou non chargé (Al(OH)s) ce qui constitue une faible
affinité pour la paroi des cellules. Tandis que pour un pH de 6,2, I'aluminium est présent d’avantage
sous forme cationique (AP*, AI(OH),* et AIOH?*). A cause de son affinité avec les groupes hydroxyles et
carboxyles présents dans la structure de la membrane des cellules, les ions aluminium sont mobilisés
a la surface des algues favorisant ainsi leur absorption intracellulaire (Tlrker Sagan and Akmehmet
Balcioglu, 2001). Comme l'indique plusieurs auteurs, un facteur biotique comme la densité cellulaire
initiale influence également la toxicité des métaux, puisqu’il a déja été démontré que démarrer une
exposition a une plus forte densité cellulaire réduisait la sensibilité des microalgues au cuivre, au zinc
et au cadmium (Franklin et al.,, 2002; Moreno-Garrido et al., 2000). Une biomasse algale plus
importante signifie une adsorption métallique globale plus élevée et par conséquent une diminution
de la concentration du contaminant dans le milieu. Ajouté a cela la grande hétérogénéité de la toxicité

de I'aluminium des différentes espéces microalgues, cela rend difficile de tirer des conclusions globales

2.2.2. Macroalgues
Egalement diversifiées d’un point de vue taxonomique, les macroalgues ont fait I'objet d’une seule
étude sur I'impact de I'aluminium a notre connaissance. Appartenant a la classe des phaéophycées,
les deux espéces étudiées semblaient peu sensibles a I'aluminium, comme en témoigne I'absence
d’effet sur le taux de germination des zygotes pour une concentration de 9 800 pg L chez I'espéce
Hormosira banksii et une Clyo déterminée a 6 800 ug L™ pour I'espéce Ecklonia radiata (Golding et al.,

2015).

2.2.3. Cnidaires
Une seule étude s’est intéressée aux effets de I'aluminium chez les cnidaires. La Clso du corail
Acropora tenuis d’aluminium (AICl3) a été évaluée a 2 997 pg L' pour la fécondation et 8 1 945 pg L?

pour la métamorphose larvaire ce qui en fait un organisme relativement résistant (Negri et al., 2011).

2.2.4. Annélides
Une seule étude semble s’étre intéressée aux effets de I'aluminium sur les annélides polychétes.

Une concentration de 2 000 pg L' (AICIs) n’a engendré aucun effet apparent chez les deux polychétes
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Capitella capitata et Neanthes arenaceodentata tandis que la ClLsp a été évaluée 3 480 pg L chez

I'espéce Ctenodrilus serratus.

2.2.5. Arthropodes
Chez les arthropodes, la plupart des études se focalisent sur les perturbations de I'osmorégulation
des larves d’insectes en eau douce. En ce qui concerne le milieu marin, I'exposition d’embryons du
crabe Cancer anthonyi a I'aluminium (AICl5) a révélé une faible sensibilité puisqu’aprés 7 jours, les
auteurs ont mesurée une mortalité de 0% a 1 000 pg L, de 17,7 % a 10 000 ug L' et de 100 % a
100 000 pg LY (Macdonald et al., 1988). Chez le copépode Nitocra spinipes, la ClLso sur 96 heures (Al**)
a été évaluée 3 10 000 pg L ce qui laisse a penser que les crustacés marins présentent une faible

sensibilité a I'aluminium (Bengtsson, 1978).

2.2.6. Echinodermes
Au sein de I'embranchement des échinodermes, le développement embryonnaire d’Heliocidaris
turberculata n’a pas été affecté de facon marquée a la plus forte concentration d'aluminium (AICls)
testée (28 000 pg L) (Golding et al., 2015). Chez Sphaerechinus granularis, une inhibition significative
du succés de la fécondation a été observée chez les spermatozoides exposés a 15000 pg L?

d’aluminium (Alx(SOs) (Pagano et al., 1996).

2.2.7. Mollusques

Comparativement a d’autres métaux, I'effet de I'aluminium a été peu étudié chez les mollusques
marins. Les principaux indicateurs portent sur le développement embryo-larvaire et la
bioaccumulation. Les ClLso des larves de nombreuses especes de bivalves (Mytilus edulis, Mytilus
galloprovencialis, Saccostrea echinata, Saccostrea glomerata, Crassostrea virginica) ont été évaluées
dans une gamme de concentrations allant de 100 a 1 000 pg L' (Calabrese et al., 1973; Golding et al.,
2015; Pagano et al., 1996; Wilson and Hyne, 1997). Récemment, une étude a testé la sensibilité des
larves de 10 espéces de bivalves (Crassostrea gigas, Saccostrea glomerata, Xenostrobus securis,
Scaeochlamys livida, Anadara trapezia, Fulvia tenuicostata, Hiatula alba, Barnea australasiae, Spisula
trigonella, Irus crenatus) a 10 métaux dont le chlorure d’aluminium (AICls-6H,0) (Markich, 2021). Parmi
les 10 espéces de bivalves étudiés, C. gigas apparait comme I'espéece la plus sensible a I'aluminium
avec une CLsp déterminée a 195 pg L1 tandis que I. crenatus apparait comme I'espéce la plus résistance
avec une Clsp déterminée a 498 pg L. Pour C. gigas la NOEC a été évaluée a 89 pg L™ tandis que pour
I. crenatus elle était de 235 pg L. L’étude a également mis en évidence une relation entre phylogénie
et sensibilité aux métaux. Les cing especes de bivalves de la sous-classe des Pteriomorphia (huitres, les
moules et Pectinidae) forment le groupe le plus sensible a I'aluminium comparativement aux bivalves

de la sous-classe des Heteroconchia (coques et palourdes).
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De par le méme mécanisme qu’expliqué précédemment, le pH semble étre une variable
déterminante dans la toxicité de I'aluminium chez les larves de bivalve étant donné que des
diminutions significatives du développement embryonnaire ont été observées lorsque les ceufs

fécondés étaient incubés dans de I'eau de mer a un pH inférieur a 6,75 (Wilson and Hyne, 1997).

A notre connaissance, aucune exposition a I'aluminium n’a pour Iinstant été réalisée chez les
gastéropodes marins. On recense seulement des données sur les concentrations d’aluminium
tissulaires d’ormeaux échantillonnés sur le terrain (Bryan et al., 1977). Une étude réalisée en eau douce
sur les lymnées, Lymnea stagnalis, a montré que la glande digestive agissait comme un puits pour
I"aluminium, régulant ainsi I'exposition a d’autres tissus (Elangovan et al., 2000). C’'est également un
organe important pour le stockage et la régulation d’autres métaux comme le zinc chez les

gastéropodes terrestres (Dallinger and Wieser, 1984).

2.2.8. Poissons

C’est probablement au sein du groupe des poissons téléostéens que les effets de I'aluminium chez
les animaux sont le mieux documentés. La plus forte concentration testée de 10 000 pg L (AICl3) n’a
eu aucun impact sur le bilan natatoire et la croissance des deux espéces Lates calcarifer et
Acanthochromis polyacanthus (Golding et al., 2015). Une étude antérieure a établi une NOEC de
9 000 pg L (AICIs) pour trois espéces de poissons (Sciaenops ocellatus, Fundulus similis et Cyprinodon
variegatus) (Pulley, 1950). Des travaux in situ ont révélé que les concentrations en aluminium dans les
organes des poissons different considérablement d'une espéce a I'autre en fonction de ses besoins
écologiques, de son métabolisme, de ses habitudes alimentaires et de son habitat (Mziray and Kimirei,
2016). L'espece qui a accumulé les plus grandes quantités d’aluminium, Lethrinus harak, est un poisson
benthique qui se nourrit principalement d'invertébrés et habite les eaux cotieres, les récifs, les fonds
sableux et les herbiers marins ou la pollution métallique est la plus élevée (Richmond, 2002). Chez
Rastrelliger kanagurta, la bioaccumulation d’aluminium était plus faible d’un facteur 10, or, il s’agit
d’une espéce pélagique et migratrice des eaux de surface cotieres (Richmond, 2002). Cela est en accord
avec la littérature comme quoi certains métaux s'accumulent davantage dans les espéces de poissons

benthiques que dans leurs homologues pélagiques (Roméo et al., 1999).

L'impact de I'aluminium chez les salmonidae migrateurs a fait I'objet de nombreuses publications
(Monette et al.,, 2008; Poléo and Hyttergd, 2003; Staurnes et al., 1984). Chez les salmonidae,
I’exposition a I'aluminium est connue pour induire augmentation de la concentration de glucose, une
réduction de l'activité de la NaK® ATPase dans les branchies et d'une baisse de I'abondance des
protéines de co-transporteurs de Na*, K*, 2CI". Le développement de la tolérance a I’eau de mer s’en

retrouve grandement impacté chez les smolts, comme l'indique la perte de la capacité a réguler les
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niveaux de ClI plasmatique (Monette et al., 2008; Poléo and Hyttergd, 2003). Ces perturbations
peuvent compromettre la survie des saumons dans la nature puisque la perturbation de la tolérance a
I’eau de mer est compensée par une réduction de la croissance et une diminution de I'évitement des
prédateurs (Handeland et al., 2004). Ces résultats rejoignent les deux mécanismes de toxicité de
I"aluminium décrits chez les poissons d’eau douce : d’'une part les effets ionorégulateurs impliquant
des pertes de chlorure plasmatique qui prédominent a pH faible, et d’autre part les effets respiratoires
qui prédominent a pH plus élevé, comme le prouve la baisse de la tension d’oxygéne plasmatique due

a I'obstruction des branchiers par le mucus (Gensemer and Playle, 1999).

Les zones de mélange ou |'eau acide, riche en aluminium, est neutralisée, comme cela peut étre le
cas au niveau des estuaires, sont considérées comme les plus toxiques pour les organismes aquatiques
(Rosseland et al., 1992; Teien et al., 2006). Plusieurs études ont notamment démontré qu’une solution
vieillie d’aluminium était bien moins toxique qu’une solution fraichement produite (Gensemer and
Playle, 1999; Teien et al., 2006; Witters et al., 1996), comme cela peut-étre le cas au niveaux des zones
a l'interface terre-mer. Une solution d’aluminium subit des phénomenes rapides de précipitation et de
polymérisation, alors que dans une solution d’aluminium vieillie ces réactions se sont déja produites.
Les polymeres d’aluminium, de formation récente, sont plus toxiques et s'insinuent plus facilement
dans la couche de mucus des branchies des animaux pour s'y polymériser. Le temps entre la
préparation de la solution et I’exposition est donc un facteur primordial de la toxicité de I'aluminium,

et qui peut expliquer la variabilité des résultats observés chez une méme espece dans la littérature.

3. LeZinc
3.1.Le Zinc en tant qu’élément

Le zinc est le 27 élément le plus abondant de la cro(ite terrestre ou il est principalement trouvé
sous forme de sulfure de zinc (ZnS), également appelé sphalérite. Le zinc entre naturellement dans
I"atmosphere via le vent, a partir de particules du sol, des éruptions volcaniques, des feux de foréts et
des émissions d’aérosols marins. L'homme utilise le zinc dans le secteur de la sidérurgie, de la
métallurgie, de la galvanisation pour I'automobile, de la construction, de I'électroménager et des
équipements industriels a des fins de protection contre la corrosion. Bien que moins importants, les
rejets d’origines urbaines (trafic routier, incinération d’ordures) et agricoles (alimentation porcine,
engrais) sont également significatifs (IREP, 2010). Les sources de zinc a I'origine de la pollution marine
comprennent les cremes solaires, les peintures antisalissures ainsi que les rejets d'eaux usées.
Néanmoins une grande partie du zinc qui pénétre dans les océans du monde provient des dépdts

aériens particulaires (entre 11 000 et 60 000 tonnes chaque année) (Jickells, 1995).
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La spéciation du zinc dans le compartiment aquatique est un phénomeéne trés complexe qui
dépend de nombreux facteurs abiotiques tels que la température, la concentration en matiere
organique dissoute ainsi que le pH. Dans le milieu marin, en I’'absence de matiére organique dissoute,
le zinc est majoritairement sous sa forme hydratée Zn(OH), ce qui qui le rend particulierement
biodisponible pour les organismes marins (Hogstrand et al., 2012). Pour un pH plus faible (inférieur a
7,5), il est d’avantage présent sous sa forme divalent Zn?*. La majeure partie du zinc des eaux de surface
desrivieres est transportée jusque dans les estuaires et dans les zones cotiéres ou il se lie aux particules
inorganiques et organiques. Le cycle interne du zinc dans les océans est pendant longtemps resté un
mystére. Il existe une forte corrélation entre le zinc et les ions silicates SiOs*. Il a notamment été
démontré que le plancton de I'océan austral est responsable de 62 £ 32 % de |'absorption mondiale de
zinc (Roshan et al., 2018). Le cycle géochimique du zinc dans I'océan Atlantique est schématisé sur la

Figure 6.
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Figure 6 : Cycle global du zinc dans I'océan d’apres Roshan et al. (2018). Les flux particulaires de Zn, Si, et P sont
représentés comme des entonnoirs roses, verts, et cyan, respectivement, avec des valeurs au-dessus de chacun
d'eux montrant leurs exportations hors de I'océan de surface sous forme de particules (les unités sont Gmol an
L pour Zn et Tmol an pour Si et P). La taille des cercles indique la concentration moyenne relative de Zn total et
préformé (entre parenthéses) (rose ; nmol kg), SiOs* (vert ; umol kgt), et POs* (cyan ; umol kg?) en dessous de
2 000 m dans chacune des régions. Les taux d'entrées et de sorties de Zn aux frontieres (soulignés) sont
également indiqués en Gmol anl. On y voit également un schéma des flux de masse d'eau, notamment I'eau
profonde de I'Atlantique Nord (NADW), l'eau de fond de I'Antarctique (AABW), I'eau intermédiaire de
I'Antarctique (AAIW) et I'eau du mode subantarctique (SAMW).

L'annexe 3 rassemble les données rapportées dans la bibliographie sur les concentrations en zinc
mesurées dans les eaux cotieres et en plein océan. Dans ce dernier, le zinc est présent a de tres faibles

concentrations, entre 0,006 et 0,12 ug L'* dans les eaux surface de I’Atlantique Nord et du Pacifique
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Nord, et jusqu’a 0,5 pg L dans les eaux profondes (Bruland et al.,, 1994; Pohl et al., 1993). Les
concentrations en zinc plus élevées mesurées dans les eaux de I'Antarctique proviennent de la
remontée d'eaux profondes riches en zinc (Léscher, 1999). Plus on se rapproche des cétes, plus les
concentrations ont tendance a augmenter. Elles sont fréquemment beaucoup plus élevées dans les
estuaires et les eaux cotieres qu’en plein océan, avec des concentrations qui dépassent souvent
5 ug L' (Bird et al., 1996; Law et al., 1994; Morse et al., 1993; Sheahan et al., 2007; Trefry et al., 1996).
En Manche, sur les cotes anglaises, les concentrations moyennes sont toujours inférieures a 10 pg L
mais un maximum de 23 pg L a été enregistré dans la baie de Poole Harbour (Bird et al., 1996). Dans
le Nord Cotentin (Normandie, France), les concentrations relevées sont de I'ordre de 334 12 pg L. Dans
le bassin de la Seine, la contamination en zinc a atteint son apogée dans les années 1960
(800 mg kg!) et depuis elle est en diminution (Agence de I’eau Seine Normandie, 2008). Des analyses
ont montré que le zinc fait partie des composés toujours détectés et présents a des concentrations
supérieures a 10 ug L en entrée et en sortie de stations d’épuration (INERIS, 2010). Cependant, les
concentrations peuvent étre beaucoup plus élevées : 38 pug L dans les eaux de surface de |'estuaire
urbanisé de Sydney (Jahan and Strezov, 2017), 56,55 pg L't dans la baie de Jinzhou en Chine (Wan et
al., 2008), 1 800 pg L dans certains cas extrémes comme pour la baie de Sepetiba au Brésil (Barcellos,
1995), 1 500 pg L dans I'estuaire de Derwent en Tasmanie (Bloom and Ayling, 1977), ou encore
6 980 pg L a Ulsan en Corée du Sud (Jeong et al., 2019). Les riviéres fortement polluées le long
desquelles il y a beaucoup d’industries ainsi que les ports et les marinas fermées avec de faible
renouvellement d’eau semblent étre des facteurs importants de I'enrichissement en zinc. Concernant
le sédiment, les concentrations en zinc dans les ports frangais sont de I'ordre de 155 mg kg™ (Agence
de I'eau Seine Normandie, 2008). L’arrété du 30 juin 2020 a établi un premier seuil (N1 GEODE) a

276 mg kg* de sédiment sec analysé sur une fraction inférieure a 2 mm.

A la différence de I’aluminium, le zinc est un élément essentiel pour les étres vivants. Il participe a
plusieurs fonctions : facteurs de transcription, immunorégulation, croissance, cytoprotection, roles
antioxydants, anti-apoptotiques et anti-inflammatoires (Salgueiro et al., 2000). Dans la majorité des
cas, I'ion Zn?* est un cofacteur indispensable au bon fonctionnement des métalloenzymes. Il peut jouer
un role catalytique (e.g. anhydrases carboniques, carboxypeptidases, phosphatases alcalines), co-
catalytique (e.g. phospholipase C, nucléase P1, leucyl aminopeptidase) ou structurel (e.g. aspartate
carbamoyltransferase, doigts de zinc). Chaque organisme posséde une gamme de concentrations
optimales pour les éléments essentiels comme le zinc, il ainsi peut réguler ses concentrations internes
afin de satisfaire les exigences de son métabolisme. Le dépassement des limites peut entrainer des
effets défavorables pour I'organisme concerné. En milieu naturel, les phénomeénes de carence sont

relativement rares étant donné les concentrations en zinc.
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Chez I’'homme, I'intoxication aigué au zinc est extrémement rare. Les comités de I'OMS, JECFA et
EFSA recommandent une dose hebdomadaire tolérable (DHT) a ne pas dépasser de 7 ug kg* de poids
corporel. Enrevanche, la carence en zinc est plus répandue et induit un impact négatif sur la croissance,
le développement neuronal et l'immunité. Dans les cas les plus graves les conséquences sont
mortelles. La carence en zinc, causée par la malnutrition, les aliments a faible biodisponibilité, le
vieillissement, ainsi que par certaines maladies, constitue un risque beaucoup plus important pour la

santé humaine comparé a l'intoxication (Plum et al., 2010).

3.2.Toxicité du zinc chez les organismes marins

Comme précisé précédemment, le zinc est le deuxieme élément majoritaire dans la
constitution des anodes galvaniques a base d’aluminium (environ 5%), d’ou I'importance de réaliser
cette courte synthése sur les effets du zinc chez les organismes marins. Dans I'ensemble, le zinc a été
d’avantage étudié que I'aluminium. Malgré son role essentiel dans la physiologie des étres vivants, a
des niveaux élevés, le zinc peut étre hautement toxique pour les organismes marins (Dinesh et al.,
2014; Nadella et al., 2013; Wong et al., 2010). Le tableau synthétique en annexe 4 rassemble toutes
les données recueillies dans la littérature et nous tacherons ici d’en résumer les grandes lignes. Pour
le domaine maritime de I'Union Européenne (2019), les NOEC pour les invertébrés, les poissons et les
algues ont été déterminées respectivement a 40, 40 et 20 pg L et la valeur seuil d’exposition du milieu

marin a été évaluée a 7,8 ug L1 (INERIS, 2019).

3.2.1. Phytoplancton

Chez les microalgues, la concentration en zinc est un facteur déterminant de la composition
des communautés en empéchant la prolifération des espéces cétieres dans les environnements
océaniques a faible teneur en zinc (Sunda and Huntsman, 1992). Bien que la carence en zinc soit
néfaste pour le phytoplancton, de fortes doses se révelent également toxiques. Les Clsp des deux
diatomées Chaetoceros calcitrans et Thalassiosira weissflogii ont été évaluées a respectivement 1 240
et 520 ug L'* (Anu et al., 2018). Cependant, ces Cl étaient bien plus basses lorsque le milieu était pauvre
en azote ou en phosphates. La limitation en sels nutritifs facilite I'accumulation de zinc dans les
organites cellulaires, ce qui entralne une toxicité accrue chez les microalgues. Chez la diatomée
Nitzschia closterium, la Clso a été déterminée a 65 ug L' avec une absence d’effets significatifs sur la
photosynthese et la respiration mais une stimulation de la synthése de GSH indiquant la mise en place
d’une réponse de détoxification (Stauber and Florence, 1990). Cette réponde se fait au détriment de
la croissance expliquant le faible taux de division observé ce qui démontre une certaine sensibilité de
I’espéce aux métaux. Wong et collaborateurs ont comparé les effets du nano oxyde de zinc (nZnO) et

de I'oxyde de zinc (ZnO) chez 5 organismes marins dont deux especes de diatomées, Thalassiosira
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pseudonana et Skeletonema costatum. Les Clso pour le ZnO étaient respectivement 6 650 pg L et
2970 pg LY, tandis gu’elles étaient de 4 560 pg L et de 2 360 pg L pour le nZnO, ce dernier s’avérant
plus toxique (Wong et al., 2010). Comme le nZnO possede une solubilité plus élevée que le ZnO, il
pourrait avoir libéré d’avantages d'ions Zn% pour se fixer a la surface des diatomées, entrainant ainsi
une plus grande toxicité. A noter qu’en eau douce, la quantité de zinc dissous pour une méme
concentration de nZnO et de ZnO est similaire, mais en milieu marin la solubilité des deux molécules
est modifiée par le changement de pH ce qui explique la différence de toxicité. Tout comme
I"aluminium, il est établi que les diatomées sont capables d'incorporer le zinc dans leurs frustule
(Ellwood and Hunter, 2000, 1999; Jaccard et al., 2009). Chez Thalassiosira pseudonana, les niveaux de
zinc dans la paroi cellulaire ont augmenté proportionnellement a la concentration de Zn** dans le
milieu de culture ce qui a conduit les auteurs a suggérer que la teneur en zinc des frustules piégés dans
le sédiment pourrait étre utilisée afin de suivre les changements passés des concentrations océaniques
de Zn?* (Ellwood and Hunter, 2000, 1999). Cing espéces marines de cing groupes taxonomiques
différents (Chlorella marina de la classe des Trebouxiophycées, Isochrysis galbana de la classe des
Prymnesiophycées, Tetraselmis sp de la classe des Chlorodendrophycées, Nannochloropsis sp de la
classe des Eustigmatophycées et Dunaliella salina de la classe des Chlorophycées) ont montré une
inhibition de croissance importante en réponse a 50 000 pg L de zinc (Dinesh et al., 2014). Seule,
Tetraselmis a continué de croitre 3 250 000 ug L't tandis que les cellules de Dunaliella salina n’ont pas

survécu a une concentration supérieure a 5 000 pg L.

3.2.2. Macroalgues

Concernant les macroalgues marines, la bioaccumulation et la tolérance au zinc ont été étudiées
chez 6 espéces de différents groupes taxonomiques (Ulva lactuca, Enteromorpha flexuosa, Padina
gymnospora, Sargassum filipendula, Hypnea musciformis et Spyridia filamentosa) cultivés en
laboratoire avec 5 concentrations croissantes de zinc (ZnSO4) pendant 21 jours (Amado Filho et al.,
1997). Toutes les espéces sont mortes a la concentration la plus forte de 5 000 pg L, deux espéces
(U. lactuca et E. flexuosa) sont mortes a 1 000 pg L2, et seule H. musciformis, est morte a 100 ug L. La
plus faible concentration de zinc ayant présenté une inhibition de la croissance chez les six espéces
était de 20 pg L. A la concentration de 100 ug L%, I'algue brune P. gymnospora présentait le plus haut
niveau d'accumulation (6 488 + 659 pg g) et H. musciformis le plus bas niveau (148 + 252 pg g?). Une
autre étude a rapporté qu’une concentration de 100 pg L™ (ZnSO,) avait induit une augmentation des
pools de GSH chez Enteromorpha prolifera et Enteromorpha linza entrainant une diminution du
rapport d’oxydoréduction, ce qui est un indicateur de la production de ROS (Malea et al., 2006; Tripathi

and Gaur, 2004).
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3.2.3. Arthropodes

L'effet du zinc chez les crustacés est bien documenté. Chez le crabe Cancer magister, une Clso de
456 pg L' (ZnSO,) a été rapportée pour les larves zoé (Martin et al., 1981). Pour Rhithropanopeus
harrisii, une concentration de 50 pg L a entrainé un retard significatif du développement larvaire a
partir du stade zoé (Benijts-Claus and Benijts, 1975). Enfin, chez Paragrapsus quadvidentatus, la Clso
(ZnCly) de 1 230 pg L rapportée pour les larves était neuf fois plus faible que pour les adultes aprés 96
heures d’exposition (Ahsanullah and Arnott, 1978). En effet, il semble que les adultes soient tres peu
sensibles au zinc étant donné les fortes doses nécessaires pour observer des effets comparativement
au stade larvaire. La CLso de la crevette Pandalus montagui a été établi @ 10 000 pg L tandis qu’elle
était de 100 000 pg L pour Crangon crangon (Portmann, 1968). Chez la crevette Palaemon elegans,
la Clso a été évaluée a 166 000 ug L aprés 48 heures d’exposition et & 26 300 pg L aprés 96 heures
d’exposition. Au niveau physiologique, le zinc (ZnCly) a provoqué une diminution du nombre
d'hémocytes aprés seulement 8 heures d'exposition (Lorenzon et al., 2001). De plus, les crevettes ont
montré des variations de la glycémie dépendantes de la concentration en zinc. L'activité
phénoloxydase du crabe Charybdis japonica a également été fortement inhibée en réponse a
I’exposition de 326 000 ug L' de zinc (Zn?*) (Liu et al., 2006). Les crustacés non décapodes, souvent de
plus petite taille, semblent plus sensibles au zinc. Chez le copépode Nitocra spinipes, la CLso (Zn?*) aprés
96 heures d’exposition a été déterminée a 1 450 pg L™ (Bengtsson, 1978). Pour le copépode Tigriopus
japonicus et I'amphipode Elasmopus rapax, les Clso (ZnO) ont été évaluées a respectivement
430 pg Ltet 370 pug L (Wong et al., 2010). Des concentrations supérieures a 0,13 pg L ont réduit le
taux de ponte du copépode Acartia tonsa et la survie des nauplii a également été affecté négativement
dés 1,3 ug L avec 100 % de mortalité a 13 pg L™ (Sunda et al., 1987). Acartia tonsa étant une espéce
estuarienne, certains sites pollués présentent des concentrations en zinc suffisantes pour affecter la

survie et la reproduction de I'espece.

3.2.4. Echinodermes

Chez l'oursin Strongylocentrotus purpuratus, la Clsp (ZnSO4) des larves a été rapportée a
151 pg L'* (Nadella et al., 2013). Chez la méme espéce, I'exposition des larves a 117 ug L de zinc
(ZnS04) pendant 96 heures a entrainé une inhibition des taux d’absorption du calcium incluant une
inhibition de I'activité de la Ca?*ATPase (Tellis et al., 2014). Une exposition de 96 heures a seulement
10 pg L1 (ZnCl,) a suffi a baisser significativement la mobilité des spermatozoides et le développement
précoce des ceufs de I'oursin Abracia lixula (Castagna et al., 1981). En revanche, les individus adultes
maintenus dans des aquariums avec une concentration de 1 000 pg L2 n’ont pas été affectés aprés 20

jours d’exposition.
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3.2.5. Mollusques

Parmi les mollusques, on recense de nombreuses études sur |'effet du zinc chez les ostreidae et
les mytilidae. Une concentration de 125 pg L™ (ZnS0O,) a entrainé un retard dans la fixation des larves
de Crassostrea gigas (Boyden et al., 1975). Une CLso de 119 pg L™ (ZnSO4) a été rapportée pour le
développement larvaire de C. gigas (Martin et al., 1981), et chez une espece proche, Crassostrea
virginica, la Clso (ZnCl;) a été déterminée a 205 pg L (Maclnnes, 1981). Dans une autre étude,
200 pg L (ZnS0O4) ont engendré une hausse de la mortalité et de I'incidence des anomalies larvaires
de C. gigas (Brereton et al., 1973). Les CLso (ZnSQ.) des premiers stades larvaires de Mytilus edulis,
Mytilus galloprovincialis et Mytilus trossolus ont été établies respectivement & 175, 172 et 135 pg L?
(Martin et al., 1981; Nadella et al., 2013). Parmi les 10 espéces de bivalves étudiés, Markich (2021) a
constaté que C. gigas était 'espéce la plus sensible avec une CLsode 46 pg L et /. crenatus était 'espéce
la plus résistante avec une Clspde 190 pg L. Pour C. gigas la NOEC a été évaluée a 11,2 pug L et pour
I. crenatus a 47,4 ug L. Les cing espéces de bivalves de la sous-classe des Pteriomorphia (huitres, les
moules et Pectinidae) se sont avérées étre le groupe le plus sensible au zinc comparativement aux
bivalves de la sous-classe des Heteroconchia (coques et palourdes) (Markich, 2021). Watling et
collaborateurs (1982) ont évalué les ClLso de C. gigas, Saccostrea cuccullata et Striostrea margaritacea
a respectivement 80, 45 et 50 pg L™ pour des larves de 3-6 jours et a 95, 85 et 85 pg L™ pour des larves
de 13-16 jours, ce qui suggére une tolérance accrue au zinc pour les stades larvaires plus avancés
(Watling, 1982).

Concernant des stades de vie plus avancées, des concentrations de 250 et 500 pg L' ont réduit la
croissance des naissains de C. gigas a plus de 50 % (Boyden et al., 1975). Dans une autre étude, la Clso
a été évaluée 3 497 pg L1 (ZnCly) aprés 10 semaines d’exposition entrainant une surexpression des
génes des métallothionéines, signifiant la mise en place d’une réponse de détoxification (Devos et al.,
2012). Chez les bivalves adultes, des ClLso de I'ordre de 5 000 et 6 000 pg L' ont été rapportées chez
Mytilus edulis et Perna viridis ce qui démontre la résistance au zinc développée par rapport au stade
larvaire (Amiard-Triquet et al., 1986; Chan, 1988). Parmi les effets recensés, on peut citer une inhibition
de lactivité de la Ca®**ATPase de la membrane plasmique des cellules branchiales de
M. galloprovencialis ou encore une inhibition de I'activité de la glutathion réductase et une régulation
a la hausse des défenses antioxydantes chez Perna perna (Franco et al., 2006; Viarengo et al., 1993).
Pour de faibles doses de zinc (0,13 et 1,3 pug L), I'activité phagocytaire des hémocytes de Mya arenaria
a été stimulée mais a des niveaux d'exposition plus élevés (13 et 130 pg L), I'activité phagocytaire des
hémocytes a significativement diminué (Brousseau et al., 1999). Mazorra et al. (2002) ont également
démontré une diminution de |'activité phosphatase acide chez Scrobicularia plana exposé pendant 48

heures a de fortes concentrations (Zn?*) de 'ordre de 30 mg L'} (Mazorra et al., 2002).
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Chez le gastéropode Haliotis tuberculata, |'exposition des hémocytes in vitro pendant 24 heures
a du zinc sous la forme de ZnCl, a engendré une diminution significative du nombre d'hémocytes
viables, une réduction significative de l'activité de la phosphatase acide et de |'activité phagocytaire
ainsi qu’une production de ROS (Mottin et al., 2010). Les concentrations en zinc sans effet sur les
embryons de Haliotis rufescens ont été rapportées a 39 pg L pour une exposition de 48 heures et a
19 pg L pour une exposition de 9 jours, et les CLsp ont été respectivement évaluées a 68 pg L et
50 pg L (Hunt and Anderson, 1989). Dans une autre étude, I'exposition au zinc a montré que Haliotis
discus hannai avait un faible potentiel d'accumulation du métal. De plus, les auteurs n'ont pas constaté
d'impact sur la croissance & une concentration de 300 ug L (ZnCl,), mais l'induction significative de
métallothionéine a indiqué que I'ormeau était capable de détoxifier efficacement le zinc (Guo et al.,
2013).

La classe des céphalopodes a également fait I'objet d’une étude dans laquelle les premiers stades
de vie de la seiche, Sepia officinalis, ont été exposées a plusieurs concentrations en zinc (ZnCl,). Apres
deux semaines d’exposition, la CLsp a été évaluée entre 230 et 442 pg L7, avec I'observation de
réductions significatives de la croissance associées a des perturbations enzymatiques et du
comportement de prédation aprés 5 semaines d’exposition a partir d’'une concentration de 108 pg L*
(Le Pabic et al., 2015). Cette perturbation du comportement est cohérente avec la forte accumulation
de zinc au niveau de la téte, précédemment mise en évidence avec du %°Zn chez la seiche adulte et qui
suggere une perturbation du systéeme nerveux central et/ou des organes de la vision induite par le zinc

(Bustamante et al., 2002).

3.2.6. Poissons

Chez les poissons téléostéens, la plupart des études se sont penchées sur les teneurs en zinc des
especes commerciales péchées pour la consommation humaine (Celik and Oehlenschlager, 2005;
Mziray and Kimirei, 2016; Roméo et al., 1999; Willis and Sunda, 1984). Willis et al. (1984) ont étudié le
transfert trophique du %Zn pour mesurer la contribution de I'alimentation dans la bioconcentration
du zinc chez les deux espéces Gambusia affinis et Leiostomus xanthurus. Pour cela, ils ont nourri les
poissons avec des Artemia sp, eux-mémes nourris avec des Chlamydomonas sp exposés au zinc en
continue. Au final, la nourriture a représenté pres de 80% de I'accumulation totale de zinc par les
poissons mettant en avant le réle de I’alimentation dans les processus de biomagnification du zinc
(Willis and Sunda, 1984). L’injection de zinc chez la plie, Pleuronectes platessa, a induit une hausse des
niveaux de métallothionéines hépatiques (Overnell et al., 1987). L'exposition du poisson Oryzias
melastigma a 4 000 pg L (ZnO) a induit une régulation significative des métallothionéines, de la

superoxyde dismutase (SOD) et la production de protéines de choc thermique 70 (HSP70) a été
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multipliée par deux ou par quatre dans tous les essais, témoignant d’un stress cellulaire élevé (Wong

et al,, 2010).

Ainsi, pour résumer, les 2 principaux métaux contenus dans une anode galvanique a base
d’aluminium montrent une grande diversité d’effets biologiques en fonction des concentrations
touchant diverses activités physiologiques. Ces activités pouvant étre variés en fonction des
especes étudiées. Les premiers stades de vie des mollusques apparaissent comme relativement

sensibles au zinc avec des effets observées dés 100 pg L™.

4. Biologie des modeles d’études

Nous tacherons dans cette partie de décrire la biologie des différents modeéles biologiques

étudiés au cours de ces travaux de recherche.

4.1.Les Mollusques

En termes de diversité, les mollusques sont le deuxieme embranchement du regne des
métazoaires derriére les arthropodes. Le nombre total d’espéces n’est pas connu avec précision et
oscille entre 81 000 et 92 000 selon les estimations (MolluscaBase). Grace a I'innovation évolutive
gu’est la coquille de carbonate de calcium, les mollusques sont I'un des groupes les mieux représentés
dans le registre fossile (plus de 100 000 espéces décrites). Les plus anciennes traces de mollusque
datent de plus de 600 millions d’années. C’est un groupe ancien qui s’est diversifié tres vite a I'échelle
des temps géologiques puisque dés I'ordovicien moyen il y a 460 millions d’années, toutes les classes
actuelles sont présentes. Les mollusques sont des triploblastiques, bilatéraliens, protostomiens et
lophotrochozoaires, ces derniers étant caractérisés par un stade larvaire de type trochophore. On
dénombre huit classes distinctes dont la plus diversifiée est de loin celle des gastéropodes (Figure 7).
Les relations entre les différentes classes sont complexes et quelque peu controversées, bien que des
études moléculaires aient permis d’en résoudre certaines il subsiste plusieurs théories concurrentes
sur les relations évolutives entre les groupes, c’est pourquoi le choix a été fait ici de présenter un arbre

sous forme de polytomie.
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Mollusca Solenogastres

Caudofauveata

Polyplacophora

Monoplacophora

Bivalvia

Gastropoda

Scaphopoda

Cephalopoda

Figure 7 : Classification des différentes classes de mollusques sous forme de polytomie.

Les Mollusques se caractérisent par la présence d’'un pied ventral musculaire prenant
différentes formes en fonction des classes, d’une masse viscérale dorsale contenant les organes
internes, d’'un manteau constitué d’un épiderme capable de sécreter une coquille de carbonate de
calcium ainsi que d’un organe rapeur servant a I'alimentation dans la partie antérieure du tube digestif
nommeé la radula (absent chez tous les bivalves et certaines groupes gastéropodes). Dans le cadre de
ces travaux, nous nous intéressés a deux espéeces de mollusques, un bivalve avec I'huitre creuse,
Crassostrea gigas (Thunberg, 1793) et un gastéropode avec I'ormeau européen, Haliotis tuberculata

(Linnaeus, 1758) (Tableau I).

Tableau | : Position systématique de I’huitre creuse Crassostrea gigas et de I'ormeau européen Haliotis
tuberculata d’apres World Register of Marine Species.

Huitre creuse Ormeau européen

Mollusca Mollusca
Bivalvia Gastropoda
Pteriomorpha Vetigastropoda

Ostreoida Lepetellida

Ostreidea Haliotoidea

mille Ostreidae Haliotidae
Crassotrea Haliotis

Crassostrea gigas (Thunberg, 1973) Haliotis tuberculata (Linnaeus, 1758)

Les gastéropodes et les bivalves marins sont principalement benthiques une fois adultes et
présentent la plupart du temps des stades larvaires planctoniques afin de de disperser (Waller, 1981).
La premiere forme larvaire, la larve trochophore, nage avec une bande de grandes cellules ciliées

appelée prototroche (Nielsen, 2005). La larve trochophore sécréte ensuite les matériaux de la coquille,
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se transforme en larve véligere, et nage avec le vélum dérivé du prototroche, avant de se fixer pour

une métamorphose en adulte benthique.
4.1.1. L’huitre creuse Crassostrea gigas

4.1.1.1. Généralités

L'huitre creuse, Crassostrea gigas, est originaire du Nord-Ouest Pacifique. Elle est élevée
depuis plusieurs siécles au Japon puisque les premiéres traces d’ostréiculture remontent au XVI¢me
siecle dans la baie d’Hiroshima (Miossec et al., 2009). A partir des années 1920, I'huitre creuse est
introduite dans certains pays et c’est a la fin des années 1960 qu’elle arrive en France a des fins
d’aquaculture (Mann et al., 1991). Sa capacité d'adaptation a diverses conditions environnementales
et aux fluctuations de température, associée a sa croissance rapide et a sa résistance aux zones
fortement perturbées, ont fait de I’huitre creuse une espéce idéale d’un point de vue économique. De
nos jours, elle représente la grande majorité de la production conchylicole sur le territoire et
la France est le premier producteur, consommateur et exportateur d'huitres en Europe (Gilbert and
Duret, 2014). De la Manche a la Méditerranée, la production ostréicole francaise est évaluée a 130 000
tonnes en moyenne. La production normande est estimée a 25 000 tonnes d’huitres creuses lors de la
campagne 2020-2021 (soit 20 % de la production nationale).

De par leur mode d’alimentation impliquant la filtration de grands volumes en continue, les
bivalves sont amenés a concentrer les contaminants de I'environnement dans leur organisme. La
plupart des espéces sont considérées comme bioaccumulatrices. Cette particularité fait des bivalves
des organismes trés étudiés pour I'évaluation et le suivi des milieux en écotoxicologie. Les bivalves
sont essentiels au développement, au fonctionnement et a la durabilité des écosystemes marins
cotiers, et leur disparition compromet I'intégrité des écosystémes (Vaughn and Hoellein, 2018). Etant
un modele d’étude d’intérét écologique et économique, I’huitre creuse est une espece trés étudiée
dans la bibliographie, notamment pour estimer les concentrations en métaux dans le milieu marin
(Geffard et al., 2001). En France depuis 2008, le Réseau d’Observation de la Contamination Chimique
du littoral (ROCCH) a pris la suite du Réseau National d’Observation (RNO) qui existait depuis 1974. La
surveillance du ROCCH s’effectue sur trois matrices que sont I'eau, le sédiment et les bivalves dont
I’huitre creuse. Dans la communauté scientifique, le nom de genre de I'espéece est sans cesse disputé
entre Crassostrea et Magallana. Dans la suite de ce manuscrit le nom de Crassostrea gigas sera

employé pour plus de clarté.
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4.1.1.2. Anatomie et nutrition
Comme la majorité des bivalves, I’huitre creuse posséde un muscle adducteur qui lui permet
de s’ouvrir et de se ferme afin de se protéger des prédateurs et des périodes d’exondation (Figure 8).

De plus, elle est dotée d’un manteau qui recouvre sa chair et assure un réle de protection.

Lanatomie de I'huitre

Bords du

Valves Branchies manteau Ligne palléale
gauches

(insertion du
manteau)

Palpes
labiaux

Charniére

aducteur
Coeur

Région de Région de Cavité
I'hépatopancréas  |q gonade Péricardique

© France Naissain / Vendée Naissain

Figure 8 : Quelques éléments de I'anatomie de I’huitre creuse Crassostrea gigas. © France Naissain - Vendée
Naissain.

L’huitre creuse vit dans les écosystemes littoraux dont les différentes sources de matiere
organiques sont caractérisées par une importante variabilité spatiale et temporelle conditionnée par
I’hydrodynamisme. La période de I'année, sa localisation sur le littoral, sa position dans la colonne
d’eau et son temps d’'immersion par rapport a la zone de balancement des marées sont des facteurs
régulant la disponibilité de nourriture pour le bivalve (Ruesink et al., 2003). L’huitre est un filtreur
microphage qui retient les particules entre 5 et 100 um grace a ses deux paires de branchies qui
effectuent une double fonction d’alimentation et de respiration via I'extraction de I’oxygene (Barillé
et al., 1993). Un premier tri grossier est effectué au niveau du bord du manteau puis les particules
ayant franchies cette premiéere barriere sont triées et enrobées de mucus au niveau des branchies. Les
particules sont alors acheminées jusqu’a la bouche, elle-méme bordée de quatre palpes labiaux
impliqués dans le triage. Si les particules ne conviennent pas d’un point de vue de la taille ou de la
nature, elles sont enrobées de mucus et rejetées le long du sillon alimentaire puis éliminées sous forme
de pseudo-féces (Gosling, 2015). Le systeme digestif commence au niveau de la bouche et se poursuit
par un court cesophage qui conduit jusqu’a I’'estomac. La matiére non assimilée est ensuite rejetée
sous forme de féces qui résultent des processus de digestion, en fonction d’une efficacité d’absorption,

mais aussi en fonction du temps de transit intestinal et du volume stomacal (Barillé, 1995).
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L'utilisation de traceurs isotopiques révele que le phytoplancton pur constitue une source de
nourriture préférentielle pour les jeunes huitres alors que les plus dgées ont accés a une alimentation
plus variée présente dans les eaux a forte charge particulaire (phytoplancton, microphytobenthos
remis en suspension, bactéries, protistes flagellés, matiére organique détritique et microzooplancton)

(Malet, 2005).

4.1.1.3. Systéme immunitaire

Comme pour tous les invertébrés, les bivalves ne possedent pas de systéme immunitaire
acquis permettant la production d’anticorps, I'absence d’immunoglobulines ne permet pas la
mémorisation qui fait suite a une premiére rencontre avec un pathogene. L'immunité est donc
seulement de type inné, non-adaptable, et basé sur un ensemble de facteurs cellulaires et humoraux.
L'immunité innée est principalement assurée par les cellules circulantes de I’hémolymphe, les
hémocytes (Figure 9), qui sont qualifiées de cellules « immuno-compétentes » de par leur forte
implication dans divers processus comme la phagocytose avec l|'encapsulation des particules
étrangeres, 'infiltration au sein de tissus infectés ou Iésés, la sécrétion de peptides anti-microbiens, la
réparation des lésions tissulaires et coquilleres, le transport des nutriments, la digestion, la production
de ROS et enfin la cascade phénoloxydase (Galloway and Depledge, 2001; Pollero et al., 1985; Suzuki
et al., 1991).

Figure 9 : Observation en microscopie optique des hémocytes de Crassostrea gigas. Photo : © A. Levallois.

La classification des types cellulaires d'hémocytes chez les mollusques bivalves a fait I'objet de
multiples études depuis le début des années 1970 et la recherche sur les hémocytes a été entravée
par l'absence de consensus sur leur classification. En se basant sur des critéres morphologiques,

enzymatiques, physicochimiques et de fonctions biologiques, on classifie désormais les hémocytes en
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trois grandes catégories en fonction de leur taille et de leur granulosité : (i) les granulocytes qui
constituent une population cellulaire homogene ; (ii) les hyalinocytes qui ne présentent pas de
granules au sein de leur cytoplasme ; (iii) et enfin les hémocytes de type blaste qui présentent un
rapport N/C (noyau/cellule) élevé, qui sont de petite taille et possédent des faibles niveaux d’activité
biologique (De la Ballina et al., 2022). Les cellules blastiques peuvent étre considérées comme des
précurseurs d'hémocytes en raison de leurs paraméetres morphométriques et de leur faible contenu
en organelles. Chez les bivalves comme C. gigas, les granulocytes sont généralement considérés
comme le type cellulaire le plus abondant. En fonction des espéces de mollusque, pour chacune des
catégories, un nombre variable de sous-types hémocytaires peut étre déterminé en fonction de
|'affinité des cellules pour des colorants spécifiques (Hine, 1999). Chez I'huitre, les granulocytes qui
contiennent des enzymes hydrolytiques et oxydatives, sont sous-classés en acidophiles/éosinophiles,
basophiles et neutrophiles. Cheng a suggéré que I'apparition de divers types de granules pourrait étre
liée a des processus de différenciation et de maturation ; en particulier, les granules basophiles qu’on
a supposé étre des granules immatures qui une fois mures devenaient acidophiles (Cheng, 2013).

La relative simplicité du systeme immunitaire des bivalves en fait un moyen sensible et
accessible pour surveiller les effets des contaminants environnementaux, ainsi que les interactions
complexes qui affectent la résistance des hotes (Galloway and Depledge, 2001). Et pour cela, les
hémocytes sont des cibles privilégiées pour visualiser les effets des polluants sur le systéeme
immunitaire. Ainsi, la mesure de I'activité phagocytaire des hémocytes a largement été utilisée en tant

gue biomarqueur d'immunotoxicité (Bresler et al., 1999; Brousseau et al., 1999).

4.1.1.4. Reproduction et cycle de vie

L’huitre creuse est hermaphrodite successif a tendance protandre (Guo et al., 1998). Comme
chez tous les ostreidae, la gonade est non différenciée, diffuse et se compose de tubules recouvrant la
face externe de la glande digestive. La différenciation des gametes est centripéte, avec des cellules
germinales en périphérie et des gametes matures refoulées vers la lumiére des tubules. Au cours de la
gamétogenese, le tissu de réserve situé entre les tubules gonadiques se résorbe, du fait de son soutien
important dans ce processus couteux en énergie (Berthelin et al., 2000; Franco et al., 2008). La
reproduction est régulée par une combinaison de facteurs abiotiques (température, salinité,
ressources alimentaires, lumiére) et de facteurs endogenes (génotype, réserves énergétiques,
sécrétions neuroendocrines). La température de I'eau et la disponibilité de la nourriture dans la
colonne d'eau sont les 2 principaux parametres qui régulent le processus de reproduction des huftres.
La température accélére ou retarde le développement des gonades tandis que la disponibilité de la
nourriture détermine principalement la qualité et la quantité des gameétes (Kang et al., 2000). La

maturation des gametes commence a la fin de I'hiver, généralement pour des températures d’eau
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avoisinant les 8 a 11°C. Habituellement, on définit plusieurs stades de gamétogenése pour chaque

individu afin de suivre les changements cycliques des tissus reproducteurs. Dans ce travail de thése,

les stades ont été déterminés comme décrit dans le Tableau Il : stade O : repos sexuel ; stade | : Début

de gamétogenese ; stade Il : Gamétogenese active ; stade llla : Maturité sexuelle ; stade Illb : début de

ponte ; stade llid : Ponte avancée.

Tableau Il : Description des stades de gamétogenese de I’huitre creuse Crassostrea gigas.

Chiffre

Nom

Description des stades

Repos sexuel

llots peu discernables
Sexe impossible a déterminer
Présence de tissu conjonctif

Début de gamétogenése

Mitoses goniales
Sexe souvent difficilement déterminable
1 seule catégorie de cellule (ovogonies ou spermatocytes)

Gamétogenése active

Présence de tous types de cellules (spermatocytes, spermatides, spermatozoides
ou ovogonies, ovocytes)

Moins de 50% de gamétes matures

Sexe facilement distinguable

Ila

Maturité sexuelle

Tubules gonadiques avec un volume maximal
Grande partie des gamétes matures

(11l4]

Maturité sexuelle
+ début de pontes

Grande majorité des gamétes matures (90% de la surface)
Début de ponte (les gamétes se dédensifient au niveau des canaux déférents)

lid

Pontes avancées

Au moins 50% des gametes expulsés

Région gonadique déstructurée (comme dégonflée)

Absence de tissu conjonctif

Sexe parfois difficile a déterminer = chercher les gameétes résiduels (les
spermatozoides s'évacuant mieux que les ovocytes, si on ne retrouve absolument
pas de gamétes en stade Illd c’est qu’il y a des chances que ce soit un male)

de 20°C est nécessaire pour induire

Une fois la maturation arrivée a son terme vers le mois de juillet, une température minimale

‘émission des gametes des males et des femelles (Kang et al.,

2000). Généralement, on observe plusieurs pics de pontes au cours de I'été. La fécondation est externe

et se fait directement dans la colonne d’eau aprés I'émission des gametes. Les premiéres divisions

cellulaires débutent avec I'émission des globules polaires ce qui signifie le bon déroulement de Ia

fécondation. Les embryons se développent rapidement en larve trochophore (6 heures aprés la

fécondation) avec un mode de vie pélagique, puis en larve-D (24 heures apreés la fécondation) nommée

ainsi en raison de sa forme (Figure 10).
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Figure 10 : Larves D normales d’huitre creuse observées au microscope (X400) 24 heures aprés le début de la
fécondation. Photo : © A. Levallois.

La phase larvaire pélagique se déroule entre 15 et 25 jours apres quoi I'huitre se
métamorphose en se fixant a un substrat et adopte un mode de vie de benthique qu’on appelle
naissain au début de sa croissance. Les huitres deviendront ensuite matures a leur tour en un peu
moins de deux ans. La Figure 11 schématise le cycle de vie complet de I’huitre creuse. La phase larvaire
est généralement le stade de vie le plus sensible aux contaminant c’est pourquoi beaucoup d’études
se sont intéressées a l'effet des contaminants sur le développement des larves, la fixation et la

métamorphose (Boyden et al., 1975; Brereton et al., 1973; Watling, 1982).
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I
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Figure 11 : Cycle de vie de I'huitre creuse Crassostrea gigas. Hpf : hours post fertilisation ; dpf : days post
fertilisation ; mpf : month post fertilisation. Modifié d’aprés (Vogeler et al., 2016).
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4.1.2. L'Ormeau Européen Haliotis tuberculata

4.1.2.1. Généralités

Les Ormeaux forment la famille des Haliotidae au sein de classe des gastéropodes. lls
appartiennent a la sous-classe des Vetigastéropodes caractérisés par une unique paire de tentacules
céphaliques et par une coquille percée d'ouvertures secondaires et un corps asymétrique, avec une
coquille possédant une ouverture généralement ovale. Il existe une soixantaine d’espéces a travers le
monde et leur nom générique Haliotis, donné par Linné en 1758, signifie oreille de mer (Bevelander,
1988; Geiger, 1999). De par leur taille, les ormeaux sont depuis longtemps une source de nourriture
pour les populations humaines. Sa chair étant trés prisée, notamment en Asie, une péche intensive a
conduit au déclin des stocks d’ormeaux et a la réduction de leur aire de répartition. Désormais,
I’élevage d’ormeaux est développé dans de nombreux pays et une quinzaine d’espéces sont
commercialisées. La seule espéce d’Haliotidae présente en Europe est I'ormeau européen Haliotis
tuberculata. Sa zone de répartition s’étend de la mer du Nord a la Méditerranée. Les densités sont
importantes dans la région du Cotentin ainsi qu’autour des fles anglo-normandes mais on constate des
mortalités dans les années 2000 en raison d’une bactérie. Adhérant fortement aux rochers et aux
anfractuosités par son pied musculeux trés puissant, on le retrouve dans les zones rocheuses depuis la
zone de balancement des marées jusqu’a une quinzaine metres de profondeur (Clavier and Chardy,
1989). La coquille de I'ormeau européen peut atteindre 100 mm de long et 65 mm de large. Son

espérance de vie est estimée a plus de 15 ans.

Les ormeaux on fait 'objet de nombreuses études. Certaines visent a suivre I'évolution des
populations des différentes espéces et a réglementer la péche en conséquence, d’autres ont pour
objectif d’augmenter la productivité des élevages et enfin, une partie de la recherche s’intéresse aux
processus de biominéralisation des ormeaux ainsi qu’a leur valeur bioindicatrice en tant que modele
en écotoxicologie. France Haliotis est 'une des seules sociétés sur le territoire a avoir pérennisé

I’élevage de I'ormeau.

4.1.2.2. Anatomie et nutrition
Tous les Haliotidae sont aplatis avec une grande ouverture ovale. La couleur externe de la
coquille est dépendante de leur régime alimentaire en macroalgue (Bevelander, 1988). Une des
caractéristiques principales de I'ormeau est sa coquille perforée de trous permettant la circulation de
'eau de mer pour la respiration, I'excrétion et I'émission des gameétes. L'ormeau grandit
progressivement tout au long de sa vie mais sa croissance ralentit a partir d’une certaine taille. Sur sa
coquille on peut noter la présence d’un certain nombre de stries appelées anneaux de croissance

(Sakai, 1960). Ces anneaux résultent d'une interruption de la croissance de la coquille provoquée par
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des changements de la température de I'eau ou de la disponibilité de la nourriture. La coquille est
formée par des cellules spécialisées du manteau qui sécrétent les précurseurs des composants
minéraux et organiques de la coquille. La couche interne (nacrée) est composée d'aragonite et la
couche externe (prismatique) de cristaux de calcite. Sur la couche nacrée on note la présence de deux

marques bien visibles qui sont les points d’ancrage des muscles adducteurs.

L'ormeau posséde un pied musculaire particulierement développé et lubrifié permettant le
déplacement sur tout type de surface. Lorsque lI'animal se déplace, on observe ses tentacules
céphaliques ainsi que ses nombreux organes sensoriels parcourant |'épipodium, une extension
sensorielle du pied (Bevelander, 1988). La masse viscérale de I'ormeau est protégée par I'ensemble de
la coquille et du pied. On y retrouve les branchies, le cceur, I'intestin ainsi que la gonade et la glande
digestive étroitement imbriquées (Figure 12). Les deux branchies sont composées de lamelles qui
partent de I'axe central nommé le rachis. Elles assurent les fonctions de transport de I'hémolymphe et

d’échanges gazeux.

Glande digestive

Gonade

Epipodium

Attache du muscle

Branchies

Manteau

Téte

Figure 12 : Quelques éléments de I'anatomie de de I'ormeau Haliotis tuberculata. En période de maturation, la
gonade est claire chez le male, alors qu’elle est plus foncée (verdatre) chez la femelle.

Les ormeaux sont des herbivores strictes, les juveniles se nourrissent de biofilms de diatomées
en raclant le substrat tandis que les adultes broutent les macroalgues a I’aide de leur radula, avec une
préférence pour les rhodophytes. Dans les élevages, Haliotis tuberculata est généralement nourri avec
Palmaria palmata qui permet d’accélérer la croissance (Basuyaux, 1997). Lorsqu’il ne se nourrit pas ou
ne déplace pas, 'ormeau est rétracté et fixé a un substrat ou sa coquille le protége entierement des

prédateurs.
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4.1.2.3. Systéme immunitaire

L’analyse microscopique et en cytométrie en flux des hémocytes de H. tuberculata révele que
la grande majorité sont de type hyalinocyte présentant de nombreuses vacuoles, de grands dép6ts de
glycogéne, des inclusions lipidiques et des compartiments acides (Travers et al., 2008). Les auteurs ont
également mis en évidence la présence d’hémocytes de type blaste avec des rapports nucléo-
cytoplasmique élevés (Hine, 1999). De plus, leur faible activité phagocytaire et I'absence de glycogene
ou de dépots lipidiques indiquent que ce sont des cellules immatures. Chez I'espéce proche, Haliotis
diversicolor, la cytométrie en flux et la microscopie optique ont également révélé les trois types
hémocytaires : granulocytes, hyalinocytes et cellules blastiques (Figure 13). Les hyalinocytes sont les
cellules les plus étalées et les plus abondantes, tandis que les granulocytes sont de taille intermédiaire
et contiennent de nombreux granules dans le cytoplasme (Hong et al., 2019). Ces derniers s’averent

étre les plus impliqués dans les processus de phagocytose et d’activité oxydative.
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Figure 13 : Représentation de trois sous-populations hémocytaires chez Haliotis diversicolor a partir d’analyses
en microscopie optique et en cytométrie de flux. Barre d'échelle de 10 um. D’apres (Hong et al., 2019).

Depuis 1997, les stocks naturels d’ormeaux connaissent des épisodes de mortalité massive (60
a 80%) le long des cotes frangaises, attribués a des virus du genre Vibrio (Nicolas et al., 2002; Travers
et al., 2008). Il a été mis en évidence que le statut immunitaire diminuait parallelement aux processus
de ponte et de maturation gonadique. Sa sensibilité aux maladies a ainsi été mise en corrélation avec
la baisse du profil hémocytaire associée a une allocation de I'énergie dans les mécanismes de
reproduction (Travers et al., 2008). En 2000, des ormeaux sains placés sur deux sites le long des cotes

bretonnes sont morts, et I'agent pathogene Vibrio carchariae a pu étre isolé sur des individus morts,
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I'agent pathogéne étant probablement la cause de la maladie de I'ormeau qui sévit depuis 1997 en
Bretagne (Nicolas et al., 2002). Ce virus est similaire a celui responsable de mortalités chez I'ormeau

japonais, H. diversicolor, mais des caracteres phénotypiques différencient les deux souches.

4.1.2.4. Reproduction et cycle de vie

Contrairement a I’huitre, I'ormeau est gonochorique méme si de rares cas d’hermaphrodisme
ont pu étre constatés (Girard, 1972). La gonade se développe sur le c6té droit du corps et chez I'adulte
elle forme une grande partie de la région superficielle de la masse viscérale. Elle est rattachée a la
surface externe de la glande digestive. Pour sexer les individus, il faut regarder la couleur de la gonade
en période de maturation. La ou elle est claire chez le male, elle est plus foncée (verdatre) chez la
femelle (Figure 12) (Bevelander, 1988; Stephenson, 1924). La maturité sexuelle est atteinte vers 'age
de 2 ans pour les males et de 3 ans pour les femelles. Le cycle reproduction est caractérisé par une
gamétogenese entre décembre et avril et une période de ponte s’étendant de mi-juin jusqu’a
novembre avec des pics d’émission des gamétes en aolt (Bilbao et al., 2010; Girard, 1972). Les

différents stades de gamétogenése sont décrits dans le Tableau IIl.

Tableau Il : Description des stades de gamétogenese de I'ormeau Haliotis tuberculata.
Numéro stade Nom de stade Description du stade

La gonade est essentiellement immature et se caractérise par un épithélium germinal
faible ou inexistant entre I'épiderme externe et la glande digestive. Le sexe est

! Préprolifération indéterminable a 'examen histologique.

Les cellules spermatogonies se développent a partir des tubules de tissu conjonctif. Les

L spermatogonies et les spermatocytes primaires sont caractérisés par un noyau ovale.
1 Prolifération

Les cellules d'oogonie se développent a partir des trabécules et forment des grappes
sur les parois des trabécules. La gonade présente des espaces vides.

Le testicule contient un grand nombre de spermatocytes et de spermatides mais peu de
spermatozoides (queue orientée vers la glande digestive). Les spermatocytes sont
abondants prés des parois du testicule et autour des tubules. La vitellogenése est initiée
a ce stade.

m Maturation Un ovaire a maturation précoce est caractérisé par des ovocytes nouvellement
pédonculés mesurant environ 25 um. Un ovaire a maturation tardive présente des
ovocytes de plus de 50 um qui s'étendent des trabécules vers la glande digestive. Sous
grossissement, les ovocytes apparaissaient ronds, parfois irréguliers et transparents,
chacun étant attaché par un pédoncule et ayant la forme d'une larme.

La coupe transversale de I'appendice conique ne laisse apparaitre que peu de zone de
glande digestive. Le testicule est densément rempli de spermatozoides disposés
radialement avec leur queue tournée vers la zone de la glande digestive. Quelques
stades de gamétogenése précoces peuvent étre présents, mais sont limités autour des
tubules.

L'ovaire contient beaucoup d’ovocytes matures de plus de 150 pm de diameétre. La
plupart des ovocytes sont de forme polygonale, avec un noyau distinct et un nucléole
rond. Une |égére prolifération d'ovocytes de moins de 25 mm est fréquente, surtout
prés de la paroi périphérique de la gonade.

Le testicule présente des espaces évidents autour des tubules ol les spermatozoides
ont quitté les lieux. D'autres zones semblent mires.

. L'ovaire contient des densités réduites d'ovocytes matures par rapport aux gonades
v Ponte partielle mires. La lumiére de la gonade est partiellement effondrée avec des trabécules
repliées. Ovocytes mirs et densément compactés encore présents dans certaines

zones. Infiltrations hémocytaires visibles dans les espaces inter trabéculaires.

Une gonade usée est caractérisée par la quasi absence de gametes mrs et une faible

3 activité de gamétogenése. Macroscopiquement, la gonade est fortement réduite. La

Vi Ponte avancée . < < .
lumiére de la gonade est effondrée, avec des trabécules ou des tubules repliés. On peut
toutefois observer des gameétes résiduels de la ponte précédente comme des ovocytes

opaques, désintégrés et des spermatozoides de couleur foncée.

-42 -



Plusieurs facteurs participent au déclenchement de la ponte comme le degré de maturation,
la présence de gameétes dans I'eau, des facteurs hormonaux ou encore la disponibilité en nourriture

(Mgaya, 1995). Le cycle de vie de I'ormeau est décrit dans la Figure 14.
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Figure 14 : Cycle de vie de I'ormeau Haliotis tuberculata. D'aprés Gaume et al. (2011).

La fécondation est externe et a lieu dans la colonne d’eau apres I'émission des gamétes males
suivi des gameétes femelles. La fécondation donne naissance a un ceuf sphérique qui subit des divisions
successives de segmentation et gastrulation. Environ 16 h apres la fécondation, une larve trochophore
cilié est formée, elle nage activement dans la colonne d’eau puis se transforme en larve véligere qui
sera dispersée sur de grandes distance (Forster, 1967; Forster et al., 1982; Gaume et al., 2011; Hayashi,
1980). Aprés une courte vie pélagique (5 a 6 jours), les larves s’attachent a un substrat pour entamer
leur vie benthique (Mgaya, 1995). L’ormeau ne vit plus sur ses réserves et commence alors a se nourrir
de microphytobenthos. Les juvéniles vivent généralement sur des algues du genre Lithothamnium qui
permettent un développement optimale (Morse and Morse, 1984). Les animaux développent a terme

leur systéme digestif, leur tentacule, leurs yeux, leurs branchies leur épipodium et leur coquille.

4.2.Les Producteurs primaires
Les producteurs primaires rassemblent une grande diversité d’organismes autotrophes vis-a-
vis du carbone. lls constituent un stock de carbone organique produit par unité de temps et de surface,
suite a la fixation du carbone inorganique grace a la photosynthése. La production primaire marine est

la source principale de carbone organique pour les organismes hétérotrophes que sont les animaux.
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C’est le maillon a la base des réseaux trophiques océaniques et cétiers. De plus, I'absorption du gaz
carbonique et la séquestration du carbone organique dans |'océan profond par les producteurs
primaires participe au cycle du carbone et constitue un outil important dans I’étude du changement
climatique (Geider et al., 2001). Cette production primaire est également essentielle pour les activités
humaines puisqu’elle influence les activités de péche et de conchyliculture (Chassot et al., 2010). La
compréhension du fonctionnement des organismes photosynthétiques est donc primordiale dans
I’étude et la préservation des écosystémes marins. Trois principaux facteurs influencent la production
primaire : lalumiére, la température et la disponibilité en nutriments qui sont directement dépendants
de la saisonnalité (Anning et al., 2000; Claquin et al., 2008; Cullen et al., 1992). Ces apports nutritifs
sont associés aux eaux fluviales mais également a la turbidité des masses d’eau. Au cours d’une année,
on assite a une succession de différents taxons qui vont étre plus ou moins dominants en fonction des
concentrations en nutriments. Cependant, des perturbations anthropiques de I'environnement,
comme une contamination élevée en ETMs par exemple, peuvent engendrer des modifications
physiologiques et moléculaires chez les producteurs primaires affectant la photosynthese et donc la
biomasse produite (Clijsters and Van Assche, 1985; Pfeiffer et al., 2017; Suresh Kumar et al., 2014). Ces
altérations peuvent avoir des répercussions sur les compartiments trophiques supérieurs, on parle
alors de cascades dites « bottom-up ». On peut diviser la production primaire en plusieurs

compartiments biologiques que sont le phytoplancton, les macroalgues et le microphytobenthos.

4.2.1. Le Phytoplancton

Le phytoplancton rassemble les organismes unicellulaires autotrophe vis-a-vis du carbone et
constitue I'essentiel de la production primaire en milieu marin. D’un point de vue systématique, le
phytoplancton est un taxon polyphylétique, c’est-a-dire un assemblage d'organismes de différents
groupes excluant leur ancétre commun le plus récent. Cela signifie que le terme phytoplancton n’a pas
de réelle valeur au regard de la phylogénie. En revanche, c’est un terme pratique pour définir
I’ensemble des organismes unicellulaires photosynthétiques pélagiques formant ainsi un groupe
fonctionnel. Dans le cadre de ces travaux de these, plusieurs espéces de microalgues d’'importance
écologique et/ou économique ont été ciblées. Certaines peuvent étre considérées comme des espéces
clés de volte des réseaux trophiques en Baie de Seine et joue un role important dans la séquestration
du carbone inorganique. Dans I'objectif d’avoir une vision la plus globale possible de I'impact des
anodes galvaniques sur les organismes photosynthétiques, 4 espéces (Chaetoceors calcitrans, Emiliana
huxleyi, Isochrysis galbana, Tetraselmis suecica) appartenant a différents groupes taxonomiques ont

été sélectionnées (Figure 15).
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Chaetoceros calcitrans | Tetraselmis suecica Isochrysis galbana Emiliania huxleyi

Figure 15 : Cultures méres des 4 especes de microalgues étudiée et placées dans le sas a température contrélée
avec dans l'ordre Chaetoceros calcitrans, Tetraselmis suecica, Isochrysis galbana et Emiliania huxleyi (A).
Cytometre en flux (MUSE Celle Analyser, Millipore Sigma®) ayant servi au suivi de la croissance du phytoplancton
(B). Représentation de C. calcitrans, T. suecica, . galbana en microscopie optique et de E. huxleyi en microscopie
électronique (C).

La classification taxonomique des 4 espéces de microalgues étudiées dans le cadre de ces travaux de

thése est décrite dans le Tableau IV.

Tableau IV : Position systématique des différentes especes de microalgues étudiées au cours du projet de
these. D’apres World Register of Marine Species.

Embranchement Ochrophyta Haptophyta Haptophyta Chlorophyta
Classe Baccilariophyceae Prymnesiophyceae Prymnesiophyceae Chlorodendrophyceae

Ordre Chaetocerotanae Isochrysidales Isochrysidales Chlorodendrales

Famille Chaetocerotaceae Noelaerhabdaceae Isochrysidaceae Chlorodendraceae

Genre Chaetoceros Emiliana Isochrysis Tetraselmis
Espéce Chaetoceros calcitrans Emiliana huxleyi Isochrysis galbana Tetraselmis suecica
(Paulsen, 1968) (Lohmann, 1967) (Parke, 1949) (Butcher, 1959)

4.2.1.1. Chaetoceros calcitrans

Chaetoceros calcitrans appartient au grand groupe des diatomées (classe des
Baccilariophyceae), ces microalgues sont caractérisées par un squelette externe siliceux appelé
frustule. Ce groupe constitue une part importante du phytoplancton participant a prés de 50 % de la
production primaire océanique globale (Nelson et al., 1995). Le genre Chaetoceros est probablement
le plus diversifié parmi les diatomées avec plus de 400 especes décrites. Ce sont des diatomées
centrales, c’est-a-dire avec une symétrie radiale, et un frustule de forme plus ou moins cylindrique a
la différence des diatomées pennées qui présentent une symétrie bilatérale et un frustule plus ou

moins allongé. L'espéce C. calcitrans présente une morphologie rectangulaire et est pourvue de soies.
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Grace a sa croissance rapide et sa haute valeur nutritionnelle, c’est une algue trés utilisée en
aquaculture pour nourrir les bivalves et crustacés d’importance commerciale que cela soit pour les
adultes ou les larves. Elle est notament utilisée dans I'alimentation de C. gigas (Helm and Millican,

1977; Tredici et al., 2009).

Dans la baie de Seine, les diatomées représentent 70 a 90 % des especes lors des efflorescences
phytoplanctoniques importantes du début du printemps jusqu’a la fin de la période estivale (20 a 30

ug L't de chlorophylle a), et Chaetoceros est I'un des genres majoritairement représentés.

4.2.1.2. Emiliana huxleyi

Emiliana huxleyi est une espece d’haptophyte appartenant a la classe des coccolithophores
(Prymnesiophyceae). Les cocolithophores font partie du nanoplancton, c’est-a-dire le plancton d’une
taille inférieure a 20 um et supérieure a 2 um. lls sont principalement caractérisés par la sécrétion de
plaques calcaires ornementées appelées coccolithes, qui servent de protection extracellulaire
(coccosphere) (Young et al., 2005). Les cocolithophores présentent des caractéristiques pertinentes
dans le cadre des changements environnementaux. En effet, ils sont considérés comme les organismes
calcifiants les plus productifs sur terre, et ils jouent un role important dans le cycle du carbone marin
de par leurs processus physiologiques de photosynthése et de calcification (Field, 1998). A la mort de
la cellule algale, le squelette calcaire sédimente sur les fonds marins formant ainsi la craie. Les
coccolithophores sont responsables d’environ la moitié de la production océanique des carbonates
(CaCo0:s) (Broecker and Clark, 2009). Ainsi, les coccolithophores participent au cycle biogéochimique du
carbone et constituent le principal puits de carbone dans I'océan de surface (Rost and Riebesell, 2004).
Il faut savoir que prés de 25% du carbone fixé par le phytoplancton est exporté vers I'océan profond,
alors que les 75% restant sont minéralisés par les microorganismes et restent sous forme minérale

dans I'océan de surface (Falkowski et al., 2000).

E. Huxleyi est I'espece la plus étudiée de la famille des Noerlaerhabdaceae qui sont des
coccolithophores caractérisés par une calcification au cours d’une seule phase de leur cycle de vie. Sa
physiologie et sa distribution sont étudiées de facon importante depuis les années 60 (Paasche, 1964).
C’est une petite espéce parmi les coccolithophores avec une taille moyenne de 5 um (Paasche, 2001).
E. Huxleyi est pélagique, cosmopolite, eurytherme (1 a 30°C), euryhaline (11 a 40 PSU), I'espéce peut
méme croitre a la limite de la couche photique (Winter et al., 1994). De plus, cette microalgue se
caractérise par une forte tolérance a de larges gammes de concentrations en nutriments allant des
zones eutrophiques a oligotrophes. Grace aux propriétés optiques des coccolithes permettant de
réfléchir la lumiere, les observations satellite montrent régulierement des efflorescences, liées aux

thermoclines d’été, pouvant s’étendre sur plus de 100 000 kilomeétres carrés (Brown and Yoder, 1994).
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L'espéce s’avere également un meilleur compétiteur face a des conditions limitantes en nutriment par
rapport aux autres especes de microalgues comme les diatomées et les dinoflagellés. Dans
I’Atlantique-Nord, les efflorescences d’ E. Huxleyi ont montré une capacité a augmenter la pCO; dans
les eaux surface et donc a réduire le flux de CO; entre terre et mer jusqu’a 6 mois aprés |'efflorescence
(Shutler et al., 2013). Les auteurs ont estimé que les efflorescences d’E. Huxleyi peuvent réduire de 3

a 28 % le puits net de CO, dans I’Atlantique-Nord.

Il est maintenant démontré que le métabolisme d’ E. Huxleyi nécessite des métaux traces dont
le zinc (Paasche, 2001; Zondervan, 2007). Mais ses besoins sont plus faibles que chez d’autres groupes
de microalgue ce qui permet a E. Huxleyi de croitre dans des zones ou le développement des diatomées
est limité par la faible concentration d’oligo-éléments. Sunda et Huntsman (200) ont d’ailleurs montré
gue le zinc peut étre substitué par le cobalt dans le cas d’une limitation en zinc (Sunda and Huntsman,
2000). La distribution cosmopolite, I'adaptation a de nombreuses variables environnementales et la
facilité de maintien d’E. Huxleyi en laboratoire en font une espéce modéle pour les études

expérimentales (Westbroek et al., 1993; Winter et al., 1994).

4.2.1.3. Isochrysis galbana
Egalement du groupe des cocolithophores, Isochrysis galbana est couramment utilisé en
aquaculture pour nourrir les larves de bivalves. Sa haute teneur en acides gras polyinsaturés tels que
|'acide docosahexaénoique (DHA), I'acide stéaridonique et I'acide alpha-linolénique en font une espece

de choix dans les écloseries.

4.2.1.4. Tetraselmis suecica

Appartenant a la classe des Chlorodendrophyceae, Tetraselmis suecica est nommé ainsi de par
ses quatre flagelles disposés en deux paires opposées. T. suecica posséde un seul grand chloroplaste
qui occupe la majeure partie du compartiment cytoplasmique. Le chloroplaste contient un pyrénoide
central entouré d'une enveloppe d'amidon. Le cycle de vie de Tetraselmis comprend trois stades de
développement : un stade flagellé, un stade végétatif non mobile et un stade de kyste. Le stade
végétatif non mobile est le stade de développement dominant de la plupart des espéces. La seule
différence structurelle entre le stade flagellé et le stade végétatif est le nombre de couches calcaires
puisque le stade flagellé ne posséde jamais plus d'une couche, alors que I'état végétatif en possede
deux ou plus. Les cellules au stade du kyste perdent leur flagelle, et elles produisent une theque pour

se protéger. C'est une espece qui tolére de grandes variations de salinité.

C'est une espece utilisée mondialement en aquaculture, servant d’alimentation pour la
microfaune, particulierement les rotiferes, les bivalves et les larves des crevettes, notamment car elle

possede un large spectre d'activité antimicrobienne (Austin and Day, 1990), et un potentiel élevé en
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tant que probiotiques (lrianto and Austin, 2002). Elle est également présente dans le milieu
cosmétique grace a ses propriétés antioxydantes. De plus, elle a beaucoup été étudiée dans la
recherche en biologie cellulaire, notament pour I'étude des cycles de croissance. Etant des microalgues
d’intérét économique, il nous est apparu pertinent d’analyser les effets potentiels des métaux issus de

la dégradation des anodes galvaniques sur /. galbana et T. suecica.

4.2.2. Les Macroalgues

Tout comme le phytoplancton, les macroalgues rassemblent des espéces appartenant des
taxons variés. Par définition, ce sont des organismes aquatiques pluricellulaires macroscopiques
photosynthétiques. Les macroalgues remplissent également le réle de producteurs primaires des
écosystéemes marins d’ou I'importance d’étudier I'effet des produits de dégradations des anodes
galvaniques sur ce compartiment biologique. Au cours de ces travaux de thése, des premiéres
investigations ont été réalisées sur trois especes de macroalgues que sont: Palmaria palmata,
Laminaria digitata, et Ceramium tenuicorne dont la position systématique est décrite dans le
Tableau V.

Tableau V : Position systématique des différentes espéces de microalgues étudiées au cours du projet de these.
D’aprés World Register of Marine Species.

" Embranchement | Ochrophyta Rhodophyta Rhodophyta
Classe Phaeophyceae Florideophyceae Florideophyceae
Ordre Laminariales Palmariales Ceramiales

Famille Laminariaceae Palmariaceae Ceramiaceae

Genre Laminaria Palmaria Ceramium
Espéce Laminaria digitata Palmaria palmata Ceramium tenuicorne
(Hudson) Lamouroux, 1813 (Weber & Mohr) 1805 (Kiitz) Waern, 1952

> Laminaria digitata est une grande espéce d’algue brune pérenne mesurant jusqu’a 3 meétres de
long. Elle cesse de croitre de la fin de I'été jusqu'a la fin de I'hiver. La fronde de I'algue est découpée
en de nombreuses lanieres de couleur vert brun foncé. Cette espéce vit typiquement dans la zone
infralittorale des estrans rocheux moyennement battus ou elle forme de véritables foréts sous-
marines.

» Palmaria palmata est une algue rouge pérenne qui peut atteindre 50 cm de long. Son thalle, de
couleur rouge plus ou moins foncé, se divise en lobes allongés comme les doigts d'une main ce qui
est a I'origine de son nom. On retrouve P. palmata sur les estrans rocheux, accrochée aux pierres,
ou bien en épiphyte sur les stipes des grandes laminaires et des fucus au niveau de I'étage
infralittoral ainsi que dans la partie inférieure de |'étage médiolittoral. C'est une espéce tres
consommée par 'homme, elle est mangée crue dans des salades dans certains pays comme

I'lIrlande ou le Canada.
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» Ceramium tenuicorne a été sélectionné dans le cadre de nos expérimentations en raison de sa
croissance rapide et de son utilisation dans de nombreux tests de toxicité. C'est une petite algue
qui n’excéde pas une trentaine de centimétres de long. Elle posséde un thalle filamenteux avec
une ramification dichotomique irréguliere. L’apex de ces ramifications est treés caractéristique avec
deux pointes en formes de pinces. C’'est une espéce typique des zones intertidales de I'hémisphéere
nord qu’on retrouve dans les cuvettes ou en épiphyte sur de grandes algues. Sa large aire de

répartition en fait un organisme modele idéal.

4.2.3. Le Microphytobenthos

Le microphytobenthos rassemble une grande variété d’organismes photosynthétiques eucaryotes
et microscopiques, principalement dominée par les diatomées et les cyanobactéries. Ces espéces se
développent dans les quelques millimetres de la couche superficielle des sédiments éclairés ou des
supports durs, n'apparaissant généralement que sous la forme d'un subtile biofilm brunatre ou
verdatre (Maclntyre et al., 1996; Paterson, 1989a). Ce compartiment benthique est abondant dans de
nombreux habitats aquatiques comme les estuaires, les mers peu profondes, les plaines de récifs
coralliens ainsi que les lacs et les riviéres. Tout comme le phytoplancton, le développement du biofilm
est soumis a des parametres environnementaux et biologiques, notamment les brouteurs et la
disponibilité en nutriments (Hillebrand et al., 2000; Jenkins et al., 2001; Thompson et al., 2005, 2004;
Underwood, 1984). Il est estimé que le microphytobenthos peut contribuer jusqu'a 50 % de la

production autotrophe totale dans certains écosystemes.

Le microphytobenthos est tres important pour l'apport d'énergie a |'écosysteme intertidal,
notamment grace a la haute valeur nutritionnelle des diatomées, et il joue donc un réle significatif
dans le transfert de matiere et d'énergie a travers les réseaux trophiques benthiques (Maclntyre et al.,
1996). De plus, il constitue aussi un assemblage pionnier pour la succession des communautés
benthiques et facilite la colonisation des macroalgues et des invertébrés (Huang and Boney, 1984;
Hung et al., 2007). Dans ce processus de colonisation, les substances polymériques extracellulaires
(EPS) jouent un réle essentiel pour permettre aux cellules d’adhérer au substrat et fonder une
architecture biologique complexe (Figure 16) (Orvain et al.,, 2003). De plus, elles permettent de
protéger les cellules contre les stress environnementaux tels que les substances toxiques, les agents
microbiens, I'excés de lumiere et |la dessiccation (Bharti et al., 2017; Decho, 2000; Morelle et al., 2017;
Orvain et al., 2014; Staats et al., 2000; Steele et al., 2014). Les EPS sont principalement composés de
polysaccharides (hydrates de carbone) et de protéines, mais aussi de macromolécules telles que I'ADN
et les lipides (Flemming and Wingender, 2010). lIs sont divisés habituellement en deux grands types,
les molécules de bas poids moléculaire, et celles de haut poids moléculaire. La production respective

de ces fractions dépend de plusieurs facteurs comme la migration des cellules (Shnyukova and
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Zolotariova, 2015), le processus de photosynthese (Morelle et al., 2017) ou la disponibilité des

nutriments (Staats et al., 2000).
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Figure 16 : Etapes de la formation d'un biofilm (A). Temps caractéristique de la formation du biofilm en fonction
de I'échelle de longueur de la colonie de I'organisme (B). D’aprés (Grzegorczyk et al., 2018).

Dans de nombreux écosystemes peu profonds, la biomasse du microphytobenthos dépasse
souvent celle du phytoplancton des eaux sus-jacentes (Araujo et al., 2010). Néanmoins, la plupart des
études écotoxicologiques se sont focalisées sur les algues planctoniques et le compartiment

microphytobenthique est souvent délaissé d’ou I'intérét qu’il lui ai porté dans ces travaux de these.

5. Objectifs de la thése

Les objectifs de ces travaux de these sont de caractériser I'impact d’une anode galvanique a base
d’aluminium sur les écosystémes marins et de déterminer les concentrations a partir desquelles les
organismes présentent une sensibilité aux ETMs libérés. Pour cela, plusieurs organismes appartenant
a différents groupes taxonomiques et différents niveaux trophiques ont été sélectionnés afin de
comparer leur sensibilité vis-a-vis du cocktail d’aluminium et de zinc libéré dans la colonne d’eau par
I’'anode galvanique. Au total, des tests d’exposition ont été menés sur 9 espéces : 2 mollusques, 4
microalgues, 3 macroalgues, ainsi qu’une communauté de plusieurs especes du microphytobenthos.
Chez tous ces organismes étudiés, des mesures de concentrations des métaux constitutifs de I'anode

galvanique a base d’aluminium ont été effectuées dans les eaux contaminées et les tissus biologiques
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afin d’acquérir des données sur les processus de bioaccumulation et de bioconcentration. La démarche
méthodologique commune aux différentes expérimentations est décrite dans le Chapitre Il. Tous les
indicateurs évalués sont présentés dans le schéma récapitulatif de la Figure 17.

Nous nous sommes tout d’abord focalisés sur I'évaluation des effets chez les consommateurs
primaires avec les deux espéces de mollusques, I’huitre creuse, Crassostrea gigas, et I’ormeau, Haliotis
tuberculata. Les différents biomarqueurs étudiés ainsi que la méthodologie spécifique aux mollusques
sont décrits au début le Chapitre Ill. Une exposition chronique (3 mois) sur des huitres adultes a
différentes concentrations d’aluminium a permis la rédaction de l'article 1 publié dans Aquatic
Toxicology. Plusieurs biomarqueurs individuels, immunitaires, biochimiques et de la reproduction ont
été évalués en réponse a différentes concentrations de métaux issus de la dissolution d’une anode
galvanique a base d’aluminium. Apres cette premiéere expérimentation, il est apparu intéressant de
mettre en place un test d’embryotoxicité afin d’évaluer I'impact sur la phase larvaire de I’huitre, ce qui
a fait l'objet de I'article 2 soumis dans Environmental Science and Pollution Research. Apres
fécondation, les larves ont été exposées a 4 contaminants (métaux de I'anode galvanique a base
d’aluminium, chlorure d’aluminium, chlorure de zinc ainsi que le mélange de chlorure d’aluminium et
de chlorure de zinc) afin de calculer des CEso et de comparer leur toxicité. Une exposition chronique
avec un mollusque brouteur, 'ormeau, a également été réalisée sur le stade juvénile et le stade adulte.
Le suivi des parametres individuels tel que la croissance et le taux d’ingestion, associé a la
bioaccumulation des métaux chez les juvéniles, ont été valorisés dans I'article 3 publié dans Archives
of Environmental Contamination and Toxicology. Chez les ormeaux adultes, le suivi des parameétres
biologiques tels que ceux étudiés chez I’huitre, a fait I'objet de I'article 4 soumis dans Ecotoxicology.
Le chapitre se termine par une discussion qui compare les effets observés chez les deux mollusques

lors de nos expérimentations ainsi qu’avec les résultats de la littérature.

A la suite de ces premiéres expérimentations, nous nous sommes intéressés a |'évaluation des
effets de la dissolution de I'anode galvanique chez les producteurs primaires en étudiant trois
compartiments biologiques que sont le phytoplancton, les macroalgues et le microphytobenthos. Les
différents biomarqueurs étudiés ainsi que la méthodologie spécifique aux producteurs primaires sont
décrits au début du Chapitre IV. Les expositions réalisées sur 4 espéces de microalgues (C. calcitrans,
E. huxleyi, I. galbana, T. suecica) et 3 espéces de macroalgues (L. digitata, P. palmata, C. tenuicorne)
ont permis l'acquisition de résultats préliminaires qui seront complétés en 2023 par d’autres
expérimentations pour pouvoir étre valorisés sous forme de publications. Pour ces raisons, ces parties
sont rédigées en francais dans le manuscrit. L'impact de I'anode galvanique sur le phytoplancton et les
macroalgues a été étudié au moyen de trois indicateurs principaux que sont la croissance, la

bioaccumulation et I'activité photosynthétique des organismes. Profitant des expositions chroniques
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sur les mollusques, une expérimentation a été mise en place en paralléle afin d’étudier I'impact de
I’anode galvanique sur la colonisation de supports par le microphytobenthos. Nous avons mesuré les
effets de la dissolution de I'anode galvanique sur les biofilms a I'aide du dosage de la chlorophylle a et
des EPS, de I'évaluation de plusieurs parametres photosynthétiques, d’observations microscopiques
ainsi que des mesures des concentrations en métaux dans les cellules. Ces résultats ont été valorisés

dans l'article 5 soumis dans Aquatic Toxicology.

Enfin, le manuscrit de these se termine par le Chapitre V qui offre une discussion générale sur les
travaux menés, des perspectives futures a mettre en oeuvre sur I'impact des anodes galvaniques a

base d’aluminium ainsi qu’une conclusion.
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Figure 17 : Schéma récapitulatif de toutes les expérimentations réalisées chez les différents organismes marins

étudiés.
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CHAPITRE Il — Démarches expérimentales
& meéthodologiques
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Dans ce Chapitre Il, seule la méthodologie commune a toutes les expérimentations est
détaillée. Le protocole expérimental associé spécifiquement aux mollusques et aux

producteurs primaires est décrit dans les Chapitres Il et V.

1. Dispositif expérimental simulant la dissolution d’une anode galvanique a

base d’aluminium

Afin de réaliser les différentes expérimentations, il était nécessaire dans un premier temps de
se procurer une eau contaminée reflétant au plus proche la contamination du milieu marin par les
anodes galvaniques. L’eau contaminée doit étre composée du méme cocktail de métaux avec la méme
spéciation chimique que dans I’environnement. C'est le facteur primordial a respecter dans la mesure
ou il a déja été démontré que I'aluminium et le zinc sous leur forme sulfatée présentaient une toxicité
plus importante que I'aluminium et le zinc issus de la dégradation des anodes galvaniques (Caplat et
al., 2010). Il est difficile d’extrapoler les résultats d’études écotoxicologiques sur I'impact du chlorure
ou du sulfate d’aluminium et I'objectif principal de ces travaux thése est d’apporter des réponses

précises sur I'impact de I’'anode galvanique a base d’aluminium.

L'option de récupérer de I'eau contaminée sur le terrain pose plusieurs inconvénients,
notamment |'absence de contréle sur les parametres abiotiques et sur les quantités de métaux
relarguées. Certes, les expériences menées avec des anodes galvaniques sur le terrain sont plus
proches de la réalité mais I’hydrodynamisme et les mouvements de la houle peuvent également
disperser une fraction des métaux rendant difficile la mise en ceuvre d’'une contamination importante
comme cela a déja pu étre observé en milieu portuaire a proximité des anodes (Caplat et al., 2020;
Gabelle et al., 2012). De plus, on ne peut pas exclure la présence de contaminants additionnels tels
que les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) si cette eau est prélevée dans un port. Pour
répondre a cette problématique, un dispositif expérimental simulant la dissolution d’'une anode

galvanique a base d’aluminium dans le milieu marin a été mis en place (Figure 18).
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Figure 18 : Schéma du dispositif expérimental simulant la dissolution d’'une anode galvanique (A). Photo du
dispositif expérimental installée dans une salle (B).

Le dispositif est équipé d'une électrode de référence (électrode au calomel saturé — SCE) et
d'une contre-électrode (CE) constituée d'un alliage platine-titane ainsi que d’une anode galvanique a
base aluminium de 800 g pour une surface de 450 cm? (Al Beral5, Bac Corrosion® Control). Afin
d’accélérer la dissolution de I'anode, I'ensemble a été connecté électriquement a un galvanostat sur
une intensité de 200 mA comme déja réalisé dans d'autres études menées au laboratoire (Caplat et
al.,, 2012, 2010; Mao et al., 2011; Mottin et al., 2012). L'anode galvanique a base d'aluminium est
principalement composée de sept éléments (Al, Zn, Fer (Fe), Silicium (Si), Indium (In), Manganese (Mn)
et Cuivre (Cu)) et les pourcentages massiques de chaque métal ont été donnés par le fournisseur
comme suit : 93,2% a 97,1% de Al, 2,5% a 6,5% de Zn, 0,13% max de Fe, 0,1% max de Si, 0,01% a 0,03%
de In, 0,01% max de Mn et 0,006% max de Cu (Tableau VI).

Tableau VI : Composition de I'anode galvanique a base d’aluminium.

Elément Pourcentage
Al 93,2-97,1%
Zn 2-6,5%

In 0,01-0,03 %
Fe 0,13 % max
Si 0,1 % max

Mn 0,01 % max
Cu 0,006 % max

L'anode est placée dans un grand bac (le litrage a varié entre 50 L et 140 L en fonction des

expérimentations) rempli avec de I'eau de mer préalablement passée sur filtre a sable et dont le
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brassage est assuré par un diffuseur d’air. Ce dispositif permet d’obtenir un grand volume d’eau
contaminée a une forte concentration en métaux de I'ordre de 10 mg L d’aluminium et de 500 pg L
de zinc. Les concentrations dans I'eau des autres constituants de I'anode étaient toutes inférieures a
la limite de détection. La durée de fonctionnement du galvanostat est controlée par un
programmateur afin de faire varier la concentration finale souhaitée dans le volume expérimental. A
la fin du cycle de contamination, I'anode galvanique présente une surface corrodée recouverte d’'une
fine couche blanche (dépot gélatineux de sulfate d’aluminium basique décrit dans le Chapitre 1). L’état

de I'anode galvanique avant et apreés sa corrosion est illustré sur la Figure 19.

Figure 19 : Comparaison entre une anode galvanique neuve (a gauche) et corrodée (a droite).

L’eau contaminée fraiche est laissée a décanter pendant 24 heures de fagcon a ce que les métaux
sous forme particulaire sédimentent au fond du bac. Le surnageant de cette solution concentrée (que
I’on appellera solution brute) a servi a préparer les solutions d’expositions par dilution avec de I'eau
de mer naturelle. Les concentrations diluées obtenues ont alors été dosées par spectrométrie

d’absorption atomique (SAA).

2. Dosage des métaux dans I'eau de mer

Des échantillons d’eau mer ont été prélevés pour suivre I'évolution hebdomadaire de toutes les
concentrations d’expositions réalisées au cours de ces travaux, que cela soit pour I'eau de mer brute
contaminée directement par I'anode galvanique, les différentes dilutions ou I’'eau de mer naturelle
non contaminée afin de connaitre les concentrations totales en aluminium et en zinc. Toutes les
analyses ont été effectuées par spectrométrie d'absorption atomique (SAA). L'aluminium a été analysé
par un spectromeétre d'absorption atomique Zeeman Z-AAS (AA240Z - Varian) équipé d'un atomiseur
a tube graphite (FTA 120, Varian) et d'un distributeur d'échantillons programmable (PSD 120, Varian).

Les analyses ont été réalisées avec une solution de modificateur de matrice (2 g L'* de Mg (NOs),).
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Chaque échantillon digéré ou d’eaux de mer a été analysé cinq fois, et la moyenne des valeurs a été
utilisée pour I'évaluation. Le zinc a été analysé par spectrométrie d'absorption atomique a flamme air-
acétyléne (F-AAS) en utilisant un appareil Varian AA240F équipé d'une lampe a deutérium pour
corriger les absorptions non spécifiques. Les analyses ont été effectuées sur chaque échantillon en
triplicat, et les valeurs moyennes ont été utilisées pour I'évaluation. La limite de détection pour la
détermination de chaque concentration métallique a été définie comme la moyenne de séries
d’analyses d’un blanc plus trois fois I'écart type (ET) de ces séries d’analyses. Les limites de détection

pour le zinc et I"'aluminium étaient respectivement de 3,1 pg L™ (n = 30) et de 6,6 pug L™ (n = 45).

3. Dosage des métaux dans le biote

Tous les organismes ont la capacité de bioconcentrer les contaminants dans leur organisme. Cette
accumulation de contaminants peut se faire via le milieu environnant ou via I'alimentation. Pour
chacune des especes biologiques étudiées, les analyses de plusieurs métaux ont été effectuées dans
les tissus aprés dosage par spectrométrie d’émission atomique (Figure 20). La masse totale fraiche des
mollusques et des algues a été pesée puis placée dans une étuve a 80°C (ormeaux et macroalgues) ou
dans un lyophilisateur (huitres, phytoplancton et microphytobenthos) afin de déshydrater les
échantillons. Ces derniers ont ensuite été broyés a I'aide de billes en téflon puis minéralisés a 'aide
d’une digestion acide préalable par micro-ondes (Multiwave ECO, Anton Paar, Les Ulis, France) (10 mL
de HNOs 69% pour 200 mg de poids sec). Les concentrations totales de treize éléments (Al, Ag, As, Ca,
Cd, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Ni, Pb et Zn) ont été mesurées soit par spectroscopie d'émission atomique a
plasma induit (ICP-AES, Vista MPX, Agilent Technologies Santa Clara, USA), soit par spectrométrie
d’émission couplée a la masse et a haute résolution (HR ICP-MS Thermo Scientific™ Element 2™,
Bremen, Allemagne et Element XR™, sur la plateforme PLATIN de I'université de Caen Normandie). Les
résultats finaux sont exprimés pg g de poids sec. De facon a évaluer la qualité de la procédure de
traitement du biote, un matériau de référence standard SRM NIST-1566b de tissu d'huitre (National
Institute of Standards and Technology, Gaithersburg, MD, USA) a été analysé en méme temps que les
échantillons. Les erreurs relatives étaient inférieures a 10% pour toutes les concentrations de métaux
enregistrées dans le matériau de référence, a I'exception des concentrations de Pb et d'Al qui étaient

comprises entre 10% et 40%.
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Figure 20 : Schéma du protocole de I'analyse des métaux dans les différents organismes étudiés. Les huitres, le
phytoplancton et le microphytobenthos ont été déshydratés a I'aide d’un lyophilisateur tandis que les ormeaux
et les macroalgues ont été déshydratés a I'aide d’une étude a 80°C.
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En général, la bioaccumulation est déterminée par le facteur de bioconcentration (BCF), qui se
défini comme le rapport entre la concentration de I'élément dans les tissus de I'espéce a I’équilibre et
la concentration libre de I'élément dans I'eau. Le BCF est égal au rapport entre les constantes
cinétiques d’absorption et d’épuration (Adams et al., 2000). Il exprimé en poids frais et nécessite de
connaitre la teneur moyenne en eau des différents organismes. Les BCF ont été calculés pour évaluer

la capacité des organismes a accumuler I'aluminium et le zinc selon le rapport suivant :

Concentration du métal dans les organismes (mg kg~ fw)

BCF =

Concentration du métal dans leau (mg L™1)

Pour les ormeaux qui ont également été nourris avec des algues contaminées, le facteur de
bioamplification (BMF) utilisé pour les chaines trophiques marines, a permis I'évaluation du transfert

de I'Al et du Zn des algues vers les ormeaux (Gray, 2002) :

Concentration du métal dans les ormeaux (mg kg~ fw)

BMF =

Concentration du métal dans les algues (mg kg=1 fw)

4. Analyses statistiques

Les différentes analyses statistiques présentées dans ce manuscrit ont été réalisées avec la version
3.6.3 du logiciel R studio. La normalité des données a été testée avec le test de Shapiro-Wilk et
I'homogénéité des variances avec un test de Bartlett. Dans le cas ou les données vérifiaient ces
hypothéses, une analyse de variance (ANOVA) suivie d'un test post-hoc de Tukey ont été réalisés pour
comparer les parametres. Lorsque les données ne suivaient pas une distribution normale, un test non
paramétrique de Kruskal-Wallis (KW) suivi du test de Dunn ont été privilégiés. Les différences ont été
considérées comme significatives a une valeur p < 0,05. L’ACP présentée dans I'article 1 a été réalisée
avec le package Factoshiny.

Parmi les différentes expérimentations, lorsque cela était possible, plusieurs résultats ont été
utilisés pour le calcul de parametres écotoxicologiques que sont les CEx, notamment le pourcentage
de normalité des larves pour I'essai d’embryotoxicité, les taux de croissance des ormeaux ainsi que la
croissance de certaines microalgues. Pour cela, des régressions non linéaires ont été réalisées en
utilisant I'équation de Hill a I'aide de la macro Excel® REGTOX (Vindimian, 2012). Pour chaque courbe
dose-réponse, les CE1g, CEx et CEsp ont été calculées apres 24 heures d'exposition en utilisant les

concentrations en Al et en Zn mesurées au début de I'exposition pour les différentes dilutions.
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CHAPITRE Il — Effets d’une anode galvanique a base
d’aluminium chez les mollusques
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1. Introduction

Ce chapitre vise a caractériser les effets des anodes galvaniques chez deux espéces de mollusques,
I’hultre creuse, Crassostrea gigas et I'ormeau européen, Haliotis tuberculata. Pour ce faire, trois
expérimentations ont été réalisées : (i) une premiére exposition chronique de 3 mois avec des huitres
adultes, (ii) un test d’embryotoxicité sur des larves d’huitres, (iii) ainsi qu’'une deuxiéme exposition
chronique de 3 mois (+1 mois de décontamination) avec a la fois des ormeaux juvéniles et des ormeaux
adultes. Ces travaux ont été valorisés sous la forme de 4 publications scientifiques dont 1 publiée dans
Aquatic toxicology, 1 publiée dans Archives of Environmental Contamination and Toxicology et 3 autres
actuellement en cours de « reviewing » dans Ecotoxicogy, Aquatic toxicology et Environmental Science
and Pollution Research. Le premier article s’intéresse aux effets des anodes galvaniques sur les huitres
adultes. La deuxiéme publication met en avant la comparaison entre les effets de 'anode galvanique,
du chlorure d’aluminium et du chlorure de zinc sur le développement larvaire des huitres. Le troisieme
article vise a étudier I'impact du cocktail de métaux libéré par les anodes galvaniques sur la croissance,
le taux d’ingestion et la bioaccumulation de ces métaux chez les ormeaux juvéniles. Enfin, la quatriéme
publication se focalise sur les effets physiologiques chez les ormeaux adultes. Les concentrations en
métaux n’ont pas pu étre quantifiées dans les tissus des ormeaux adultes pour des raisons pratiques.
De ce fait, nous avons décidé de les mesurer dans les tissus des ormeaux juvéniles (article 3). Pour une
guestion d’homogénéité, il a été décidé de présenter les résultats sous le format d’avant publication.
Les sections références bibliographiques de chaque publication ont été compilées avec la section

bibliographie qui est située a la fin du manuscrit.

Une autre expérimentation intitulée « effet intergénérationnel » a été entreprise durant la
deuxieme année de la these. Celle-ci consistait en I'exposition de géniteurs C. gigas pendant environ 3
mois a trois concentrations d’aluminium et un témoin, sensiblement dans les mémes conditions que
pour I'expérimentation valorisée dans I'article 1. Cependant, 'objectif était cette fois de réaliser
différentes combinaisons de fécondation in vitro avec ces géniteurs afin d’étudier I'impact des métaux
issus de la dissolution de I'anode galvanique a base d’aluminium sur la génération d’huitre suivante en
réalisant notamment un test d’embryotoxicité. L’exposition des géniteurs a dii étre renouvelée a trois
reprises a cause de mortalités trop importantes dans les bacs. La troisieme exposition des géniteurs
s’est bien déroulée. Tout au long de I'exposition, des prélevements réguliers d’individus ont permis le
suivi de I'avancement de la gamétogenese. Aprés plus de trois mois de maturation des huitres, une
date a été fixée afin de réaliser I'essai d’embryotoxicité. Seuls quelques individus ont émis leurs
gametes apres de nombreux chocs thermiques et il a donc fallu stripper la majorité des géniteurs afin
d’obtenir suffisamment de gamétes pour chacune des conditions d’exposition. La fécondation et les

étapes suivantes ont été réalisées avec la méme méthodologie que décrite dans I'article 2. Une fois les
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fécondations effectuées, la moitié des larves de chaque croisement de fécondation a été placée dans
de I'eau contaminée (a la méme concentration que les géniteurs) tandis que I'autre moitié a été placée
dans de I'eau non contaminée. Apres observation des larves au microscope, nous avons relevé un taux
de normalité des larves témoins de 57,75 + 8,37 % ce qui est bien en-dessous des 80 % nécessaires au
respect de la norme AFNOR (NF ISO 17244, 2015). Nous avons également constaté que les larves issues
des géniteurs exposés a la concentration nominale de 300 pg L't d’aluminium présentaient un bien
meilleur développement, ce qui était probablement di au fait qu’a cette condition la plupart des
géniteurs avaient émis leurs gamétes sans étre strippés. Une deuxieme partie de I'expérimentation
consistait a conserver une partie des larves dans I'objectif d’étudier I'impact jusqu’a la métamorphose
qui a lieu aprés 18 a 21 jours de développement. Or, les mortalités larvaires enregistrées étaient
beaucoup trop importantes, y compris pour les larves témoin, ce qui a mis fin a I'expérimentation. A
I'origine, il était également prévu de continuer I'étude jusqu’au stade naissain des huitres afin
d’évaluer s’il y avait un écart de croissance entre les individus issus des différents croisements.
Considérant ces différents problemes rencontrés, il a été choisi de ne pas présenter les résultats de
cette expérimentation dans le manuscrit.

Au cours des différentes expérimentations, plusieurs biomarqueurs ont été étudiés au niveau
individuel et infra-individuel. Ces biomarqueurs étaient parfois communs d’une expérimentation a

|"autre.

2. Biomarqueurs étudiés

2.1.Biomarqueurs individuels

Dans les études écotoxicologiques, connaitre |'état physiologique des animaux au moyen de
biomarqueurs individuels est primordial afin d’interpréter correctement les biomarqueurs infra-
organismes. De par la facilité de I'acquisition des données, la mortalité constitue un des premiers
biomarqueurs a relever et renseigne rapidement sur la fenétre de sensibilité des organismes et les
effets délétéres des contaminants au niveau individuel. D’autres traits d’histoire de vie comme la
croissance sont couramment utilisés dans les élevages afin d’évaluer le bon état de santé des
mollusques (Lucas and Beninger, 1985). De plus, pour des espéces commerciales comme |’huitre ou
I'ormeau pour lesquelles les courbes de croissance en élevage sont connus, il est alors facile de
comparer les résultats des groupes témoins avec la littérature. Les indices de condition, souvent
utilisés par les conchyliculteurs pour évaluer la qualité d’un stock, sont aussi d’excellents biomarqueurs

individuels (Friedman et al., 1997; Walne and Mann, 1975).
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2.2.Biomarqueurs d’'immunité

Comme rappelé dans l'introduction, chez les mollusques ce sont les hémocytes qui assurent
principalement la fonction de défense interne via des processus comme la phagocytose,
I’encapsulation des pathogenes ainsi que I'accumulation et la détoxification des contaminants. C'est
pour cette raison que les hémocytes sont des cibles privilégiées pour analyser les effets des

contaminants sur le systéme immunitaire.

2.2.1. La phagocytose

La phagocytose permet linternalisation et la dégradation des éléments reconnus comme
faisant partie du « non-soi » (Soudant et al., 2013). On distingue 4 phases durant le processus de
phagocytose : (i) la chimiotaxie qui consiste en I'attraction des hémocytes par des stimuli chimiques
libérés ou transportés par les particules étrangeéres, (ii) la reconnaissance et la fixation qui seraient
médiées par des lectines, (iii) I'internalisation des micro-organismes dans un phagosome, (iv) la
destruction du micro-organisme par des activités microbicides dépendantes et indépendantes de
I'oxygéne (Cheng, 2000) (Figure 21). Du fait du réle central des hémocytes dans I'immunité des
mollusques, la mesure de 'activité phagocytaire des hémocytes en cytométrie en flux a largement été
utilisée en tant que biomarqueur d’immunotoxicité (Brousseau et al., 1999; Gagnaire et al., 2006; Hong
et al., 2019; Lambert et al., 2003; Minguez et al., 2014; Sauve et al., 2002). La cytometrie en flux est un
outil puissant qui permet de caractériser les sous-populations de cellules grace a leurs propriétés
morphologiques. La préparation de I'échantillon avec des marqueurs fluorescents (e.g. iodure de
propidium ou Hoechst) permet de mesurer une intensité de fluorescence qui sera indicatrice d’une
réponse en relation avec la fonction du marqueur. L’analyse des données sous forme de cytogramme
permet d’évaluer I'impact des contaminants sur I'immunité des mollusques. Classiquement, une
augmentation de I'activité phagocytaire est observée lors de I'exposition a de faibles doses de métaux
alors que pour de fortes doses une diminution est constatée (effet hormétique). Cette baisse de
I'activité phagocytaire peut par la suite favoriser I'infection d’un individu par des pathogenes. Par
exemple, I'exposition des hémocytes de Crassostrea virginica a des niveaux environnementaux de TBT
a montré une diminution de I'activité phagocytaire qui a favorisé la progression de I'infection par le
protozoaire Perkinsus marinus (Anderson, 1996). Chez C. gigas, il a été démontré que les ETMs ou les
xénobiotiques altéraient I'agrégation des hémocytes (Auffret and Oubelh, 1997). Si un contaminant
est toxique pour les hémocytes, c’est la réponse immunitaire tout entiére et la survie de I'organisme

qui sont potentiellement mises en jeu (Matozzo et al., 2001).
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Figure 21 : Schéma des réponses humorales et cellulaires impliquées dans les mécanismes de défense des
bivalves lors d'une infection par des micro-organismes. Le bleu indique les étapes de phagocytose et
d'encapsulation. Le marron indique les différents facteurs humoraux tels que les peptides antimicrobiens, les
hydrolysases lysosomales, les inhibiteurs de protéases qui contribuent également a éliminer les micro-
organismes pathogenes. Lorsque les hémocytes n'ont pas réussi a phagocyter les micro-organismes (par exemple
s’ils sont trop gros pour étre internalisés), ils les encapsulent et les détruisent a I'extérieur a 'aide d’enzymes
lysosomales et de ROS. D’aprés Soudant et al. (2013).

2.2.2. Les ROS
Les ROS (Reactive Oxygen Species), également appelés DRO (dérivés réactifs de I'oxygene),

constituent un groupe de composés chimiques oxygénés. Parmi eux on peut citer : le péroxyde
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d’hydrogéne H,0,, I'anion hydroxyde OH-, I'anion superoxyde O3, I'oxygéne singulet Oz°,I'ozone O; ou
encore |'oxyde nitrique NO. Les étres vivants produisent naturellement des ROS dans leur organisme
pour la réalisation de certaines activités enzymatiques. Comme mentionné dans la Figure 21, les ROS
sont couplés au processus de phagocytose et permettent la dégradation des particules phagocytées.
C'est dans le cas d’'un déséquilibre de la production des ROS que le métabolisme de I'organisme peut
étre affecté entrainant des effets néfastes sur la santé. Une production excessive de ROS peut
engendrer des dommages cellulaires importants, endommager les tissus et favoriser grandement le
stress oxydatif (Valavanidis et al., 2006), tandis que dans le cas d’une production trop faible de ROS le
processus de phagocytose ne pourra pas se dérouler correctement dans sa totalité (Soudant et al.,
2013). Plusieurs études dans la bibliographie ont déja démontré I'impact des métaux sur la production
de ROS chez les hémocytes de mollusque (Latire et al., 2012; Luo and Wang, 2022; Mottin et al., 2012).
En conséquence, I'équilibre entre les facteurs prooxydants endogénes/exogénes (c'est-a-dire les
polluants environnementaux) et les défenses antioxydantes (enzymatiques et non enzymatiques) dans
les systémes biologiques peut étre utilisé dans I'objectif d’évaluer les effets toxiques des différentes
classes de polluants chimiques (Valavanidis et al., 2006), et dans notre cas en réponse a I'aluminium

et au zinc libérés par I'anode galvanique.

2.2.3. Le systeme lysosomal

Les lysosomes sont des organites cellulaires, mesurant de 0,2 a 0,5 um, qui contiennent plus
de 60 types différents d'hydrolases acides qui peuvent digérer toutes sortes de macromolécules. On
retrouve les lysosomes dans le cytosol de toutes les cellules animales eucaryotes, a exception faite des
érythrocytes. La membrane lysosomale est composée de protéines de transport (perméases), de
canaux ioniques spécifiques aux ions chlorures CI™ ainsi que de pompes a protons membranaires
ATP/Mg* dépendantes pour maintenir un pH acide (entre 3,5 et 5) indispensable au bon
fonctionnement des enzymes. Les lysosomes assurent la dégradation des particules extracellulaires
issues de I'endocytose et des composants intracellulaires issus de I'autophagie (Xu and Ren, 2015),
mais également la séquestration des métaux et des polluants organiques qui peuvent provoquer des
dommages cellulaires (Lowe and Fossato, 2000). En cas de forte contamination, les membranes
lysosomales peuvent se fragiliser et leur perméabilité peut étre affectée négativement a cause d’une
production de ROS trop importante engendrant par la suite le relargage du contenu lysosomal dans le
cytoplasme. La capacité de stockage des lysosomes peut également arriver a saturation en cas d’une
concentration en polluant trop élevée. L’évaluation de I’état du systéme lysosomal des hémocytes au
moyen du test de rétention du rouge neutre (TRRN) a été largement utilisée en tant que biomarqueur
dans les études écotoxicologiques sur les métaux chez les organismes marins (Aliko et al., 2015;

Nicholson, 2003; Taylor and Maher, 2014).
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2.3.Biomarqueurs biochimiques

2.3.1. Le malondialdéhyde
L’accumulation de malondialdéhyde (MDA) est un marqueur de la peroxydation des lipides ce
qui correspond a I'oxydation des lipides insaturés par des ROS ou par des enzymes. Les peroxydes de
lipides, dérivés d'acides gras polyinsaturés, sont instables et se décomposent pour former une série
complexe de composés. Parmi ceux-ci figurent les composés carbonylés réactifs, dont le plus abondant

est le MDA (Figure 22).
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Figure 22 : Mécanisme de la peroxydation lipidique. La peroxydation lipidique conduit a la formation de produits
de décomposition comme le 4-Hydroxy-2-nonenal (4-HNE) et le malondialdéhyde (MDA). D’aprés (Laouafa,
2018).

La quantification du MDA dans certains organes spécifiques comme la glande digestive a

largement été utilisé comme biomarqueur de stress oxydatif chez les mollusques (Breitwieser et al.,
2017; Luna Acosta et al., 2014; Moore et al., 2020; Mottier et al., 2015; Seguineau et al., 2011; Shaw
et al.,, 2011; Sussarellu et al.,, 2012). Les paramétres environnementaux tel que I’hypoxie, la
température et salinité peuvent également étre impliqués dans la modulation des niveaux de MDA
chez les mollusques (Shaw et al.,, 2011, 2004; Sussarellu et al., 2012). Mottier et al. (2014) ont
notamment démontré que I'exposition a 100 pg L de glyphosate a induit une augmentation des
niveaux de MDA chez des huitres juvéniles aprés 56 jours d’exposition. Soltani et al. (2012) ont noté
une induction de MDA chez les palourdes, Donax trunculus, prélevées sur un site connu pour sa forte

concentration en contaminants d’origine industriels.
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2.3.2. Le Glycogene

En tant que glucide complexe homopolymere du glucose, le glycogene constitue I'une des
principales réserves énergétiques chez les mollusques. Quand il est mobilisé, il libére rapidement du
glucose disponible pour le métabolisme. Cependant, en cas de stress environnementaux, des dépenses
énergétiques additionnelles sont nécessaires pour maintenir I’homéostasie (Sokolova, 2013), ce qui
peut se faire au détriment d’autres fonctions couteuses en énergie comme la croissance ou la
reproduction lors de la maturation des gametes. Par conséquent, le métabolisme énergétique joue un
role majeur dans I'adaptation et sa tolérance au stress. La Figure 23 présente le modéle intitulé
« concept of energy-limited tolerance to stress » décrit par Sokolova (2013), qui présente comment

I'allocation de I'énergie entre les différentes fonctions physiologiques est impacté par le stress
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Figure 23 : Concept de tolérance au stress limitée par I'énergie. Vert = Maintenance de I'organisme. Jaune =
Activité de I'organisme. Rouge foncé = Reproduction/maturation. Bleu clair = Croissance/développement. Bleu
foncé = Constitution de réserves énergétiques. D’apres Sokolova (2013).

Lorsqu’un organisme est dans un environnement avec des conditions optimales, I'’ATP produit
par le métabolisme aérobie subvient a la demande d’énergie pour la maintenance, et I'excédent peut
alors étre alloué a la croissance, a la reproduction ou encore a la mise en réserve avec la synthese du
glycogéne ou des lipides. En revanche, en cas de stress important, le colt énergétique de base dépasse
les capacités aérobies de I'organisme a cause des demandes supplémentaires en énergie pour la
protection contre le stress et pour la réparation des dommages, ce qui implique la mise en place du
métabolisme anaérobie ol I'énergie est allouée uniquement a la maintenance de I'organisme. Le
stockage d'énergie est absent ou réduit dans ces conditions. Enfin, lors d’un stress extréme tel qu’une

tres forte contamination, le déséquilibre énergétique entraine la mort de I'organisme qui ne peut plus
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assurer ses fonctions vitales. Cette allocation relative de I'énergie aux différentes fonctions
physiologiques varie selon les especes et les stades de vie (Sokolova, 2013). De par leur milieu de vie,
les mollusques intertidaux comme I'huftre et I'ormeau sont des organismes relativement résistants
aux stress environnementaux. Le dosage du glycogéne est donc un excellent biomarqueur qui permet
d’évaluer dans un premier temps les réserves énergétiques, mais aussi indirectement I'impact d’un

stress environnemental subit par I'organisme.

2.3.3. Ll'indice Brix

Au cours de ces travaux de these, nous nous sommes également intéressés a la mesure de I'indice
Brix dans ’hémolymphe des mollusques. Initialement, l'indice Brix permet de mesurer la fraction de
saccharose dissous d'un liquide en fonction de l'indice de réfraction (IR). Il est trés utilisé dans
I'industrie agroalimentaire notamment dans le milieu viticole, pour les confitures, confiseries, sauces
et sirops. Cependant, l'indice Brix est également utilisé depuis longtemps dans les laboratoires
vétérinaires et médicaux comme une méthode rapide pour déterminer la concentration de solutés
dans les fluides corporels (George, 2001). Des essais récents chez les crustacés décapodes marins
montrent que I'indice Brix est en étroite corrélation avec les nutriments de I'hémolymphe tels que les
protéines, les triglycérides des muscles abdominaux et de I'hépatopancréas (Berry et al., 2019; Simon
et al., 2015). Plusieurs auteurs considérent ainsi l'indice Brix comme un indicateur fiable de I'état
nutritionnel des crustacés. Méme s’il ne reflete pas réellement la quantité de sucre dans
I’'hémolymphe, c’est un biomarqueur pratique d’utilisation qui permet de comparer rapidement les
effets de deux conditions expérimentales. Dans le cadre de nos expositions sur I’huitre et 'ormeau,

I'indice Brix de I’'hémolymphe de deux especes de mollusques a été évalué pour la premiere fois.

2.4.Biomarqueurs histologiques

L'observation de la gonade des mollusques grace a des préparations histologiques permet
d’acquérir un certain nombre d’informations sur le sexe des individus, I'avancement de la
gamétogenese et la présence de dommages avec des lésions tissulaires. Des altérations des tubules
gonadiques et de la glande digestive ont été observées chez le bivalve Mizuhopecten yessoensis en
corrélation avec la présence de fortes concentrations en métaux dans des sites pollués de la mer du
Japon (Syasina et al.,, 1997). Des concentrations sublétales de métaux comme le cadmium ont
également induit une inhibition de la croissance des tubules gonadiques chez les males et les femelles
de M. edulis, ainsi qu’une stimulation de la ponte (Kluytmans et al., 1988). Il a déja été observé que les
contaminations chimiques pouvaient induire des pontes importantes chez les bivalves, notamment les
pesticides chez I'huitre creuse C. gigas (Buisson et al., 2008), mais aussi la norfluoxétine chez la moule

zébrée (Dreissena polymorpha) et la fausse moule noire (Mytilopsis leucophaeata) a des
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concentrations aussi faibles que 5 uM (Fong and Biel, 2008). L'exemple le plus célébre reste
certainement celui des tributylétains (TBT) utilisés dans la production des peintures antifoulings dont
un des effets secondaires était la masculinisation (imposex) des gastéropodes de I'espece Nucella
lapillus (Blaber, 1970), conduisant a la disparition de certaines populations. Chez les mollusques,
I’émission des gameétes entraine souvent des stress |étaux et sublétaux pendant la période post-ponte
(Li et al., 2010), qui peuvent étre accentués en cas de stress environnementaux. Un indice gonadique
moyen comme le MGI (mean gonad index) est un outil pratique reflétant la progression de la
gamétogenese qui permet de suivre les changements cycliques globaux dans les tissus reproducteurs

d'un groupe d'individus en réponse a un contaminant (Gosling, 2003).

2.5.Embryotoxicité

Parmi les stades de vie étudiés pour évaluer I'impact potentiel des substances chimiques ou des
rejets industriels dans I'environnement, les embryons et les larves de bivalves sont parmi les
organismes les plus fréquemment employés dans les bioessais depuis les premiers travaux de
Prytherch (1924) sur I’huitre Crassostrea virginica (Prytherch, 1924). Il est clairement admis que les
larves de bivalves sont plus sensibles aux métaux que les adultes de la méme espéce (Boyden et al.,
1975; Brereton et al., 1973; Calabrese et al., 1973; Golding et al., 2015; Maclnnes, 1981; Markich, 2021;
Martin et al., 1981; Nadella et al., 2013; Pagano et al., 1996; Wilson and Hyne, 1997), et représentent
par conséquent le stade vie critique pour les essais de toxicité en laboratoire. La premiere
préconisation de C. gigas pour I'évaluation de la qualité de I'eau via des essais d’embryotoxicité
remonte au début des années 1970 (Woelke, 1972). Le temps d’exposition relativement court, de
24 h a 48 h aprés fécondation en fonction des espéces, associé a la sensibilité des bivalves font des
tests d’embryotoxicité des outils particulierement utilisés a des fins de surveillance de la toxicité en
milieu marin. Chez I’huitre creuse, le test est basé sur le pourcentage de larves-D normales obtenu a
la fin de 'embryogeneése et peut-étre complété par I'analyse de la fréquence des différents types
d’anomalies larvaires, ou encore du suivi du comportement natatoire des larves. Les résultats de ces
bioessais permettent de déterminer les seuils de toxicité pour une grande variété de contaminants

(His et al., 1997).
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3. Matériels et Méthodes

Cette section a pour objectif d’apporter des précisions méthodologiques sur les biomarqueurs étudiés

chez I'huitre et 'ormeau par rapport au contenu des articles.

3.1.0rganismes

> Article 1: les huitres de 18 mois ont été fournies par la ferme conchylicole " Thalassa " de
Blainville-sur-mer (Manche, France).

> Article 2: les géniteurs huitres nécessaires aux fécondations ont été fournis par Guernesey
Sea Farms (Guernesey, Royaume-Unis).

> Article 3 et 4 : les ormeaux ont été fournis par la ferme France Haliotis située a Plouguerneau

(Bretagne, France).

3.2.Biomarqueurs individuels

Au cours de toutes les expérimentations, les bacs ont été quotidiennement vérifiés afin d’écarter
les individus morts et calculer les taux de mortalité. A chaque date d’échantillonnage, les mollusques
étaient mesurés (longueur, largeur et épaisseur a 0,01 mm pres) et pesés (avec et sans coquille a 0,01
g pres) apres avoir été placés sur du papier absorbant pour éliminer le surplus d’eau. Les coquilles
vides ont également été pesées. La condition des ormeaux a été évaluée en utilisant l'indice de

condition suivant (Friedman et al., 1997):

Poids total—Poids de chair
Poids total

= Indice de condition =

La condition des huitres a été évaluée a I'aide de l'indice de condition de I'Association Frangaise de

Normalisation (AFNOR) et l'indice de Walne et Mann (Walne and Mann, 1975) :

» Indice de condition AFNOR = foidsdechair 454
Poids total

. s Poids de chair sec
= Indice de condition Walne and Mann = ———— —x100
Poids de coquille

Lors de la premiére exposition sur les huitres, les organismes n’ont pas été marqués
individuellement ce qui ne nous a pas permis de calculer des taux de croissance individuel. En
revanche, les ormeaux ont tous été marqués avec du vernis ce qui nous a permis de calculer plusieurs

indicateurs comme le taux croissance pondérale (% d) et la croissance linéaire (mm d?) :

1
. p Poids total final \t
* Taux de croissance pondéral = (—) MRS _ 1% 100
Poids total initial

Longueur final de coquille—Longueur initial de la coquille

= (Croissance linéaire = tomps
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Les ormeaux ont été nourris avec des algues P. palmata tout au long de I'expérimentation. Chaque
semaine, les algues initiales données aux ormeaux ont été pesées (iA), les algues restantes de chaque
réservoir ont été recueillies dans un tamis, drainées avec une essoreuse a salade et pesées (rA). Cinqg
bacs témoins d'ingestion contenant de I'eau et des algues contaminées a différentes concentrations
ont également été utilisés pour déterminer le poids des algues naturellement dégradées dans un
environnement sans ormeaux (dA). Le taux d'ingestion (g d’algue consommé/ind/day), et le taux de
conversion (g d’algue consommé/g de gain de poids frais) ont été calculés aprés les 85 jours

d'exposition comme suit :

(iA-rA)—-dA
Nombre drormeauxx85 (jours d’exposition)

* Taux d'ingestion =

(iA-rA)-dA
Gain de poids au cours de l7exposition

= Taux de conversion =

3.3.Biomarqueurs immunitaires

L’'hémolymphe des mollusques a été prélevé au niveau du muscle adducteur postérieur, a l'aide
d’une aiguille stérile hypodermique (calibre 25) montée sur une seringue en plastique de 5 mL
(Figure 24). L’hémolymphe de chaque huitre et ormeau a été transféré dans un microtube individuel
ou un tube falcon 15 mL sur la glace. Pour les ormeaux, le tube contenait préalablement 1 mL de
solution d'Alsever modifiée stérile refroidie (115 mM de glucose ; 27 mM de citrate de sodium ; 11,5
mM d'EDTA ; 382 mM de NaCl) qui est une solution anticoagulante et qui empéche I'agrégation des
cellules (Bachere et al., 1988). Pour chaque prélevement, une fraction a été examinée en microscopie
optique pour évaluer la qualité de I'échantillon et écarter les potentielles contaminations par les
gametes. Un comptage sur cellule de Thoma a également été effectué afin de déterminer la
concentration en cellules. Ainsi, un volume équivalent a 100 000 cellules de chaque échantillon a été
déposé dans des nouveaux tubes pour I'analyse de I'activité phagocytaire, des ROS et du systeme

lysosomal.

3.3.1. Activité phagocytaire

L'activité phagocytaire des hémocytes de mollusque a été quantifiée grace a I'ajout de billes
fluorescentes (F8823, 1um de diametre, Invitrogen®) dans le milieu. Ces billes sont couplées a de la
fluorescéine (FITC) ce qui permet leur détection par le cytomeétre. A partir d’une solution stock a
3,6.10% billes mL?, celles-ci sont ajoutées dans le milieu a raison de 100 billes par cellule. Une solution
mere est préparée en utilisant 5,6 ul de billes fluorescentes ajoutées a 194,4 pl de tampon MPS
(Molluscan Physiological Saline) (4.10 M NaCl ; 1.10* M MgSO0,; 2.102 M HEPES ; 1.102M CaCly; 1.10°
2M KCl). Aprés 40 min d’incubation & 17 °C, une solution de Hoechst (H3570, Sigma Aldrich®) est
ajoutée a 0,2 ug mL?! (concentration finale), qui est un composé se fixant a I’ADN des cellules vivantes

permettant ainsi de les détecter par fluorescence et permet d’éliminer les débris. Aprés 20 min
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d’incubation supplémentaire, les cellules sont fixées au formaldéhyde 3 %. Tous les échantillons sont
conservés a 4°C jusqu’au passage en cytométrie en flux (CytoFLEX, Beckman® Coulter), installé sur la
plateforme de cytométrie en flux (SF ICORE). La fluorescence est mesurée a |'aide du canal FL1 (500-
530-nm). Au total, 10 000 événements ont été comptés pour chaque échantillon et |'efficacité
phagocytaire des hémocytes a été évaluée comme le pourcentage d'hémocytes ayant phagocyté au
moins trois billes (Delaporte, 2003). Les données des huitres et des ormeaux présentées dans les
articles 1 et 4 de ce manuscrit ont été traitées avec le logiciel d’acquisition et d’analyse CytExpert

(Beckman® Coulter) spécifiquement développé pour le modele CytoFLEX.

2 Billes Efficacité phagocytaire

\ (3 billes et plus)
j———
Capacité phagocytaire P5(37,88 %)
(1 bille et plus) -

T =TT
104 10°
B-525-A

Figure 24 : Schéma montrant les grandes étapes de I'étude de I'activité phagocytaire des hémocytes par la
cytométrie en flux. Prélevement d’hémolymphe dans le muscle adducteur d’une huitre ou d’un ormeau a l'aide
d’une seringue (A). Observation des hémocytes au microscope optique (B). Passage des échantillons en
cytometrie en flux, Cytoflex (Beckman® Coulter) (C). Cytogramme montrant le pourcentage d’hémocytes ayant
au moins phagocyté une bille fluorescente (capacité phagocytaire) et le pourcentage d’hémocytes ayant au
moins phagocyté trois billes fluorescentes (efficacité phagocytaire) (D).

3.3.2. Production de ROS

La production d’espéces réactives de I'oxygéne (ROS) des hémocytes a été quantifiée par
I'ajout de diacétate 2,7-dichlorofluorescéine (DCFH-DA, Sigma, concentration finale = 10 uM) qui se
diffuse dans les cellules pendant la phase d’incubation d’'une heure (Lambert et al., 2003). Dans le
cytoplasme, les groupes acétate (-DA) sont éliminés par I'estérase ; le DCFH est ainsi piégé dans les
cellules. Le DCFH intracellulaire, qui est un analogue non fluorescent de la fluorescéine, est oxydé en
dichlorofluorescéine (DCF qui devient fluorescent) par les hémocytes pour produire des ROS.
L'oxydation du DCFH intracellulaire est quantitativement reliée au métabolisme oxydatif des
hémocytes et est médiée par le peroxyde d’hydrogene (H.0). Aprés I'heure d’incubation, les
échantillons sont fixés au formaldéhyde 3 % et conservés a 4°C jusqu’au passage en cytométrie en flux

(Cytoflex, Beckman® Coulter). La production de DCF donne lieu a une fluorescence verte, mesurable
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sur le détecteur FL1 du cytometre. Les résultats de la production de ROS sont exprimés en pourcentage
de cellules présentant une fluorescence. Les données des huitres et des ormeaux présentées dans les
articles 1 et 4 de ce manuscrit ont été traitées avec le logiciel d’acquisition et d’analyse CytExpert

(Beckman® Coulter) spécifiquement développé pour le modele CytoFLEX.

3.3.3. Test de rétention du rouge neutre

L'état du systéme lysosomal des hémocytes de mollusques a été évalué a I'aide du test de
rétention du rouge neutre (TRRN) selon le protocole utilisé par Minguez et al. (2014). Un volume
d’hémolymphe contenant 100 000 hémocytes est ajouté dans les puits d’une microplaque 24 puits et
les cellules sont ensuite incubées 45 minutes a 17°C afin de permettre leur adhésion dans le fond des
puits. Une solution de rouge neutre est préparée avec 10 mg de rouge neutre dilués dans 347 ul de
DMSO et filtrés a I'aide d’une seringue (0,22 pum, Millipore). Puis, 100 pL de filtrat sont mélangés a
50 mL de MPS. Apreés I'adhérence des hémocytes, 200 pL de la solution de rouge neutre sont déposés
dans chacun des puits et la plaque est ensuite incubée a I'obscurité pendant 1 heure a 17°C. Les puits
sont de nouveau rincés 2 fois avec 150 uL de MPS afin d’éliminer les cellules non adhérées, les débris
cellulaires ainsi que le surplus de rouge neutre non incorporé dans les lysosomes. Deux-cents
microlitres d’un tampon de lyse (1:50:49 v/v/v d’acide acétique, éthanol absolu, eau Milli-Q) sont
ajoutés a chaque puits et la plague est mise a I'obscurité pendant 45 minutes de facon a lyser les
cellules et relarguer le RN contenu dans les lysosomes. La mesure d’absorbance est réalisée au lecteur
de microplaque (Flexstation 3, Molecular Device®, Sunnyvale, CA, USA) situé sur le plateau technique

Proteogen a 540 nm.

Le colorant rouge neutre est absorbé dans les cellules par diffusion membranaire ou il se piege
dans le compartiment lysosomal (Lowe and Pipe, 1994; Rashid et al., 1991). Une différence de densité
optique peut refléter une altération de la membrane des lysosomes, une différence de numération
des lysosomes dans les hémocytes ou encore une différence de taille des lysosomes. Les cellules
mortes ou les cellules dont la membrane est endommagée ne peuvent pas accumuler le colorant, et
lors des étapes de lavage, le colorant ne sera pas retenu. Les échantillons contenant des cellules
endommagées, des cellules avec moins de lysosomes ou des lysosomes de plus petite taille seront en

conséquence moins colorés.

3.4.Biomarqueurs biochimiques

Apres I'acquisition des données biométriques et les prélevements d’hémolymphe, la masse
viscérale des mollusques a été disséquée dans le but de récupérer plusieurs échantillons comme décrit
dans la Figure 25. Un échantillon de branchie ainsi qu’un échantillon de glande digestive ont été

prélevés pour le dosage du MDA et des protéines. Apres avoir écarté le bord du manteau et les

-74 -



branchies, un échantillon du reste de la masse viscérale est prélevé afin de doser le glycogene. Une
fois pesés, tous les échantillons ont été conservés a -80°C jusqu’a I'étape de broyage. Une coupe
transversale dans la gonade des huitres et des ormeaux a également été effectuée dans le but de

réaliser des analyses histologiques décrites dans la section suivante.
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Suveiture Huitre apr:s Masse.vi:célrale Découpe symétrique Echantillon de glande
de I'huitre °uvmu'.e E sortle ve digestive pour le
la coquille coquille dosage du MDA

Conservation des

= hantilonsa-sc €=

g

Coupe transversale de la Echantillon pour

ectauir dai ! D masse viscérale pour le dosage du

ecteur de microplaque osage sy Fanalyse histologi glycog
(Flexstation 3, Molecular MDA + Protéi + Glycog yag a laide

Device®, Sunnyvale, CA, USA) a l'aide de kits d’un potter

Figure 25 : Schéma du protocole de dissection, de broyage et d’analyse des biomarqueurs biochimiques étudiés
chez I'huitre et I'ormeau. Pour plus de simplicité, seule I’huitre est représentée sur le schéma.

3.4.1. Dosage du MDA

Aprés prélevement comme décrits ci-dessus, du PBS (Phosphate-buffered saline) (NaCl 500
mM, Na;HPO,; 10 mM, KH,PO4 3,1 mM, pH 7,4), contenant du BHT (hydroxytoluéne butylé) (1 mL de
BHT 500 mM pour 99 mL de PBS) qui est un agent antioxydant, a été ajouté aux échantillons de
branchie et de glande digestive dans une proportion volume/poids de 5 ul par mg de tissu. Les
échantillons ont été broyés a 'aide d’'un Potter—Elvehjem pendant 1 minute a 1400 tours min™. Les
échantillons ont ensuite été centrifugés (10 000 x g, 10 min, 4°C) puis les surnageants aliquotés et
stockés a -80°C jusqu’au dosage. Les méme aliquots ont été utilisés pour déterminer la teneur en
protéines et en MDA. Le dosage MDA a été réalisé avec un kit (MDA-586, Oxis-Research®). Apres
décongélation, les échantillons de glande digestive d’huitre et d’'ormeau et de branchie d’ormeau ont
été dilués au 1/5 et les échantillons de branchie d’huitre au 1/2 dans de I’eau ultrapure afin d’obtenir
une concentration finale entre 1 et 8 mg protéines mL™. Puis, 30 uL d’échantillon ou de standard MDA
sont mélangés avec 1,5 ulL de probucol, 96 uL de réactif R1 dilué (N-méthyl-2-phénylindole dans de
I'acétonitrile avec % de méthanol) et 22,5 uL de réactif R2 (acide chlorhydrique concentré). Aprés 60

minutes d’incubation a 45°C dans un bain sec, les échantillons ont été de nouveau centrifugés (10 000
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x g, 10 min, 4°C). Enfin, 80 uL de surnageant ont été déposés dans les puits d’'une plaque 96 puits et la
lecture s’effectue au lecteur de microplaque a 586 nm (Flexstation 3, Molecular Device®, Sunnyvale,
CA, USA). Le kit de dosage du MDA est relativement non spécifique, le MDA libre et le MDA lié aux
protéines peuvent tous les deux réagir d’ol la nécessité d’effectuer également un dosage des
protéines sur les mémes échantillons pour rapporter la concentration de MDA a la concentration en

protéines. Les résultats sont alors exprimés en nmol MDA mg? protéine.

3.4.2. Dosage des protéines

La teneur en protéines a été déterminée a l'aide d’un kit de dosage des protéines (Bradford
reagent B6916-500mL, Sigma-Aldrich®) selon la méthode Bradford (Bradford, 1976). Les échantillons
ont été disséqués et broyés de la méme facon que pour le dosage du MDA. Aprés décongélation, les
échantillons ont été dilués au 1/10 dans du PBS afin que les valeurs de DO soient incluses dans la
gamme de sérum albumine bovine (BSA). Cing microlitres de chaque échantillon et de la gamme de
BSA ont été déposés dans les puits d’une microplaque 96 puits, apres quoi 250 uL de réactif Bio-Rad
ont été ajoutés. L'absorbance a été déterminée a 595 nm avec un lecteur de microplaques (Flexstation

3, Molecular Device®, Sunnyvale, CA, USA). Les résultats sont exprimés en mg mL™.

3.4.3. Dosage du Glycogene

Apres décongélation, de I'eau ultra pure a été ajoutée a chaque échantillon dans une
proportion volume/poids (100 pL pour 0,01 g). Les tissus ont été broyés a I'aide d’un Potter—Elvehjem
pendant 1 minute & 1400 tours min. Les échantillons ont ensuite été mis a bouillir pendant 5 minutes
pour procéder a l'inactivation des enzymes puis ils ont été centrifugés (3 000 x g, 5 min, 4°C). Le
surnageant a été récupéré et de nouveau centrifugé (10 000 x g, 5 min, 4°C). Les surnageants sont
aliquotés et stockés a -80°C jusqu’au dosage. Le dosage du glycogene a été réalisé a I'aide du kit de
test glycogene (MAKO016-1KT, Sigma-Aldrich®). Aprés décongélation, les échantillons d’huitre sont
dilués au 1/1000 et les échantillons d’ormeaux au 1/50 avec de I'eau ultra pure. Au fond de chaque
puits d’une plaque 96 puits, ont été déposés 50 uL de la gamme de glycogéne et des échantillons en
duplicats. Le mix d’enzymes hydrolytiques (2 pL) a ensuite été déposé dans un seul des duplicats étant
donné que le second sert de blanc pour éliminer le bruit de fond d( au glucose. La plaque a ensuite
été mise a incuber pendant 30 minutes a température ambiante. Puis, 50 pL d’'un « Master Reaction
Mix » ont été ajoutés dans chaque puits avant d’entamer une seconde incubation de 30 minutes a
I'obscurité et sous agitation a température ambiante. L'absorbance a été mesurée a 570 nm par un
lecteur de microplaques (Flexstation 3, Molecular Device®, Sunnyvale, CA, USA). Les résultats sont

exprimés en mg glycogéne g chair.
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3.4.4. Indice Brix
Pour évaluer I'indice Brix des mollusques, 100 pl d'hémolymphe (prélevés préalablement dans
le muscle adducteur des mollusques) ont été déposés sur réfractométre numérique a compensation
automatique de température (HI96801, Hanna Instruments®). De |'eau ultrapure a été utilisée comme

blanc entre chaque échantillon. Les résultats sont exprimés en °Brix.

3.5.Biomarqueurs histologiques

Comme décrit dans la Figure 25, une coupe transversale réalisée dans la masse viscérale des
huitres et des ormeaux a servi pour les analyses histologiques dans I'objectif de déterminer les stades
de gamétogenese des individus. Concernant les huitres, les coupes ont été réalisées derriere les palpes
labiaux (5 mm d'épaisseur), et concernant les ormeaux, dans la partie terminale de la gonade (5 mm
d'épaisseur). Les échantillons ont été placés 48 h dans un bain de Davidson (1 vol. de glycérol, 2 vol.
de formaldéhyde 37%, 3 vol. d'éthanol 95% et 3 vol. d'eau de mer filtrée) et préparés comme déja
décrit dans plusieurs publications (Di Poi et al., 2016; Mottier et al., 2015; Séguin, 2016). Les
échantillons ont ensuite été traités en routine histologique, et les coupes de 3 um incluses en paraffine
ont été colorées selon le protocole trichrome de Prenant Gabe (Gabe, 1968). Pour chaque individu le
sexe et le stade de gamétogenese ont été déterminés comme d’aprés les Tableaux Il et Il présents
dans les parties Reproduction et cycle de vie de ce manuscrit (4.1.1.4 et 4.1.2.4). Un indice de maturité
sexuel (MGI) a ensuite été calculé pour chaque condition et durée d’exposition. Il correspond a un
code numérique qui traduit I'avancement de la gamétogenese et permet de suivre les changements
cycliques des tissus reproducteurs pour I'ensemble des individus d’une condition. Un coefficient
(Tableau VII) est attribué a chaque stade en fonction de son avancement dans la gamétogeneése et
comme aucun décalage n'a été observé dans la maturation gonadique entre les individus males et
femelles, les codes numériques des femelles et des males ont été combinés pour calculer le MGI. Ce
dernier a été calculé en multipliant le nombre d'individus de chaque stade par le coefficient du stade

correspondant et le total divisé par le nombre d'individus :

MGI =

(nombre d'individu au stade n x coefficient du stade n) + ... + (nombre d'individu au stade n + 1 x coefficient du staden + 1)

nombre total d'indivdus

Tableau VII : Attribution des coefficients en fonction des stades de gamétogenése chez I'huitre et I'ormeau
pour le calcul du MGI.

Stades de gameﬁtogenese Coefficient Stades de gamétogenése Coefficient
chez I'huitre chez I'ormeau
0 0 | 0
1 1 1} 1
2 2 1 2
3a 3 \") 3
3b 3,5 \ 1,5
3d 1,5 Vi 0,5




3.6.Test d’embryotoxicité

Dans le cadre des travaux de these, des expérimentations ont également été menées sur des
larves d’huitres. A ces fins, des huitres conditionnées ont été commandées a Guernesey Sea Farm
(Ecloserie, Guernesey, Royaume-Uni). Les larves ont été obtenues en utilisant la procédure
standardisée AFNOR (NF ISO 17244, 2015). Brievement, les gamétes males et femelles ont été obtenus
par stimulation thermique, les huitres ont été alternées toutes les 30 minutes entre des bains a 16 et
28 °C. La qualité des gameétes a été vérifiée au microscope : des spermatozoides tres concentrés et
mobiles ainsi qu’'un grand nombre d'ovocytes matures, aussi uniformes que possible, légerement
pyriformes avec un cytoplasme granulaire homogene. Apres I'émission des gametes, les ovocytes ont
été filtrés sur des tamis avec des pores de 100 um et les spermatozoides sur des tamis avec des pores
de 40 um afin d'éliminer les résidus potentiels. La densité d’ovocytes de la femelle sélectionnée a été
déterminée a l'aide d'une cellule de comptage Mallassez. Les spermatozoides ont été ajoutés
progressivement a la solution d'ovocytes a raison de 10 spermatozoides par ovocyte. Le bécher ou a
lieu la fécondation a été placé sur une table vibrante pour éviter la polyspermie. Vingt minutes aprés
le début de la fécondation, les embryons ont été répartis a raison d’une densité de 60 000 L dans les
puits d'une plaque 24 puits ou lI'eau contaminée avait été préalablement ajoutée (120 embryons par
puits). Aprés 24 h a 24 °C dans I'obscurité sans alimentation, les larves D ont été fixées a l'aide de
40 plL d'une solution de formol a 8% (20 mL L%). Les larves de chaque puits ont été observées a |'aide
d'un microscope binoculaire inversé a un grossissement de 400x (Leica R DM IRB). Les analyses ont
permis de calculer les taux d'anomalie et de déterminer les types d'anomalie (Figure 26). Les larves ont
été considérées comme anormales si une ou plusieurs des caractéristiques suivantes étaient
évidentes : (i) embryons malformés n'ayant pas atteint le stade D (arrét du développement),
(i) larves D présentant des déformations de la coquille (c'est-a-dire une charniére convexe, un bord de
coquille abimé et/ou une coquille incompléte), (iii) une hypertrophie du manteau (avec/sans anomalie

supplémentaire de la coquille).

B 20 um 20 um 20 um

Figure 26 : Photos de microscopie optique (x400) montrant la morphologie des stades de développement de
Crassostrea gigas a 24 h : larve normale en forme de D (A) ; larve présentant une coquille anormale (B) ; larve
présentant un manteau hypertrophié (C) ; embryon présentant un arrét de développement (D).
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Les tests ont été considérés comme acceptables si le pourcentage de larves D normales dans les
expositions témoins était > 80 % comme décrit selon la norme AFNOR (NF ISO 17244, 2015). En outre,
tous les ovocytes non fécondés observés ont été comptés afin de calculer un taux de fécondation. Les
résultats du développement embryo-larvaire des organismes exposés ont été exprimés en
pourcentages nets de développement normal (NPNe) des larves de forme D par rapport a la réponse

du témoin (£ SD) tels que calculés dans une étude précédente (Mottier et al., 2013) :

PAe—PAc

NPNe = 100 — [-oo—=

NAe x 100
PAe = ——
Te

) x100]
)
(3) NAe = nombre de larves anormales dans le réplicat d’une condition
) Te = nombre total de larves dans le réplicat d’une condition
)

PAc= moyenne de PAc (pour une condition)

_ NACx 100

(6) PAc -

(7) NAc = nombre de larves anormales dans un réplicat témoin

(8) Tc=nombre total de larves dans un réplicat témoin
La toxicité du cocktail des métaux de I'anode et du mélange de chlorure d’aluminium avec du
chlorure de zinc a été analysée selon un modéle de rapport synergique (SR) (Plackett and Hewlett,

1963), utilisé dans d'autres études (Di Poi et al., 2018; Gamain et al., 2017):

EC50 d'un métal tout seul

R indice =
SR indice EC50 d’'un métal dans un cocktail

Ou, si SR =1, I'action du cocktail métallique est décrite comme additive ; si SR < 1, I'action du cocktail
métallique est décrite comme antagoniste ; si SR > 1, I'action du cocktail métallique est décrite comme

synergique.
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L’huitre creuse Crassostrea gigas

Article 1: Effects of chronic exposure of metals released from
the dissolution of an aluminium galvanic anode on the Pacific
oyster Crassostrea gigas
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Résumé de la publication

Dans cet article, les effets des métaux issus de la dissolution d’une anode galvanique a base
d’aluminium ont été caractérisés chez I’huitre a plusieurs niveaux. Les huitres ont été exposées
pendant trois mois a trois concentrations nominales d'aluminium (50, 100 et 300 pg L) obtenues avec
un dispositif expérimental électrochimique simulant la dissolution d'une anode galvanique dans le
milieu marin afin d’obtenir le méme cocktail de métaux avec la méme spéciation chimique que dans
I’environnement. A différents temps d'exposition (24 heures, 1 semaine, 1 mois, 2 mois et 3 mois),
nous avons étudié une batterie de biomarqueurs afin de pouvoir réaliser des cinétiques. Le systéeme
immunitaire a été étudié au travers des prélevements d’hémolymphe, de la quantification de I'activité
phagocytaire et la production de ROS des hémocytes, ainsi que I’étude de leur systeme lysosomal. Un
échantillon de gonade a permis la préparation de coupes histologiques pour la détermination des
stades de gamétogenése en microscopie optique. Un échantillon de branchie ainsi qu’un échantillon

de glande digestive ont été prélevés pour le dosage du malonaldéhyde qui est un marqueur de la
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peroxidation lipidique, celle-ci étant assimilée a un indicateur de stress oxydatif. Enfin, les réserves
énergétiques ont été investiguées a I'aide du dosage du glycogéne dans les tissus et de la mesure de
I'indicateur Brix dans I’hémolymphe, chose qui a notre connaissance n’avait jamais été réalisé chez un
mollusque. Les concentrations en métaux ont été quantifiées dans les tissus des huitres au cours de
I’exposition afin d’étudier la capacité de bioconcentration de ces bivalves. Sur la base des
concentrations testées et des conditions expérimentales, les anodes galvaniques ne semblent pas
présenter un risque environnemental direct pour I’huitre creuse étant donné I'absence de mortalité
significative. Néanmoins, les résultats ont montré une sensibilité des huitres a la plus forte
concentration testée (296 pg L'* d’Al). Nous avons constaté certains effets biologiques significatifs,
notamment concernant la teneur en malondialdéhyde dans la glande digestive aprés 84 jours
d'exposition. De plus, I'activité phagocytaire des hémocytes a diminué de pres de 40 % dans la
condition C3 par rapport au témoin. Cependant, cette différence n’est pas statistiquement
significative. Les autres biomarqueurs étudiés n’ont pas été modulés de facon significative en réponse
a I'exposition aux différentes concentrations des métaux libérés par I'anode galvanique. Les huitres
ont bioaccumulé d’avantage le zinc par rapport a I'aluminium, méme si ce dernier était présent a des
concentrations bien plus élevées dans le milieu que le zinc. De plus, il semble que le temps d'exposition
n'a pas influencé la bioaccumulation de I'aluminium contrairement a celle du zinc qui s’est faite de
maniere plus graduelle au cours du temps. Il est possible que la bioconcentration en zinc n’ai pas

atteint son plateau a la suite des 3 mois d’exposition.
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Récapitulatif du protocole expérimental

Mortalité, Croissance,
Indice de Condition

Dosage des métaux dans
les tissus et dans I'eau

Dissolution d’une anode galvanique
Cocktail de métaux (Al +Zn)

/ galvanastat

ﬁ

4 conditions : 1 témoin + 3 [Al]

Prélevement des hémocytes :
Numération hémocytaire

Activité phagocytaire (cytométrie en flux)
Production des ROS (cytométrie en flux)
Systéme lysosomal (test de rétention du rouge neutre)

|

Dosage (lecteur microplaque) :
« MDA (kit)

* Protéines (Bradford)

«  Glycogene (kit)

Avancement de la gamétogenése

(coupes histologiques de |la gonade)

¥

TO T 24 heures T7 jours T 29 jours T 47 jours T 84 jours
03/06/20 04/06/20 10/06/20 02/07/20 20/07/20 26/08/20
Mortalité Vérifiée quotidiennement sur I'ensemble de la durée de I'exposition
Biomarqueurs individuels Croissance n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Indice de Condition n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Bioaccumulation Concentrations en métaux n=10 n=10 n=10 n=10 n=10 n=10
dans les différents tissus
Biomarqueurs histologiques Avancement de la gamétogenése n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Dosage du MDA n=8 n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
X o Dosage des protéines n=8 n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
Biomarqueurs biochimiques
Dosage du glycogéne n=8 n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
Indice Brix n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Numeération hémocytaire n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
i . o Activité phagocytaire n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Biomarqueurs immunitaires
Espéces réactives de I'oxygéne n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
Systéme lysosomal n=14 n=13 n=13 n=13 n=13 n=13
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Effects of chronic exposure of metals released from the dissolution of an

aluminium galvanic anode on the Pacific oyster Crassostrea gigas
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Abstract

Among the anthropogenic sources releasing metallic species into the marine environment, the
galvanic anode cathodic protection system (GACP) is widely used to protect submerged metallic
structures from corrosion. Galvanic anodes are an alloy of metals of which the main component is
aluminum or zinc. Very few studies were performed to study their potential biological effects. We
investigated the chronic toxicity of an aluminum-based galvanic anode on the Pacific oyster,
Crassostrea gigas. Oysters were exposed for three months to three concentrations of aluminum (50,
100 and 300 pg L?) obtained with an electrochemical experimental device simulating the dissolution
of a galvanic anode. At different exposure times, we studied a battery of biomarkers of the immune
system, reproductive parameters and the metabolic state of the oysters. Results demonstrated a
sensitivity of oysters at the highest concentration and some biological effects were observed especially
for the malondialdehyde content in the digestive gland after 84 days of exposure. In addition to these
biomarkers, the bioaccumulation of the different metals composing the anode was measured in
oysters’ tissues. Bivalves bioaccumulated more zinc than aluminum, even if aluminium was present in
greater concentrations during exposures. Moreover, exposure time did not influence the

bioaccumulation of aluminum in contrast to zinc.

Keywords: galvanic anode, aluminium, oyster, Crassostrea gigas, biological effects, bioaccumulation

1. Introduction

Coastal ecosystems are areas subject to significant pressure due to their anthropization, and they
have become particularly vulnerable. Indeed, they are impacted by maritime transport, fishing,
shellfish farming, sediment dredging, noise pollution, chemical pollution and many others. Among the
anthropo-constructions affecting biodiversity, functioning and resilience of aquatic environments,
merchant ships, port structures, wind farms or oil platforms are of particular interest. It is common

practice to connect galvanic anodes on these steel structures as a corrosion protection system. This
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type of cathodic protection (GACP for Cathodic Protection by Galvanic Anode) consists in controlling
the corrosion of a metallic surface by means of an anode made of a metallic alloy of which
electrochemical potential is lower than that of the metal to be protected (Guibert, 2009). The galvanic
anode undergoes oxidation in the marine environment and releases various metals in the forms of ions
or oxy-hydroxides into the environment. The principal metals composing the anodes are aluminium
(Al), zinc (Zn) or magnesium because of their negative corrosion potential. Historically, zinc-based
alloys were used first, but the use of aluminum-based galvanic anodes for the cathodic protection of
metallic structures has been practiced since the early 1960s (Roy, 1968). The main advantages of Al
are its availability, low cost, low density and uniform current distribution, which explains why it is more
used in offshore structures (Guibert, 2009). As a metal alloy, galvanic anodes are known to significantly
release toxicological elements (Reese et al., 2020). Depending on their physical and chemical
behaviours in the solution phase, these elements are present in soluble fraction of the water or
associated with suspended particulate matters, resulting in the deposition of these elements in
sediments at proximity of the equipped installations when hydrodynamic conditions are low (Caplat et
al., 2020). Along the marine coasts, more and more ports are equipping themselves with galvanic
anodes to protect their metallic structures such as sheet piles or dolphin (pilings). Private individuals
are also equipping the hulls of their pleasure boats for better protection over time. In addition, in the
frame of the energy transition, the increasing installation of offshore wind farms also involves the
installation of galvanic anodes. In an offshore wind farm of about 75 wind turbines, the galvanic anodes
composed by Al alloy can represent a mass of about 15 tons per foundation, which corresponds to an
estimated transfer of metals into water of 105 kg day™ or approximately annually 45 tons of Al and 2
tons of Zn, contributing to the enrichment of aquatic environments with metals (Kirchgeorg et al.,

2018).

It is therefore essential to study the impact that such a metal transfer can have on marine
ecosystems. Dissolved aluminium concentrations in open sea are typically below 0.7 pug L™ (Tria et al.,
2007). In coastal waters, Al concentrations vary from 0.1 to 39.4 ug L™ and can reach 83 ug L' in heavily
polluted ports (Angel et al.,, 2016; Golding et al., 2015). In the open ocean, zinc is present at
concentrations of the order of 0.01 pg L' and concentrations are about 10 pg L™t in coastal waters such
as the English Channel with measurements about 3 a 12 ug L (Sheahan et al., 2007). However, levels
reaching 1,800 pg L have already been recorded in some areas (Barcellos, 1995). Overall, the
contribution of anodes to metal concentrations in marine waters appears to be low, except in confined
areas with low hydrodynamics and shallow depths where aggregation and precipitation processes are
observed in surface sediments (Caplat et al., 2010; Deborde et al., 2015). It has been recently shown

that the dissolution of an aluminum-based galvanic anode induces a higher enrichment in Zn than Al
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in the sediment (Caplat et al., 2020). Few studies have focused on the metals released from galvanic
anodes and their potential effects on marine organisms. Recently, Bell et al (2020) observed slight
effects on algal growth. Caplat et al. (2010) showed that Al and Zn from the dissolution of the galvanic
anode were less toxic than sulphate salts on the sea urchin, Paracentrotus lividus. Further

investigations are required to assess the impact of galvanic anodes on the marine environment.

Therefore, the main objective of our study was to investigate the chronic toxicity of aluminum-
based galvanic anode on the Pacific oyster, Crassostrea gigas (Thunberg, 1793), also known as
Magallana gigas. Due to their feeding habits, bivalves concentrate environmental contaminants in
their tissues by filtering large volumes of water and are therefore bioaccumulative species. This
particularity and its economic importance make the pacific oyster a very useful model for the
evaluation and monitoring of environments. In this work, oysters were exposed for 84 days to three
concentrations of aluminium using an experimental device simulating the dissolution of a galvanic
anode. At different exposure times, we analysed a battery of biomarkers of the immune system,
reproductive parameters and the metabolic state of the oysters. The bioaccumulation of the different

metals composing the anode was also measured in oysters’ tissues.
2. Materials and Methods

2.1.0rganisms

Pacific oysters of 18 months were collected by the experimental center « Synergie mer et littoral »
(SMEL) from the shellfish farm "Thalassa" of Blainville-sur-mer (West coast of Normandy, France);
oysters were from natural catchment. At the beginning of the experiment, homogeneous (ANOVA,
p >0.05) in size and weight (averaged 24.58 + 0.39 g in weight and 65.83 + 0.45 mm in length) oysters’
batches were constituted. The experiment was realized at Blainville-sur-mer in SMEL center, which
dedicated an air-conditioned room to this objective. Oysters were acclimated for 1 month and the

room temperature was 16°C.

2.2.Experimental structure and design

An electrochemical experimental device simulated the dissolution of an aluminum-based galvanic
anode (GACP) in controlled conditions to obtain a transfer of metals with the same chemical speciation
as in the marine environment (Figure 26). The device was equipped with reference electrode
(saturated calomel electrode - SCE), a counter electrode (CE) made of a platinize-titanium alloy and an
aluminum anode (Al Beral5, Bac Corrosion® Control). The assembly was electrically connected to a
galvanostat as already realized in other studies (Caplat et al., 2012, 2010; Mao et al., 2011; Mottin et

al., 2012). Aluminum-based galvanic anode is mainly composed of seven elements and the mass
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percentages of each metal were given by the supplier as following: 93.2% to 97.1% of Al, 2.5% to 6.5%
of Zn, 0.13% max of iron, 0.1% max of silicon, 0.01% to 0.03% of indium, 0.01% max of manganese and
0.006% max of copper. This experimental device provided 130 L of contaminated water with a high
concentration of metals ([Al] = 11131 + 2 764 pg L%, [Zn]= 500 + 123 pg L) every 24 hours.

Concentrations in water of the other anode constituents were all lower than the quantification limit.

The exposure was performed during 84 days (from June 2 to August 28, 2020). Regarding the
oysters, 23 individuals were collected before the beginning of the experiment and 120 oysters per tank
were randomly distributed in 4 experimental systems: 1 control and 3 aluminium nominal
concentrations of 50, 100 and 300 pg L got after decantation process (for 24 h). Each experimental

system was composed of 3 tanks (2 of 500 L and 1 of 160 L) (Figure 27).

! A B Daily addition of phytoplankton
(Isochrisis and Chaetoceros mix)

galvanostat

130 L Exposure tank
160L

water overflow

water flowrate

Pump (700 L h?)

Figure 27 : Scheme of the electrochemical device consisting of a galvanostat and an aluminium galvanic anode
simulating its degradation in the marine environment modified according to Caplat et al. (2010) (A). Scheme of
the installation of the different tanks for the oysters’ exposure to the products resulting from the dissolution of
the aluminium galvanic anode. The setup is replicated 4 times for the control and the three aluminum
concentrations tested (65, 125 and 296 pug L) (B).

The first 500 L tank was used for daily mixing of contaminated water, phytoplankton and natural
seawater filtered to 50 um, as follows: every day, a volume of contaminated water, produced by the
experimental device with the galvanic anode, was added to the mixing 500 L tank according to the
targeted Al concentration. A mixture of phytoplankton (/sochrisis galbana and Chaetoceros calcitrans

in ratio 2:1) was daily added at a concentration of 1.106cells per oyster. The volume of the mixing tank
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was completed to 500 L with natural seawater. Then, the mixture of the first tank fell into the container
tank located below the first one, which served as a reserve and for the decantation of metals. A pump
(700 L hY) installed in this container tank sent the contaminated water into the exposure tank, in which
the oysters were placed on a sieve. Every two days the exposure tank was cleaned to remove all oyster
faeces in the aim to limit the water quality degradation. Salinity (34.44 + 1.04 PSU), temperature (16.27
+ 0.27 °C), carbonates (3.18 + 0.74 meq L) and pH (8.06 + 0.08) were continuously recorded with a
multiparameter probe (NKE®, model STYPS+30-Sl) and revealed stable under the 4 conditions. Oysters
were sampled at five dates: 1 day and then 7, 29, 47 and 84 days. At each sampling date, 23 individuals
per condition were randomly picked, 13 for biomarkers analyses and 10 for bioaccumulation

assessments.

2.3.Biometric and histological biomarkers

In each experimental condition, the oysters were daily checked to discard dead oysters and
calculate mortality rates. On each sampling date, all oysters collected were measured in length, width
and thickness (to the nearest 0.01 mm), and weighted (to the nearest 0.01 g) to determine potential
growth. The weight of the drained visceral mass and the empty shell are also recorded. These same
oysters are used to determine two conditions index: the “Association Francgaise de Normalisation”
(AFNOR) condition index (Cl) and the Walne an Mann index (Walne and Mann, 1975) respectively

calculated as follows:
Clarnor = (ersh weight/total welght) x 100
Cl walne and Mann = (dry flesh weight /dry shell weight) x 100

For histology analysis, oyster cross-sections (5 mm thick) were cut behind the labial palps and
fixed in Davidson’s solution (1 vol. glycerol, 2 vol. 37% formaldehyde, 3 vol. 95% ethanol and 3 vol.
filtered seawater). Tissue samples were then routinely processed, and the 3 um paraffin-embedded
sections were stained according to the trichromatic protocol of Prenant Gabe (Gabe, 1968). For each
individual, the sex and stage of gametogenesis were determined. A Mean gonad Index (MGI) reflecting
the global cyclic changes in the reproductive tissues of oysters was calculated (Gosling, 2003) and a
coefficient was assigned to each stage as follow: stage 0: sexual rest = 0; stage I: beginning of
gametogenesis = 1; stage |l: active gametogenesis = 2; stage llla: beginning of sexual maturity = 3; stage

lllb: beginning of spawning = 3.5; stage llld: advanced spawning = 1.5.

MGI = (number of individuals at stage n x coefficient of the stage n) + ... + (number of individuals at

stage n.1 x coefficient of the stage n.1) / (total number of individuals).
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2.4.Measures of metallic concentrations and bioaccumulation

Seawater samples were collected every week to determine total concentrations of Al and Zn by
atomic absorption spectrometry (AAS). The aluminum was analyzed by a Zeeman Atomic Absorption
Spectrometer Z-AAS (AA240Z — Varian) equipped with a graphite tube atomizer (FTA 120, Varian) and
a programmable sample dispenser (PSD 120, Varian). Analyses were performed with a matrix modifier
solution (2 g L™ of Mg (NOs),). Each digested sample was analysed five times, and the mean of values
was used for evaluation. Zn was analysed with air—acetylene flame atomic absorption spectrometry
(F-AAS) using a Varian AA240F apparatus equipped with a deuterium lamp to correct non-specific
absorption. Analyses were conducted on each sample in triplicate, and mean values were used for
evaluation. The limit of detection for determination of each metallic concentration was defined as
mean of blank analyses plus three times standard deviation (SD) of the blank analyses. A SD of

3.1 ug L (n =30) was given for Zn and 6.6 pg L™ (n = 45) for Al

Ten oysters for each condition and sampling date were dissected to measure metals in tissues. The
visceral mass was weighed and then stored at -20°C. The samples were freeze-drying then crushed
with Teflon balls and mineralized with prior microwave acid sample digestion (Multiwave ECO, Anton
Paar, Les Ulis, France) (800 ul of concentrated and purified HNO3 (70%), 200 ul of purified H,0, and
1 ml of ultrapure water for 40 mg DW). All samples were spiked with three internal-standard solutions
of Gallium, Rhodium and Iridium for final concentrations of 5, 1 and 1 mg L, respectively, diluted to
50 ml with Ultrapure water to obtain solutions containing 2.0 % (v/v) of nitric acid, and then filtered at
0.45 mm using a teflon filtration system (Digifiltre, SCP Science, Villebon-sur-Yvette, France). Total
concentrations of several elements (Al, Ag, As, Ca, Cd, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Ni, Pb and Zn) were measured
by High Resolution Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry (HR ICP-MS Thermo Scientific™
Element 2™, Bremen, Germany and Element XR™). To assess the quality of the biota processing
procedure, a standard reference material (SRM NIST-1566b oyster tissue from the National Institute
of Standards and Technology, Gaithersburg, MD, USA) was analysed with a series of samples. The
relative errors were less than 10% for all metal concentrations recorded in both standard reference
materials, excepted for Pb and Al concentrations which ranged between 10% and 40%. Appropriate
blanks were also analyzed in series with all the samples. The limit of quantification (LQ) for each
element was calculated from 10 times the standard deviation of 25 measures of blanks. The limits of
guantification for determination of the Al and Zn concentrations measured in seawaters (10 measures

of blanks) were respectively of 6.4 ug L™ forand 7.7 pg L.
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Bioconcentration factors (BCFs) were used to assess the capacity of oysters to accumulate Al and Zn

from environment (Adams et al., 2000). BCF was calculated as follow:

metal concentration in the organism (mg kg~'fw)
metal concentration in water (mg L™1)

BCF =

x0.12 (dry weight/fresh weight in bivalves, (Papp, 2011))

2.5.Immune parameters of the hemolymph

Hemolymph removing and hemocyte counting

The hemolymph was withdrawed from the posterior adductor muscle using a 25-gauge needle
mounted on a 5 mL plastic syringe. The hemolymph from each oyster was transferred into an individual
tube on ice. For each sample, a fraction was examined under light microscopy to check the quality of
the sample and determine the concentration of cells. A volume of hemolymph was calculated in order

to have 100,000 cells per sample.
Phagocytic activity and reactive oxygen species

The phagocyte capacity of hemocytes was determined by adding fluorescent beads
(Fluorospheres F8823, Carboxylate, 1 um diameter yellow-green fluorescent, Invitrogen®) to the
medium. These beads are coupled with fluorescein (FITC) which allows, after phagocytosis, their
detection by flow cytometry. From a stock solution of 3.6.10%° beads mL?, these were added to the
medium at a rate of 100 beads per cell. A stock solution was prepared using 5.6 pl of fluorescent beads
added to 194.4 ul of Molluscan Physiological Saline (MPS) (4.10'M NaCl; 1.10M MgS0g; 2.102 M
HEPES; 1.102M CaCly; 1.102M KCl). After 40 min incubation at 17°C, Hoechst 33342 (H3570,
Trihydrochloride, Trihydrate, Invitrogen®) was added to 2 pg mL™. This compound binds to the DNA of
living cells and can be detected by fluorescence allowing the elimination of debris from the cytogram.
After 20 min incubation time, cells were fixed with 3% formaldehyde. All samples were stored at 4°C
until analysis by flow cytometry (Beckman® Coulter CytoFLEX, Flow Cytometry platform SF4206 ICORE).
In total, 10,000 events were counted for each sample, and the phagocytosis efficiency of cells was

evaluated as the percentage of hemocytes that had engulfed at least three beads (Delaporte, 2003).

The determination of reactive oxygen species (ROS) was also performed by flow cytometry on
the same individual hemolymph samples. For this, 2,7-dichlorofluorescein diacetate (DCFH-DA,
Sigma®, final concentration = 10 uM) which diffuses into the cells during the 1-hour incubation time
was used. In the cytoplasm, the acetate (-DA) groups are eliminated by esterase and the DCFH is thus
trapped in the cells. Intracellular DCFH, which is a non-fluorescent fluorescein analogue, is oxidized to
dichlorofluorescein (DCF) by hemocytes to produce ROS. The oxidation of intracellular DCFH is
guantitatively related to the oxidative metabolism of hemocytes and is mediated by hydrogen

peroxide (H,0,). After 1 hour of incubation, the samples were fixed with 3% formaldehyde and stored
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at 4°C until flow cytometry analysis. The production of DCFH results in green fluorescence, measurable
on the FL1 detector of the flow cytometer. The results of ROS production were expressed as the

percentage of cells showing fluorescence.
Lysosomal membrane stability

The lysosomal system was evaluated with the neutral red retention assay (NRRA) according to the
protocol used by Minguez et al. (2014). The hemolymph was deposited in the wells of a 24-well plate.
After 30 min. of incubation at 17°C to allow the hemocytes to adhere to the well bottom, 200 pL of NR
solution were added in each well. The solution was prepared with 10 ug of NR (N7005, Sigma Aldrich®)
diluted in 347 pl of DMSO and filtered with a 0.22 um syringe. Then 10 pL of filtrate were diluted with
5 mL of MPS. NR is absorbed into the cells by membrane diffusion where it is trapped in the lysosomal
compartment (Lowe and Pipe, 1994). An alteration in its absorption reflects damage to the plasma
membrane. Dead cells or cells with damaged membranes cannot accumulate NR and as a result, wells
containing dead or damaged cells will be less stained. After 1 hour of incubation at 17°C, wells were
rinsed twice with 300 pL of MPS to remove the excess NR not incorporated in the lysosomes. Two
hundred microliters of lysis buffer (1:50:49 v/v/v acetic acid, absolute ethanol, Milli-Q water) were
added to each well and the plate was darkened for 30 min. at room temperature to lysis the cells and
release the neutral red from the lysosomes. Absorbance measurement was performed with the
microplate reader at 540 nm (Flexstation 3, Molecular Device®, Sunnyvale, CA, USA, Proteogen

platform SF4206 ICORE).

2.6.Malondialdehyde content and protein content

Malondialdehyde (MDA) accumulation in the gills and digestive gland was used as a lipid
peroxidation marker. Samples were homogenized with a Potter-Elvehjem homogenizer for 1 min at
1,400 rpm in PBS (NaCl 500 mM, Na;HPO, 10 mM, KH,PO,4 3.1 mM, pH 7.4) containing butylated
hydroxytoluene (antioxidant agent). Samples were then centrifuged (10,000 x g, 10 min, 4°C) and the
supernatants were aliquoted and stored at -80°C until analysed. The same sample was used for
determining both proteins levels and the MDA content. The MDA assay was performed with a test kit
(MDA-586 Oxis-Research®) following manufacturer’s instructions. The plate was read with the

microplate reader at 586 nm. Results were expressed in nmol MDA mg protein™.

2.7.Energy reserves

Glycogen reserves were used as a marker of energy reserves in oysters. After removing the mantle
edge and gills, a sample of the remaining visceral mass was taken, frozen in liquid nitrogen and stored

at -80°C. After defrosting on ice, ultra-pure water was added to each tube in a proportion by volume:
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weight (100 pL for 0.01 g). Tissues were homogenized with a Potter-Elvehjem for 1 min at 1,400 rpm.
The samples were then boiled for 5 min to inactivate the enzymes and then centrifuged (3,000 x g, 5
min, 4°C). The supernatant was recovered and centrifuged again (13,000 x g, 5 min, 4°C). Finally, the
supernatants were aliquoted and stored at -80°C until assayed. The glycogen assay was performed
with glycogen test kit (MAKO016-1KT Sigma-Aldrich®) following manufacturer’s instructions. The plate

was read with the microplate reader at 570 nm. Results were expressed in mg glycogen. g flesh™.

In addition, hemolymph was used to measure the Brix index which is an indicator of the nutritional
status, strongly correlated to the concentrations of proteins, triglycerides, cholesterol, calcium and
phosphorus in the hemolymph (Berry et al.,, 2019). Hemolymph of 10 oysters per condition and
sampling date was individually analyzed. To this end, 100 uL of hemolymph were centrifuged
(3,000 x g, 5 min, 4°C) and supernatant was deposited on the optical reader of a digital refractometer
with automatic temperature compensation (Hanna Instruments, HI96801). Results were expressed

in °Brix. Ultrapure water was used as a blank between each sample.

2.8.Statistical analyses

Statistical analyses were performed using R software version 3.4.4. The normality of the data was
tested with the Shapiro-Wilk test and homoscedasticity with F-test. If the data followed a normal
distribution and homoscedasticity was respected, analyses of variance (ANOVAs) followed by Tukey
post-hoc tests were used to determine homogeneous groups. When the data did not follow a normal
distribution, non-parametric Kruskal-Wallis (K-W) tests followed by Dunn's tests were performed.
Differences were considered significant at p-value < 0.05. In addition to these analyses, a correlation
matrix (Pearson test) and a principal component analysis were performed on the biomarkers and

metals concentrations data. All results are presented as mean + SEM (Standard Error of the Mean).

3. Results

For C1, C2 and C3 conditions, effective concentrations of metals measured in exposure tanks
during the experiment were about respectively 65, 125 and 296 pg L* for Al and 15, 22 and 35 pg L*
for Zn (Table VIII).

Concentration (ug L?) Control C1 c2 c3
Nominal trati
omina com.:e'n rations 0 50 100 300
of aluminium
Aluminium 7.4+13 65+6.7 125+ 11.2 296 + 29
Zinc 9.7+0.8 15+0.5 22+0.6 35+22.6

Table VIII : Average metal concentrations in water during the exposure period for the 4 conditions. Metals
levels are expressed as ug L(mean values + SEM, n=15).
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3.1.0yster mortality and biometry

For the 3 months of exposure, 1 % on the 120 oysters of the control died and there was no
difference between the control and the 3 concentrations (data not shown). Regardless of the
conditions or time, oysters did not show variations in the different biometric parameters measured
during the experiment (ANOVA, p > 0.05). In the same way there was no variation for condition index
which were on average of 17.61 for the AFNOR condition index and 5.79 for the Walne and Mann

index.

3.2.Bioaccumulation

At the beginning of the experiment, the aluminum and zinc levels in the oysters are
respectively 19.7 + 5.7 and 672.5 + 96.4 mg kg™. Figure 28 shows the bioaccumulation kinetics of Al
and Zn during the 84 days of exposure for the 4 experimental conditions. After 24 hours of exposure,
significant differences in aluminum levels in oysters were observed. For condition C3, it reached
109.0 + 25.2 mg kg and subsequently it is necessary to wait 47 days to recover a similar content.
Indeed, after 1 week of exposure, a decrease of the aluminum concentration in oysters was observed

in all the experimental conditions.

Aluminium Zinc
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Figure 28 : Bioaccumulation kinetics of aluminium and zinc for the 84 days of exposure under the 4 experimental
conditions. Metals levels are expressed as mg kg™ of flesh (mean values * SEM, n=10). The significance of data is
presented for each date compared to the control. A letter common to two conditions indicates that there is no
significant difference between them.

Table IX lists elements concentrations measured in the total tissues of oysters (n = 10) collected

for each condition after 84 days. Results for all exposure times are included in supplementary 1.
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Table IX : Bioaccumulation kinetics of different elements for 0 day and after 84 days of exposure for the 4

-1
experimental conditions. Elements levels are expressed as mg kg of flesh (mean values + SEM, n=10). These

results were obtained by High Resolution ICP-MS.

Concentration

Aluminium

(mgkg?)

Zinc

Copper Manganese

Iron

Arsenic

Silver

Cadmium

Nickel

Lead

Potassium

Calcium

Magnesium

Control (0 day)
Control (84 days)
C1 (84 days)
C2 (84 days)

C3 (84 days)

19.7+5.7

14.6+6.8

26.8+3.5

27.6+3.3

103.7+10.3

672.5+96.4

1051.7 +£108.3

1327.8+131.9

1952 +81.8

2753.6 +418.7

442+5.4

53.7+7.7

65.9+8.1

79.9%5.5

63.1+9.8

33.5+4.7

47.0+£9.6

30.2+6.7

31.3+9.4

29.7+4.8

100.8+4.8

125.5+5.1

107.5+5.7

91.9+25

109.5+5.1

18.15+ 0.6

11.5+0.9

11.2+0.5

13.2+16

13.3+13

32104

1.7+0.1

0.4+0.03

05+0.1

0.5+0.04

0.3+0.05

0.3+£0.12

0.6+0.02

0.4+0.04

0.4+0.02

0.3+0.02

0.4+0.02

12112 +383.4

12418 +393.8

13159 +436.3

11960.4 + 332.2

11660.3 + 314.2

4415 + 809.5

8636.3 +1737.7

6213.7 + 1035

6245.5 + 3966.1

9481.5 + 2820

2656 +123.7

4397.9 £558.1

4409.6 + 283.5

3751.1+195

3777.4+216

For Al, the contents in oysters were respectively 14.6 + 6.8, 26.8 + 3.5, 27.6 + 3.3 and
103.7 + 10.3 mg kg* for the control, C1, C2 and C3. The bioaccumulation kinetics of Zn was different
from that of Al. After 29 days, significant differences in the flesh concentrations were observed
between the C3 condition and the control, with Zn content of respectively 1,532 + 131.9 mg kg*and
908 +46.3 mg kg*. The concentration differences between all the conditions gradually increased after
84 days. Then, Zn levels in oysters were respectively 1,052 + 108, 1,328 + 132, 1,952 + 82 and
2,754 + 419 mg kg for the control, C1, C2 and C3. For both metals, the concentration in oyster tissue
was significantly higher for condition C3. The other toxicologically important elements analyzed such
as copper, lead or cadmium did not show significant variations in oysters and a similar result was
obtained for potassium, magnesium and calcium (ANOVAs, p > 0.05). Figure 29 presents kinetics of
bioconcentration factors of Al and Zn during the 3 months of exposure for the 4 experimental
conditions. For the two metals, highest BCF values were linked to lowest and naturally exposure
concentrations. For the three concentrations of exposures (C1, C2 and C3), Al presents close and lowest

BCF values, whereas Zn BCF values increased in relation to the decrease of exposure concentrations.

Aluminium Zinc

BCF

Exposure time (days) Exposure time (days)
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Figure 29 : Bioconcentration factors of aluminium and zinc for the 84 days of exposure under the 4 experimental
conditions (mean values + SEM, n=10).
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3.3.Gametogenesis stages

Histological analysis (n=13 per condition) did not reveal any significant differences in the
progress of gametogenesis between the 4 exposure conditions (Kruskal-Wallis, p > 0.05). After 84 days,
MGI were, respectively, for the control, C1, C2 and C3 of 3.35 + 0.15, 3.04 + 0.24, 3.27 + 0.22 and
3.35+ 0.16 (data not shown).

3.4.Immune parameters

Figure 30 shows four immune parameters of oyster hemocytes after 84 days. For all
parameters (i.e. hemocyte count, phagocytic activity, ROS production and lysosomal system), we did
not record any significant differences between individuals exposed to the four conditions (Kruskal-
Wallis, p > 0.05). However, some decreasing trends could be observed, particularly for phagocytic
efficiency with a 40% decrease for the C3 condition compared to the control. By contrast, there was
an increase of 50% in the lysosomal system for condition C2 and 25% for condition C3. The individual

variability induced large deviations which probably explains the absence of significance.
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Figure 30 : Immune parameters of oyster hemocytes after 84 days of exposure to metals released from the
dissolution of an aluminum galvanic anode at different concentrations. Parameters studied are the number of
hemocytes mL?, phagocytic activity, ROS production and lysosomal system in oyster hemocytes. Results were
given compared to the 100% control (mean values + SEM, n=13). A letter common to two conditions indicates
that there is no significant difference between them.

3.5.Proteins and MDA levels

Protein concentrations in the digestive gland ranged from 34.55 to 54.73 mg mL? and in the
gills from 15.34 to 27.24 mg mL L. There were no significant differences between the different exposure

conditions throughout the exposure (data not shown). After 84 days, MDA levels in the digestive gland
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of oysters showed variations with a significant decrease only for oysters exposed to C3 (Figure 31). The
values averaged 3.61 + 0.79, 1.92 + 0.24, 1.62 + 0.18, 1.15 * 0.38 nmol MDA mg. protein® for,
respectively, the control, C1, C2 and C3. In contrast, MDA levels in the gills revealed stable even after

84 days; values ranged from 2.38 to 3.13 nmol MDA mg. protein™.
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Figure 31 : MDA (malondialdehyde) levels in the digestive gland and gills after 84 days of exposure to metals
released from the dissolution of an aluminum galvanic anode at different concentrations. MDA levels are
expressed as nmol MDA mg proteins™ (mean values + SEM, n=8). A letter common to two conditions indicates
that there is no significant difference between them.

3.6.Glycogen and Brix index

The brix index measured in the bivalve hemolymph did not show any variation either as a function
of time or exposure conditions (Kruskal-Wallis, p > 0.05). Values ranged from 4.20 to 5.05 °brix (data
not shown). Figure 32 shows the kinetics of oyster glycogen content during the 3 months of exposure.

At the beginning of the experiment, the average glycogen content was of 117.1 + 5.75 mg. g™* of flesh.
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Figure 32 : Glycogen content for 84 days of exposure to metals released from the dissolution of an aluminum
galvanic anode for the four conditions. Glycogen levels are expressed as mg gt of flesh (mean values + SEM, n=8).
A letter common to two conditions indicates that there is no significant difference between them.

Whether after 29 days, 47 days or 84 days of exposure we did not measure any significant

differences between the oysters exposed to the 4 conditions. Overall, the glycogen content decreased
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during the experiment to reach values around the order of 38.4 to 64 mg. g of flesh. At 84 days, a

trend could be noted because glycogen content was slightly lower for the 2 highest concentrations.

3.7.Principal components analysis and correlation matrix

A correlation matrix (supplementary data 2) performed with the Pearson test between
bioaccumulated aluminum and zinc in relation to the biomarkers after 84 days reveals that Al in oysters
is negatively correlated with MDA levels in the digestive gland. Such a result can also be illustrated
when looking at the principal component analysis (Figure 33) where Al and Zn concentrations present
inverse relationship to both MDA and glycogen levels along F1 (Figure 33A). All immune parameters
go in the same direction along F2. Furthermore, several groups emerged corresponding to the 4

conditions on the F1F2 plane (explained variance: F1: 23.08% and F2: 19.39%) (Figure 33B).
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Figure 33 : The principal components analysis (PCA) of the different variables (A) and individuals (B) of the study
after 84 days of exposure. Al = aluminium bioaccumulated. Zn = zinc bioaccumulated. MDA GD = MDA levels in
the digestive gland. MDA Br = MDA levels in the gills. NB = number of hemocytes. Lys = lysosomal system. Phago
= phagocytosis efficiency, ROS = ROS production; Glyco = Glycogene content. BRIX = Brix index.

4. Discussion

Over the last several decades, the evaluation of biological effects of anthropogenic contaminants
has become a crucial importance to maintain a good ecological status of coastal environment as
recommended by European directives such as the Marine Strategy Framework Directive (MSFD)
(2008/56/EC). To our knowledge, the present study is one of the first to focus on the chronic impact
of aluminum galvanic anodes on a marine organism. We conducted an experimental integrative
approach, designed to complement the previously published results on the effects of galvanic anodes

(Caplat et al., 2020, 2012, 2010; Deborde et al., 2015; Mao et al., 2011; Mottin et al., 2012).
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The concentrations of contaminants tested during the experiment did not induce significant
mortalities of oysters and subletal effects had thus been to be researched. The results of
bioaccumulation analyses confirmed that oysters have bioaccumulated the various constituents of the
galvanic anode. At the beginning of the experiment, metals concentrations in oysters were close to the
natural levels given for coastal seawaters in Normandy (RIN program, personal data). BCF measures
the ability of an organism to bioconcentrate an element in its tissue considering the concentration of
that element in the water. The BCF values measured for Al and Zn in oysters depended on the
concentration of these two elements in the chronic exposure medium. At the concentration measured
under C3 condition, reverse relationships were observed between metallic BCF values and total
concentrations in water. In their review about metals, McGeer et al. (2003) have already reported
similar relationships, that they linked to the ability of organisms to regulate uptake of chronically Zn
elevated concentrations. In any case, BCFs for Al are low (around 50) indicating that C. gigas is not a
hyper accumulator of aluminium in contrast to Zn for which BCFs are particularly high (around 10,000).
Furthermore, it is observed that the BCFs of Zn decrease when the concentration in water increases.
Indeed, the bioaccumulation of metals results from different mechanisms compared to organic
substances. Metals in the environments are mostly in hydrophilic and hydrated forms that are not able
to cross biological membranes by simple diffusion. Their uptake thus requires facilitated transport
involving protein transporters or transmembrane channels which can reach saturation at high metal

concentrations (Pelletier and Campbell, 2008).

The filter feeding of bivalves contributes to the high bioavailability of aquatic contaminants. For
an Al concentration of 296 pg L' (C3 condition) after 24 hours of exposure, the Al content in oysters
reaches 109 mg kg?. The detoxification process of Al starts after 7 days of exposure when the
concentration drops to 71 mg kg, and it is necessary to wait 47 days to measure again a concentration
above 100 mg kg*. Concerning C2 condition, such an increase in Al content is not observed after 47
days of exposure, the oyster physiological processes being sufficiently efficient to detoxify at this Al
concentration. One of the few marine studies on Al released from a galvanic anode concerns the
bioaccumulation of Al in the mussel Mytilus edulis (Mao et al., 2011). Mussels were exposed to
530 pg LT Al for 8 weeks which is higher than the C3 concentration in our study (i.e. 296 pg L!). Mao
et al. (2011) showed that the Al concentration reached its maximum after 13 days of exposure in the
digestive gland (1,700 mg kg') and after 8 days of exposure in total tissues (308 mg kg?). In our study
we did not focus on any specific organ but aluminum levels in tissues are about the same order of
importance between the two species (71 mg kgt after 7 days for oyster versus 308 mg kg after 8 days

for mussels).
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The zinc profile is totally different because the enrichment in oysters’ tissues was gradual over the
three months of exposure and no equilibrium level has been reached at the end of the
experimentation. At 0 day, the Zn concentration is 672 mg kg and it takes 29 days to observe
significant differences between conditions. After 84 days, the Zn content in oysters reaches
2,753 mg kg for C3 condition. This value is comparable to those found in the natural environment for
polluted sites on the southern Spanish coast, such as Punta Umbria and Mazagon, where the Zn
content in Crassostrea angulata oysters were, respectively, 2,240 and 3,016 mg kg (Funes et al.,
2006). Finally, in the present study, metallic results do not indicate significant enrichment of all other
qguantified elements (Cu, Cd, Pb...) in oysters chronically exposed to products of the dissolution of the

aluminum-based galvanic anode suggesting that Al and Zn are alone to be of concern.

In natural environments, contaminants adsorb more onto suspended organic matter, but low
amount of dissolved or suspended organic matter occur in controlled conditions, which increases the
bioavailability of contaminants to organisms. Therefore, the experimental BCF can be higher than that
measured in situ. For filter-feeding bivalves such as C. gigas, a metal can become available by two
major ways: dissolved uptake, which is mainly through the gills and probably requires no energy
investment; and the ingestion of particulates associated with food particles which becomes available
to bivalves. It has been already shown that aluminium dissolved in water can be incorporated into the
frustules of diatoms as a detoxification mechanism (Dixit et al., 2001; Gehlen et al., 2002). Aluminium
can therefore be ingested by oysters through the trophic pathway. Our results show that the oyster is
not a good bioaccumulator of Al, whereas Zn is more bioaccumulated in tissues. In the future, it would
be interesting to distinguish the two uptake mechanisms by performing an experiment in which oysters
would be placed in non-contaminated water but fed with microalgae previously cultivated in water

contaminated with aluminium.

Although Al has no biological function, it can substitute for essential metals in some biochemical
processes (Exley and House, 2011). By contrast, zinc is an essential trace element for the functioning
of many cellular processes, but in excess it is toxic and generates ROS that damage the organism
(Calabrese et al., 1973; Mottin et al., 2012). At the same concentration, Al is known to be less toxic
than Zn in marine organismes. To our knowledge, no studies have investigated the biological effects of
aluminum-based galvanic anode on bivalves. Bell et al (2020) investigated the effect of galvanic anodes
during acute exposure on an amphipod species, Corophium volutator, a diatom species,
Phaeodactylum tricornutum, and a bacterial species, Aliivibrio fischeri (Bell et al., 2020). They found no
acute toxicity for the bacteria tested and only slight effects on algal growth. Regarding amphipods,
significant increases in mortality were observed at the highest concentration of 100 mg L. Sublethal

effects would have probably occurred at lower concentrations but all tested concentrations were very
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far from the environmental maximums. It is interesting to note that in the study by Caplat et al. (2010),
it is shown that the dissolution of Al and Zn from a galvanic anode was less toxic for the urchin
Paracentrotus lividus than sulphate salts. The dissolution of the anode could result in hydroxide
precipitation due to a local increase in pH or associations of metallorganic complexes that could reduce
the levels of free ionic Al (IIl) and Zn (II) species and therefore their availability. As a consequence, this
could result in a lower toxicity of the degradation products of galvanic anodes compared to Al and Zn
in the form of sulphate salts for which there is a higher proportion of free metal forms due to the
sulphate anion association. Using aluminum salts is consequently not the right solution for
ecotoxicological studies of galvanic anodes. Considering Al in all its forms in literature, various
LCso (lethal concentration) values have been reported: 3,000 pg L in the coral Acropora tenuis (Negri
et al.,, 2011); 10,000 pg L' in the copepod Nitocra spinipes (Bengtsson, 1978), while no effect is
observed in annelids Ctenodrilus serratus and Neanthes arenaceodentata at 2,000 pg. L (Petrich and
Reish, 1979), and at 28,000 pg L in the sea urchin Heliocidaris turberculata (Golding et al., 2015).
Nevertheless, at these elevated total concentrations of Al, it can be assumed that the element was
principally under a non-bioavailable particulate form (Al(OH)s) since the Al solubility limit is 500 ug L*
(Angel et al., 2016) (Golding et al., 2015).

The quantification of ROS and the number of circulating hemocytes remained stable throughout
the experiment. However, after 84 days, phagocytic efficiency and the NRRA tended to, respectively,
decrease and increase. Regarding NRRA, a change in optical density can be interpreted as a change in
the stability of lysosomal membranes or a change in the number or size of lysosomes. The decrease of
almost 40% in phagocytic efficiency associated with a modulation of the lysosomal system may be
indicative of a weakened immune system. A study on the effect zinc-based galvanic anode in C. gigas
have reported a stimulation of the immune system during a 10 weeks chronic exposure (0.53 + 0.04
mg L) while immune parameters were inhibited during the one week acute exposure (10.2 + 1.2 mg
L) (Mottin et al., 2012). In the present study, the absence of significant effects on the immune system
can be explained by the low doses of contaminant in the water and probably the adaptation of the
molluscs to chronically exposure concentrations until elevated value. Indeed, Mottin et al (2012)

investigated concentrations in Zn approximatively 30 times higher than in our C3 condition.

In bivalves, energy reserves and the reproductive cycle are described as being closely linked
(Heude-Berthelin, 2000). Glycogen represents an important part of energy reserves; it is particularly
used as an energy source for gametogenesis. The measurement of glycogen levels in oysters gives us
information about the metabolic state of individuals. The overall decrease in glycogen levels after 29
days can be explained by active gametogenesis, with a majority of oysters being in stages 2 (active

gametogenesis) and 3a (beginning of sexual maturity). There was a slight trend of decrease for
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conditions C2 and C3 after 84 days but this result was not related to the MGlI. It is possible that oysters
spend more energy to detoxify. Actually, the observation of histological sections showed no
differences in the progress of gametogenesis between the 4 conditions. Concerning the BRIX index
measured on hemolymph, it indicated no significant variation according to time or condition. To our
knowledge, our study is the first one to use this type of index on bivalves during exposure to

contaminants.

Reactive oxygen species (ROS) have the capacity to damage tissues and cellular components of
organisms, which is known as oxidative stress. It is well established that marine organisms and
particularly bivalves show a large panel of antioxidant defenses to protect themselves from exposure
to contaminants with oxidative potential (Pipe and Coles, 1995). The role of these antioxidant systems
and their sensitivity may be of great importance in ecotoxicological studies. MDA accumulation is one
of the manifestations of oxidative stress, an indicator of lipid peroxidation corresponding to the
oxidation of polyunsaturated fatty acids by ROS or enzymes. In our study, individuals exposed to C3
concentration showed significantly lower levels of MDA in the digestive gland after 84 days, while no
variation in MDA levels in the gills wad observed. The MDA values recorded are in agreement with
those found in other studies in which C. gigas was exposed to pesticides (Mottier et al., 2015; Séguin
et al., 2016). Various laboratory studies showed an increase in MDA levels in several bivalve species
following metal exposures (Khebbeb et al., 2010; Moore et al., 2020). However, it has also been shown
that a 21-day exposure to cadmium, silver, and mercury induced a decrease in MDA levels in the gills
of C. gigas (Géret, 2002). A clear decrease of MDA in P. perna gills was recorded during the cycle of
contamination by Staphylococcus aureus (Bendjoudi et al., 2013). It has also been shown a significant
positive correlation between zinc and copper levels in C. angulata oysters and biomarkers involved in
defense against oxidative stress such as catalase (CAT), superoxide dismutase, glutathione peroxidase,
glutathione-S-transferases as well as metallothioneins (Funes et al., 2006). In chronic exposures to
contaminants released from the estuaries of Huelva and Guadalquivir, low levels of MDA were
associated with high activity of metallothioneins in the clams Chamaelea gallina (Rodriguez-Ortega et
al., 2002). Therefore, the decrease in MDA levels in the digestive gland may be explained by antioxidant
defense provided by sensitive enzymes of which activity increases in target organs depending on
contaminant concentration (Damiens et al., 2006). CATs, a family of key enzymes in the regulation of
oxidative stress, as well as metallothioneins, proteins particularly important in metal sequestration
and detoxification, are examples of defense mechanisms against oxidative stress that were able to
overtake lipid peroxidation. We did not have measure these enzymatic activities but in further studies,
it would be interesting to evaluate these biomarkers in the digestive gland of oysters exposed to the

C3 concentration for which MDA levels are the lowest. In addition, the absence of variation in ROS
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production measured in hemocytes by flow cytometry suggests that the digestive gland is impacted

before the circulating system.

The principal component analysis confirms this antagonist relationship between MDA levels in the
digestive gland with aluminum and zinc concentrations in water. The emergence of 4 distinct clusters
on the PCA along dimension 1 corresponds to the 4 concentrations tested in our experiment. These
results demonstrate a sensitivity of oysters even if only the highest concentration induced pronounced

biological effects.

5. Conclusion

On the basis of the concentrations tested and experimental conditions, the assessment of the
chronic toxicity of the degradation products of an aluminum-based galvanic anode on the Pacific oyster
C. gigas, does not seem to indicate a direct environmental risk given the absence of significant
mortality. Nevertheless, results demonstrate a sensitivity of oysters even if only the highest
concentration induced pronounced biological effects. It is important to relate these results to the
context of climate change, with the ocean acidification that has been shown to amplify metal
bioaccumulation and may exacerbate their toxicity in C. gigas (Cao et al., 2018). As a non-essential
element, Al shows low bioconcentration factors but galvanic anodes may facilitate the entry of Al into
the food chain and its biomagnification in higher trophic level organisms considering that invertebrates
are food sources of many species. It is known that Al in freshwater can be transferred from a primary
to a secondary consumer ata pH of 7.1 (Walton et al., 2010). Zinc is also important to monitor because
it represents 5% of an aluminum-based galvanic anode. Furthermore, in view of the bioaccumulation
results, the Zn level equilibrium has not been achieved in oysters even after 84 days and it would be
interesting to extant the exposure period. The sustainability of marine organisms sensitive to
contaminants is essential in terms of ecosystem services as well as to limit the health risks associated
with the consumption of organisms grown near areas rich in galvanic anodes. As the biological effects
of aluminum-based galvanic anode are poorly studied in the literature, further investigations on larval
stages and other taxonomic groups remain necessary.

Acknowledgements
The authors thank Marilyne Guillamin for technical assistance with cytometry analyses, Nadege Villain-Naud for
technical assistance with histological sections, Benoit Bernay from Proteogen platform, Victor Simon for his help

during dissections as well as the company Thalassa for the oysters. We also thank the Normandy region and the
Seine Normandy water agency (AESN) for their funding.

-101-



Supplementary data

-102 -




Supplementary data 1 : Bioaccumulation kinetics and bioconcentration factors (BCF) of aluminium and zinc for 3
months of exposure under the 4 experimental conditions. Bioaccumulation metals levels are expressed as
mg kg of flesh (mean values + SEM, n=10). These results were obtained by High Resolution ICP-MS.

Exposure time (days)

Exposure
condition 0 1 7 29 47 84
Control 24+4 16+3 14+ 10 9+17 1547
Aluminium in oysters'  C1 3345 34+3 1646 23+2 27+3
2046
-1
flesh (mg kg™) c2 61+2 50+9 3543 3842 28+3
c3 109+ 25 7147 53+3 119+3 104 + 10
Control 382470 265 + 47 231439 190 + 46 339+ 110
C1 61+5 63+9 2942 50+6 49+6
BCF Aluminium 320492
c2 58+ 10 48+3 33+2 66+ 21 26+3
c3 44+7 2942 21+4 49+13 60+ 18
Control 800 + 90 684 + 68 908 + 46 1000+ 37 1052 + 109
Zinc in oysters' flesh (o1 756 +71 774 +52 1005 + 83 1175+82 1328+132
ot 672+ 96
(mg keg™) C2 705+117  947+101  1286+122  1701+106 1952 +82
c3 713+133  880+108  1532+132  2088+82 2754 +419
Control 9875+1114 8444+768 11203+1017 12671+1318 12387 +1336
C1 6163+553 6309+578 8194+714 10792+1227 10830+1076
BCF Zinc 8296 +1189
C2 3876+255 52044285 7064+641  9538+741 10726 + 449
c3 2432+127 3003+284 5228+345  7060+514  9395+1309
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Supplementary data 2 : Correlation matrix performed with Pearson tests between different biomarkers studied
after 3 months of exposure. Bioaccumulated aluminum and zinc are compared to the different biomarkers
measured in the study. A colored box means that two variables are significantly correlated, p < 0.1 is indicated
by blue, p < 0.05 is indicated by orange and p < 0.01 is indicated by red. Al = aluminium bioaccumulated.
Zn = zinc bioaccumulated. MDA GD = MDA levels in the digestive gland. MDA Br = MDA levels in the gills. NB =
number of hemocytes. Lys = lysosomal system. Phago = phagocytosis efficiency, ROS = ROS production; Glyco =
Glycogene content. BRIX = Brix index; MGl = Mean gonad index, AFNOR = Condition index.

AFNOR
Al -0.35 Al
BRIX -0.24  -0.21 | BRIX
Glyco -0.25 -0.21 -0.24 | Glyco
Lys 0.07 0.12 -0.08 0.07 Lys

MDA.BR -0.58 0.14 0.44 0.02 -0.33 | MDA.BR

MDAGD | 039 |-059 014 018  0.13 MDA.GD
MG| 007 021 -016 -016 ~-033 019  -025 | MG

NB 018 014 009 -001 015 025 | -054 -028 | NB

Phago 004 040 021 012 030 022  -009 -037 031 |Phago

ROS 017 042 -0.26 - 0.08 012 037 019 -0.32 | ROS
Zn 037 058 -015 -038 036 0.0 009 025 -035 035
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Supplementary data 3 : Table gathering biometric data including length (mm), width (mm), thickness (mm) and
weight (g) after 84 days of exposure for the four exposure conditions. Data are expressed as mean values + SEM

(n=23).
Condition Length (mm) Width (mm) Thickness (mm) Weight (g)
Control 65.04 £ 2.76 41.22+1.71 19.81+1.02 22.99+0.39
C1 69.41+2.76 43.62 £2.07 20.78 £ 0.69 26.01+£0.40
C2 64.88 +2.42 40.52 £ 1.52 20.92 +0.70 25.99+0.33
c3 64.56 +2.08 40.55+1.34 20.01 £ 0.58 22.66 £0.28
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Résultats majeurs

Les huitres ont été exposées pendant trois mois a trois concentrations
d'aluminium obtenues a I'aide d'un dispositif expérimental électrochimique qui
simule la dissolution d’'une anode galvanique dans le milieu marin.

Les huitres ont bioaccumulé plus de zinc que d'aluminium, méme si ce dernier
était présent en plus grande concentration.

De plus, la durée d'exposition n'a pas influencé la bioaccumulation de I'aluminium
contrairement a celle du zinc.

Une batterie de biomarqueurs a été étudiée et certains effets biologiques ont été
observés (concentration de MDA dans la glande digestive), notamment a la plus
forte concentration (296 + 29 pg L™ d’aluminium).
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Article 2: Comparative effects of trace metal elements
released from dissolution of aluminum-based galvanic anodes,
aluminum chloride, zinc chloride and their mixture on the
development of the Pacific oyster D-larvae, Crassostrea gigas

Cet article a fait I'objet d’une soumission dans le journal Environmental Science and Pollution Research

Résumé de la publication

Afin d’explorer I'impact des anodes galvanique a base d’aluminium sur d’autres phases du
cycle de vie de I'huitre creuse Crassostrea gigas, une expérimentation d’embryotoxicité a été mise en
place. Nous avons comparé |'effet du cocktail de métaux libéré par une anode galvanique a base
d'aluminium, avec I'effet du chlorure d'aluminium hexahydraté et I’effet du chlorure de zinc seuls, ainsi
que l'effet du mélange des deux métaux sous leur forme chlorée. L'objectif de I'étude était de
déterminer des CEso ainsi que d’évaluer s’il existe une variation de toxicité entre les différents
contaminants comme précédemment constaté par Caplat et al. (2010) chez I'oursin. Nous avons
calculé une CEso de 193 pg L et 100 pg L pour le chlorure d’aluminium et le chlorure de zinc,
respectivement. Nos résultats sont en accords avec la littérature indiquant que I'aluminium augmente
l'incidence de développement anormal chez les larves de bivalves a partir de 150 pug L ce qui est une
concentration proche des maximums environnementaux enregistrés dans les eaux cotiéres polluées.
En se basant sur la concentration d’aluminium, nous avons mis en évidence une CEso de 190 pg L™ pour
I'anode galvanique. Le calcul des ratios SR pour I'anode galvanique a révélé une action additive dans
le cas de I'aluminium (SR=1,02) et un léger effet antagoniste dans le cas du zinc (SR=0,69). En ce qui
concerne |'exposition au cocktail d'Al et de Zn sous leur forme chloré, les résultats ont révélé un modeéle
synergique avec I'aluminium (SR=2,11) et un effet additif avec le zinc (SR=1,05). Ces résultats semblent
indiquer que le chlorure de zinc a augmenté la toxicité du chlorure d’aluminium chez les larves
d’huitres, ce qui n’était pas le cas pour le cocktail de métaux de I'anode galvanique. Cette étude
souligne I'importance de ne pas extrapoler les résultats des essais réalisés avec du chlorure ou du

sulfate d’aluminium pour caractériser les effets biologiques des anodes galvaniques.
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Comparative effects of trace metal elements released from dissolution of aluminum-based
galvanic anodes, aluminum chloride, zinc chloride and their mixture on the development

of the Pacific oyster D-larvae, Crassostrea gigas

Alexandre Levallois'?, Katherine Costil?, Christelle Caplat?, Olivier Basuyaux?, Jean-Marc Lebel?, Claire

Guegan?, Antoine Serpentini!

1 Biologie des Organismes et Ecosystémes Aquatiques (BOREA) Université de Caen Normandie
UNICAEN, Sorbonne Université, MNHN, UPMC Univ Paris 06, UA, CNRS 8067, IRD, Esplanade de la
paix, F-14032 Caen.

2Synergie Mer et littoral (SMEL), Zac de Blainville, F-50560 Blainville-sur-Mer.
Absract:

As the most abundant metal in the earth's crust, aluminium (Al) is used in many sectors, and
nowadays there is an increase in anthropogenic releases to aquatic ecosystems. This is particularly true
in the context of corrosion protection systems involving galvanic anodes, which are mostly made of Al.
Corroded instead of the steel structures they protect, galvanic anodes are described as sacrificial
anodes. In contact with sea water, they undergo oxidation and release various metals in the form of
ions or oxy-hydroxides into the marine environment, mainly Al and zinc (Zn). Several studies agree that
Al increases the incidence of abnormal development in bivalve larvae from 150 pg L which is close to
the highest Al concentrations recorded in coastal waters. Therefore, we studied the impact of the
cocktail of metals released by aluminum-based galvanic anodes on the development of Crassostrea
gigas larvae, which we compared to the effects of aluminum chloride hexahydrate and zinc chloride
alone and their mixture. The anode solution was realised thanks to an experimental device simulating
the dissolution of a galvanic anode in the marine environment in order to reproduce the cocktail of
metal species. We calculated an ECso of 193.55 pg L™ and 100.05 pg L for Al and Zn chloride alone
respectively, and we highlighted an ECso of 190.22 pg L! for the galvanic anode based on Al
concentration. The mixture of the two metals in their chloride form resulted in the observation of
additive and synergistic effects, which underlines the importance of considering the cocktail effect in

ecotoxicological studies.

Keywords: Oyster larvae, Crassotrea gigas, Cocktail effect, Galvanic anode, Aluminium, Zinc
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GRAPHICAL ABSTRACT

1. Introduction

Since the 1960s, aluminium-based galvanic anodes are one of the major protection methods
against corrosion reducing the financial costs for the maintenance of metal structures immersed in the
sea. However, galvanic anodes constitute one of the pathways for trace metals to enter in the
environment (Barbucci et al., 1997). Depending on its specific alloy, aluminium-based galvanic anodes
contain aluminium (Al) (95-96%), zinc (Zn) (4-5%) and Indium (In) (0.015-0.04%) which are necessary
for activation and to avoid passive oxide films on the surface. Furthermore other trace metals (< 0.1%)
such as cadmium, manganese, iron, silicon, lead or copper are also present as impurities from the
manufacturing process (Smith and Goolsby, 1996). In contact with steel structures in sea water, the
galvanic anode is deliberately induced to corrode, which undergoes oxidation and releases various
metals in the form of ions or oxy-hydroxides into the marine environment. The anodes are corroded
instead of the steel structure (with which it forms a galvanic cell), and are therefore usually described

as sacrificial anodes.

As part of the energy transition, the focus has been placed on marine renewable energies,
requiring also a threefold increase in corrosion protection by the end of 2030. A conservative estimate
showed a current annual discharge of about 1,900 tons of Al and 90 tons of Zn in the North Sea alone

(Kirchgeorg et al., 2018). In commercial ports, the load of Al galvanic anodes can reach a few hundred

-110-



tons per year. Because harbors are often confined or semi-enclosed areas with shallow water and low
seawater turnover by tide or current, metal inputs from anode dissolution are more important in these
environments, resulting in potential ecological damage as reported by previous biomonitoring studies
in harbor environments (Bird et al., 1996; Caplat et al., 2020; Deborde et al., 2015; Gabelle et al., 2012;
Jupp et al,, 2017; Leleyter et al., 2007; Rousseau et al., 2009). It has been demonstrated in several
studies that galvanic anodes increased Zn concentration in water as well as in the surface sediments
(Caplat et al., 2020; Gabelle et al., 2012; Leleyter et al., 2007). An enrichment in the surface layer
implies potential mobilization of metals from the sediments in response to physicochemical changes
(e.g. during dredging operations) (Rousseau et al., 2009). However, it is difficult to assess the impact

of the anode dissolution on the concentrations of metals by conducting in situ studies.

To our knowledge, too few studies investigated the biological effects of galvanic anodes on marine
organisms (Barbarin, 2023; Bell et al., 2020; Caplat et al., 2010; Levallois et al., 2022; Mao et al., 2011;
Mottin et al., 2012). Barbarin et al. (2023) concluded that it was not possible to evaluate the potential
effect of galvanic anodes on the health of the black scallop Mimachlamys varia directly in situ because
of various confounding factors in the port environment. In a previous study, the chronic exposure of
Crassostrea gigas to metals released by aluminium-based galvanic anode induced pronounced
biological effects for the highest tested concentration (296 ug L), especially in malondialdehyde levels
in the digestive gland (Levallois et al., 2022). Moreover, adults’ oysters bioaccumulated more Zn than

Al even if Al was present in greater concentrations during exposures.

Bivalve larvae are more sensitive to Al and Zn than adults (Boyden et al., 1975; Brereton et al.,
1973; Calabrese et al., 1973; Golding et al., 2015; Maclnnes, 1981; Markich, 2021; Martin et al., 1981,
Nadella et al., 2013; Pagano et al., 1996; Wilson and Hyne, 1997), but the question about the sensitivity
to galvanic anode remains unanswered. It appears essential to characterize the effects of galvanic
anodes on the larval stages of oysters in order to have a global overview on the complete life cycle. To
this end, C. gigas larvae were exposed to a range of concentrations established from a stock solution
of metals released by an aluminum-based galvanic anode and to a range of concentrations prepared
from Al chloride, Zn chloride and a mixture of Al chloride and Zn chloride in order to compare the
results between the different contaminants. Another objective was to provide quality data on the
sensitivity of the Pacific oyster to the different cocktails tested to incorporate these data into current

guidelines for protecting coastal marine ecosystems.
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2. Material and Methods

2.1.Exposure protocol

The dissolution of an aluminium-based galvanic anode was reproduced with an
electrochemical experimental device using natural seawater as already described in previous
publications (Caplat et al., 2010; Levallois et al., 2022). The device was composed of a reference
electrode (saturated calomel electrode - SCE) and a counter-electrode (CE) made of a platinum-
titanium alloy as well as an aluminum-based galvanic anode of 800 g for a surface of 450 cm? (Al
Beral5, Bac Corrosion® Control). In order to accelerate the dissolution of the anode, the assembly was
electrically connected to a galvanostat. The galvanic anode was principally composed of 7 elements
including Al (95-96%) and Zn (4-5%) with trace elements (Fe, Si, In, Mn and Cu). The day before the
beginning of the experiment, the anode was installed in a large tank into which 160 L of seawater taken
from the Luc-sur-mer marine station (Normandy, France) was added and passed through a sand filter.
The mixing was obtained by an air diffuser. The operating time of the galvanostat was controlled by a
programmer in order to vary the final target concentration and the saturated calomel electrode
stabilised the corrosion potential of the anode. This device allowed to obtain a high concentrated stock

solution of 5 mg L' (based on total Al concentration).

The day of the experiment, a Zn chloride solution and an Al chloride hexahydrate solution were
prepared with fresh seawater of which salinity was 33.2 + 0.17 PSU. For this, 1 g of Zn chloride was
added in 35 L and 3.955 g of Al chloride was added in 35 L. After homogenization, solutions were kept
for two hours with an air diffuser before pH adjustment. The pH of the seawater used for all
experiments was 8.11 whereas the pH of the three stock solutions ranged from 8.10 to 8.17 after

adjustment.

2.2.Analysis of metals in water

A sample of each dilution of every concentration was collected to monitor the total Al and Zn
concentrations. Samples were acidified with 69% nitric acid and stored at 4°C until passed by a Zeeman
Atomic Absorption Spectrometer Z-AAS (AA240Z — Varian®) equipped with a graphite tube atomizer
(FTA 120, Varian) and a programmable sample dispenser (PSD 120, Varian) in order to measure total
Al concentrations. Analyzes were performed with a matrix modifier solution (2 g L™ of Mg (NOs),) and
a temperature program developed for the seawater matrix. Each digested sample was analyzed 4
times, and average values were considered for evaluation. The zinc analyses were performed using an
atomic absorption spectrometry in an air—acetylene flame (F-AAS, Varian AA240F). Non-specific
absorptions were corrected with a deuterium lamp. Each sample was analyzed in triplicate, and

average values were considered for evaluation. Blank solutions (33 g L) were performed by dissolution
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of sodium chloride (> 99%) in ultrapure water. The detection limit (DL) was defined as mean plus three
times standard deviation (SD) of blank analyses (n > 10). For Al and Zn the DL are respectively

6.6 ygLtand 3.1 pgLt

2.3.Embryotoxicity bioassay and experimental design

Conditioned oysters were supplied by Guernsey Sea Farms (Guernsey, UK). Larvae were
obtained using the standardised AFNOR procedure (NF ISO 17244, 2015). Briefly, male and female
gametes were obtained by thermal stimulation; oysters were bathed every 30 min in alternate baths
at 16 and 28 °C. The quality of the gametes was checked under the microscope: highly concentrated
and motile spermatozoa and a high number of mature oocytes, uniform as possible, slightly pyriforms
with a homogeneous granular cytoplasm. After the emission of gametes, these were filtered on sieves,
with mesh size of 100 um for oocytes and 40 um for spermatozoa in order to eliminate potential
residues. The egg density of the selected female was determined with a Mallassez counting cell.
Spermatozoa were gradually added to the oocyte solution at a rate of about 10 spermatozoa per

oocyte. Fertilisation was performed in a beaker placed on a vibrating table to prevent polyspermia.

Twenty minutes after the beginning of the fertilisation, the embryos were distributed at a
density of 60,000 L into the wells of a 24-well plate where the contaminated water had been
previously added (corresponding to 120 embryos per well). After 24 h at 24°C in the dark without
feeding and aeration, D-larvae were fixed using 40 uL of an 8% formalin solution (20 mL L}). The larvae
of each well were counted using an inverted binocular microscope at 400x magnification (Leica® R DM
IRB). Observations enabled the calculation of rates of abnormality and the determination of the types
of abnormalities. Larvae were considered abnormal if one or more of the following characteristics were
evident: (i) malformed embryos or trochophore larvae that did not reach the D-veliger stage
(developmental arrest) (EMB), (ii) D-veligers with shell deformities (e.g. convex hinge, indented shell
margin and/or incomplete shell) (SHELL), (iii) loss of soft tissue (e.g. patches of missing tissue),
protruding velum or mantle hypertrophy (with/without additional shell abnormality) (all MANT). All

unfertilized oocytes observed were counted in order to calculate a fertilization rate.

For the four contaminants tested, embryo—larval toxicity tests were conducted using a broad range
of concentrations (11 to 13 concentrations + control). For each concentration, expositions were
performed in 8 wells to precisely determine the ECx values (effective concentration for an effect on X%
of the individuals tested). Consequently, the minimum number of individuals examined for each
concentration was 960. Results of the embryo—larval development assessment of the exposed
organisms were expressed as net percentages of the normal development (NPN.) of D-shaped larvae

adjusted for the controls as calculated in a previous study (Mottier et al., 2013).
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PAe—PAc

(1) NPNe = 100 — [oo—==x100]
NAe x 100

(3) NAe = number of abnormal larvae in a given exposure replicate
(4) Te =total number of larvae in a given exposure replicate.

(5) PAc=mean of PAc (for a given experiment)

NAcx 100

(6) PAc = —

(7) NAc = number of abnormal larvae in a given control replicate

(8) Tc =total number of larvae in a given control replicate

2.4.Statistical analyses

In order to calculate various ECx values, we realised non-linear regressions (using the Hill
equation) through the Excel® macro REGTOX (Vindimian, 2012). For each dose response curve, the
ECi0, EC20, and ECso were calculated after 24-h exposure using the Al and Zn concentrations measured
at the beginning of the exposure for the different dilutions. In addition, because the NPN, data for
embryotoxicity did not follow a normal distribution, they were compared using a Kruskal-Wallis test
followed by Dunn's test in order to distinguish the homogeneous groups. A significant difference was
accepted when p < 0.05. All results were presented as mean * SEM (Standard Error of the Mean). All

the statistical analyses in the present study were carried out with R studio software version 3.6.3.

The toxicity of the anode cocktail and the mixture of Al chloride with Zn chloride was analyzed
according to a synergistic ratio (SR) model (Plackett and Hewlett, 1963) used in other studies (Di Poi et

al., 2018; Gamain et al., 2017):

EC50 of one metal acting alone
EC50 of one metal in the cocktail

SR index =

Where, if SR = 1, the action of the metal cocktail is described as additive; if SR < 1, the action of the
metal cocktail is described antagonistic; if SR > 1, the action of the metal cocktail is described
synergistic. ECso of the metal in the cocktail was corrected accordingly to the ratios between Al and Zn

concentrations.

3. Results

3.1.Analyses of the tested molecules

For the control condition, the total Al and Zn concentrations were, respectively, 9.8 and
9.7 ug L't with an average % RSD (Relative Standard Deviation) of 6% for both elements (Table X).

Concerning the contamination with the galvanic anode, the concentrations of Al ranged from 14.2 to
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15,856 ug Ltand those of Zn ranged from 11 to 352 pg L. The contamination with Al chloride ranged
from 22 to 4,218 pg L' while Zn chloride concentrations varied between 14 and 8,150 pg L. For the
cocktail condition with both Al chloride and Zn chloride, the maximum concentrations were for Al and
Zn, respectively, 2,060.3 pg L*and 959 ug L whereas the lowest concentrations were, respectively,
13.6 pg L*and 12.1 pug LY. The % RSD were measured between 0.3% and 8.9% for both element
concentrations. The pH adjustment in the tanks caused a precipitation of aluminum chloride which
explains why we could not obtain the same ratio between the Al chloride/Zn chloride mixture
compared to the mixture produced by the anode.

Table X : Aluminium and zinc concentrations measured in seawater (ug L) at the beginning of the exposure for
the different conditions and contaminants. For the control condition, the aluminum and zinc concentrations were
respectively 9.8 and 9.7 ug L. The number of concentrations varies from one contaminant to another for reasons

of contamination logistics and pH. The % relative standard deviation were measured between 0.3% and 8.9% for
both element concentrations.

Condition Anode AlCls ZnCl, AICl; + ZnCl,
Al/Zn Al/Zn
[Al] [Zn] [Al] [Zn] [Al] [Zn]
Metal Concentration Ratio Ratio
Cc1 15855.8 352.0 45.0 | 4218.0 | 8150.0 X X X
c2 2488.8 111.8 22.3 | 1996.6 | 4244.0 | 2060.3 959.0 2.1
c3 932.9 49.9 18.7 | 928.3 | 1594.0 | 1009.6 4424 2.3
c4 473.8 27.7 17.1 | 769.9 845.0 728.5 336.2 2.2
c5 447.2 28.0 16.0 | 470.7 407.9 447.9 234.6 1.9
C6 442.4 30.1 14.7 | 280.0 319.6 257.2 142.0 1.8
c7 292.8 203 14.4 | 187.7 215.4 182.0 105.2 1.7
c8 195.4 18.8 10.4 | 105.0 133.3 90.3 57.0 1.6
c9 105.3 11.8 8.9 44.8 90.8 50.4 33.0 1.5
C10 151.4 125 121 22.0 54.2 28.3 18.8 1.5
Cl11 26.5 8.5 31 39.5 32.0 13.6 12.1 1.1
C12 14.2 11.0 1.3 X 26.4 X X X
C13 X X X X 14.4 X X X

3.2.Effects of metals on embryo—larval development

For each contaminant, the results of the embryo-larval bioassay revealed very high levels of

fertilization (95.57 + 2.69%) and very few unfertilized oocytes were thus observed. Moreover, with a
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normality rate in the controls of 78.10% + 4.88%, the tests were validated according to the AFNOR

procedure (NF ISO 17244, 2015).

The embryo—larval development exhibited concentration-dependent effects on characterised
by a decrease in the rates of normal D-larvae with an increase of the contaminant concentrations for
each metal (KW, p < 0.05) (Figure 34). For an Al concentration of 293 ug L™ released from the galvanic
anode, no more normal larvae were observed (Figure 34A). For Al chloride, a very low proportion of
normal larvae (0.23%) was still observed at 280 pg L (Figure 34B). As a comparison, few larvae
developed normally when Zn concentrations were 319.6 pg L™ and 407.9 pg L (Figure 34C). The
mixture of the two metals in their chloride form showed a more pronounced effect since no more
larvae succeeded in developing normally for a concentration of 257 ug L™ of Al and 142 pg L of Zn
(Figure 34D). Compared with the controls, no tested metal concentration had significant effect on the
normal development rate at low concentrations (KW, p > 0.05). In contrast, there was a significant

difference for concentrations of 182-105 pg L™ associated to the Al-Zn-salt mixture (KW, p < 0.05).
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Figure 34 : Net percentages of normal development (NPNe) (£ SEM) in C. gigas embryo-larvae observed after 24
h of exposure to products released by aluminium-based galvanic anode degradation (A), aluminium chloride (B),
zinc chloride (c) and cocktail of aluminium and zinc chloride (D). The two values on the horizontal axis in Figure
1D correspond to the concentrations of aluminium and zinc. The concentrations that do not share a letter are
significantly different.

The Table XI presents 3 ECx values calculated for the embryotoxicity tests in C. gigas embryo-
larvae observed after 24 h of exposure for the four different metallic exposures. For contamination by
aluminum-based galvanic anode degradation products, the ECso based on the total Al concentration

was estimated at 190.22 pg L%, For exposure to Al chloride and Zn chloride alone, the ECso were 193.55
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and 100.05 pg L%, respectively. The mixture of the two metals in their chloride form induced ECsovalues
of 91.79 and 57.67 ug L* of Al and Zn concentrations, respectively. Considering both the ECyo and the
ECso values, the Zn was more toxic than the Al, and the cocktail of Al and Zn was more toxic than metals
alone. The linear regression performed to calculate the different EC, are shown in supplementary data
4. We observed that the dose effect curve for Zn did not have the same shape as the dose effect curves
for Al + Zn mixture.

Table XI : Ecotoxicological parameters calculated for the embryotoxicity tests (rates abnormalities in D-shaped
larvae) in C. gigas embryo-larvae observed after 24 h of exposure at the different concentrations of metals
(products released by aluminium-based galvanic anode degradation, aluminium chloride, zinc chloride and

cocktail of aluminium and zinc chloride). ECX = effective concentration (in ug L-1) which induced an effect of X%
on the population (5- 50%).

ANODE Cocktail (AICI5 + ZnCl,)

Parameters AlCl; ZnCl,
Al Zn AICl3 ZnCl,
EC1o 165.9 10.4 166.5 343 42.1 28.9
ECyo 174.5 11.9 176.0 50.9 56.1 37.3
ECso 190.2 151 193.5 100.0 91.8 57.7

When abnormal embryo-larval development was observed under microscopy, different
categories of anomalies were described (Figure 35). For the control larvae, it appeared that early stages
(embryos or trochophore larvae) in developmental arrest (EMB) was the most frequent (8.1-16%)
followed by the mantle abnormalities (MANT) (3.1-10.9%). The percentages of abnormalities affecting
the shell increased in response to low metal concentrations and then remained stable until a specific
concentration. Indeed, we noticed that from a threshold concentration for the 4 contaminants, only
developmental arrests in early stages (EMB) were observed; larvae no more had the capacity to reach

the D veliger stage.
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Figure 35 : The occurrence of the various types of abnormalities affecting embryo-larval development in C. gigas
after 24 h of exposure to products released by aluminium-based galvanic anode degradation (A), aluminium
chloride (B), zinc chloride (c) and cocktail of aluminium and zinc chloride (D). NORM = normal D-shaped larvae;
SHEL = D-shaped larvae exhibiting shell abnormalities; MANT = D-shaped larvae showing a hypertrophied mantle;
EMB = embryos in developmental arrest.

3.3.Joint-action toxicity of mixtures

On the basis of ECso, the mixtures appeared to be at least as toxic, or even more toxic, than the
exposures to the metals alone. The SR ratios varied from 0.69 to 2.11. For the anode exposure, we
observed an additive action in the case of Al (SR=1.02) and a slight antagonistic effect in the case of Zn
(SR=0.69). Regarding the exposure to the cocktail of Al and Zn in their chloride form, the results
revealed a synergistic model with Al (SR=2.11) and an additive effect with the Zn (SR=1.05). Therefore,

the SR model indicated that the Zn chloride increased the toxicity of Al chloride for oyster larvae.

4. Discussion

The greater sensitivity of early life stages when compared to adults is explained by a number of
physiological, morphological, behavioral and biochemical characteristics (Mohammed, 2013). For
example, the permeable tegument of larvae has a larger surface area for the uptake of toxicants
resulting in increased sensitivity. Moreover, adults can sequester contaminants in tissues or specific
proteins which captures the contaminants preventing them from reaching target organs which is not
possible for larvae. At the present time, few studies investigated the potential environmental impact
of aluminium-based galvanic anodes on marine organisms (Barbarin, 2023; Bell et al., 2020; Caplat et
al., 2010; Levallois et al., 2022; Mao et al., 2011), and none on larval stages. In the present study, we
performed the first assessment of the effects of aluminium-based galvanic anode on the larval stage
of a marine species of economic importance, the Pacific oyster using a standard embryotoxicity

bioassay.
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In literature, even considering Al in all its chemical forms (Al salts, industrial effluents enriched in
Al), its effects have been understudied in bivalves compared to other metals (Calabrese et al., 1973;
Golding et al., 2015; Mao et al., 2011; Wilson and Hyne, 1997). Comparatively, the effects of Zn are
relatively well documented on oyster larvae. Starting from a threshold concentration, these two metals
are known to disrupt the swimming behavior, and negatively affect the growth and structural
development of bivalve larvae, resulting in an increased incidence of larval abnormalities such as shell
deformities, absence of umbo, mantle hypertrophy or even developmental arrest (Boyden et al., 1975;
Brereton et al., 1973; Calabrese et al., 1973; Martin et al., 1981; Watling, 1982). Recently, a wide-
ranging work evaluated the sensitivity of 10 bivalve species to 10 metals including aluminum chloride
(AICl5-6H,0) and zinc chloride (ZnCly) (Markich, 2021). Among these species, authors studied two
oyster species including the Pacific oyster, C. gigas, the rock oyster, Saccostrea glomerata, the mussel
Mytilus edulis, the scaly scallop, Scaeochlamys livida, two cockle species, and 4 clam species. For all
bivalve species, the decreasing order of metal sensitivity was Cu > Pb > Zn = Ni > Co > Cd > Al > Cr (VI)
> Mn 2 Fe (lll), where Cu was eight times more toxic than Zn. Among the 10 species of bivalves studied,
C. gigas appeared to be the most sensitive species to our two metals of interest, Al and Zn. The ECs
for Al was determined at 195 pg L™ and the ECso for Zn was determined at 46 pug L't in C. gigas (Markich,
2021). The value for Al is very close to what we found in the present study (193.55 pg L}); in contrast
the Zn value is more than twice lower (46 vs 100.05 pg L) but our results are similar to what other
authors have reported (Zn ECso = 119 pg L) in C. gigas (Martin et al., 1981). The table in supplementary
data 5 summarizes the results of the various studies dealing with the toxicity of Al and Zn to larval

marine organisms.

In the present study, for the first time, an ECso of galvanic anode based on Al concentration
(190.22 pg L) was calculated on the larval stage of a marine organism. Estimates of ECipand ECy could
be considered as equivalent to No Observed Effect Concentration (NOEC), and Lowest Observed Effect
Concentration (LOEC), respectively as suggested in OECD guidelines (OECD 201, 2006). Therefore, the
NOEC based on Al concentration for galvanic anode was estimated at 165.95 pg L* for the Pacific
oyster. Looking at the dose-effect curves obtained, the window of sensitivity to Zn appeared to be
more restrictive than for Al. In their study, Markich et al (2021) also reported NOECs for Al and Zn
about, respectively, 89 pg L'* and 11.2 ug L', which is much lower than in the present study. Moreover,
their study showed a relationship between phylogeny and metal sensitivity considering that the five
bivalve species of the subclass Pteriomorphia (oysters, mussels and scallops) constituted the most
sensitive group to the metals tested compared to the bivalves of the subclass Heteroconchia (cockles
and clams). These results are confirmed by the literature highlighting the difference of sensitivity in

bivalves as shown in the table in supplementary data 5.
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The embryo-larval development of invertebrates is a very important endpoint in ecotoxicological
studies. Nevertheless, in most publications, the type of abnormality is rarely specified and the results
are expressed only in terms of abnormality rates. Here, we highlighted that developmental arrest was
dominant (EMB) from a certain concentration for each of the tested metals considering that a
developmental arrest is more critical than a shell abnormality in terms of viability. We noticed that
abnormalities affecting the shell were slightly more frequent than those affecting the mantle in
response to Zn alone compared to Al alone. Regarding mechanisms of action, in metazoans, Al has no
metal-specific membrane transporter and does not undergo oxidation-reduction reactions, occurring
only in the trivalent (Al**) state. Mechanisms of Al transport across the cell membrane are poorly

understood and speculative (Exley and Mold, 2015).

Al is the most abundant metal in the earth's crust, mainly present in the form of bauxite. Although
anthropogenic sources of Al to aquatic systems are globally lower than natural sources (Rauch and
Pacyna, 2009), there is an increase in anthropogenic releases in aquatic ecosystems. In the marine
environment, there is currently no regulatory threshold for Al. A study, based on toxicity test results
from 11 marine species of different trophic levels, proposed a NOEC of 24 pg L of total Al for an
Australian marine water guideline (Golding et al., 2015). In general, Al concentrations in coastal waters
rarely exceed 10 pg L'* while measurements in the open ocean have shown a consistently lower range
of dissolved Al concentrations (Tria et al., 2007). The contribution of atmospheric particles and dust
(less than 5 um in diameter) is the major source of Al to ocean surface waters (Hydes, 1983; Hydes et
al., 1988; Kramer et al., 2004). However, several studies reported cases of high Al contamination in
coastal waters, as in Port Botany, the major shipping port in Sydney (151 pg L) (Jahan and Strezov,
2017), on the northern coast of Chile (132 pg L) (Valdés et al., 2011) or even on the Egyptian coast
with an Al concentration of 106 ug L (Abdel Ghani, 2015). According to our ECyo results, the most
polluted sites would not cause any direct damage for the development of oyster larvae. Nevertheless,
a record of 1,170 pg L™ was previously recorded in the port of Yamba in Australia, where the authors
found an average concentration as high as 224 pg L' (Jahan and Strezov, 2017), which would result in

100% embryos in developmental arrest and thus compromise oyster life cycle.

For lower concentrations, the cocktail effect of elements released from galvanic anodes, especially
in presence of Zn, should not be excluded. Caplat et al. (2020) recorded higher Zn enrichment factor
of sediments than Al in harbor environment under low hydrodynamic conditions and at proximity of
anodes. Zn is the 27" most abundant element in the earth's crust where it is mainly found as Zn sulfide
(ZnS), also known as sphalerite. Analyses in aquatic environments showed that Zn is one of the
compounds always detected and present at concentrations above 10 pg L'? at the entrance and exit of

sewage treatment (INERIS, 2010). In marine environment and in the absence of dissolved organic
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matter, Zn is mostly in its hydrated form Zn(OH), which makes it particularly bioavailable to marine
organisms (Hogstrand et al., 2012). In the open ocean, Zn is present at concentrations in the range of
0.01 pg L. However, in coastal and estuarine waters, concentrations can be considerably higher,
reaching 1,800 pg L in some extreme conditions, such as Sepetiba Bay in Brazil (Barcellos, 1995). In
ballast water, it could reach 1,160 pg L™ because of the use of Zn-based galvanic anodes (Jelmert and
Van Leeuwen, 2000). In the English Channel, concentrations measured remain always below 10 pg L*
(Sheahan et al., 2007). Presently, the current marine guideline for zinc is 15 pg L. Based on normal
concentrations, there is no direct environmental risk to the development of oyster larvae, but on the
most polluted sites that exceed 1 mg L of zinc, the life cycle of bivalves is definitely compromised.
Despite the fact that the adults are relatively resistant, the ECso value of larval stages varies between
40 and 200 pg L (Markich, 2021; Martin et al., 1981; Nadella et al., 2013). In addition to the larval
stages, the metamorphosis and development of juvenile oysters may be disrupted. At 125 pg L™ and
above, Zn caused a delay in the settlement of oyster larvae and a concentration of 250 pg L™ reduced
juvenile oyster growth by over 50% (Boyden et al., 1975). In three oyster species, C. gigas, Saccostrea
cuccullata and Striostrea margaritacea, ECso values were higher in 16-day-old larvae (80, 45 and 50 ug
L) than in 13-day-old larvae (respectively, 95, 85 and 85 pg L) (Watling, 1982); tolerance for Zn is
increased in older oyster larvae. The mechanism of Zn inhibition on oyster larvae could be caused by a
delay or arrest in behavioral development, thus disrupting the search for the appropriate substratum
for larval settlement.

Because aquatic organisms are continuously exposed to complex mixtures of emerging
contaminants, it is essential to evaluate mixture toxicity. Metal cocktails may result in additive action,
where the effects of the metals are cumulative; in antagonistic action, where the toxic effects caused
by the mixture are substantially less than the sum of the toxic effects of the separate metals; or in
synergistic action, where the toxic effects caused by the mixture substantially exceed the sum of the
effects of alone metals (Liu et al., 2017). In the oyster Crassostrea virginica, the combined effects of Cu
and Zn revealed a synergistic effect on embryo larval development (Maclnnes, 1981). In the present
study, SR models indicated that Zn and Al released from galvanic anodes had additive or antagonistic
effects, whereas Al chloride and Zn chloride mixed together exhibited additive or synergistic effects on
the larval development of C. gigas. These results are in agreement with a previous study that showed
that Al and Zn from the dissolution of a galvanic anode were less toxic in the sea urchin Paracentrotus
lividus than Al and Zn in their sulfated form (Caplat et al., 2010). This difference in toxicity may be
explained by a difference in bioavailability to organisms. Dissolution of the anode results in a hydroxide
precipitation due to a local increase in pH or associations of metal-organic complexes that could reduce
the levels of free ionic species Al (lll) and Zn (Il) and thus their availability. Therefore, this could result

in a lower toxicity of the metal cocktail released by galvanic anodes compared to Al and Zn in other
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forms which contain a high proportion of free metal species due to the association of chloride anions.

It remains difficult to interpret the cocktail effects.

Even if some larvae do not seem to be morphogically affected (no visible abnormalities), a delay in
growth caused by Al or Zn could induce a prolongation of the pelagic life and thus an increase in the
risk of predation, disease and dispersion, thus reducing the recruitment (Calabrese et al., 1973).
Moreover, it is important to keep in mind that aluminum-based galvanic anodes release other
elements, including indium (In), of which effects have been rarely investigated. For instance, an
exposure of rats to In demonstrated clear evidence of carcinogenic effects in long-term inhalation
studies (Tanaka et al., 2010). It would be thus interesting to conduct laboratory exposures on marine

organisms to this metal.

5. Conclusion

For the first time, tests were conducted on the toxicity of aluminium-based galvanic anode on the
larval stage of a marine organism, and the results were compared to the toxicity of Al and Zn in other
chemical forms. We highlighted an ECso value of the galvanic anode of 190.22 ug L based on the Al
concentration. Considering the ECyo as the NOEC, the environmental dose of 165.95 g L™ should not
be exceeded for the successful development of oyster larvae. Our ECso results for Al chloride
(193.55 pg LY) and Zn chloride (100.05 pg L) alone are in agreement with literature about the same
species. A substantial number of studies focused on the individual actions of trace metal elements on
marine organisms. However, environmental contaminants are found as multiple mixtures with
different concentration ratios, which is the case for aluminum-based galvanic anodes. As we observed,
Al and Zn from galvanic anode presented additive effect, and the mixture metals in their chloride form
showed synergistic effects. The present study highlighted the importance of including the early life
stages of marine organisms and the cocktail effects when assessing chronic metal toxicity what is
essential to build up our knowledge. This would help establish recommendations in environmental risk
assessment of galvanic anodes in costal and harbor ecosystems. In the context of climate change and
ocean acidification, future ecotoxicological studies should also consider the decrease of pH as a factor
increasing the speciation and the bioavailability of metals with intensification of their toxicity to marine

organisms.
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Supplementary data 4 : Non-linear regressions (using the Hill equation) realised with the Excel® macro REGTOX
(Vindimian, 2012) of the net percentages of normal development of C. gigas embryo-larvae after 24 h of
exposure to the different contaminants: products released by aluminium-based galvanic anode degradation (A),
aluminium chloride (B), zinc chloride (c), cocktail of aluminium and zinc chloride based on aluminium
concentrations (D).
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Supplementary data 5 : Synthesis of studies on the impact of aluminum and zinc on the larval phase of marine
organisms. In the column Tested concentrations, the number of concentrations tested is indicated in brackets
when it is mentioned in the article.

Species c::::;::' Exposure Time ([Tested concentrations Main results Reference
Aluminium
Crassostrea virginica AlCls 42-48h 1000-7500pg L™ No effect observed Calabrese et al. (1973)
Saccostrea glomerata Lixiviat de sol 48h 100-800pg L NOEC =100 pg L* Wilson et al. (1997)
Mytilus edulis AlCls 72h 1-10000 pgL*? EC10=250pgL? Golding etal. (2015)
Saccostrea echinata AlCls 48h 1-10000 pg L* ECio=410pg L™ Golding et al. (2015)
Mytilus galloprovencialis Alz(S0a) 48h 1,5-15000pg L™ NOEC=2,7 pgL™ Paganoetal. (1996)
Crassostrea gigas AlCls-6H:0 48h 12 concentrations ECso=195pgL? Markich (2021)
Saccostrea glomerata AlCls-6H:0 48h 12 concentrations ECso=202 pgL* Markich (2021)
Xenostrobus securis AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=228 pgL* Markich (2021)
Scaeochlamys livida AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=261pgl* Markich (2021)
Anadara trapezia AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=291pglL? Markich (2021)
Fulvia tenuicostata AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=352 pglL*! Markich (2021)
Hiatula alba AlCls-6H:0 48h 12 concentrations ECso=377 pglL? Markich (2021)
Barnea australasiae AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECs0=397 pglL* Markich (2021)
Spisula trigonella AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=460pgl™! Markich (2021)
Irus crenatus AlClz-6Hz0 48h 12 concentrations ECso=498 pglL*’ Markich (2021)
Heliocidaris tuberculata AlCls 72h 1-10000pgL? No effect observed Golding etal. (2015)
Sphaerechinus granularis Al2(S02) 72h 1,5-15000pg L™ Dose-dependent decrease in fertilization success Pagano et al. (1996)
Paracentrotus lividus Al2(S02) 72h 1,5-15000pg L™ Few effects observed Pagano et al. (1996)
mﬁznn;::ﬁ;?::us Al2(S04) 72h 1,5-15000pg L* Dose-dependent larval mortality Paganoetal. (1996)
Lates calcarifer AlClz 7 jours 1-10000 pgL*? No effect observed Golding et al. (2015)
Acanthochromis polyacanthus AlCls 7 jours 1-10000 pg L™ No effect observed Golding et al. (2015)
Acropora tenuis AlClz 3-18h X ECeo 52593:519595]‘:&:&:If?r:telilan‘lt;?::'losis) Negri et al. (2011)
Zinc
Crassostrea gigas ZnS02 5-10jours 25-500 pg L* Decreased larval growth and attachment Boydenet al. (1975)
Crassostrea gigas ZnS04 5 jours 50-500 pg L'* Developmental effects from 100 pg L™ Brereton et al. (1973)
Crassostrea virginica ZnClz 48h 0-200pgL* ECso=205pgL* Maclnnes et al. (1980)
Crassostrea virginica ZnClz 42-48h X ECso=310pgl™ Calabrese et al. (1973)
Crassostrea gigas X 4 jours 10-100 pgL* ECso (6 day old larvae) = 80 pg L™ ECso (16 day old larvae) =95 pg L™ Watling (1982)
Saccostrea cuccullata X 4 jours 10-100 pgL? ECso (3 day old larvae) = 45 ug L™ ECso (13 day old larvae) =85 pg L™ Watling (1982)
Striostrea margaritacea X 4jours 10-100 pg L* ECso (3 day old larvae) = 50 ug L™ ECso (13 day old larvae) = 85 pg L Watling (1982)
Crassostrea gigas ZnS0a 48h X ECso= 119pgl™ Martin etl al. (1981)
Mytilus edulis ZnsSOs 48h X ECso=175pglL?’ Martin etl al. {1981)
Mytilus galloprovincialis ZnS0a 48h 46-918 pg Lt ECso=172 pgL* Nadella et al. (2013)
Mytilus trossolus ZnS04 48h 46-918 pg L ECso=135pgl? Nadella et al. (2013)
Magallana gigas ZnCly 48h 12 concentrations ECso=46pgL? Markich (2021)
Saccostrea glomerata ZnClz 48h 12 concentrations ECso=48,8pgL? Markich (2021)
Xenostrobus securis ZnClz 48h 12 concentrations ECso=616pgl? Markich (2021)
Scaeochlamys livida ZnClz 48h 12 concentrations ECso=654pg L™ Markich (2021)
Anadara trapezia ZnClz 48h 12 concentrations ECso=839pgl™ Markich (2021)
Fulvia tenuicostata ZnClz 48h 12 concentrations ECso=104pglL* Markich (2021)
Hiatula alba ZnClz 48h 12 concentrations ECso=124pglL?! Markich (2021)
Barnea australasiae ZnClz 48h 12 concentrations ECso=152 pgL* Markich (2021)
Spisula trigonella ZnClz 48h 12 concentrations ECso=172 pgl™* Markich (2021)
lrus crenatus ZnClz 48h 12 concentrations ECso=190pglL?* Markich (2021)
Paragrapsus quadvidentatus ZnClz 96h 200-2900 pg L* ECso= 1230pgl* Ahsanullah et al. (1978)
Cancer magister ZnS04 96h X ECso=456 pgL™* Martin et al. (1981)
Rhithropanopeus harrisii 7n* 16 jours 0-50 pg L Delayed larval development 3 SO pg L™ Benijts-Claus and Benijts (1975
Strongylocentrotus purpuratus ZnS02 72h 83-1374pglL? ECso=151pgl? Nadella et al. (2013)
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Résultats majeurs

Nous avons calculé des CEso de 193 pg L? pour le chlorure d'Al et de
100 pg L pour le chlorure de Zn.

Pour le mélange des deux métaux sous leur forme chlorure, nous avons
observé des effets additifs et synergiques.

La CEso de I'anode galvanique est de 190 pg L™ (basé sur la concentration
en Al).

Pour l'anode galvanique, nous avons observé des effets additifs et
antagonistes.

La concentration en Al de 165 pg L (CE1o anode galvanique) ne doit pas

étre dépassée dans I'environnement pour le bon développement des

larves d'huitres.
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Résumé de la publication

L'objectif de la présente étude était de réaliser une exposition chronique d’ormeaux juvéniles
aux métaux issus de la dissolution d’une anode galvanique a base d’aluminium. Par rapport a la
premiere exposition chronique réalisée sur les huitres, trois parametres ont changé dans la
méthodologie : (i) aprés trois mois d’exposition les ormeaux ont été placés 1 mois supplémentaire dans
une eau non contaminée (phase de décontamination), (ii) une concentration supplémentaire a été
testée, (iii) une condition témoin trophique a été mis en place dans laquelle les ormeaux étaient dans
une eau non contaminée mais nourris avec des algues, de I'espéce Palmaria palmata, préalablement
exposées pendant 1 semaine. Au total, 6 conditions ont été testées : un témoin, 4 concentrations
croissantes basées sur I'aluminium (75, 165, 495 et 1125 pg L) et un témoin trophique. Tous les
ormeaux ont été marqués individuellement dans I'objectif d’étudier au mieux leur croissance. Toutes

les 4 semaines, plusieurs parametres ont été évalués avec notamment : le poids, la taille, le taux
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d’ingestion, le taux de conversion ainsi que les concentrations en métaux dans les tissus. Apres 12
semaines d’exposition, nous avons relevé 57 % de mortalité dans la condition la plus extréme. La
croissance des ormeaux a été significativement plus faible a partir de la concentration d’aluminium de
495 g L. Pour la plus forte concentration, les taux d’ingestion ont révélé que I'appétit des ormeaux
a été affecté négativement. Les calculs du taux de conversion confirment cette tendance, avec une
faible efficacité alimentaire considérant le gain de poids par rapport a la quantité d’algue ingérée. Le
dosage des métaux dans les tissus des ormeaux a révélé que ces derniers ont d’avantage bioaccumulé
I"aluminium comparativement au zinc. Au regard des ormeaux de la condition témoin trophique,
I'alimentation n’apparait pas comme la premiere source d’entrée des métaux dans I'organisme. Les
concentrations qui ont impacté la croissance et la physiologie des ormeaux sont bien supérieures aux
concentrations relevées dans I’environnement. Cependant, a partir d’'une concentration de 165 ug L
(du méme ordre que les maximums environnementaux en milieu fortement pollué), nous avons relevé
un enrichissement significatif dans le tissu des ormeaux. Le pied des ormeaux étant en contact
permanent avec les parois du réservoir, les métaux peuvent étre adsorbés en quantité par les
mollusques. Cette bioconcentration de I'aluminium dans les tissus d’'un consommateur primaire
comme |I'ormeau peut-étre une potentielle source pour I'entrée du métal dans les réseaux trophiques.
Des phénomeénes de dépigmentation ont également été observés sur le pied de certains ormeaux
exposés aux plus fortes concentrations. Des observations similaires ont déja été rapportées dans la
littérature chez d’autres organismes aquatiques dans le cas d’expositions au zinc ou au cadmium. Dans
I'environnement, une telle dépigmentation peut affecter le camouflage de I'ormeau, entrainant une
augmentation de la pression de prédation car un individu affecté serait alors plus visible pour les
prédateurs. En parallele de cette étude, nous avons exposé des ormeaux adultes sur lesquelles nous
avons étudié les mémes parametres physiologiques que chez I'huitre creuse. Les résultats de cette

deuxiéme étude sont valorisés dans l'article 4.
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Récapitulatif du protocole expérimental

Les Ormeaux sont nourris avec des algues
(Palmaria palmata) préalablement contaminées a
la méme concentration d’exposition

Dissolution d’une anode galvanique
Cocktail de métaux (Al +Zn)

6 conditions : 1 témoin + 4 [Al]+ 1 témoin trophique

galvanostat

G2mA

4+ - ref

Dosage des métaux dans
les tissus et dans l'eau
+ Calcul des facteurs de
bioconcentration

*  Mortalité

* Taux de croissance pondérale
* Taux de croissance linéaire

* Tauxd’ingestion

+ Taux de conversion

T0 T4 T8 T12 T 16 semaines
semaines | semaines semaines (phase de
décontamination)
31/03/21 | 28/04/21 | 26/05/21 23/06/21 21/07/21
Mortalité Vérifiée quotidiennement sur I'ensemble de la durée de I'exposition
Taux de croissance pondérale n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Biomarqueurs individuels Taux de croissance linéaire n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Taux d'ingestion n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Taux de conversion n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Concentrations en métaux n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Bioaccumulation dans les différents tissus
Facteur de bioconcentration n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
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Effects on growth of juvenile abalones Haliotis tuberculata under chronic exposition to metals
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Absract:

In the marine environment, the galvanic anode cathodic protection system (GACP) undergoes
oxidation and releases metals in the forms of ions or oxy-hydroxides into the environment. The
objective of the present study was to investigate the toxicity of a cocktail of metals released from the
dissolution of an aluminium-based galvanic anode (~95% Al, ~5% Zn) on the abalone Haliotis
tuberculata. Juveniles were exposed for 16 weeks (i.e. 12 weeks of exposure and 4 weeks of
decontamination phase) and their growth, intake rate, conversion rate and metallic concentrations
were monitored. A total of 6 conditions were tested: a control, 4 concentrations based on Al and a
trophic control. Results showed that the mortality reached 57% for individuals exposed to 1125 pg L™
of Al, and the abalone growth significantly decreased for an Al concentration greater than 495 ug L.
At the highest exposure concentration, intake rate measurements revealed that the appetite of
abalones was affected, supported by the large increase of the conversion rate which was indicative of
a poor feed efficiency. The monitoring of metallic concentrations showed that H. tuberculata strongly
bioconcentrated Al relative to zinc. The diet did not appear to be the primary pathway for metal entry.
Concentrations that significantly impacted abalone growth and survival during the experiment were
higher than those found in natural environment, but the bioconcentration of Al into the tissues of a

primary consumer such as abalone may be a potential pathway for Al to enter food webs.

Keywords: galvanic anode, aluminium, Haliotis tuberculata, abalone, bioaccumulation

1. Introduction

Marine ecosystems, and particularly coastal and estuarine environments, are under pressure
due to human activities. Since the beginning of the industrial period, the coastline anthropisation has

dramatically accelerated, generating inputs of diverse substances such as metals, directly or indirectly
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into environment. The seawater is a highly corrosive environment and it is common to apply corrosion
protection systems on immersed metal structures such as cathodic protection by impressed current
(ICCP) or by galvanic anodes (GACP). These latest are preferred for several reasons including an easy
installation and less maintenance (Roche, 2015; Roy, 1968). The GACP consists of controlling the
corrosion of a metal surface by means of an anode, of which electrochemical potential is lower than
that of the structure to be protected (Guibert, 2009). The anodes are metallic alloys composed in
majority by one metal, aluminium (Al) or zinc (Zn) and trace concentrations of other elements. Al is
preferred over Zn, due to its high current capacity, low specific weight as well as a high thermal and
electrical conductivity and the use of aluminium-based galvanic anodes for cathodic protection of
metal structures has been practiced since the early 1960s (Roy, 1968; Shibli et al., 2007). Reactions of
oxidation occur with the dissolution of the anodes and induce the release in seawaters of the metals
that compose them. Throughout their lifetime, the anodes thus contribute to the release of Al and Zn
but also toxicologically important trace elements such as cadmium and lead (Reese et al., 2020). If
anodes are usually installed on all types of immersed metal structures (boat hulls and in harbors), their
contribution to an enrichment of metals in the marine environment was extended to the growing
settlements of offshore wind farms. If we consider a wind farm offshore of about 75 wind turbines,
aluminium-based galvanic anodes can represent a mass of about 15 tons per foundation, which
corresponds to an estimated transfer of metals into water of 105 kg day or around 45 tons of Al and

2 tons of Zn per year (Kirchgeorg et al., 2018).

Overall, the contribution of aluminium-based galvanic anodes to metal concentrations in
marine waters has been reported to be limited to confined areas presenting low hydrodynamic
conditions and low depths, where aggregation of corrosion products were observed in surface of
sediments located only at proximity of the anodes (Caplat et al., 2020; Deborde et al., 2015). In these
particular conditions, it has been shown that the sediments were more enriched by Zn than Al (Caplat
et al., 2020). This result contrasts with the abundance of Al in the anode composition and may suggest
a potentially toxic effect on benthic organisms in relation to the fate of Zn released from the

aluminium-based galvanic anodes.

If some studies related the Al effect on some marine organisms (Gillmore et al., 2016; Golding
et al., 2015; Harford et al., 2011), authors focused on the acute toxicity of Al with bioassays performed
from Al salt solutions (often Al chloride). Recently, Bell et al (2020) investigated the effect of galvanic
anodes during acute exposures on an amphipod species, Corophium volutator, a diatom,
Phaeodactylum tricornutum, and a bacterium, Aliivibrio fischeri, but without considering the
dissolution of the anode from the electrochemical reactions involved in real conditions. Further

research is thus needed to assess the chronic impact of galvanic anodes on marine organisms.
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The main objective of our study was to examine in conditions closed to in situ, the chronic toxicity
of metals released from an aluminium-based galvanic anode on juvenile abalone, Haliotis tuberculata
(Linnaeus, 1758). The abalone is a grazing gastropod that feeds on various macroalgae and
preferentially on the red alga Palmaria palmata. Besides their ecologically importance as primary
consumers, abalones are economically important since they are widely consumed in Asian countries,
and among the most studied models as marine gastropods in ecotoxicological studies (Bryan et al.,
1977; Huang et al., 2010; Liu et al., 2011; Minguez et al., 2014; Mottin et al., 2010). Several studies
have already investigated the bioaccumulation of metals by abalone which appears to be a sensitive
organism (Guo et al., 1998; Huang et al., 2010; Skinner et al., 2004; Torres et al., 2020), but none has
ever considered the bioaccumulation of aluminium, leading to the choice of Haliotis tuberculata for
this experiment. Juvenile abalones (around 1 year for 20.2 + 0.1 mm) were exposed for 12 weeks to 6
experimental conditions using an electrochemical device reproducing the dissolution of an aluminium-
based galvanic anode in a marine environment. The 6 conditions tested were: a control, a trophic
control (non-contaminated water + contaminated algae), and 4 increasing concentrations of
aluminium-based galvanic anode degradation products. After 12 weeks of exposure, all the surviving
individuals were exposed for a further 4 weeks in natural seawater for a decontamination phase. Every
4 weeks, ingestion rate is calculated, and the abalone were measured and weighed in order to calculate
several indices such as growth rate and conversion rate. Finally, the bioaccumulation of the different
metals constituting the galvanic anode was measured in the whole tissues of abalones but also in algae

used to feed the abalones in order to study the involvement of feed in the bioaccumulation processes.
2. Materials and Methods

2.1.Biological materials

The abalone, Haliotis tuberculata

The experiment was performed on abalones from the France Haliotis farm located in
Plouguerneau (Brittany, France). They averaged 20.2 + 0.1 mm in shell length (around 1 year). After an
acclimatization period of 7 weeks, the 630 abalones were separated into groups of 35 individuals
homogeneous in size (ANOVA, p > 0.05), each group placed in 20 L tanks for 16 weeks (12 weeks of
exposure and 4 weeks of decontamination phase). In order to carry out growth measurements,
abalones were individually marked with varnish on the shell (circular mark) after being dried. The
animals were fed once a week with the red alga Palmaria palmata. Five ingestion control tanks
containing water and contaminated algae at different concentrations were also used to determine the

amount of naturally degraded algae in an abalone-free environment.
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The red algae, Palmaria palmata

The algae for the abalone feed were harvested along the west coast of Cotentin (Normandy,
France) every month. The algae were conditioned for one week in separate tanks of 250 L with the
same metallic concentrations as the abalone exposure tanks before being distributed to animals
(70 g/abalone tank). Abalones of the trophic control, which were in uncontaminated water, were fed
with algae exposed to condition C2 (described below). A quantity of algae (28 + 8 g) was collected every

month to monitor metallic concentrations in Palmaria palmata.

2.2.Experimental device

All experiments were realized at Blainville-sur-mer (west coast of Normandy, France) in the
experimental center « Synergie mer et littoral » (SMEL), in a thermoregulated room (16°C) with a

supply of natural sea water passed through a sand filter.

A total of 6 seawater conditions based on total Al concentration determination were tested:
control (C), trophic control (TC), 74.7 + 5.7 pg L'*(C1), 165.5 + 11.3 pg L'} (C2), 494.9 + 51.3 pg L (C3)
and 1124.5 + 205.0 pg L (C4) each in triplicate, leading to a total of 18 tanks. We targeted theses
concentrations because the lowest was near from concentrations measured in polluted sites and the
others allowed the study of effects on organisms. All tanks were equipped with a bubbling system and
the water was renewed 3 times a week by siphoning. Physicochemical parameters were daily
controlled and remained stable between the different conditions throughout the experiment:

temperature of 16.4 + 0.05 °C, salinity of 34.0 £ 0.1 %o, and pH of 8.00 + 0.02.

2.3.Electrochemical device

An electrochemical experimental device with natural seawater was settled to simulate the
dissolution of an aluminium-based galvanic anode (GACP) in order to obtain a transfer of metals with
the same chemical speciation as in the marine environment. The device was equipped with a saturated
calomel electrode (SCE), a platinum-titanium alloy counter electrode (CE) and an Al anode (Al Beral5,
Bac Corrosion® Control) immersed in a single tank. The assembly was electrically connected to a
galvanostat (Amel, 2049 model) as already described in other publications (Caplat et al., 2010). The
water was agitated by an air diffuser. The galvanic anode was composed of seven elements (Al, Zn, Fe,
Si, In, Mn and Cu) with the mass percentages of each metal given by the supplier: 93.2 % to 97.1 % for
Al, 2.5 % to 6.5 % for Zn, 0.13 % max for Fe, 0.1 % max for Si, 0.01 % to 0.03 % for In, 0.01 % max and
0.006 % max for Mn and Cu, respectively. In order to accelerate the dissolution of the anode, it was
submitted to a controlled electric current of 200 mA over a period of 22 hours. The operating time of

the galvanostat was controlled by a programmer.
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Each day, every 20 L tanks were emptied, rinsed and filled with natural seawater contaminated
by the stock solution. After 22 hours, the seawater solution was collected at a high concentration of
anode degradation products ([Al] = 7,624 + 656 pg L'}, [Zn] =357 + 36 pg L). Dilutions were made with

seawater 3 times a week in the different exposure tanks to reach the target concentrations.

2.4.Measures of metallic concentrations in water and in biota

Every week, seawater samples were collected to monitor the total concentrations of Al and Zn
by atomic absorption spectrometry (AAS). Al was analyzed by a Zeeman Atomic Absorption
Spectrometer Z-AAS (AA240Z — Varian) equipped with a graphite tube atomizer (FTA 120, Varian) and
a programmable sample dispenser (PSD 120, Varian). Analyzes were performed with a matrix modifier
solution (2 g L' of Mg (NOs),) and a temperature program developed for the seawater matrix. Each
digested sample was analyzed 4 times, and the mean of values was used for evaluation. Zn was
analysed by atomic absorption spectrometry in an air—acetylene flame (F-AAS, Varian AA240F). Non-
specific absorptions were corrected with a deuterium lamp. Each sample was analyzed in triplicate,
and mean values were used for evaluation. The limit of detection (DL) was defined as three times
standard deviation (SD) of blank analyses. ADL of 3.1 ug L™ (n=30) and of 6.6 ug L™ (n = 45) were given

for Zn and Al, respectively.

Five abalones were collected in each tank (3 x 5 individuals per condition of concentration) to
monitor metallic concentrations in all tissues at TO, 4 weeks, 8 weeks, 12 weeks and 16 weeks. The
total visceral mass was weighed and then placed in an oven at 80°C to dehydrate the samples. Algae
were also analysed to monitor metallic concentrations. Once removed from the contaminated water,
the algae were rinsed with natural uncontaminated seawater before being placed in the incubator at
80°C for dehydration. Samples were then crushed with Teflon balls and mineralized using a microwave
digestion technique. Around 0.2000 * 0.0010 g of tissues were exactly weighed and transferred to
Teflon Microwave bomb containing 10 mL of nitric acid (69% VWR - AnalR NORMAPUR) and placed in
a microwave oven (Berghof®, MWS-2) under controlled temperature and power (200 °C, 1000 W). The
digested solution was transferred to labelled bottles adding ultrapure water to 50 mL final volume and
stored at 4°C up to metal analyses. Total concentrations of several elements (Al, Ag, As, Ca, Cd, Cu, Fe,
In, K, Mg, Mn, Ni, Pb and Zn) were measured by inductively coupled plasma atomic emission
spectroscopy (ICP-AES, Vista MPX, Agilent Technologies Santa Clara, USA). Results were expressed in
ug L't for seawaters and in pg g dry weight (dw) for abalones and algae. To assess the quality of the
biota treatment procedure, a standard reference material SRM NIST-1566b oyster’s tissue (National
Institute of Standards and Technology, Gaithersburg, MD, USA) was analyzed at the same time as
samples. The relative errors were less than 10% for all metal concentrations recorded in both standard

reference materials, excepted for Pb and Al concentrations which were ranged between 10% and 40%.
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Bioconcentration factors (BCFs) were used to assess the capacity of organisms to accumulate Al and
Zn taking into consideration all pathways as contaminated water and food (Adams et al., 2000). BCFs

were calculated as the following ratio:

metal concentration in the organism (mg kg=1fw)

BCF =

metal concentration in water (mg L™1)

The metal concentration in abalones in fresh weight (fw) was calculated from the average water
content of the abalones. For the algae, BCFs have been calculated from the average metal

concentration of all algae used during the experimentation.

Biomagnification factors (BMFs) were used to assess the transfer of Al and Zn from algae to abalones

(Gray, 2002). BMFs were calculated as the following ratio:

BME = metal concentration in abalones (mg kg~ fw)

metal concentration in algaes (mg kg=1 fw)

The metal concentration in abalones and algae in fresh weight (fw) was calculated from the average

water content of the abalones and algae.

2.5.Mortality and growth assessment

The health status of abalones was daily checked to remove dead individuals and calculate
mortality rates. TLso, time at which mortality reaches 50%, have been calculated from cumulated
mortality according time. When cumulated mortality reached 50%, the number of weeks was recorded

to determine the TLso.

At each study date, all the individuals were dried with paper towel and then weighed (to the
nearest 0.01 g) and measured (to the nearest 0.01 mm). These data were used to calculate the growth
of abalones through the weight growth rate (WGR in % d*) and the linear growth of the shell (LG in
mm d!) determined as follows:

1
WGR AN 1 100
=|{=] - X
(w)
fL — iL
t
With iW = initial weight (g), fW = final weight (g), iL = initial length (mm), fL = final length (mm), t =

LG =

duration of experimentation (days).

2.6.Intake rate and conversion rate assessment

Every week, the remaining algae from each tank was collected in a sieve, drained with a salad

spinner and weighed. The intake rate (IR in g of feed. ind*day), and the conversion rate (CR in g of
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feed intake. g of fresh weight increase™) were calculated after the 12 weeks of experimentation as

follows:
iW—fW) — Td
IR=(1 )
nxt
iW—fW) —Td
CR=(1 g)

With iW = the total weight of initial algae supplied (in g), fW = the final weight of algae
remaining in the tanks (in g), Td = the total weight of algae degraded in the ingestion controls (in g), n
=the number of individuals considered over the 12 weeks, t = the duration of the experiment (in days)

and g = The average weight increase of abalone between T0 and the 12" week (in g).

2.7.Statistical analyses

Statistical analyses were carried out with R studio software version 3.6.3. The normality of the data
was tested with the Shapiro-Wilk test and the homogeneity of variances with a Bartlett test. In the
case where the data verified these hypotheses, an analysis of variance (ANOVA) followed by a Tukey
post-hoc test was performed to compare the parameters. If the data did not follow a normal
distribution and/or homoscedasticity, a non-parametric Kruskal-Wallis (KW) test followed by Dunn's
test was used. Differences were considered significant at p-value < 0.05. All results were presented as
mean = SEM (Standard Error of the Mean). In order to calculate various ECx values, we realised non-
linear regressions (using the Hill equation) through the Excel® macro REGTOX (Vindimian, 2012). For
each dose response curve, the ECio, ECy, and ECso of weight growth rate and linear growth were
calculated using the Al concentrations measured in the water during the exposure and Al

concentrations measured in abalones "tissues after 12 weeks of exposure.
3. Results

3.1.Metallic concentrations in waters and abalones and bioconcentration

factors

The mean of Al and Zn concentrations effectively measured in seawaters exposed to Al-based anode

and prepared in the 5 conditions of tanks are presented in Table XII.

-135-



-1
Table XIl : Aluminium and zinc concentrations measured in water (ug L + SEM) during the exposure period for
the different conditions.

Conditions Control C1 Cc2 C3 C4
-1
(Mg L)
Aluminium 10.1+3.0 747 +57 165.5+11.3 4949 +51.3 1124.5 + 205.0
Zinc 11.2+0.6 14.2+0.6 16.4 + 0.8 265+25 46.9+8.8

Before the start of exposure, the basal value of Al content in abalone was 33.7 + 4.1 mg kg™
dw and that of Zn about 195.3 + 29.8 mg kg dw (Figure 36). As soon as 4 weeks, the results showed a
clear increase in the average amount of Al recorded accumulated in abalone tissues in relation to the
different concentrations (Figure 36A). Indeed, it was 48 times higher in condition C4 (2,390.4 + 211.2
mg kg?) than in the control (49.9 + 13.3 mg kg) after 4 weeks of exposure (ANOVA, p < 0.05).
Moreover, it can also be noticed that abalone from the TC condition (164.2 + 39.1 mg kg™!) incorporated
significantly more Al into their tissues compared to those from the control condition (ANOVA, p < 0.05).
During the decontamination phase, the Al level significantly decreased in tissues of abalones exposed
to all conditions; this decrease reached 85% for the C3 concentration. In the same time, the Zn
concentrations (Figure 36B) varied considerably less than the Al concentration throughout the
exposure. Before the depuration period (12 weeks), only the abalones exposed to condition C3 and C4

showed a significantly higher Zn concentration compared to the control (ANOVA, p < 0.05).
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Figure 36 : Concentrations of aluminium (A) and zinc (B) in abalones for the 12 weeks of exposure and 4 weeks

-1

of decontamination under the 6 experimental conditions. Metals levels are expressed as mg kg of flesh (mean
values + SEM, n=3). The significance of data is presented for each date compared to the control. For each time
exposure, a letter common to two conditions indicates that there is no significant difference between them.
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Figure 37 shows the evolution of BCF values related to Al and Zn over time under the different
experimental conditions. At the start of the exposure, the Al BCF was 902 + 109. At 4 weeks, Al
concentration in water was below the limit of detection for the abalones under control and TC
conditions, as the result BCF could not be calculated. Few differences were found between the
different conditions, except during the decontamination period when BCF increased significantly from
164 + 41 for the control to 2,462 + 230 for C3 condition. Between the 8" and 12" week, there was a
significant increase for BCF value of TC condition (ANOVA, p < 0.05), other values remained stable over
time (ANOVA, p > 0.05). For Zn, at the start of the exposure, the bioconcentration factor was
5,223 + 18. During the 4™ and 8" week, BCF values of animals under C and TC conditions were
significantly higher than values recorded for C4 condition. Throughout the exposure, BCFs values
significantly decreased by 50 % for the control and by 45 % for C1. During the decontamination period,
there was no significant difference between conditions (ANOVA, p > 0.05). Supplementary data 6

summarises the specific concentrations and BCFs of Al and Zn in abalones during exposure.
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Figure 37 : Bioconcentration factors of aluminium (A) and zinc (B) in abalones for the 16 weeks of exposure (12
weeks of exposure and 4 weeks of decontamination) under the 6 experimental conditions (mean values + SEM,
n=3). The significance of data is presented for each date compared to the control. For each time exposure, a
letter common to two conditions indicates that there is no significant difference between them.

Except for Zn and Al, the concentrations of the other elements analyzed in abalones (i.e. Ag, As,
Ca, Cd, Cu, Fe, K, Mg, Mn, Ni, Pb) did not show significant variations (ANOVA, p > 0.05). The
biomagnification factor (BMF) of Al and Zn in the trophic control condition was also calculated in
abalones using the metal content in the algae. After 8 weeks of exposure, BMF for Al was 0.17 + 0.04
for the control, 0.13 + 0.01 for the trophic control and 2.17 + 0.18 for the C4 condition (KW, p < 0.05).

Concerning Zn, after 8 weeks of exposure, BMF did not show significant differences (KW, p > 0.05).
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3.2.Metallic concentrations in Palmaria palmata

The concentration for Al and Zn and BCFs in the algae Palmaria palmata under the 6 experimental
conditions after two weeks of exposure are presented in supplementary data 7. Al concentrations in
algae significantly increased from 310.6 + 54.7 mg kg™ for the control to 2,281 + 372 mg kg* for C3
condition (KW, p < 0.05). In the same time, Zn concentrations in the algae significantly increased from

C3 (156.8 + 25.6 mg kg!) compared to the control (39.6 + 1.6 mg kgl).

3.3.Mortality rates

After 12 weeks of exposure, mortality rate for the C4 condition was significantly different from
other conditions and reached 57 %. The values allow to establish a TLso of 11.5 weeks. For other

conditions, mortality rate averaged 3%.

3.4.Growth, intake rate and conversion rate

The concentration of the anode degradation products significantly influenced the weight
growth (WGR) and the linear growth (LG) (ANOVA, p < 0.05) after 12 weeks of the experiment (Figure
38A and 38B). In both cases, the values decreased when concentrations increased. The WGR decreased
by 33% between the control and C3, from 1.26 + 0.03 % to 0.85 *+ 0.06 %j* whereas for condition C4,
the weight growth rate decreased by 80%, from 1.26 +0.03 % " to 0.26 + 0.14 %j ~*. Regarding the LG,
effects were also significant from concentration C3 onwards with a 30% decrease observed compared
to the control, and a 70% drop for concentration C4. For the trophic control, we did not observe a
significant difference in abalones’ growth (ANOVA, p > 0.05). ECso of WGR and LG were evaluated to
1,690.7 pg L'rand 2,007.6 ug L respectively based on Al concentrations in water (Table XlII). On the
other hand, the ECso were respectively about 702.6 mg kg! and 762.7 mg kg?! based on Al
concentrations in abalones’ tissues.

Table XIII : Ecotoxicological parameters of the weight growth rate and the linear growth calculated in juveniles
H. tuberculata using the Al concentrations measured in the water during the exposure and Al concentrations

measured in abalones “tissues after 12 weeks of exposure. ECx = effective concentration (in ug L™t or in mg kg?)
which induced an effect of X% on the population (10- 50%).

Al concentration in water (ug L'1) Al concentration in abalone (mg kg1)

Weight growth rate Linear growth Weight growth rate Linear growth
ECip 309.8 217.7 167.3 103.7
ECyp 442.8 494.2 284.1 216.6
ECsp 1690.7 2007.6 702.6 762.7
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The intake rate (IR) and conversion rate (CR) significantly varied according to the
concentrations tested (Figure 38C and 38D). The IR decreased with increasing concentrations; it was
about 0.16 + 0.01 g of feed. indday? for the control, 0.12 + 0.01 g of feed. ind*day™ for the C3
condition and 0.08 + 0.001 g of feed. indday™ for the C4 condition. On the other hand, the IR for the
trophic control was significantly higher, about 0.16 + 0.01 g of feed. ind*day™. In contrast, the CR
increased and reached a value of 11.1 + 1.1 g of feed intake. g of fresh weight increase™ for the C4
condition. There was no significant difference (KW, p > 0.05) between the values of the other
conditions and the control, which range from 5.76 + 0.03 to 7.23 + 0.25 g of feed intake. g of fresh

weight increase™.
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Figure 38 : Evolution of the average weight growth rate (in % d! + SEM) (A), the average linear growth (in mm
d!+ SEM) (B), the average intake rate (IR in g feed intake individual™® day?) (C), and the average conversion rate
(CR in g feed intake® g of fresh weight gain™!) (D) of abalones after 12 weeks of exposure according to the
experimental conditions. A letter common to two conditions indicates that there is no significant difference
between them.
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3.5.Depigmentation phenomenon

We also observed depigmentation at the foot of some abalone in concentrations C3 and C4. This
phenomenon appeared at the end of the contamination phase when some individuals had the middle

and the border of the foot completely depigmented (Figure 39).

F Normal appearance

of the foot

Depigmentation

darea

Control (o]

Figure 39 : Depigmentation phenomenon observed in abalones for the C4 condition after 12 weeks of exposure
compared to an abalone from the control group.

4. Discussion

As shown in previous studies, the toxicity of aluminum salts cannot be extended to the toxicity of
aluminum-based galvanic anodes because of the cocktail effect of the metals and the difference in
bioavailability of the chemical species to organisms (Caplat et al., 2010). To our knowledge, the present
study is the first one to focus on the chronic impact of an aluminium-based galvanic anode on a

gastropod, the abalone H. tuberculata.

Results of metallic concentration monitoring confirmed that abalones differently assimilated the
principal constituents (Al and Zn) of the galvanic anode. A previous study showed that Zn
concentrations in the tissues of H. tuberculata collected in the English Channel were less variable than
those of other metals, particularly in muscles (Bryan et al., 1977). Zn concentration in the foot, viscera
and digestive gland varied from 28 to 656 mg kg depending on the sampling site. Analyses of 12 trace
metals in different organs of Haliotis rubra from two sites in Victoria, Australia revealed that Al was
below the detection limits of the instrumental techniques used which were 1 mg kg* (Skinner et al.,
2004). Zn concentrations for wild populations were higher than those measured for cultivated
abalones, and ranged from 8 to 13 mg kgl depending on the site. These authors found that copper and
Zn concentrations decreased with increasing abalone length. In the present study, metals basals values
were higher but that confirmed the Zn/Al ratio in abalone tissues. After only 4 weeks of exposure, our
results showed a clear increase in the average concentration of Al in abalone tissues compared to the

control individuals, 20 times higher for C3 concentration and 48 times higher for C4 concentration.
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From 8 weeks of exposure, Al levels remained almost unchanged, probably suggesting an equilibrium
between metal entry and detoxification mechanisms (Gupta and Singh, 2011). Zn concentrations
showed a different profile, after 8 weeks of exposure, a decrease in levels of approximately 30% was
observed for all conditions suggesting that the abalones had already reached the maximum of Zn
concentrations at the beginning of the exposure, and were therefore in the process of detoxification.
At the end of the decontamination phase, only Al concentrations in abalone drastically dropped for all
exposure conditions, suggesting that abalones were able to depure this metal from their tissues once
in an uncontaminated water. Only the C4 concentration, induced a significant mortality rate (57%),
indicating that abalones were largely affected by this high concentration after 12 weeks of exposure
whereas for the concentrations less than or equal to 495 pg L™ of Al, concentrations significantly higher
than those found in the environment, the mortality rate did not exceed 3%. Indeed, in coastal waters,
total Al concentrations commonly vary from 0.1 to 40 ug L' but in heavily polluted ports much higher
concentrations have already been reported as on the Egyptian coast (106 ug L) (Abdel Ghani, 2015),
on the northern coast of Chile (132 pg L) (Valdés et al., 2011), or in Port Botany (151 pg L?) (Jahan
and Strezov, 2017) which is close to our C2 and C1 conditions. Considering that ECio and ECy as
equivalent to No Observed Effect Concentration (NOEC), and Lowest Observed Effect Concentration
(LOEC) (OECD 201, 2006), the most polluted sites would not cause any direct effet on the growth of
abalones (EC10-309.8 pug L'*for WGR, EC10-217.7 pg L't for LG). Nevertheless, it is significant to mention
that an extreme concentration of 1,170 pg L has already been reported in the port of Yamba in
Australia, where the authors found an average concentration as high as 224 pg L? (Jahan and Strezov,
2017). For such concentration, we can expect significant effects in abalone that are close to what we

observed for conditions C3 and C4 in our experimental conditions.

It is important to keep in mind that the degradation of galvanic anodes is a cocktail of metals and
it is difficult to determine the origin of the toxicity, which may be attributed to a synergic effect
between aluminum and zinc. From this, we can deduce that the tolerance limit of a young abalone to
the metals released from the anode is between C3 ([Al] = 495 pug L?, [Zn] = 26.5 pg L) and C4 ([Al] =

1124 pg L?, [Zn] = 46.9 pg L) in our experimental conditions.

Bioavailability of Al and therefore its toxicity essentially depends on its chemical speciation
(Gagnon and Turcotte, 2007). Al speciation and solubility are dependent on a large range of
environmental parameters including pH, temperature, dissolved organic carbon content and the
presence of many ligands (Gensemer and Playle, 1999). In the marine environment (pH ~8), Al
speciation is dominated by the soluble aluminate ion AI(OH), and by the neutral insoluble Al
hydroxide AL(OH )5 (Tria et al., 2007). Golding et al. (2015), and Angel et al. (2016) have reported that

the solubility of Al depends of its concentration level with a solubity limit of 500 pg L and a solution
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which should be dominated by the soluble form AI(OH);. Between 500 pg L and 1,000 pg L the
solution would be divided in dissolved and particulate Al hydroxide (AL(OH)3) and above 1,000 pg L*,
particulate Al would become dominant. Zn could also be found in different forms: divalent ionic (Zn?*),
hydrated ions (Zn(H,0)?*), Zn complexed by organic ligands (fulvic and humic acids). In the marine
environment, approximately 64% of the total release of Zn is recovered as the free ion Zn?*, 14% is
complexed with chloride (ZnCl,), 10% with carbonate (ZnC053), 6% with hydroxide (Zn(OH),), 5%
with sulfate (ZnS0,) and 1% with bicarbonate (ZnHCOs") (Stanley Jr and Byrne, 1990). For a pH of 8.1,
the dissolved limit for Zn has been evaluated at 1,160 pg L'* ug which is slightly higher than the value

for the Al (Rousseau et al., 2009).

All organisms naturally accumulate metals without suffering any adverse effects up to a defined
level; some elements are essential for biological functions (such as Zn) and are therefore subject to
homeostatic regulation (Adams et al., 2000). However, for non-essential metals such as Al, there is not
necessarily a regulatory mechanism (McGeer et al., 2003). Zn is an essential trace element for the
functioning of many cellular processes, but in excess it is toxic and generates ROS that damage the
organism (Boyden et al., 1975; Mottin et al., 2012; Sies, 1986). For a marine organism, a metal can
become available by two major ways: dissolved uptake, which requires no energy investment; and the
ingestion of particulates associated with food which become available to abalones. Absorption of Al
by dissolution in various forms can be effected by different routes including paracellular transport,
transcellular transport, active transport, ion channels and adsorptive or receptor-mediated
endocytosis (Exley and Mold, 2015). BCF measures the ability of an organism to accumulate an element
in its tissues regarding the concentration of that element in the water (McGeer et al., 2003). It is
important to take into consideration that in natural aquatic environments, contaminants adsorb more
onto suspended organic matter, but low amount of dissolved or suspended organic matter occurring
in controlled conditions (in relation to decantation and sand filtration processes), can increase the
levels of contaminants to which the organisms are exposed. H. tuberculata lives in the low levels of the
intertidal zone, in rocky environments where it hides in crevices. Unlike bivalves that feed by filtering
and absorbing large volumes of water, the abalone is a macroalgal grazer. This difference in feeding
mode may potentially change the mechanisms involved in contaminant entry processes in abalone. It
was this initial hypothesis that led this study to add the trophic control (TC) condition by feeding
abalone with algae that had assimilated the metals released from aluminium-based galvanic anode.
Results were of particular interest as it was found that after 4 weeks of exposure, abalone from the TC
condition incorporated significantly more Al than those from the control condition. For Zn, levels of
the TC condition were not significantly higher than the control but concentrations (63.6 mg kg) were

of the same order as in condition C2 (60.4 mg kg). These results confirm that Al and Zn are equally
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incorporated by the trophic pathway. A study in a close species, Haliotis diversicolor, showed that
under natural conditions, Ag, Cd and Hg (non-essential metals) accumulated more through the diet
during an exposure of 3 hours (Huang et al., 2008). Biokinetic measurements of these toxic metals
indicated that they were highly assimilated by abalones from ingested macroalgae. These metals also
had a higher potential for biomagnification due to their high dietary assimilation. Dietary uptake is the
dominant route for these elements but in our study, the dominant contamination pathway for Al
appears to be the exposure medium as illustrated by measuring the BMF after 4 weeks of exposure for
the trophic control (0.12 + 0.03) which showed no significant difference from the control (0.24 + 0.07).
In another study, exposure to Zn showed that Haliotis discus hannai had a low Zn accumulation
potential (Guo et al., 2013). The incoming Zn was mainly deposited in the viscera. Furthermore, the
authors did not find any impact on growth at a concentration of 300 pg L™ (ZnCl,) but the significant
metallothionein induction indicated that this species could efficiently detoxify the bioaccumulated
metal (Guo et al., 2013). As a trace essential element, Zn appears to be more incorporated by the diet
in the present study as shown by the increase of the BMF after 8 weeks of exposure for the trophic
control (BMF of 3.8 £ 0.1) compared to the control (BMF of 3.0 £ 0.2); despite this increase there was
a non-significant increase in Zn concentrations in abalones for the trophic condition compared to the

control.

Results of this study show different responses between abalone and the Pacific oyster Crassostrea
gigas exposed to the same anode in a previous study (Levallois et al.,, 2022). First, basal Al
concentrations in oysters (20 mg kg) were lower than in abalones (33.7 mg kg) while basal Zn levels
in oysters were 3 times higher (672 mg kg?) than in abalones (195 mg kg?). In the present study, the
Al accumulation rate for the C3 concentration was 33 compared to TO whereas for a similar exposure
concentration to C3, it was only about 5,25 for oysters. Regarding Zn, the inverse trend was observed
as Zn concentrations were much higher and more gradual in the oyster. The Zn accumulation rate after
3 months of exposure was 4.09 compared to 0.81 in abalones showing that the young gastropod does
not bioaccumulate Zn in its tissues at all. Abalones regulated this metal in their tissues, resulting in a
Zn concentration decrease over the exposure period for all conditions. On the other hand, it is only
during the decontamination phase that the abalone eliminate the Al previously accumulated.
However, Al is not completely removed, because the accumulation rate for the C4 concentration at 16
weeks of exposure compared to TO is still 16.35, which may explain why there is an increase of Al BCF
at the end of exposure. This was not the case for oysters, which regulated Al during exposure, as
concentrations decreased in the tissues during the entire exposure period without a decontamination

phase. These first results of metals accumulation on two mollusc models show different inputs
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processes related to the metal, the Pacific oyster preferentially bioconcentrate Zn while abalone

preferentially bioconcentrate Al.

Our results of the different parameters reflecting the growth and nutrition of young abalones
under control conditions are in agreement with values found in a previous study focusing on the

importance of Palmaria palmata in the diet of H. tuberculata (Basuyaux et al., 2018). As shown in the

results, all parameters were significantly affected from 494.9 ug L of Al. The drop of the IR from
concentration C3 suggests that the appetite of abalones was affected. The slight increase of the IR for
the trophic control condition may be the result of a slight hormetic effect. It is common during
exposures that some physiological functions are stimulated at low concentrations before dropping
drastically at higher concentrations (Calabrese and Baldwin, 2001). This could be related to
overcompensation in response to disturbances as have already been shown in several bivalve species
during Zn exposure (Sauve et al., 2002). For healthy young abalones, a CR of 6 gi gpis considered to
be the standard (Basuyaux, 1997), which is in agreement with our results for the control condition
(5.76 gi gpl). A large increase of the CR at the C4 condition (11.1 gi gp?) is indicative of poor feed
efficiency. Exposure to the degradation products of galvanic anodes greatly affected the physiology of
abalones from C3 concentration. The abalone organism may be under excessive stress due to
contamination, involving energy in detoxification processes to the detriment of growth. Decreased
appetite and bioavailability of nutrients may also be the origin; once contaminated at high
concentrations, algae may be less attractive to abalone. Depigmentation phenomena observed on the
foot of some abalone exposed to the highest concentrations, attesting of a strong effect on the
physiology of gastropods. Similar phenomena have already been reported in literature, notably in
juveniles of Haliotis rufescens exposed to supersaturated oxygen, which showed depigmentation,
lethargy and swelling of the tissues (Elston, 1983). Depigmentation phenomena have also already been
observed in several Indian carp species in response to cadmium and Zn (40 pg L) alone and in
combinations (Rani et al., 2017). As the foot of abalones is in constant contact with the tank walls,
metals may be adsorbed in quantity by the molluscs. In the environment, such depigmentation can
affect the camouflage of abalone, resulting in increased predation pressure as an affected individual

would be more visible to predators.

Even if Al has no biological function, it has already been shown that it can substitute for essential
metals in some biochemical processes, as in the case of its complex with ATP and perhaps other
nucleotides where AIP* can replace Mg?* ions; it is also an effective and occasional competitor to Ca?*
and Fe**/Fe3* (Exley and House, 2011). To our knowledge, very few studies have investigated the
biological effects of aluminium-based galvanic anode on marine organisms. No acute toxicity of Al from

galvanic anodes was reported on the bacterium A. fischeri, low effects on algal growth on
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P. tricornutum and significant mortalities on the amphipod C. volutator were found but at a
concentration of 100 mg L which is not environmentally relevant (Bell et al., 2020). The global
conclusions of the authors indicated no direct environmental impact of galvanic anodes on the tested
organisms. Considering Al in all its forms, various CLso values have been reported in the bibliography:
3,000 pg L for the coral Acropora tenuis (Negri et al., 2011); 10 mg L for the copepod Nitocra spinipes
(Bengtsson, 1978) and 28 mg L in the sea urchin Heliocidaris turberculata (Golding et al., 2015).
Nevertheless, it is important to consider that the different chemical species of Al influence its
bioavailability and therefore its toxicity for marine organisms, as demonstrated by Caplat et al (2010)
who compared the biological effects of Al and Zn released from galvanic anodes to their conventional
sulphate salt. The study involved exposed embryos and sperms of the sea urchin, Paracentrotus lividus,
with developmental abnormalities, fertilization rate and mitotic abnormalities as biomarkers. The
results showed that Al and Zn from the dissolution of the galvanic anode were less toxic than sulphate
salts. The use of Al salts is consequently not the right solution to assess the ecotoxicological effects of
galvanic anodes on marine organisms which is why it is necessary to study the effect of GACP more

specifically.

In contrast to Al, Zn is an essential trace element for the regulation of many cellular processes
(Watanabe et al., 1997). One of the few studies on zinc-based galvanic anodes indicated that oysters
C. gigas were sensitive to acute Zn toxicity (10.2 + 1.2 mg L?), 81.8% of the oysters died at the end of
the short-term assay, but the bivalves were only moderately affected by chronic Zn exposure (0.53 +
0.04 mg L) (Mottin et al., 2012). In vitro exposure of abalone H. tuberculata hemocytes to ZnCl,
demonstrated a decrease in cell viability as well as morphological and physiological changes in cells at
a concentration of 6,538 pg L™* (Mottin et al., 2010). A study on young abalones of the species Haliotis
discus hannai concluded that the minimum requirement for dietary Zn was 16-18 mg kg from ZnMet
against 35 mg kg from ZnSO,4 because its bioavailability was lower for juvenile abalone (Tan and Mai,
2001). These concentrations were higher compared to the environmental concentration of Zn. In the
present study, the Zn concentration in water reached a maximum of 47 ug L. Referring to the
recommendations of Tan and Mail (2001) on a closely related species, the Zn concentrations in the
algae fed to abalone in the control condition (39 mg kg?) are sufficient for optimal growth. These Zn
concentrations increased to 193 mg kg for the algae in condition C4 indicating that just by feeding,
the amount of Zn provided to abalones is much higher than their requirements. Bioconcentration
results obtained suggest that Al is more important as a cause of the observed biological effects but the

metal cocktail effects should be taken into consideration in further study.
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5. Conclusion

The uptake by abalone of Al and Zn from the degradation of an aluminium-based galvanic
anode is very different. Abalone regulated Zn in their tissues leading to a decrease of the
concentrations in their tissues during the exposure period while a clear increase in Al concentrations
in abalone tissues was recorded in relation to the different exposure concentrations. Only the highest
concentration tested resulted in significant mortality and we did not observe any significant difference
between the other conditions more closed to the in situ Al concentrations. Results showed a significant
decrease in ingestion rate and growth as well as depigmentation phenomena in the abalones from an
Al concentration of 495 ug L' and the ECs for weight and linear growth were estimated at 1,690.7 ug
L'*and 2,007.6 pg L?, respectively. In view of the environmental concentrations, the degradation
products of aluminium-based galvanic anodes do not appear to present a direct risk to H. tuberculata.
In order to estimate the global environmental risk of galvanic anodes, it is necessary to consider other
species and other stages of development. In a future study, it could be also interesting to focus on
older abalones which may be more resistant but some physiological processes (i.e. reproduction) may
be affected. Moreover, the literature generally shows that the larval stages of molluscs are more
sensitive than juveniles. Growth restriction caused by a contaminant leads to a prolongation of the
pelagic life of the larvae and therefore an increase in the risk of predation, disease and dispersal,
resulting in reduced population recruitment. In addition, galvanic anodes will be used more and more
in the next few years, particularly on offshore wind farms and in port structures. This could modify
basal level of metal concentrations (such as Al and Zn) in waters, especially in ports or in closed areas

with low water circulation.
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Supplementary data 6 : Concentrations and bioconcentration factors of aluminium and zinc in abalones for the
16 weeks of exposure under the 6 experimental conditions. Metals levels are expressed as mg kg™ of flesh (mean
values * SEM, n=3). A letter common to two conditions indicates that there is no significant difference between
them. *Zn was high in abalones at the beginning of the experiment and it was probably brought in from the
animals prior to the experiment rather than being a tissue concentration based on control water Zn
concentration. This explains why the BCF was very high at TO.

Exposure conditions

Exposure time (weeks)

0 4 2 12 16
Control 490+12.3 2 17.7+5.08% 42.8+13.0 2 78+19%
Trophic control 164.2+39.18P 20.0+1.4% 91.4+8.4° 19.2+1.73¢
c1 141.3£23.1% 59.9+2.62 103.9+23.92 27.5+0.1%¢

Aluminium in abalones’ flesh (mg kg?) 33.7+4.083%

c2 320.7477.7%0 297.0436.03¢ 374513813 91.417.4%¢
c3 980.4+46.2 20 1128.9+80.0%¢ 1115.7 +68.0%¢ 171.2+16¢

c4 2390.4+211.2° 2987.4+461.1° 2089.4+381.3° 551.3
Control 4694+133920 3744+ 11400 548+136°2
Trophic control 5317+3592 8000+7362 673+6230
1 1372 +2243¢ 7024310 552 +127P 211545

BCF Aluminium 3020436430

c2 1917 +151°2 1013+1238P 1123 +114 3 6395451980
c3 872£41° 1252 £89 3 660+ 4030 8241+768°

ca 683+60° 964 +149 30 604 +7730 13434
Control 104.9+9.4° 67.5+840 525+4.1° 71.1+31°
Trophic control 100.3+11.2° 84.3+440 63.645.50¢ 65.2+2.9b
c1 99.9+13.7b 62.0+3.1b 53.6+10° 72.9+47b

Zincin abalones’ flesh (mg kg?) 195,27+29.75 2%

c2 99.1+1.6% 72.3:83b 60.4+2.25¢ 74.2+4.8Y
c3 127.2+8.6" 90.1+23" 86.9+57° 70.8+13"

c4 211.9+13.3% 153.1:9.6¢ 158.8+8.21 60.5
Control 6465+ 5815¢ 4158+516" 3235+2540¢ 1978+85"°
Trophic control 7149£797 " 6008£313°¢ 4536+397P 1838:81°
] c1 . 5575766 ¢ 345941730 2088+ 558 9¢ 20954+ 1360
BCF Zinc o 17848 + 6209 6022 +1252b¢ 34793080 2008+ 1155 10841298
c3 375242530 2658810 2563167 ° 1867 +349

c4 3517+221° 2541:159P 2635+138°¢ 1521
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Supplementary data 7 : Concentrations of aluminium (A) and zinc (B), and BCFs (C and D) in the algae Palmaria
palmata under the 6 experimental conditions after two weeks of exposure. Metals levels are expressed as mg
kg of flesh (mean values + SEM, n=7). A letter common to two conditions indicates that there is no significant
difference between them.
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Résultats majeurs

Les ormeaux exposés a la plus forte concentration de métaux libérés par
une anode galvanique a base d'aluminium (1 125 + 205 pg L' d'aluminium)
ont enregistré un taux de mortalité de 57%.

La croissance a diminué de maniére significative pour une concentration
d'aluminium supérieure a 495 + 52 g L. Les mesures du taux d'ingestion
ont montré que I'appétit des ormeaux était affecté, ce qui est corroboré
par la forte augmentation du taux de conversion qui est indicative une
mauvaise efficacité alimentaire.

Les résultats de la condition témoin trophique semblent indiquer que
I'alimentation n’est pas la principale voie d'entrée des métaux dans
I’organisme des ormeaux.

H. tuberculata a fortement bioconcentré I'aluminium par rapport au zinc
dont I’'entrée dans les organismes semble régulée, surtout lorsqu'ils ont été
exposés a la plus forte concentration

La physiologie des ormeaux n'a été affectée que pour des concentrations
supérieures a celles rencontrées dans I'environnement naturel.
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Article 4: Impact assessment of metals realeased by
aluminium-based galvanic anode on the physiology of the
abalone Haliotis tuberculata in a controlled environment

Cet article a fait I'objet d’'une soumission dans le journal Ecotoxicology

Résumé de la publication

En paralléle de I'expérimentation sur les ormeaux juvéniles, des ormeaux adultes ont
également été exposés aux métaux issus de la dissolution d’'une anode galvanique a base d’aluminium.
Les gastéropodes ont été exposés pendant 16 semaines (12 semaines d'exposition et 4 semaines de
phase de décontamination) a 6 conditions dont un contrdle, 4 concentrations basées sur I'aluminium
total (86, 425, 1096 et 3549 pg L) et un contrdle trophique tout comme I'expérimentation précédente.
L'impact des métaux a été étudié via des marqueurs individuels tels que la mortalité, le taux de
croissance pondéral, le taux de croissance linéaire, les taux d’ingestion et de conversion ainsi que
I'indice de condition. Dans un objectif de comparaison des modeéles ormeau et huitre, la méme batterie
de biomarqueurs a été mise en place avec notamment la numération hémocytaire, l'activité
phagocytaire des hémocytes, la production de ROS des hémocytes et le systéme lysosomal en ce qui
concerne I'immunité. De plus, les niveaux de glycogene, I'indice brix de I'hémolymphe, les teneurs en
MDA et en protéines dans la glande digestive et les branchies ont été quantifiés. Enfin, le stade de
gamétogenese pour les ormeaux des différentes conditions expérimentales a été vérifié au cours de
I’exposition a I'aide de I'observation de coupes histologiques. Les résultats ont révélé que I'anode a
base d'aluminium ne semble pas avoir d'effet sur I'état de santé des individus pour des concentrations
d’aluminium réalistes d’un point de vue environnemental. Cependant, des effets significatifs ont été
rapportés pour des concentrations d’aluminium 3 partir de 1 096 pg L'}, notamment en ce qui concerne
la croissance et le taux d’ingestion qui ont diminué significativement indiquant que I'appétit des
ormeaux pour l'algue Palmaria palmata a été affecté au cours de I'exposition. La forte augmentation
du taux de conversion pour les ormeaux exposés aux plus fortes concentrations est indicatrice de la
mauvaise efficacité alimentaire des gastéropodes. Les réserves énergétiques en glycogene et la
reproduction des ormeaux ont été perturbées par la contamination de I'anode galvanique. A partir de
57 jours d'exposition, il y a une diminution du MGI (indice gonadique moyen) des ormeaux exposés a

1 096 pg Lt et 3 550 pg LT d’aluminium. Ces résultats suggérent que l'exposition a de fortes
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concentrations de métaux libérés par I'anode galvanique a accéléré la gamétogenése des ormeaux ou
bien que les ormeaux aient résorbé leurs gametes afin de récupérer de |'énergie. Cette derniere
hypothese serait en accord avec la hausse de la teneur en glycogéne constatée aprées 85 jours chez les
ormeaux exposés a la plus forte concentration. Sans une accumulation d'énergie suffisante pendant le
temps d'exposition, les ormeaux pourraient avoir commencé a résorber leurs gametes afin
d'augmenter leurs réserves de glycogene. La diminution du nombre d'hémocytes suggéere également
que le systéeme immunitaire peut étre affecté, entrainant un affaiblissement de I'organisme. Au regard
des résultats des ormeaux de la condition trophique, I’alimentation de semble pas étre la principale
voie de contamination affectant les mollusques, ce qui est en accord avec les résultats déja rapportés

chez les ormeaux juvéniles.

-151-



Récapitulatif du protocole expérimental

Les Ormeaux sont nourris avec des algues
(Palmaria palmata) préalablement contaminées a
la méme concentration d’exposition

Mortalité, Croissance,
Indice de Condition

Dissolution d’une anode galvanique
Cocktail de métaux (Al + Zn) 6 conditions : 1 témoin + 4 [Al]+ 1 témoin trophique

Prélévement des hémocytes :

= * Numération hémocytaire

= Activité phagocytaire (cytométrie en flux)

*  Production des ROS (cytométrie en flux)

*  Systéme lysosomal (test de rétention du rouge neutre)

galvanostal

I Dosage de I'indice Brix de I'hémolymphe I

Dosage (lecteur microplaque) : Avancement de la gamétogenése (coupes
= MDA (kit) histologiques de la gonade)
* Protéines (Bradford)
*  Glycogeéne (kit)

T 113 jours
T0 T 29 jours T57 jours T 85 jours (phase de
décontamination)
24/03/21 22/04/21 20/05/21 17/06/21 15/07/21
Mortalité Vérifiée quotidiennement sur I'ensemble de la durée de I'exposition
. o Taux de croissance pondérale n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Biomarqueurs individuels
Taux de croissance linéaire n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Indice de Condition n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Biomarqueurs histologiques Avancement de la gamétogeneése n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Dosage du MDA n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
. o Dosage des protéines n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
Biomarqueurs biochimiques
Dosage du glycogéne n=8 n=8 n=8 n=8 n=8
Indice Brix n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Numeération hémocytaire n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
i . o Activité phagocytaire n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Biomargueurs immunitaires
Espéces réactives de I'oxygéne n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
Systeme lysosomal n=15 n=15 n=15 n=15 n=15
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Impact assessment of metals realeased by aluminium-based galvanic anode on the physiology of
the abalone Haliotis tuberculata in a controlled environment

Levallois Alexandre?, Laureen Nivelais?, Caplat Christelle!, Basuyaux Olivier?, Costil Katherine?,

Serpentini Antoine?

1 Biologie des Organismes et Ecosystémes Aquatiques (BOREA) Université de Caen Normandie
UNICAEN, Sorbonne Université, MNHN, UPMC Univ Paris 06, UA, CNRS 8067, IRD, Esplanade de la
paix, F-14032 Caen.

2Synergie Mer et littoral (SMEL), Zac de Blainville, F-50560 Blainville-sur-Mer.
Abstract:

In order to protect metal structures immersed in the sea from corrosion, the galvanic anode
cathodic protection system (GACP) is often applied. However, this association leads to a continuous
oxidation of the galvanic anode and therefore to a release of a metal cocktail in the forms of ions or
oxy-hydroxides. Therefore, the main objective of our study was to investigate the toxicity of elements
released from the dissolution of an aluminium-based galvanic anode (~95% Al, ~5% Zn, <0.1% for In,
Cu, Cd, Mn, Fe) on a grazing gastropod, the abalone Haliotis tuberculata. Gastropods were exposed for
16 weeks (12 weeks of exposure and 4 weeks of decontamination phase) to 6 conditions including a
control, 4 concentrations based on total aluminium level (86, 425, 1,096 and 3,549 pg L) and a trophic
control, corresponding to abalones placed in non-contaminated natural seawater but fed with
contaminated algae. The effects of metals on growth, glycogen levels, brix index of hemolymph, MDA
levels in digestive gland and gills, hemocyte phagocytic activity, ROS production, lysosomal system and
the progress of gametogenesis were investigated throughout the entire exposure allowing the
realization of kinetics. The results revealed that the aluminium-based anode does not seem to have an
effect on the health status of the individuals for environmentally tested realistic concentrations.
However, in extreme conditions strong effects were reported on the growth, immune system and

reproduction of abalone.

Keywords: galvanic anode, aluminium, zinc, Haliotis tuberculata, abalone.
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1. Introduction

Since the industrial revolution, the marine environment is increasingly subjected to pressures of
anthropic origin. The installation of metallic structures submerged in the sea such as wind turbines, oil
platforms or port infrastructures implies the establishment of protection systems against corrosion
due to direct exposure to aggressive environmental conditions, such as marine atmospheres. Because
of its comparatively low weight and high electrochemical capacity, aluminium-zinc-indium alloys are
commonly applied as galvanic anode cathodic protection system (GACP) since the early 1960s (Roy,
1968). The anodes are metallic alloys composed in majority by one metal (> 96% in mass), aluminium
(Al) or zinc (Zn) with other trace elements (< 0.1%). The galvanic anode is directly connected to the
steel structure and transfers electrons to the cathode (steel surface), thus minimized the oxidation of
the iron of steel and contributes to the release of metals in their ions or oxy-hydroxides forms into the
environment. Throughout their lifetime, the anodes thus contribute to the release of ecotoxicologically

important elements (Reese et al., 2020). A conservative estimate reveals a current annual release of
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around 1,900 tons of Al and 90 tons of Zn exclusively in the North Sea (Kirchgeorg et al., 2018). A typical
park of 75 offshore wind turbines equipped with aluminum-based galvanic anodes represents an
annually transfer of 45 tons of Al and 2 tons of Zn. Moreover, with a view to energy transition, Europe
has fixed the objective of increasing its proportion of renewable energy, which implies tripling the

cathodic protection requirements for marine energy (Kirchgeorg et al., 2018).

In the port environment, high concentrations of Al in the order of 100 pg L have been reported
such as in the port city of Antofagasta (Valdés et al., 2011), the Egyptian coast (Abdel Ghani, 2015) or
Port Curtis in Australia (Angel et al., 2016). A 42-month study in the port of Calais revealed that the
dissolution of aluminium-based galvanic anodes induced a higher Zn enrichment in the sediments
compared to Al (Caplat et al., 2020). This contrasts with the proportion of these elements in the
composition of the anode (mainly composed of Al). The metal enrichment in sediments does not
mainly depend on the composition of the anode but more on the environmental turbulence
conditions. Therefore, the Zn should not be underestimated in the study of the impact of aluminium-

based galvanic anodes.

The impact of a GACP raises questions regarding potential environmental effects on marine
organisms either directly or along the food chain across trophic levels, and nowadays there is very few
studies about the implications of the electrochemical system itself. The impact of Al and Zn in their
chloride or sulphate forms has been studied in literature (Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015;
Negri et al., 2011; Wilson and Hyne, 1997), but the influence of their presence in a cocktail on their
marine chemical speciation in the context of the dissolution of galvanic anodes has been only
marginally investigated. Adverse effects of aluminium-based galvanic anode dissolution were
previously studied in the sea urchin Paracentrotus lividus and it is interesting to note that the release
of Al and Zn from the galvanic anode was less toxic for the fertilization rates than their dissolution from
sulphate salts (Caplat et al., 2010). In another study, a 4-week exposure to 530 pg L of Al released by
anode, induced the accumulation up to 1,706 mg kg™ of Al in the digestive gland of the mussel Mytilus
edulis (Mao et al.,, 2011). Recently, Bell et al. (2020) demonstrated that acute exposure to high
concentrations of metals from aluminium-based galvanic anode dissolution did not result in toxicity
for the bacterium Aliivibrio fischeri and only slight effects on the growth of the diatom Phaeodactylum
tricornutum. Authors observed a significant increase in mortality in the amphipod Corophium
volutator, at a high concentration of Al (100 mg L), which is far from the environmental maximums
(Bell et al., 2020). The present study follows a recent investigation carried out to assess the chronic
effects of the aluminium-based galvanic anode on the Pacific oyster Crassotrea gigas (Levallois et al.,

2022). The induced metal dissolution was associated to biological effects for a high total Al
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concentration (296 pg L) released in seawater, especially the MDA levels recorded in the digestive

gland.

The main objective of the present study was to examine the chronic toxicity of metals released
from an aluminium-based galvanic anode on another mollusc the abalone, Haliotis tuberculata
(Linnaeus, 1758). The abalone is a grazing gastropod which feeds on various macroalgae and
preferentially on the red alga Palmaria palmata (Basuyaux et al., 2018). Besides their ecologically
importance as primary consumers, abalones are economically important since they are widely
consumed in Asian countries, and are among the most studied models used as marine gastropods in
ecotoxicological studies (Bryan et al., 1977; Huang et al., 2010; Liu et al., 2011; Mottin et al., 2010). In
this work, we investigated a battery of biomarkers of important physiological functions including the

immune system, the reproduction and the metabolic state of the abalones.
2. Materials and Methods

2.1. Organisms

The experiment was performed with abalones provided by France Haliotis® farm located in
Plouguerneau (Brittany, France), and their shell length averaged 53.35 + 2.59 mm and weight 21.43 +
2.97 g. After an acclimatization period of 7 weeks, 342 abalones were separated into groups of 19
individuals homogeneous in size (ANOVA, p > 0.05). Each group was placed in 40 L tanks for a period
of 85 days (from march 24 to june 17, 2021) and then extended to 113 days for a decontamination
phase (until July 15). Animals were fed once a week with algae (11 g per abalone), Palmaria palmata,
harvested along the west coast of Cotentin (Normandy, France) every month. The algae were
conditioned for a week in separate tanks with the same metallic concentrations as the abalones
exposure tanks before being distributed. A quantity of algae (28 + 8 g, n = 54) was collected every

month to monitor metallic concentrations in all tissues.

2.2.Experimental device

The experiment was realized at Blainville-sur-mer (West coast of Normandy) in the experimental
center « Synergie mer et littoral » (SMEL), in a dedicated thermoregulated room (16°C) equipped with

a supply of natural seawater passed through a sand filter.

The electrochemical device used to reproduce the release of metals from the aluminium-based
galvanic anode (GACP) was developed in previous works and described in Levallois et al. (2022). Briefly,
the device was equipped with a reference electrode (SCE), a platinum-titanium alloy counter electrode
(CE) and an Al anode (Al Beral5, Bac Corrosion® Control) which were immersed in 140 L of aerated

natural seawater and connected 22 hours to a galvanostat (Amel, 2049 model). The obtained leachate
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constituted the stock solution of metals released from the anode which was in mass composed of
seven elements (93.2 % to 97.1 % for Al, 2.5 % to 6.5 % for Zn, 0.13 % max for Fe, 0.1 % max for Si, 0.01
% to 0.03 % for In, 0.01 % max and 0.006 % max for Mn and Cu). The stock solution was renewed each
day and the total concentrations given for principal metals were [Al] = 7,624 + 656 pg L* and
[Zn] = 357 + 36 pg L. Dilutions were performed with natural seawater, 3 times a week in different

tanks of 100 L to reach the target concentrations of the exposition conditions.

Six conditions were tested: control (C), trophic control (TC) where abalones were exposed to non-
contaminated water but fed with contaminated algae; and a gradient of four concentrations based on
Al level. The lower targeted concentration (C1) was specific to chemical conditions found in harbor
environment with around 100 pg L (Abdel Ghani, 2015; Angel et al., 2016; Jahan and Strezov, 2017;
Valdés et al., 2011) and the targeted higher concentrations (C4) was chosen to be not realistic in case
of extreme contamination of Al . Each condition was tested in triplicate, given a total of 18 tanks. All
tanks were equipped with a bubbling system and the water was fully changed 3 times a week.
Physicochemical parameters were daily recorded with a multiparameter probe (NKE©, model
STYPS+30-Sl) and remained stable between the different conditions throughout the experiment:

temperature, salinity and pH were 16.27 + 0.27 °C, 34.44 + 1.04 PSU and 8.06 + 0.08, respectively.

2.3.Measures of metallic concentrations in water

Seawater samples were collected every week to monitor total concentrations of Al and Zn by
atomic absorption spectrometry (AAS). Al was analyzed by a Zeeman Atomic Absorption Spectrometer
Z-AAS (AA240Z - Varian®) equipped with a graphite tube atomizer (FTA 120, Varian®) and a
programmable sample dispenser (PSD 120, Varian®). Analyzes were performed with a matrix modifier
solution (2 g L' of Mg (NOs),) and a temperature program developed for the seawater matrix. Each
digested sample was analyzed five times, and the mean of values was used for evaluation. Zn was
analysed by atomic absorption spectrometry in an air—acetylene flame (F-AAS, Varian® AA240F). Non-
specific absorptions were corrected with a deuterium lamp. Each sample was analyzed in triplicate,
and mean values were used for evaluation. The limit of detection (DL) was defined as mean plus three
times standard deviation (SD) of blank (33 g L of sodium chloride, > 99%, in 18.2 MQ.cm water)

analyses. A DL of 3.1 pug L (n = 30) and of 6.6 pug L™ (n = 45) were given for Zn and Al, respectively.

2.4.Mortality, growth and conversion rate

In each experimental condition, the abalones were daily checked to discard dead individuals and
calculate mortality rates. Abalones collected were measured in length, and width (to the nearest

0.01 mm), the total weight (TW), the drained visceral mass and the empty shell weigh (SW) were also
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recorded (to the nearest 0.01 g). Abalones status was assessed using the following condition index
(Friedman et al., 1997):
TW — SW
™
The weight growth (WGR in % d) rate was calculated using the total initial weight (iW) of each abalone

(1) Index Condition =

at the beginning of the experiment and the total final weight (fW) after the 85 days (t) of exposition:
1

2) WGR AAY 1 100
2) —(m)‘ X

The linear growth of the shell (LG in mm d!) was determined with the initial length of the shell (iL) of

each abalone and the final length of the shell (fL) after the 85 days (t) of exposition:

fL —iL

(3) LG =

Every week, the initial algae given to abalones were weighed (iA), the remaining algae from
each tank was collected in a sieve, drained with a salad spinner and weighed (rA). Five ingestion control
tanks containing water and contaminated algae at different concentrations were also used to
determine the weight of naturally degraded algae in an abalone-free environment (dA). The intake
rate (IR in g of feed. indday?), and the conversion rate (CR in g of feed intake. g of fresh weight

increase) were calculated after the 85 days of exposition as follows:

@) IR = (iA—rA) —dA
~ Number of abalones x 85 (Days of exposition)
iA—rA) —dA
(5) CR = ___(A- )
Fresh weight increase between T0 and 85 days
Biomarkers

Five abalones were collected in each tank (i.e. 3 x 5 individuals for each exposure concentration)

to study a battery of biomarkers after 29, 57, 85 and 113 days of exposure.

2.5.Hemolymph removing and hemocyte counting

After a medio-lateral incision in the abalone foot, the hemolymph was withdrawn using a 20 mL
syringe with a 25 G needle. Hemolymph from each abalone was transferred into an individual tube
containing 1 mL? of cooled sterile anticoagulant modified Alsever’s solution (115 mM glucose; 27 mM
sodium citrate; 11.5 mM EDTA; 382 mM NaCl) (Bachére et al., 1988) on ice. For each sample, a fraction

was examined under light microscopy to check the quality of the sample and potential contamination.
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A Thoma counting chamber was used to determine the concentration of cells per mL. For each tube, a

volume of hemolymph was calculated in order to obtain 100,000 cells per tube.

2.6.Phagocytic activity and reactive oxygen species production

The phagocyte capacity of hemocytes was determined by adding fluorescent beads (Fluospheres®
F8823, Invitrogen®) to the medium. These beads were coupled with fluorescein (FITC) which allowed,
after phagocytosis, their detection by flow cytometry. From a stock solution of 3.6.10° beads mL?,
these were added to the medium at a rate of 100 beads per cell. A stock solution was prepared using
5.6 uL of fluorescent beads added to 194.4 uL of Molluscan Physiological Saline (MPS) (4.10"* M NacCl;
1.101M MgS0Qy; 2.102 M HEPES; 1.10"2M CaCly; 1.102M KCl). After 40 min incubation at 17°C, Hoechst
33342 (H3570, Trihydrochloride, Trihydrate, Invitrogen®) was added to 2 pg mL*(final concentration).
This compound binds to the DNA of living cells and can be detected by fluorescence allowing the
elimination of debris from the cytogram. After a further 20 min incubation time, the cells were fixed
with 3% formaldehyde. All samples were stored at 4°C until analysis by flow cytometry (Beckman®
Coulter CytoFLEX). In total, 10,000 events were counted for each sample, and the phagocytosis
efficiency of cells was evaluated as the percentage of hemocytes that had engulfed at least three beads

(Delaporte, 2003).

The determination of reactive oxygen species (ROS) was also performed by flow cytometry on the
same abalone hemolymph samples. For this, 2,7-dichlorofluorescein diacetate (DCFH-DA, Sigma®, final
concentration = 1 uM) which diffuses into the cells during the 1-hour incubation time was used
(Lambert et al., 2003). The oxidation of intracellular DCFH is quantitatively related to the oxidative
metabolism of hemocytes and is mediated by hydrogen peroxide (H,03). After 1 hour of incubation,
the samples were fixed with 3% formaldehyde and stored at 4°C until flow cytometry analysis. The

results of ROS production were expressed as the percentage of cells showing fluorescence.

2.7.Lysosomal system

The lysosomal system was evaluated with the neutral red retention assay (NRRA) according to the
protocol used by Minguez et al. (2014). The hemolymph was deposited in the wells of a 24-well plate.
After 30 min of incubation at 17°C to allow the hemocytes to adhere to the well bottom, 200 uL of
neutral red (NR) solution were added in each well. The solution was prepared with 10 pg of NR (N7005,
Sigma Aldrich®) diluted in 347 uL of DMSO and filtered with a 0.22 um syringe. Then, 10 uL of filtrate
were diluted with 5 mL of MPS. NR is absorbed into the cells by membrane diffusion where it is trapped
in the lysosomal compartment (Lowe and Pipe, 1994; Rashid et al., 1991). After 1 hour of incubation
at 17°C, wells were rinsed twice with 300 pL of MPS to remove the excess NR not incorporated in the

lysosomes. Two hundred microliters of lysis buffer (1:50:49 acetic acid, absolute ethanol, ultrapure
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water) were added to each well and the plate was darkened for 30 min at room temperature to lysis
the cells and release the neutral red from the lysosomes. Absorbance measurement was performed

with the microplate reader at 540 nm (Flexstation 3, Molecular Device®).

2.8.Malondialdehyde content and protein content

Malondialdehyde (MDA) accumulation in the gills and digestive gland was used as a lipid
peroxidation marker. Samples were homogenized with a Potter-Elvehjem homogenizer for 1 min at
1400 rpm in PBS (NaCl 500 mM, Na;HPO,; 10 mM, KH,PO, 3.1 mM, pH 7.4) containing butylated
hydroxytoluene which is an antioxidant agent. Samples were then centrifuged (10,000 x g, 10 min, 4°C)
and the supernatants were aliquoted and stored at -80°C until analyse. The same aliquot was used for
determining both levels of proteins and malondialdehyde. The protein assay was performed according
to the protocol of Bradford (Bradford, 1976). The MDA assay was performed with a test kit (MDA-586
Oxis-Research®) following manufacturer’s instructions and as described in previous studies (Levallois
et al., 2022; Séguin et al., 2017). Samples were diluted in half in ultrapure water to a concentration
between 1 and 8 mg protein mL™. The plate was read with a microplate reader at 586 nm (Flexstation

3, Molecular Device®). Results were expressed in nmol MDA mg protein™.

2.9.Histological observations

For histology analysis, a sample of the entire conical appendage of abalone was fixed in Davidson’s
solution (1 vol. glycerol, 2 vol. 37% formaldehyde, 3 vol. 95% ethanol and 3 vol. filtered seawater).
Tissue samples were then routinely processed, and the 3 um paraffin-embedded sections were stained
according to the trichromatic protocol of Prenant Gabe (Gabe, 1968). For each individual, the sex and
stage of gametogenesis were determined based on Capinpin’s method after modifications (Capinpin
et al., 1998): briefly, stage I: preproliferative; stage Il: proliferative; stage Ill: maturing; stage IV: ripe;

stage V: partial spawning, stage VI : advanced spawning.

A mean gonad Index (MGI) reflecting the progress of gametogenesis and making possible to follow
the global cyclic changes in the reproductive tissues of a group of individuals (Gosling, 2003) was
calculated. A coefficient was assigned to each stage according to its progress in gametogenesis (stage
| = 0; stage Il = 1; stage Ill = 2; stage IV = 3; stage V = 1.5, stage VI = 0.5. The MGI was calculated by
multiplying the number of individuals from each stage with the coefficient and divided by the number

of individuals:

(number of individuals at stage n x coefficient of the stage n) + ... + (number of individuals at stage n + 1 x coefficient of the stage n + 1)

MGI =
total number of individuals
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2.10. Energy reserves

Glycogen levels were used as a marker of energy reserves in oysters. After removing the mantle
edge and gills, a sample of the remaining visceral mass was taken, frozen in liquid nitrogen and stored
at -80°C. After defrosting on ice, ultra-pure water was added to each tube in a proportion by volume:
weight (100 pL for 0.01g). Tissues were homogenized with a Potter-Elvehjem for 1 min at 1,400 rpm.
The samples were then boiled for 5 min to inactivate the enzymes and then centrifuged (3000 x g, 5
min, 4°C). The supernatant was recovered and centrifuged again (13,000 x g, 5 min, 4°C). Finally, the
supernatants were aliquoted and stored at -80°C until assayed. After thawing, the samples were
diluted 1/1000 with ultrapure water. The glycogen assay was performed with glycogen test kit
(MAKO16-1KT Sigma-Aldrich®) following manufacturer’s instructions and as described in previous
studies (Levallois et al., 2022; Séguin et al., 2017). The plate was read with the microplate reader at

570 nm (Flexstation 3, Molecular Device®). Results were expressed in mg glycogen. g flesh™.

In addition, hemolymph was used to measure the Brix index using a digital refractometer with
automatic temperature compensation (Hanna Instruments®, HI96801). Ultrapure water was used as a
blank between each sample. Hemolymph of 10 abalones per condition and sampling date was
individually analyzed. To this end, 100 pL of hemolymph were centrifuged (3,000 x g, 5 min, 4°C) and
supernatant was deposited on the optical reader of the refractometer. Results were expressed in Brix

degree.

2.11. Statistical analyses

Statistical analyses were performed using R software version 3.4.4. The normality of the data was
tested with the Shapiro-Wilk test and homoscedasticity with F-test. If the data followed a normal
distribution and homoscedasticity was respected, analyses of variance (ANOVAs) followed by Tukey
post-hoc tests were used to determine homogeneous groups. When the data did not meet the
conditions of application, non-parametric Kruskal-Wallis (K-W) tests followed by Dunn's tests were
performed. Differences were considered significant at p-value < 0.05. All results are presented as mean

+ SEM (Standard Error of the Mean).

3. Results

The average of total Al and Zn concentrations effectively measured in exposure tanks during the
experiment are presented in Table XIV. The highest concentration tested was 3,550 + 1,707 pg L' of Al
and 130.5 pg L of Zn.
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Table XIV : Averages of aluminium and zinc concentrations measured in water (ug L™t + SEM) during the 85 days
of exposure for the different conditions. LD = limit detection.

Conditions Control Cc1 C2 C3 Cc4
Aluminium LD 86+27.1 424.6 +£262.1 1096.3 + 659.9 35499 +
1707.4
Zinc 8.1%+0 10+1.4 25+4.5 46.7 3 130.5+0

3.1.Mortality, growth and conversion rate

During the 85 days of exposure, the percentages of abalone mortality for the different
experimental conditions were 3.51 %, 0 %, 0 %, 1.75 %, 1.75 % and 8.77 % for the control, trophic
control, C1, C2, C3 and C4 conditions, respectively.

Table XV : Results of the different indicators calculated from the biometric data after 85 days of exposure. Weight
growth rate is expressed in % d, linear growth of the shell in mm d?, IR in g feed intake individual?

day!and conversion rate in g feed intake® g of fresh weight gain . All results are presented + SEM. An « * »
indicates a significant difference compare to control.

Conditions Control Trophic Control Cc1 c2 c3 c4
Condition Index 0.74+0.01 0.75+0.01 0.74 0,01 0.72+0.01 0.70+0.01 0.69+0.01
Weight growth rate 0.22+0.01 0.21+0.02 0.21+0.01 0.15+0.03 0.02+0.02 -0.07 £0.02
Linear growth of the shell 0.027 £0.004 0.033 £0.005 0.031+0.005 0.031+0.004 0.019+0.004 0.016 £ 0.002
Intake rate 0.65+0.02 0.70+0.04 0.66 + 0.05 0.59+0.02 0.46+0.02 0.46+0.02
Conversion rate 13.44+0.58 1418 +1.22 14.42+0.92 15.18+2.59 135.45+75.61 NA

The Table XV resumes the results of the different indicators calculated from the biometric data.
For the condition index, we measured a significant difference for abalones of conditions C3 and C4
compared to control individuals (KW, p < 0,05). Regardless of the conditions, abalones did not show
variations of the linear growth of the shell. In contrast, we observed significantly lower weight growth
rates of abalones in conditions C3 and C4 over the 85 days of exposure. The growth rate of abalones
in condition C4 (-0.07 + 0.02) was negative indicating a loss of weight (ANOVA p < 0.05). After 85 days
of exposure, the intake rate (IR) of abalones in conditions C3 (0.46 = 0.02) and C4 (0.46 + 0.02) was
significantly lower than that of control abalones (0.65 *+ 0.02), meaning that abalones exposed to the
higher concentrations consumed less algae (ANOVA p < 0.05). The conversion rate (CR) could not be
calculated for abalones in condition C4 due to negative weight gain. Otherwise, the CR reached a value
of 135.45 + 75.61 for the C3 condition compared to the other conditions which range from 13.44 to

15.18.
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3.2.Hemocyte count

The Figure 40a shows that the number of hemocytes per mL? of hemolymph was significantly
lower for abalones in conditions C3 and C4 compared to control abalones after 85 days of exposure
(ANOVA, p <0.05). There was no difference at the beginning of exposure and only the C4 concentration
after 57 days of exposure there presented a significant decrease. However, there was no more
significant difference between the different conditions after the decontamination phase. The
hemocyte count returned to a level described as normal for the highest concentrations: for condition
C4, it increased from 1.52.10° after 85 days of exposure to 4.47.10° hemocytes mL? at the end of the
decontamination phase. Control abalones did not show significant changes in hemocyte count over

time.

3.3.Phagocytic activity and reactive oxygen species

Regarding the phagocytic activity of hemocytes (Figure 40b), few variations were globally
observed at different exposure times. Over the whole experiment, for all experimental conditions, the
phagocytic efficiency of hemocytes varied between 29.89 and 60.50 %. After 57 days of exposure,
there was a significant decrease in the phagocytic efficiency of abalones under the trophic control
condition compared to the control. Then, after 85 days of exposure and for the decontamination
phase, a slight decrease was observed only for abalones in the C2 condition (ANOVA, p < 0.05).
Furthermore, we did not observe any modulation in the production of ROS by hemocytes (ANOVA, p >

0.05) (data not shown).

3.4.Lysosomal system

The neutral red retention assay indicates that exposure to the degradation products of the
aluminium-based galvanic anode had an effect on the lysosomal system condition (Figure 40c). Indeed,
after 29 days of exposure, there was a significant decrease in optical density (OD) compare to the
control for the trophic control and C4 conditions of 53 and 59%, respectively (KW, p < 0.05). However,
after 57 days of exposure, the trend was reversed as there was a significant increase in OD by 70, 103
and 182 % for abalones in trophic control, C3 and C4 conditions, respectively (KW, p < 0.05). After 85
days of exposure, the same pattern was found and despite the decontamination period (113 days),
lysosomes from trophic control, C3 and C4 conditions remained significantly higher compared to the

control by 69, 85 and 77%, respectively (KW, p < 0.05).

3.5.Proteins and MDA levels

Exposure to the metals cocktail of aluminium-based galvanic anodes had an effect on protein

levels in the abalones’ digestive gland. Indeed, after 57 days of exposure, protein levels in the digestive

-163 -



gland were significantly lower for abalones in the C4 condition (29.34 + 2.56 mg mL™?) and significantly
higher for abalone in the trophic control condition (63.26 + 1.58 mg mL™) compared to the control
(48.17 £ 5.63 mg mL?) (ANOVA, p < 0.05) (Figure 40d). After 85 days, there was also a decrease in
protein content for abalones in condition C4. At the end of the decontamination phase (113 days), the
protein contents in the digestive gland were again equivalent between the different conditions.
Overall, protein concentrations in the gills were lower than in the digestive gland and there was not
significant difference (data not shown). There were no significant differences in MDA levels in the gills
and digestive gland compared to the control at all exposure times because of the high variability of the

results (KW, p > 0.05) (data not shown).

3.6.Glycogen and Brix index

Regarding glycogen levels, there was a decrease of about 90% in all conditions compared to TO
after the first month of exposure, from 10.76 + 2.09 to 1.32 + 0.26 mg g of flesh on average
(Figure 40e). Nevertheless, after 57 days of exposure, glycogen levels increased in all conditions except
in condition C4 (KW, p < 0.05). This trend of increasing energy reserves was confirmed after 85 days of
exposure, the glycogen level of abalones in condition C4 increased by 20-fold in 1 month from 0.73 +
0.13 to 15.02 + 2.94 mg g* of flesh. Glycogen levels then stabilized for all conditions during the

decontamination phase, and there were no more significant differences (KW, p > 0.05).

After 29 days of exposure, the Brix index was significantly higher in the hemolymph of abalones
in condition C4 (6.03 + 0.08 °brix) compared to the control individuals (5.59 * 0.08 °brix) as shown on
the Figure 40f (KW, p < 0.05). After 57 days of exposure, it can be seen that except for condition C1,
the Brix values of all other conditions were significantly higher than those of the control condition
(KW, p < 0.05). Then, whether after 85 days of exposure or after the decontamination phase at 113

days, there were no more significant differences between the different conditions (KW, p > 0.05).
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Figure 40 : Kinetics of the different biomarkers studied in abalones during 113 days of exposure including the
decontamination phase. The number of hemocytes per mL (a). The phagocytic efficiency which corresponds as
the percentage of hemocytes that had engulfed at least three beads (b). The lysosomal system expressed by the
optical density (c). Proteins levels measured in the digestive gland expressed in mg mL! (d). The glycogen content
expressed in mg g of flesh (e). The Brix index expressed in °Brix (f). A letter common to two conditions indicates
that there is no significant difference between them.

3.7.Gametogenesis stages

The Figure 41a presents the kinetics of MGI of control and exposed abalones over the exposure
period. From 57 days of exposure, there was a decrease in the MGI of abalones in conditions C3 and
C4, then after 85 days of exposure the MGI were, respectively, 1.63 and 1.39 which was significantly
lower compared to the MGl of abalones in the control condition: 2.53 (KW, p < 0.05). In Figure 41b, it
can be observed that abalones from conditions C3 and C4 showed more advanced stages of
gametogenesis, with a majority of abalones in stage V (partial spawning) and stage VI (advanced
spawning), while stage IV (mature) was dominant for abalones from the control condition with even

some individuals still in stage lll (maturation).

-165 -



35 100% —
- v vi
90% vi
3 v
- 80% v
- v
25 . " 70%
]
s - . g 60%
2 50% v
1,5 0% J
1 30% —
20% n
05 L)
10% — o [0 ]
N ! [ m 1
0 3
L =] =] c4

0 29 85 113 T0 Control Trophic

57
Time of exposition (days)

orglngl ey mv v

w— ContrOl Trophic 1 (2 o (3 e 4

Figure 41 : Changes in the Mean gonad Index (MGI) of abalones along the 113 days of exposure (a) and
percentages of the different stages of gametogenesis at TO and after 85 days of exposure (b) according to the
experimental conditions. Stages of gametogenesis were determined by considering the description established
by Capinpin et al. (2018). Data from male and female were compiled as no significant differences were found
between the two sexes.

4. Discussion

The present study was conducted through an experimental integrative approach, and designed to
complement the previously published results in order to deepen knowledge of the biological effects of
galvanic anodes. Over the total duration of exposure, the recorded mortality rates of abalones were
very low for all conditions except for condition C4 (8.77%), which suggests that from this concentration
onwards (3,550 pug L?), the seawater contaminated by the anode caused lethal effects although not
massive. These results indicated a relative resistance of abalones to high concentration of aluminium
compared to the toxicity of this metal (aluminum chloride or aluminum sulfate) for further marine
organisms such as algae (Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015; Leleyter et al., 2016), fishes (Golding
et al., 2015; Poléo and Hyttergd, 2003) or echinoderms (Golding et al., 2015; Pagano et al., 1996). The
results of index condition, weight growth rates, ingestion rates and conversion rates showed that
significative sublethal effects appear starting from condition C3. The abalones in conditions C3 and C4
ingested significantly less algae, so suggesting that the contaminated water affected the appetite of
the abalones or the appetence for food also exposed to contaminated waters prior being given to
abalones. Furthermore, over the 85 days of exposure, the abalones of condition C4 showed a weight
loss (WGR =-0.07 + 0.02) despite the consumption of algae. The conversion rate was very high which
indicates that the abalones did not make reserves at all during the exposure and probably used all the
energy for detoxification. The low glycogen content of abalones in condition C4 after 57 days of
exposure confirms this hypothesis. During the decontamination phase, the abalones exposed to the
C3 concentration have gained weight as shown by their macroalgal appetite and feeding efficiency
which was returned to normal levels (compare to the control). The abalones from condition C4 showed
a slight increase of their weight which however remained significantly lower than for the other

conditions, suggesting that their physiology had been greatly impacted by the contaminated water
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during the 85 days of exposure. The ingestion rate was very low for C4 abalones which explains their
low glycogen content after 57 days of exposure. However, there was a large increase (20-fold) in the
glycogen content of C4 abalone after 85 days of exposure. This important glycogen storage can be
correlated to the MGI. At this period of the reproductive cycle, the sharp drop in MGl reflect a massive
spawning of abalones, and the results suggest that exposure to high concentrations of metals released
by galvanic anodes accelerated abalones’ gametogenesis. It has been already observed that chemical
contaminations could induced significant spawning in bivalves, notably pesticides in the Pacific oyster
(C. gigas) (Buisson et al., 2008), and norfluoxetine for the zebra mussels (Dreissena polymorpha) and
dark false mussels (Mytilopsis leucophaeata) at concentrations as low as 5 uM (Fong and Biel, 2008).
Spawning in marine mollusks is a great energy-demanding process, and it often results in lethal and
sublethal stresses during the post-spawning period (Li et al., 2010). However, such a phenomenon can
also indicate that the abalones have resorbed their gametes in order to recover energy. Without
sufficient energy accumulation during the exposure time, C4 abalones might have started to resorb
their gametes in order to increase their glycogen reserves, as observed at 85 days. From a histological
point of view, this translates into the dominance of stage V (partial spawning), and stage VI (advanced

spawning) while the control abalones were just mature (stage IV).

The present study is the first one to use the Brix index as a biomarker in a gastropod. As a
reminder, the Brix index is an indicator of the nutritional status, strongly correlated to the
concentrations of proteins, triglycerides, cholesterol, calcium and phosphorus in the hemolymph
(Berry et al., 2019). We observed that the Brix index was significantly higher in the hemolymph of
abalones exposed to contaminated water at the beginning of the exposure but values returned to the
same level as the control at the end of the exposure, suggesting that the abalones acclimated to the
high concentrations and regulated their physiology in accordance with the tested experimental

conditions.

Regarding results of NRRA assay, there was a strong increase of optical density (OD) for the
high exposure concentrations C3 and C4 compared to control, stating an impact on the lysosomal
system. A variation of OD can be interpreted by different manners: a change in the stability of
lysosomal membranes or a variation in the number and/or the size of lysosomes which constitute the
major site of accumulation and homeostasis of metals (Viarengo et al., 1984). Exposure to high metal
concentrations in water may overload sequestering capacity of abalones thereby rendering the
lysosomal membrane particularly susceptible to excessive ambient concentrations (Viarengo et al.,
1981). The release of the neutral red dye into the cytosol following membrane damage could be due
to impairment of lysosomal membrane proton pump (Lowe and Pipe, 1994). The internal acid

environment of lysosomes is maintained by a membrane Mg2*ATPase dependent H* ion proton pump
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(Ohkuma et al., 1982). Dysfunction of the pump would lead to a marked increase of the intralysosomal
pH and, in the absence of any gradient, free passage of the lysosomal contents, including neutral red
into the cytosol. Failure or dysfunction of the proton pump may be a direct consequence of the
contamination by metals such as Al and Zn released from anode, or alternatively the result of a
reduction in ATP synthesis following contaminant damage to the mitochondria. Thus, damage of the
lysosome membrane stability could be the beginning of apoptotic pathway (Nicholson, 2003). In
several marine species (e.g. M. edulis, Prochilodus lineatus, Carcinus aestuarii), exposure to trace
metals such as Pb or Cu induced a destabilization of the lysosomal system (Aliko et al., 2015; V.
Monteiro et al., 2011; Nicholson, 2003). In the present study, exposure to the anode releasing Al and
Zn concentrations respectively of the order of 1,096 ug L't and 46.7 pg L* induced disruption of the

abalone lysosomal system.

The decrease in hemocyte count confirms the response of the abalone immune system to
environmental chemical contamination. In reaction to a pathogen, there is often a short-term increase
in circulating hemocytes in abalones which is an inflammatory response to rapidly confront invading
microorganisms (Dubief et al., 2017). However, in response to sublethal levels of a pollutant, significant
decreases in hemocyte density have been observed in different abalone species (Gopalakrishnan et
al., 2009; Min et al., 2015; Mottin et al., 2010). Sublethal levels of nickel drastically reduced the number
of hemocytes in the abalone Haliotis discus hannai (Min et al., 2015). Moreover, these authors also
found an increase in phagocytosis activity and lysosomal activity. In contrast to Al, Zn is an essential
trace element for the regulation of many cellular processes (Watanabe et al., 1997). However, in
excess, Zn is toxic and generates ROS that damage the organism (Calabrese et al., 1973; Mottin et al.,
2012). In a previous study, the in vitro exposure of H. tuberculata hemocytes to high concentrations of
ZnCl, (13.6 and 136 mg L) has induced a significant decrease in the number of viable hemocytes, a
decrease of ROS production, a release of phenoloxidase, an inhibition of phagocytosis capacity, a
decrease in acid and alkaline phosphatase activities, as well as an increase in non-specific esterase and
lysosome activities and lastly morphological changes in hemocytes (Mottin et al.,, 2010).
Concentrations tested were much higher than in our study but similar effects were reported, especially
in terms of hemocyte count. Another study on the Pacific oyster, C. gigas, has reported a stimulation
of the immune system during a 10 weeks chronic exposure to Zn released by zinc-based galvanic anode
(0.53 mg L) while immune parameters were inhibited during the one week acute exposure (10.2 mg
L) (Mottin et al., 2012). Recently, it was demonstrated in the same oyster species that the exposure
to 296 ug L' of Al resulting from the dissolution of an aluminium-based galvanic anode had induced a
40% decrease for phagocytic efficiency, a 25 % increase of the lysosomal response and a decrease in

MDA levels in the digestive gland (Levallois et al., 2022). In the present study, the phagocytic activity
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of hemocytes and MDA levels appeared to be only slightly altered by the metallic contamination linked
to the galvanic anode degradation but the decrease of the hemocyte density and the modulation of
the lysosomal system may be indicative of a weakened immune system. The current C2 concentration
was of the same order as the highest concentration tested in the previous study. The absence of
biological effect in abalones at this concentration suggested a higher resistance of gastropods
compared to bivalves, possibly involving the trophic pathway as the abalone is a grazer and not a filter.
Such a difference in feeding regime can potentially modify the mechanisms involved in the intake of
contaminants by the abalone. This was the initial hypothesis which led us to add the trophic control
(TC) condition. Considering all the biomarkers tested in this study, abalone from the trophic control
condition varied significantly for only two parameters: phagocytic activity after 57 days of exposure
and after the decontamination phase; and the lysosomal system for all exposure times except 85 days
of exposure. The feeding of metal-contaminated algae appeared to have a slight impact on the

immunity of abalone, sometimes by stimulating it and sometimes by altering it.

In environment, the highest concentrations of Al measured exceeded 100 pg L? in highly
polluted seawaters such as in the port city of Antofagasta (Valdés et al., 2011), the Egyptian coast
(Abdel Ghani, 2015) or Port Curtis in Australia (Angel et al.,, 2016). Generally, these are densely
populated areas subject to multiple economic and industrial activities as well as waste from old mining
operations. In general, Al concentrations in coastal waters rarely exceed 10 pg L'* while measurements
in the open ocean have shown a consistently lower range of dissolved Al concentrations (Tria et al.,
2007). In this context, we can suppose that aluminium-based galvanic anodes do not represent a direct
health risk to abalones in the marine environment. It is important to remember the importance of zinc
and other trace metals such as indium released in the same time by the aluminum-based galvanic
anodes. Metal cocktails can result in additive, synergistic, or antagonistic sensitivity (Liu et al., 2017).
For example, Cu and Zn mixture has previously been shown to have synergistic effects on embryolarval
development in the oyster, Crassostrea virginica (Maclnnes, 1981), or Cu and Ni in the mussel M. edulis
(Deruytter et al., 2017). It is generally accepted that the larval stages of animals including molluscs are
more sensitive than the adults (Mohammed, 2013). The ECso Zn concentrations in embryos of Haliotis
rufescens were reported at 68 pg L' for a 48-hour exposure and 50 pg L for a 9-day exposure (Hunt
and Anderson, 1989). Therefore, it would be especially interesting to study the impact of aluminium-
based galvanic anode degradation products on the larval phases of abalones in order to better

characterize the effects on the life cycle of the abalone.
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5. Conclusion

The present study showed that the metals (principally Al) released by aluminium-based
galvanic anodes appears to have some important effects on the health of the abalone Haliotis
tuberculata but only in case of extremely contaminated environments. We observed marked effects
from a determined concentration (C3) ([Al]= 1,096 ug L?), including growth inhibition, disruption of
energy reserves and reproductive processes. Results concerning the hemocyte count and the
lysosomal system also suggested that the immune system can be affected leading to weakening of the
organism and its ability to detoxify, also making them more vulnerable to bacterial infection or
environmental stressors. On the other hand, under conditions that are representative of
environmental concentrations (86.0 ug L), the contamination did not induce significant effects in
abalones. This study increased the existing database on the biological impact of galvanic anodes, which
becomes essential in a context of increasing urbanization of coasts involving corrosion protection

systems.
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Résultats majeurs

A partir d'une concentration en Al de 1096 pg L' (concentrations
supérieures a celles rencontrées en milieu naturel), des effets négatifs ont
été observés sur la physiologie de I'ormeau.

e La croissance a diminué de fagon significative et les mesures du taux
d'ingestion ont révélé que l'appétit des ormeaux était affecté, ce qui est
confirmé par la forte augmentation du taux de conversion qui indique une
mauvaise efficacité alimentaire.

e Lesréserves énergétiques en glycogene et la reproduction des ormeaux ont
été perturbées par la contamination de I'anode galvanique.

e La numération des hémocytes et le systeme lysosomal suggerent que le
systeme immunitaire peut étre affecté, entrainant un affaiblissement de
I'organisme a partir de 1096 ug L1 d’Al.

e Lavoie trophique ne semble pas étre la principale source de contamination.
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Discussion : comparaison des effets des métaux relargués par
une anode galvanique a base d’aluminium chez les mollusques

Les résultats des différentes expérimentations présentées dans le chapitre 3 nous permettent
d’avoir un premier apercu de la sensibilité des mollusques aux métaux issus de la dissolution d’une
anode galvanique a base d’aluminium. Comme démontré dans le chapitre 1, I'laluminium est reconnu
pour étre moins toxique que le zinc aux mémes concentrations et |'effet du cocktail des deux métaux
libérés par I'anode n’a jamais été investigué chez les mollusques. Au cours de leur évolution, les
mollusques ont développé un ensemble de stratégies efficaces pour se protéger des pathogenes et
des stress environnementaux. Cependant, dans un contexte de pollutions aquatiques, les organismes
qui y vivent doivent faire face a de nouvelles contraintes qui peuvent affecter considérablement leur
santé, par exemple en dégradant leur systeme immunitaire ou en déréglant leur capacité de
reproduction ce qui peut a terme impacter les populations. L’huitre et 'ormeau sont deux mollusques
qui présentent deux modes de vie bien distincts. Le premier, en tant qu’organisme sessile, est exposé
a des nombreux stress environnementaux comme les variations de température et de salinité, la
dessiccation prolongée ainsi que I'exposition a des eaux potentiellement contaminées sans possibilité
de se déplacer. De plus, I'huitre est amenée a filtrer de grands volumes d’eau pour se nourrir et respirer
ce qui peut favoriser un enrichissement en contaminants dans ses tissus. Le deuxieme, en tant
gu’organisme vagile, a la possibilité de se déplacer si I'environnement est jugé trop stressant.
Néanmoins, I'ormeau est un gastéropode qui utilise son pied musculeux comme moyen de locomotion,
ce qui I'oblige a rentrer en contact directement avec des substrats ou des sédiments potentiellement
contaminés. L'autre grande différence entre les deux modeles réside dans la fonction d’alimentation
puisqu’il y a d’'un c6té un bivalve filtreur microphage qui se nourrit surtout de phytoplancton et de
microzooplancton et de l'autre un gastéropode qui broute des macroalgues ainsi que du
microphytobenthos lors de ses premiers stades de vie. Nous tacherons donc dans cette partie de

comparer et de détailler point par point les effets que nous avons observé chez les deux especes.

1. Bioaccumulation

La quantification des métaux dans les tissus des huitres et des ormeaux nous a permis de
comparer la bioaccumulation entre les deux espéeces. Chez I'huitre, les niveaux basals d’aluminium
dans les tissus étaient de 19,70 * 5,69 mg kg, tandis que les niveaux basals de zinc étaient beaucoup
plus élevés (672,46 + 96,42 mg kg). La bioaccumulation de I'aluminium s’est faite trés rapidement
avec une concentration maximale qui a été atteinte des les premiéres 24 heures d’exposition. Nous
avons ensuite constaté une épuration de I'aluminium entamée deés la premiere semaine d’exposition.

La bioaccumulation du zinc a été beaucoup moins rapide que I'aluminium mais a la différence de ce
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dernier elle s’est faite graduellement, en continue pendant les 3 mois d’exposition. Les faibles BCF
rapportés pour I'aluminium (environ 50) indiquent que le bivalve n’est pas hyper accumulateur de ce
métal par rapport au zinc pour lequel les BCF ont été beaucoup élevés (environ 10 000).

Chez I'ormeau, les niveaux basals d’aluminium dans les tissus étaient légérement plus élevés
que chez I'huitre (33,73 + 4,06 mg kg?), mais les niveaux basals de zinc étaient plus faibles d’un
facteur 3 (195,27 * 6,92 mg kg?). Les ormeaux ont bioaccumulé beaucoup plus I'aluminium
comparativement aux huitres. Pour la condition C3, qui présente une concentration en aluminium
équivalente dans I'eau entre les deux expositions (296 + 29 pg L' pour I’huitre et 495 + 51 pg L' pour
I'ormeau), H. tuberculata présentait une concentration d’aluminium dans les tissus de
980 + 46 mg kg contre 53 + 3 mg kg* chez I’huitre pour un méme temps d’exposition de 30 jours, ce
qui fait un facteur 18 de différence entre les deux espéces. En revanche, la bioaccumulation du zinc
était treés faible chez 'ormeau et seule la plus forte concentration d’exposition en métaux issus de
I'anode (1124,5 ug L™ d’Al et 46,9 pg L™ de Zn de la condition C4) a induit une accumulation de zinc
significativement plus élevée par rapport au témoin. La différence d’incorporation de I'aluminium est
peut-étre expliquée par la part plus importante de I'aluminium particulaire pour les concentrations
supérieures a 500 pg L. Une fois déposées au fond des bacs, les particules seraient alors plus
susceptibles d’étre incorporées par les ormeaux qui se déplacent sur toutes les surfaces.

Ainsi, les deux mollusques n’ont pas présenté les mémes taux d’accumulation en aluminium
et en zinc libérés par I’anode (Figure 42). L’huitre a préférentiellement bioaccumulé le zinc tandis

que I'ormeau a préférentiellement bioaccumulé I’aluminium.

Huitre Ormeau

Al Zn Al Zn

e —

Figure 42 : Comparaison des profils de bioaccumulation au cours du temps de I'aluminium et du zinc issus de la
dissolution de I'anode galvanique entre I’huitre, Crassotrea gigas (article 1), et 'ormeau, Haliotis tuberculata
(article 3).

Cependant, I'huitre et I'ormeau ont montré des profils d’accumulation en aluminium
relativement semblables : pour une plus forte concentration en aluminium dans le milieu, les individus
analysés ont présenté une plus forte concentration en aluminium dans leurs tissus que les témoins et
une fois cette concentration atteinte, elle n’a que tres peu évolué au cours des trois mois d’exposition.

On peut alors supposer I'atteinte d’un équilibre entre les processus d’entrée et de détoxification du
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métal. L’aluminium qui entre dans le cytosol par endocytose s’accumule dans les lysosomes et peut
ensuite étre éliminé par les processus d’exocytose (Exley and Mold, 2015). Pendant la phase de
décontamination, la concentration d’aluminium dans les ormeaux a ensuite drastiquement chuté ce
qui conforte cette hypothése. Les résultats de la condition témoin trophique indiquent que la voie
trophique ne semble pas étre la cause principale de la bioaccumulation des métaux chez
H. tuberculata, et donc les ormeaux seraient d’avantage impactés par la pollution du milieu. Il n’a pas
été possible de confirmer le méme mécanisme chez I’huitre pour laquelle nous n’avons pas pu mettre

en place une phase de décontamination.pakl

2. Croissance

La croissance des huitres n’a pas été impactée de maniére significative au cours de I’exposition.
L'absence de marquage individuel lors de cette expérimentation n’a pas permis le calcul de taux de
croissance aussi précis que lors de I'expérimentation des ormeaux. De plus, la plus forte concentration
testée chez les huitres (296 pg L d’aluminium) n’a eu que trés peu d’impact sur la physiologie des
huitres et il aurait fallu tester une concentration supplémentaire pour pouvoir calculer des CEsp et
comparer ces données avec les ormeaux.

Les ormeaux se sont révélés étre de trés bons modeles pour étudier la croissance aprées 3 mois
d’exposition grace a leur croissance tres rapide. Les CEso de la croissance pondérale et de la croissance
linéaire étaient respectivement de 1 690,7 pg L't et de 2 007,6 pg L* chez les juvéniles. On aurait pu
s’attendre a ce que les ormeaux juvéniles soient beaucoup plus sensibles que les adultes, et pourtant
concernant ces derniers, la CEso pour la croissance pondérale a été évaluée a 589,5 pg L contre
1 690,7 6 pg L™ chez les juvéniles. Par conséquent, la prise de poids des adultes a été d’avantage
impactée que celle des juvéniles qui présentaient pourtant des courbes de croissance bien plus
rapides. Dans les deux cas, le taux d’ingestion des ormeaux a été impacté systématiquement a partir
de la concentration C3 (494,9 ug L d’Al chez les ormeaux juvéniles et 1 096,3 pg L't d’Al chez les
ormeaux adultes), ce qui indique que I'appétit des gastéropodes a été impacté par la forte
contamination en aluminium dans le milieu. De plus, nous avons observé des phénomenes de
dépigmentation chez les individus exposés aux conditions les plus fortes. Des phénomeénes similaires
ont déja été rapportés dans la littérature, notamment chez des juvéniles de Haliotis rufescens qui
présentaient une dépigmentation en réponse a de I'oxygene sursaturé (Elston, 1983), ou chez plusieurs
espéces de carpes indiennes en réponse au cadmium et au zinc (40 pg L) (Rani et al., 2017). Le pied
des ormeaux étant en contact permanent avec les parois du réservoir, les métaux peuvent étre
adsorbés en quantité par les mollusques. Dans sa thése, Barbarin (2022) a notamment constaté la
formation d’'un dépd6t blanchatre au fond des bacs aprés la dissolution d’une anode galvanique lors de

leurs expérimentations sur les pétoncles (Barbarin, 2022). Ce dépdt calcomagnésien composé de
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métaux sous formes dissoute, particulaire et nano particulaire (Refait et al., 2015), est peut-étre a
I'origine de la dépigmentation observée chez ormeaux. Dans l'environnement, une telle
dépigmentation peut affecter le camouflage de I'ormeau, pouvant entrainer une augmentation de la
pression de prédation car un individu affecté serait plus visible pour les prédateurs. En comparaison,
en tant que bivalve I’huitre est moins vulnérable a une dépigmentation de ses tissus mous.

Les CE1o pour I'aluminium de la croissance pondérale des ormeaux adultes (333 pg L?) et
juvéniles (310 ug L) sont légérement supérieures a la plus forte concentration testée chez I’huitre
(296 pg L?) pour laquelle nous n’avons pas constaté d’effets de I'anode galvanique sur la prise de
masse et la longueur de la coquille. Seules les concentrations plus élevées ont permis de mettre en
évidence un impact chez ’'ormeau. Par conséquent, il est difficile de dire lequel des deux mollusques
a eu sa croissance la plus impactée mais il serait intéressant de refaire des expérimentations chez

I’huitre avec ces concentrations plus élevées afin de pouvoir comparer pleinement les 2 modéles.

3. Hémocytes, activité phagocytaire et ROS

L'effet des métaux sur la numération hémocytaire et la phagocytose des hémocytes de
mollusques est étudié depuis plusieurs dizaines d’années (Cheng and Sullivan, 1984; Geffard et al.,
2001). De fortes concentrations en métaux peuvent entrainer la mort des hémocytes par lyse ainsi que
des changements dans les proportions des différents types cellulaires, a savoir les granulocytes et les
hyalinocytes. Ces phénomeénes sont bien documentés chez plusieurs especes de bivalves, comme chez
la palourde Tegillarca granosa en réponse au cadmium (Shi et al., 2018), chez la moule Mytilus edulis
en réponse au cuivre (Pipe et al., 1999), chez I’huitre Crassostrea hongkongensis en réponse au zinc
(Luo and Wang, 2022), ou encore chez Crassostrea gigas en réponse au zinc (10,2 + 1,2 mg L) issu de
la dissolution d’une anode galvanique (Mottin et al., 2012). Dans nos conditions expérimentales, les
concentrations testées n’ont pas eu d’impact sur la numération hémocytaire des huitres pour des
concentrations en zinc bien plus faibles. En comparaison, les résultats de I'article 4 révelent une baisse
significative du nombre d’hémocytes circulants chez les ormeaux a partir de la concentration
C3 ([Al] = 1096 pg L et [Zn] = 47 ug LY). Lors d’expositions in vitro, Mottin et al. (2010) ont définit la
CLsodes hémocytes de H. tuberculata aprés 24 h a 20 529 pg L de zinc ce qui est bien plus élevé que
lors de notre exposition, mais dans cette étude le zinc était le principal constituant de I'anode
galvanique (99,9% de la masse).

Au cours de nos études chez les deux espéces de mollusques, nous avons aussi constaté un
effet sur I'activité phagocytaire des hémocytes (non significatif) et aucun effet sur la production de
ROS des hémocytes. Les hemocytes des huitres ont présenté une baisse de I'activité phagocytaire de
prés de 40 % pour la plus forte concentration d’Al testée (296 pg L?). Chez les ormeaux, aprés 85 jours

d'exposition ainsi que pendant la phase de décontamination, une diminution de 25 % de I’activité
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phagocytaire a été mesurée pour les ormeaux dans la condition C2 (425 pg L d’Al), ce qui est une
concentration proche de celle a laquelle des effets semblables ont été relevés chez I’huitre. Cependant,
pour les deux concentrations supérieures testées (C3 et C4), I'activité phagocytaire des hémocytes
d’ormeaux a été stimulée. Généralement, pour la plupart des métaux, de faibles concentrations ont
pour effet de stimuler la phagocytose tandis que de fortes doses vont induire une mortalité
hémocytaire et ainsi inhiber I'activité phagocytaire des cellules (Sauve et al., 2002). Le processus de
phagocytose est dépendant des propriétés membranaires, et certains auteurs ont suggéré que
I'inhibition de la phagocytose aux métaux pourrait ainsi étre due a des altérations de la membrane
cellulaire et une désorganisation du cytosquelette, qui a terme entraine une inhibition de la mobilité
des hémocytes (Grundy et al., 1996; Hannam et al., 2009). L’affinité de certains métaux comme le zinc
pour les groupes SH des protéines transmembranaires Ca**-ATPase pourrait expliquer cet effet
(Viarengo et al., 1993). Mottin et al. (2012) avaient précédemment constaté que la production de ROS
était positivement corrélée a la capacité de phagocytose, les deux biomarqueurs suivant une tendance
de type hormétique. Lors d’expositions chroniques au zinc issu de la dissolution d’une anode
galvanique, les auteurs ont observé une augmentation de la phagocytose et de la production de ROS
chez I'huitre creuse C. gigas tandis qu’une exposition aigué a une plus forte concentration a induit une
diminution des deux biomarqueurs. Dans notre étude, nous avons obtenu le résultat inverse avec le
modeéle ormeau. Cependant, I'anode utilisée est différente (anode en Al vs anode en Zn) et donc la
guantité de zinc libérée est différente entre ces 2 études.

Dans nos conditions expérimentales, malgré certains effets constatés sur la phagocytose et
la numération hémocytaire, les concentrations d’aluminium et de zinc testées n’ont eu que peu
d’impact sur la capacité immunitaire des hémocytes des huitres et des ormeaux. En comparaison
avec les niveaux de contamination retrouvées dans I’environnement, les mollusques possédent

encore une capacité d'adaptation immunitaire.

4. Systeme lysosomal

Le test du rouge neutre a permis une évaluation du systeme lysosomal des hémocytes chez les
deux espéces de mollusques. Que cela soit chez I'huitre ou chez I'ormeau, les résultats obtenus au
spectrophotometre indiquent une modulation du systeme lysosomal. Chez I'huitre, la densité optique
était légérement plus élevée pour les concentrations C2 ([Al] =125 pg L) et C3 ([Al] =296 pg L'Y) méme
si la différence par rapport au témoin n’était pas significative. Chez 'ormeau, nous avons constaté une
hausse significative de la densité optique a partir de la concentration C3 ([Al] =1 096 ug L). Cependant,
pour une concentration équivalente a celle de I'huitre, aucun effet n’est mesuré. Chez les deux
especes, cette variation peut étre interprétée comme un changement dans la stabilité des membranes

lysosomales, une déficience de la pompe a protons de la membrane lysosomal ou une variation du
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nombre et/ou de la taille des lysosomes qui constituent le site majeur d'accumulation et
d'homéostasie des métaux (Lowe and Pipe, 1994; Viarengo et al., 1981). Pour les fortes concentrations,
I’aluminium et le zinc ont pu surcharger la capacité de séquestration des mollusques, rendant ainsi la
membrane lysosomale particulierement sensible aux concentrations ambiantes excessives.

Les résultats enregistrés au cours de nos deux études témoignent de la sensibilité de ce
biomarqueur chez les mollusques en réponse a I'exposition a de fortes concentrations de métaux
issus de la dissolution de I'anode galvanique. Cependant, il n’y a aucun effet pour des concentrations

environnementales.

5. MDA

L'accumulation de MDA est une des manifestations du stress oxydant, un indicateur de la
peroxydation lipidique correspondant a I'oxydation des acide gras polyinsaturés par des ROS ou des
enzymes. L'ordre de grandeur des valeurs de MDA rapportées au cours de ces travaux de thése chez
I’huitre et 'ormeau sont concordantes avec les résultats d’autres études sur des huitres exposées au
pesticides (glyphosate et Roundup Express) qui étaient de I'ordre de 10 nmol mg de protéines™
(Mottier et al., 2015; Séguin et al., 2017). Chez les huitres nous avons observé une baisse significative
de la concentration en MDA dans la glande digestive pour la plus forte concentration d’exposition.
Cette diminution de la peroxydation lipidique peut s’expliquer par une défense antioxydante assurée
par d’autres enzymes et protéines plus sensibles (CATs, glutathion S-transférase, métallothionéines).
Concernant les ormeaux, des concentrations d’aluminium bien plus élevées que chez I'huitre n’ont pas

engendré de variations significatives des niveaux de MDA, que cela soit dans la glande digestive ou

dans les branchies.

Nos résultats semblent indiquer que la peroxidation lipidique est un biomarqueur moins

sensible au cocktail de 'anode galvanique chez H. tuberculata par rapport a C. gigas.

6. Réserves énergétiques et reproduction

Les teneurs en glycogene dosées chez les deux espéces ont montré des fluctuations au cours
des 3 mois d’exposition. On constate une tendance générale a la baisse de la teneur en glycogene des
huitres exposées aux plus fortes concentrations d’aluminium et de zinc malgré I'absence d’impact
significatif, méme & 296 pug L1 d’Al. Chez les ormeaux de la condition la plus extréme (3 550 pg L d’Al),
les réserves énergétiques étaient signivativement plus basses apres 2 mois d’exposition mais de fagon
surprenante, la teneur en glycogene était pres de 20 fois supérieure le mois d’aprés pour la méme
condition. Dans l'article 4, nous avons suggéré que cela était probablement en lien avec le décalage
observé dans la gamétogeneése, les ormeaux des conditions les plus fortes ayant résorbé leurs gametes

afin de subvenir a leurs autres fonctions physiologiques. La lutte contre le stress qu’il soit chimique ou

-176 -



environnemental a un impact important sur la balance énergétique des organismes aquatiques

(Nicholson and Lam, 2005; Sokolova, 2013).

D’apres Sokolova (2013), I'énergie des mollusques vivants dans les environnements

contaminés est dirigée préférentiellement vers les processus de détoxification qui sont colteux en

énergie, comme en témoigne |'état du systéme lysosomal, au détriment de la mise en réserve et de la
croissance. Les ormeaux exposés aux fortes concentrations n’ont ni été en mesure de stocker de
I’énergie, ni de l'investir pleinement dans d’autres fonctions biologiques. Chez [I'huitre, les
concentrations d’exposition était beaucoup moins élevées et nous n’avons pas observé d’effet aussi
marqué que chez les ormeaux, mais on peut supposer qu’un temps d’exposition plus long ou une
concentration plus élevée aurait également impacté les processus énergétiques des bivalves. Les
résultats du dosage du glycogéne sont donc en adéquation avec ce qui a été constaté dans le calcul du
MGI chez les deux espéces. Aucun décalage dans I'avancement de la gamétogenése n'a été constaté
chez les huitres car la contamination n’était pas encore suffisamment forte pour entraver la balance
énergétique des bivalves tandis que le retard constaté chez les ormeaux des conditons C3 et C4 peut

s’expliquer par la nécessité de mettre en place des réponses de détoxification couteuses en énergie,

qui ont eu pour conséquence la diminution de I’allocation d’énergie a la fonction de reproduction.

Ainsi, la reproduction des ormeaux a été d’avantage impactée par les métaux libérés par
I’'anode galvaniques que celle de I’huitre. Ces différences ont été mesurées pour des concentrations
plus fortes que celles retrouvées dans I'environnement. Il faudrait tester des concentrations

équivalentes chez I’huitre afin de vérifier I’occurrence d’un décalage de la gamétogenése.

7. Phase larvaire

L’essai d’embryotoxicité de C. gigas présenté dans I'article 2 confirme que le stade larvaire est
bien plus sensible que I'adulte comme ce qui est généralement constaté dans la littérature (Amiard-
Triquet et al., 1986; Chan, 1988; Martin et al., 1981; Nadella et al., 2013; Watling, 1982). Cette plus
grande sensibilité des larves peut s’expliquer par plusieurs raisons :

(1) Le temps nécessaire pour que les substances toxiques atteignent les sites cibles peut étre plus
court dans les premiers stades de la vie, en raison de leur plus petite taille par rapport aux
stades ultérieurs et aux adultes.

(2) Les formes embryonnaires et larvaires ont des organes peu développés, une plus grande
surface d’absorption pour les substances toxiques avec des membranes plus perméables qui,

aux premiers stades de vie, sont le principal moyen de régulation ionique.
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(3) Chez les adultes, les polluants peuvent étre séquestrés les empéchant d'atteindre les organes
cibles. Les larves n’ont pas encore développé tous les mécanismes de régulation nécessaires a
la détoxification et a la réduction des effets des substances toxiques.

Cette immaturité des voies de détoxification chez les premiers stades de vie est probablement a

la base de la sensibilité observée chez I'huitre (Mohammed, 2013). Le développement des larves D a
été affecté a partir de concentrations de I'ordre de 190 pg L™ d’aluminium (CEso), ce qui est du méme
ordre de grandeur que les maximums environnementaux enregistrés sur des sites considérés comme
pollués (Abdel Ghani, 2015; Jahan and Strezov, 2017; Valdés et al., 2011). Il suffit que les larves d’'une
espece soient affectées pour que la phase de recrutement soit compromise (Markey et al., 2007). C’est
pourquoi il est impératif d’inclure le stade larvaire des organismes dans les études écotoxicologiques.
Nous n’avons pas eu l'occasion de réaliser d’essai embryotoxicité sur les larves d’H. tuberculata au
cours de cette thése, mais il aurait été tres intéressant de comparer les résultats avec I’huitre.

A titre d’indication, des concentrations en zinc de 39 pg L™ pour une exposition de 48 heures et de

19 pg L't pour une exposition de 9 jours n’ont pas eu d’impact sur le développement larvaire de Haliotis
rufescens (Hunt and Anderson, 1989). Les auteurs ont respectivement évalué les CEspa 68 pg Lt et
50 pg L pour les deux temps d’exposition. Au regard des données de la littérature, le genre Haliotis
serait donc plus sensible au zinc que C. gigas lors du développement larvaire. Cependant, a notre
connaissance il n’existe pas de données dans la littérature concernant la sensibilité des larves

d’ormeaux a I’'aluminium.

Les huitres et les ormeaux adultes ne semblent pas avoir été affectés pour des concentrations
d’aluminium et de zinc réalistes d’'un point de vue environnemental. Pour une concentration de
296 pg L? (Al) nous avons constaté une augmentation significative des niveaux de MDA dans la
glande digestive des huitres. La CEy de la croissance pondérale des ormeaux juvéniles a été évaluée
a 442,8 ug L' (Al). Chez les ormeaux adultes, des effets significatifs ont été observés a partir de
1096 pg L' (Al), notamment une diminution de la numération hémocytaire, une hausse de I'activité
du systeme lysosomal, une baisse des réserves de glycogéne associée a un décale de la
gamétogenese. Les larves d’huftres apparaissent comme le modele d’étude le plus sensible avec
une CEyo évaluée a 174,5 pg L (Al). La sensibilité des biomarqueurs étudiés n’était pas la méme
entre les deux mollusques. Chez les huitres, le dosage du MDA et I'activité phagocytaire sont
apparus comme les biomarqueurs les plus sensibles aux métaux ; tandis que chez les ormeaux ce
sont la croissance, le systeme lysosomal et la gamétogenése qui sont apparus comme les
biomarqueurs les plus sensibles aux métaux. Les principaux résultats de toutes les

expérimentations réalisées sur les mollusques sont synthétisés dans le tableau XVI.
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CHAPITRE IV — Effets d’une anode galvanique a base
d’aluminium chez les producteurs primaires
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1. Introduction

Dans le cadre de ces travaux de these, plusieurs expositions ont été réalisées sur trois
compartiments biologiques de la production primaire : le phytoplancton, les macroalgues et le
microphytobenthos. Trois indicateurs ont systématiquement été étudiés: (i) la croissance, (ii)
I’absorption et I'adsorption des métaux par les organismes et (iii) les paramétres photosynthétiques.
Evaluer la croissance des organismes est le biomarqueur le plus utilisé dans les études
écotoxicologiques sur les organismes photosynthétiques. Le processus de division cellulaire demande
une grande quantité d’énergie (Hunter and Laws, 1981), et une contamination du milieu peut
engendrer une allocation de I'énergie pour les processus de detoxification au détriment de la
croissance, reflétant donc un impact sur I'état de santé des organismes (Harford et al., 2011; Levy et

al., 2007; Taylor and Maher, 2014; Trenfield et al., 2015).

1.1.La photosynthese

La photosynthese est le processus bioénergétique qui permet aux producteurs primaires de
transformer I'énergie électromagnétique de la lumiere en énergie chimique. Ce processus est apparu
chez les cyanobactéries il y a 3 milliards d’années (Karl, 2002). Ce n’est que bien plus tard que certains
groupes ont acquis la possibilité d’effectuer la photosynthése suite a des endosymbioses successives
(Bhattacharya et al., 2004). Deux photosystemes situés dans les membranes des thylakoides,
nommeées photosystéeme | (PSl) et photosysteme Il (PSIl), coopérent au bon déroulement de la
photosynthése oxygénique (Schubert, 1998). D’un point de vue structurel, les photosystémes sont des
complexes protéiques transmembranaires composés d’un centre réactionnel (CR) surmonté d’une
antenne pigmentaire. La photosynthése se déroule en deux phases. Lors de la premiere phase dite
« claire », un photon est absorbé par I'antenne photosynthétique (LHCII) qui achemine cette énergie
lumineuse au niveau du PSII pour scinder les molécules d’eau (H,0) en oxygéne (O3), en protons (H*)
et en électrons (e’). Les H* sont utilisés dans la formation d’'une coenzyme qui stocke I'énergie
chimique, I’ATP (adénosine triphosphate), alors que les e parcourent une chaine de transfert entre les
PSI et PSII aboutissant a la production d’une coenzyme réductrice, le NADPH (nicotinamide adénine
dinucléotide phosphate réduit), c’est la chaine de transport des électrons. Lors de la seconde phase,
dite « sombre » (cycle de Calvin), ces coenzymes sont alors utilisées pour I'absorption et la réduction
du carbone dans le cytosol. L’aboutissement de ces deux étapes est la transformation du CO; en
glucose, indispensable a la formation des autres molécules organiques nécessaires a la physiologie de
ces producteurs primaires.

Au cours de ces expérimentations, I'utilisation d’un fluorimetre de type PAM (pulse amplitude

modulated fluorescence) a permis I'acquisition de résultats sur I'impact des produits de dégradation
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d’une anode galvanique a base d’aluminium sur les mécanismes photosynthétiques des producteurs
primaires. Plusieurs types de PAM ont été utilisés en fonction des différents modeles biologiques

étudiés.

1.2.Principe du PAM et description des parametres photosynthétiques

Lorsqu’une cellule végétale recoit un rayonnement lumineux, elle absorbe I'énergie sous la
forme de photons et la restitue sous trois autres formes : (i) des électrons pour la phase photochimique
et la photosynthése, (ii) de la chaleur, (iii) et de la fluorescence. Le PSIl, composé d’enzymes
oxydoréductases, capte une partie des photons et les convertis en électrons ce qui amorce le début de
la phase photochimique. Ces électrons se fixent alors sur des accepteurs d’électrons, le principal étant
la quinone A (Qa). De fait, le PSII catalyse une réaction de réduction du pool de Qa en la transformant
en plastoquinone, une coenzyme participant a la chaine de transport des électrons vers le
photosystéme | (PSI) intervenant dans le cycle de Calvin. Une fois la Qa saturée en électrons (centre
réactionnel fermé), I'énergie lumineuse ne peut plus étre dirigée vers le PSI et est donc convertie sous
forme de fluorescence ou de chaleur (Figure 43). La capacité photosynthétique dépend de la
concentration et/ou de I'activité de la Rubisco (enzyme clé de |la photosynthése permettant la fixation
du dioxyde de carbone CO,), ainsi que des différents composants de la chaine de transport des

électrons (Maclntyre et al., 2002).

Stroma <
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Figure 43 : Organisation du photosysteme Il (PSIl) avec visualisation de la chaine de transport des électrons.
D’aprés (Suggett et al., 2010).

Le PAM est une technique qui se base sur la fluorescence de la chlorophylle a pour faire une
estimation rapide des parameétres photosynthétiques de la production primaire (Schreiber et al.,
1986). Pour cela, un échantillon (suspension d’algues) est exposé a des flashs lumineux d’intensité et

de longueurs d’onde variables. Généralement |’échantillon est exposé d’abord a une lumiere
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détectrice qui oxyde partiellement le pool de Qa. Ainsi, une partie des photons continue a étre
transformée en énergie photochimique et une autre partie est transformée en énergie fluorescente.
Cette fluorescence est considérée comme la fluorescence de base des algues et se nomme Fo.
L’échantillon est ensuite exposé a un flash lumineux de forte intensité qui oxyde tout le pool de Qa.
Une grande partie de I'énergie est convertie en fluorescence ce qui correspond a la fluorescence
maximale des microalgues (Fn). Fy correspond a la fluorescence variable (F, = Fm — Fo) et le rendement
quantique maximal du PSII (F,/Fn) est calculé tel quel (Genty et al., 1989):

i — (Fm - FO)

E, E,

Cet indicateur est généralement utilisé comme un outil d'évaluation du stress dans la
photosynthese chez les végétaux. Sa valeur est relativement constante dans une culture non stressée
et diminuée dans une culture stressée (White et al., 2011). Une valeur de F,/F, de I'ordre de 0,6 traduit
un trés bon état physiologique de la culture de microalgues et/ou d’une bonne acclimatation, une
valeur de 0,4 un état physiologique moyen, et enfin une valeur de 0,2 correspond a un trés mauvais

état physiologique (Kromkamp et al., 1998).

D’autres indicateurs importants sont le taux de transport des électrons (ETR) ainsi que le taux
de transport linéaire des électrons (rETR) qui sont corrélés avec la performance photosynthétique
globale du phytoplancton (Juneau and Harrison, 2005). Ces indicateurs permettent de tracer une
courbe production/énergie (PE) qui se caractérise par trois régions principales : la région limitée par la
lumiere, la région de saturation de la lumiere et la région de photorégulation (Figure 44) (Schreiber,
2004). La pente observée aux faibles éclairements correspond a I'efficacité maximale d’utilisation de
la lumiere et se nomme a. Lorsque l'intensité lumineuse augmente, le taux de photosynthése, qui est
limité par la capacité de transport de la chaine des électrons, atteint progressivement sa valeur
maximale et on observe alors un plateau sur la courbe, c’est la région de saturation de la lumiére. Cela
nous renseigne sur le taux de transport maximum des électrons (ETRmax). Aprés I'atteinte du plateau,
il peut se produire une réduction de l'activité photosynthétique ce qui correspond a de la
photoinhibition provoquée par un temps d’exposition trop long ou par de la lumiére trop intense. Le
parameétre Ek peut également étre calculé ou Ek = a /ETRmax, ce qui correspond a l'intensité lumineuse
a partir de laquelle le nombre de photons arrivant au niveau du PSIl dépasse la capacité de transport
de la chaine des électrons (intensité de saturation lumineuse). Ce paramétre est couramment utilisé
pour décrire le niveau de photoacclimatation du phytoplancton. Graphiquement, la valeur Ek se situe
au point d’intersection entre la pente initiale de la courbe et le plateau. Le quenching non
photochimique (NPQ) est un autre indicateur lié a la dissipation non photochimique de la lumiére

absorbée. Le NPQ augmente avec la diminution de I'émission de fluorescence liée au PSIl (Miiller et
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al., 2001), il constitue un mécanisme photoprotecteur important contre la photoinhibition, et dont

I'exces d'énergie est dissipé sous forme de chaleur (Janik et al., 2008).
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Figure 44 : Exemple d’une courbe production énergie (PE) avec les différents indicateurs photosynthétiques.
© A. Levallois.

Par soucis de clarté, les méthodologies spécifiques a chaque
expérimentation seront présentées séparément.

2. Le Phytoplancton

Les expérimentations réalisées sur le phytoplancton peuvent se diviser en deux approches distinctes.

>

Approche 1: Un premier volet d’investigations a démarré en février 2020, mais a été
interrompu par la pandémie, avant d’étre repris de novembre 2020 a mars 2021. Ces
expositions se sont portées uniquement sur I'impact des métaux issus de la dissolution d’une
anode galvanique a base d’aluminium sur la diatomée Chaetoceros calcitrans, ou il avait été
décidé a I'origine de ne pas enrichir le milieu d’exposition en sels nutritifs afin d’obtenir des
conditions qui se rapprochent au mieux des conditions environnementales.

Approche 2 : Un deuxieme volet d’expérimentations a démarré en juin 2022 avec cette fois
des expositions réalisées sur 3 especes de microalgues de différents groupes taxonomiques
présentant un certain intérét écologique et/ou économique (Emiliana huxleyi, Isochrysis
galbana, Tetraselmis suecica). |l était question de comparer les résultats des effets du chlorure

d’aluminium avec les métaux (Al et autres métaux traces) libérés par I'anode galvanique. Cette
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fois-ci, les milieux d’exposition ont été enrichis en sels nutritifs afin de répondre au protocole

de la norme AFNOR (NF EN ISO 10253, 2006).

2.1.Méthodologie

2.1.1. Origine des organismes

La souche de microalgue Elmiliania huxleyi (Ae481) a été fournie par Algobank (Calvados,
France). Les autres souches (Chaetoceros calcitrans, Isochrysis galbana, Tetraselmis suecica) ont été

fournies par le SMEL (Manche, France).

2.1.2. Protocole d’exposition

Toutes les microalgues ont été acclimatées aux conditions expérimentales plusieurs semaines
avant le lancement des expérimentations. Toutes les cultures ont été disposées dans une
piece thermorégulée (16°C, photopériode de 14-10 h) avec une intensité lumineuse de
70 umol photons m2 s, Avant de démarrer I'exposition (5 a 6 jours avant), un inoculum de culture a
été préparé avec du milieu nutritif afin de s’assurer que les microalgues étudiées soient en phase de
croissance exponentielle. Lors des essais de I'approche 2, nous avons également ajouté du milieu
nutritif dont la composition est décrite dans le Tableau XVIl issu de la norme AFNOR (NF EN ISO 10253,
2006). Le Na;EDTA a été remplacé par de I'acide citrique car 'EDTA peut entrainer une perte de
biodisponibilité des métaux pour les algues.

Tableau XVII : Concentrations des différents éléments nutritifs nécessaires a la réalisation des trois solutions
meéres nutritives (NF EN 1SO 10253, 2006).

m Concentration dans la solution mére | Concentration dans la solution d'essai

Solution mére 1

FeCl,.6H,0 48 mg L' 149 g L (Fe)
MnCl,.4H,0 44 mg L 605 pg L1 (Mn)
ZnS0,.7TH,0 45 mg L 150 pg L (Zn)
CuS0,.5H,0 0.157 mg L1 0.6 g L (Cu)
CoCl,.6H,0 0.404 mg L1 1.5 pg L (Co)

H;B0; 1140 mg L 3.0 mg L (B)
Na,EDTA 1000 mg L-! 15.0 mg L'
CeHsO7 606 mg L
Solution mére 2
Chlorhydrate de thiamine 50 mg L 25 g L
Biotine 0.01mg L' 0.005 pg L!
Vitamine B12 (cyanocobalamine) 0.10 mg L' 0.05 pg L
Solution mére 3
K5POy 30gL? 30mg L0438 mgL'P
NaNO; 50.0g L! 50.0mgL"; 824 mgL'N
Na,Si05.5H,0 14.9g L 14.9 mg L%; 1.97 mg L1 Si
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La décontamination chimique a été effectuée en faisant tremper pendant une nuit dans de I'acide
nitrique 10% dans tous les erlenmeyers (250 mL) ayant servi aux expositions. Ces derniers ont ensuite
été rincés 10 fois a I'eau ultrapure puis placés dans un four sec pour un cycle de stérilisation
(décontamination biologique). Le matin du lancement de chaque exposition, la concentration de

I'inoculum a été évaluée en cytométrie en flux (MUSE Cell Analyser, Millipore Sigma®).

L'eau de mer brute contaminée par I'anode galvanique a été récupérée grace au dispositif
expérimental décrit dans le chapitre Il, elle est ensuite diluée en cascade afin d’obtenir les différentes
concentrations testées au cours de I'exposition. Des expositions avec de I'eau de mer contaminée en
chlorure d’aluminium (AICl3, 6 H,0) ont également été réalisées pour les expositions de I'approche 2.
Les microalgues ont été exposées dans un volume total de 100 mL. Un échantillon de chaque dilution,
auquel deux gouttes d’acide nitrique 69 % ont été ajoutées, est conservé a 4°C jusqu’au dosage des
concentrations en métaux par spectrométrie d’absorption atomique (SAA). Un volume de I'inoculum
a été ajouté a chaque erlenmeyer en fonction de la densité cellulaire initiale souhaitée pour chaque
espece. Etant donné que les essais portent sur des échantillons d’eau contaminée, le milieu
d’exposition a directement été dopé avec les solutions meres nutritives (Tableau X) aux bonnes
concentrations afin d’éviter toute inhibition de croissance en raison d’une limitation en nutriments. Le
pH est mesuré au début et a la fin de I'exposition dans toutes les conditions. Mise a part le tout premier
essai (6 jours), tous les essais ont été réalisés sur une période de 72 + 2 h. Un échantillon des différents
essais a régulierement été prélevé et observé au microscope afin de confirmer I'absence de dommages

aux cellules ainsi que les éventuelles contaminations biologiques extérieures.

2.1.3. Croissance des algues

Au début de I'exposition, puis toutes les 24 = 2 h jusqu’a la fin de I'essai, un prélévement
(1 mL) a été effectué dans chaque erlenmeyer afin de mesurer la densité cellulaire en cytométrie en
flux (MUSE Celle Analyser, Millipore Sigma®). Une fois I'acquisition des données de densité cellulaire

terminée, plusieurs indicateurs ont été calculés :

In(densité cellulaire finale)—In (densité cellulaire initiale)

Taux de croissance spécifique (1) = ;
Temps total d exposition (heures)

utémoin—u culture x

)x100

Pourcentage d’inhibition de croissance (PIC) = ( —
utémoin

2.1.4. Bioaccumulation des métaux par les algues
Des échantillons de culture ont été prélevés afin de mesurer les concentrations en métaux

absorbés et adsorbés par les cellules. Le protocole a été ajusté par rapport a ce qui avait déja été réalisé
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lors de précédentes études sur la bioaccumulation des métaux chez le phytoplancton (Anu et al., 2016;
Franklin et al., 2002). Au début et a la fin de I'essai, 3 échantillons de 50 mL (triplicat) ont été prélevés
dans I'inoculum de chacune des especes et placés dans des tubes falcon 50 mL. Les tubes ont été
centrifugés (16°C, 3000 g, 20 min) et les surnageants récupérés afin de déterminer la concentration
initiale et finale en aluminium et en zinc dans le milieu. Le culot de microalgues a été repris dans
20 mL d’EDTA (0,01 M) afin d'extraire les métaux adsorbés sur les cellules. Aprés 20 minutes
d’incubation, I’échantillon a été de nouveau centrifugé (16°C, 3000 g, 20 min) et le surnageant d’EDTA
a été récupéré pour le dosage des métaux adsorbés de la fraction extracellulaire. Deux gouttes d’acide
nitrique 69% ont été ajoutées aux échantillons qui ont été conservés a 4°C jusqu’a leur analyse par
SAA. Les culots de microalgues restants ont été stockés a -80°C avant d’étre lyophilisés puis minéralisés

pour le dosage des métaux de la fraction intracellulaire.

2.1.5. Utilisation du multi-color PAM pour le phytoplancton

Les analyses des paramétres photosynthétiques des 4 espéces de microalgues ont été
effectuées a I'aide d’un multi-color PAM (Waltz, Effeltrich, Germany), un appareil qui possede
|"avantage de fournir six longueurs d’onde de lumiére (400, 440, 480, 540, 590 et 625 nm) et six
couleurs de lumiere actinique avec des pics a 40, 480, 540, 590, 625 et 420-640 nm (Schreiber et al.,
2012). Cet appareil permet des mesures trés précises de I'évaluation du F,/F, et de I'absorption
fonctionnelle du PSIl en fonction de la longueur d’onde. Les progres techniques récents dans le
domaine des LED ont permis de développer une source lumineuse miniature extrémement puissante,

qui fournit toutes les qualités des lumiére essentielles.

Dans chaque condition d’exposition, un échantillon de culture a été prélevé au début (TO) et a
la fin des expérimentations. Avant la mesure au multi-color PAM, un blanc est effectué avec le méme
volume d’échantillon préalablement filtré (0,2 um) de facon a soustraire la chlorophylle dissoute a la
mesure de fluorescence. Aprés avoir stocké I’échantillon 10 minutes a I'obscurité, I’échantillon est
exposé a une lumiere détectrice et un rayonnement lumineux de différentes intensités et de longueur
d’onde fixe. Les résultats ont été récupérés et traités sur le logiciel R avec le package FRRF et le modeéle

de webb afin de calculer les 4 indicateurs recherchés : a, Ek, rETRmax et Fy/Fnm.
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2.2.Résultats

2.2.1. Approche 1 : Chaetoceros calcitrans (sans enrichissement du milieu en

sels nutritifs)

2.2.1.1. Exposition sur une période de 144 heures
Une premiére exposition d’'une durée de 144 heures (6 jours) a été réalisée sur Chaetoceros
calcitrans au début des expérimentations. Les concentrations en aluminium et zinc testées sont

présentées dans le Tableau XVIII.

Tableau XVIII : Concentrations totales en aluminium et en zinc pour les différentes conditions expérimentales
du premier essai de 144 heures chez Chaetoceros calcitrans.

Condition [Al] dans leau (pgLY) [Zn] dans leau (pg LY)

Témoin 26 11
C1 192 22
Cc2 337 31
Cc3 658 48
ca 1327 85
C5 2829 301

Les résultats de I'inhibition de croissance par rapport au témoin sont présentés sur la Figure 42.
Nous avons constaté une inhibition significative a partir de la concentration de 658 pg L™ ([Al]) (ANOVA,
p < 0.05). Linhibition a atteint prés de 64 % par rapport au témoin pour la plus forte concentration
([Al] = 2829 pg LY). Le contrdle positif au cuivre s’est avéré trés nocif pour les cellules algales étant

donné gu’une inhibition de croissance de 118 % a été enregistrée.
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Figure 45 : Pourcentage d'inhibition de croissance par rapport au témoin chez la diatomée Chaetoceros calcitrans
apres 144 heures d'exposition a différentes conditions d'exposition. La condition Cu équivaut a un contréle positif
avec 800 pg L de cuivre. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence significative
entre elles.
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L'analyse des échantillons avec le multicolor PAM a permis I'acquisition des parameétres
photosynthétiques (a, Ek, rETRmax et Fv/Fm) de C. calcitrans au début et a la fin de I’exposition (Figure
46). Seul deux de ces parameétres ont varié significativement entre les conditions. Pour a, une tendance
a la baisse est mesurée dés la premiére concentration testée, cette diminution devenant significative
par rapport au témoin (ANOVA, p < 0.05) pour la plus forte concentration ([Al] = 2 829 pg L?), ce qui
signifie une baisse de l'efficacité photosynthétique des algues a cette concentration. De méme, la
valeur de Fv/Fm s’est avérée étre plus faible par rapport au témoin a partir de 1 327 pg L ([Al])

indiquant une inhibition du rendement quantique maximal du PSIl (ANOVA, p < 0.05).
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Figure 46 : Parameétres photosynthétiques de la diatomée Chaetoceros calcitrans apres 144 heures d'exposition
aux différentes conditions d'exposition. a = Efficacité photosynthétique. Ek = Intensité de saturation lumineuse.
rETRm = Taux (relatif) (maximum) de transport des électrons au niveau du PSIl. Fv/Fm = Rendement quantique
maximal du PSII. La condition Cu équivaut a un contréle positif avec 800 pg L de cuivre. Une lettre commune a
deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence significative entre elles.

Le dosage dans les milieux de I'aluminium et du zinc a la fin de I’exposition a permis d’évaluer
la répartition des métaux associés aux fractions extracellulaire (adsorbés a la surface des cellules) et
intracellulaire (absorbés par les cellules). On constate sur la Figure 47 que I'adsorption et I'absorption
de I'aluminium par les cellules de C. calcitrans augmentent en méme temps que la concentration en
métaux dans le milieu. Pour les plus faibles concentrations d’exposition, les teneurs dans les cellules
ont augmenté linéairement, puis a partir d’un certain seuil ([Al] =1 327 pg L%, [Zn] = 85 pg L?), on
constate une tres forte augmentation de la concentration cellulaire en aluminium, ce qui explique la
présentation des résultats avec une échelle logarithmique sur la figure 47A. En effet, pour une
concentration d’exposition initiale de 658 pg L ([Al]), les concentrations d’aluminium extracellulaire
et intracellulaires étaient respectivement de 157 ug L et 91 pg g*. Pour la concentration d’exposition

initiale de 1 327 pg L ([Al]), on mesure des concentrations d’aluminium extracellulaire et
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intracellulaires bien plus élevées, respectivement de 916 pug L et 24 653 ug g* (Facteur de 271). On

constate ainsi une corrélation entre |'inhibition maximale de la croissance (Figure 45) et I'accumulation

d’aluminium intracellulaire. Dans une moindre mesure, une augmentation dose dépendante des

concentrations de zinc, notamment pour la fraction extracellulaire, est également constatée.
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Figure 47 : Répartition de I'aluminium (A) et du zinc (B) entre (i) les concentrations dans le milieu (ug L), (i) les
métaux adsorbés a la surface des cellules algales (fraction extracellulaire) (ug L), (iii) les métaux absorbés par
les cellules algales (fraction intracellulaire) (g g*) de Chaetoceros calcitrans aprés une exposition de 144 heures
a différentes conditions d'exposition. Les valeurs en ordonnée de la figure A sont présentées avec une échelle

logarithmique.

2.2.1.2. Exposition a I’'anode sur une période de 72 heures

Une seconde exposition sur 72 heures a été réalisée afin de suivre les recommandations des
normes existantes appliquées aux microalgues marines (Organisation Internationale de Normalisation,
2006). Les concentrations en aluminium et en zinc testées sont présentées dans le Tableau XIX.

Tableau XIX : Concentrations totales en aluminium et en zinc pour les différentes conditions expérimentales du
deuxieme essai de 72 heures réalisé chez Chaetoceros calcitrans.

Condition [Al] dans l'eau (pg L) [Zn] dans leau (pg L)
Témoin 7 <LD
C1 199 6
Cc2 391 13
C3 861 46
c4 1388 87
C5 1560 45
Co 2776 336
c7 3457 172
c8 6801 356
9 14361 763
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La Figure 48 présente le pourcentage d’inhibition de croissance de C. calcitrans en réponse a
plusieurs concentrations d’aluminium et de zinc libérés par I'anode galvanique. On constate des
différences significatives (ANOVA, p < 0.05) par rapport au témoin uniquement pour les concentrations
de 3 457 ug L ([Al]) et de 14 361 pg L ([Al]). La ou pour la premiére exposition de 144 heures nous
avions observé une inhibition de croissance de 63,5 % pour une concentration de 2 829 ug L ([Al]), ici
nous observons une inhibition de croissance de seulement 20,5 % pour une concentration équivalente
de 2 776 pug L ([Al]). Ces résultats confirment ainsi que le temps d’exposition est un facteur important

qui impacte la croissance des algues.
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Figure 48 : Pourcentage d'inhibition de croissance par rapport au témoin chez la diatomée Chaetoceros calcitrans
apres 72 heures d'exposition a différentes conditions d'exposition. Une lettre commune a deux conditions
indique qu'il n'y a pas de différence significative entre elles.

Les Clso calculées pour C. calcitrans sont présentées dans le Tableau XX. Pour I'exposition

pendant 144 heures, la Clspa été estimée 3 999 ug L* (basée sur la concentration d’aluminium dans le

milieu) contre 20 702 ug L™ pour I'exposition de 72 heures.

Tableau XX : Clso (ug L'?) calculées pour les différentes espéces de microalgues a I'aide de régressions non linéaires
(en utilisant I'équation de Hill) au moyen de la macro Excel® REGTOX (Vindimian, 2012). Les Clso de I'anode
galvanique n’ont pas pu étre calculées pour Tetraselmis suecica, Emiliana huxleyi et Isochrysis galbana car les
plus fortes concentrations testées n’ont pas inhibé la croissance des algues a plus de 50%.

Chaetoceros calcitrans Tetraselmis suecica Emiliana huxleyi Isochrysis galbana

Temps d'exposition 6 jours 3 jours 3jours 3jours 3jours 3 jours 3 jours 3 jours

Contaminant Anode Anode AlICl,  Anode AlCl, Anode AlCl, Anode
Cle, 999 20702 468 NA 921 NA 2620 NA
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Les parameétres photosynthétiques obtenus a I'aide du multicolor PAM sont présentés dans le
Tableau XXI. Quel que soit les indicateurs mesurés, aucune différence significative n’est relevée par
rapport au témoin (ANOVA, p > 0.05). Méme pour la concentration d’exposition la plus élevée qui était
pourtant 10,8 fois plus forte que la premiére concentration a laquelle nous avions observé un effet sur
le Fv/Fm lors de I'exposition de 144 heures (6 jours).

Tableau XXI : Parameétres photosynthétiques (+ SEM) de la diatomée Chaetoceros calcitrans aprés 72 heures
d'exposition a différentes conditions d'exposition. a = Efficacité photosynthétique. Ek = Intensité de saturation
lumineuse. rETRmax = Taux (relatif) (maximum) de transport des électrons au niveau du PSII. Fv/Fm = Rendement

quantique maximal du PSIl. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence
significative entre elles.

[Al]-[Zn] (ng L) o Ek rETRm Fv/Fm

Témoin 0,60+0,0082d 127,5+7,22 76,6+3,92  0,59+0,009
199-6 0,61+0,003 % 130,4+5,9°2 79,4+39° 0,59 + 0,002 b
391-13 0,61+£0,0052° 131,9+3,2% 80,6+2,52% 0,600,003
861-46 0,62+£0,002@ 157,9%53 % 97,9%3,12 0,60+ 0,008 @
1388-87 0,64+0,003« 161,4+4,15 104,1+£3,1° 0,6210,010°%
1560-45 0,59+0,0112¢ 127,7+104%® 757%69°%%  0,57+0,013
2776-366 0,63 £ 0,003 150,5+£2,0¢ 95,7+1,6¢ 0,61+0,003 ¢
3457-172 0,56+0,0245 136,4+10,45% 765+9,2b  0,53+0,023 b
6801-356 0,58+0,0202¢ 132,8+8,6 77,2+7,5%  0,56+0,021 b

14361-763 0,59+0,0032d  107,0+2,3 62,9+1,42  0,57+0,003 bc

Concernant le dosage des métaux (Figure 49), C. calcitrans a internalisé moins d’aluminium
pour une concentration d’exposition équivalente comparativement a I'exposition de 144 heures :
1590 ug gta 3451 pg L ([Al]) pour T=72h contre 64 179 ug g* pour 2 829 pg L ([Al]) pour T=144h.
Ces résultats sont en adéquation avec l'inhibition de croissance plus faible observée lors de cette

seconde exposition par rapport a la premiére exposition.
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Figure 49 : Répartition de I'aluminium (A) et du zinc (B) entre (i) les concentrations dans le milieu (pg L), (ii) les
métaux adsorbés a la surface des cellules algales (fraction extracellulaire) (ug L), (iii) les métaux absorbés par
les cellules algales (fraction intracellulaire) (ug g*) de Chaetoceros calcitrans aprés une exposition de 72 heures
a différentes conditions d'exposition.
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2.2.2. Approche 2 : Toxicité anode galvanique Vs chlorure d’aluminium

Pour rappel, a la suite des premiéres expositions sur la diatomée C. calcitrans, quelques
ajustements ont été apportés au protocole. Il a été décidé d’enrichir le milieu en sels nutritifs afin de
répondre au protocole de la norme AFNOR (NF EN ISO 10253, 2006). D’autres espéeces de microalgues
ont été étudiées (E. huxleyi, I. galbana, T. suecica) de facon a comparer la sensibilité des espéeces entre-
elle mais aussi de comparer les effets des métaux libérés par une anode galvanique a base
d’aluminium, avec les effets associés a I'aluminium seul au travers d’'une contamination de I'eau par
du chlorure d’aluminium. Les concentrations en zinc relevées dans tous les échantillons lors de
I"approche 2 sont beaucoup plus élevées en raison de la présence de zinc en forte quantité, sous forme
de sulfate de zinc heptahydraté, dans le milieu nutritif (Tableau XVII). Les concentrations en aluminium

et en zinc testées lors de I'approche 2 sont présentées dans le tableau XXII.

2.2.2.1. Tetraselmis suecica
La croissance de T. suecica a été inhibée a hauteur de 62 % en réponse a la plus forte
concentration de chlorure d’aluminium (1 405 pg L) (Figure 50). La Clsgau chlorure d’aluminium a été
estimée 3 468 pg L (Tableau XX). En revanche, pour la contamination par I'anode galvanique, on ne
constate qu’une légére inhibition (28 %) non significative (ANOVA, p > 0.05) pour la condition la plus

extréme (6 451 pg L) ce qui n’a pas permis le calcul de la Clso.

AlCl, ‘ Anode galvanique |

80 ab b 80

ab

% inhibition de croissance
w

% inhibition de croissance

Témoir 223 323 1405 moin 371 6451

Concentration Al {ug L) Concentration Al (ug L)

Figure 50 : Pourcentage d'inhibition de croissance par rapport au témoin chez Tetraselmis suecica apres 72
heures d'exposition a différentes concentrations en chlorure d’aluminium et en métaux libérés par une anode
galvanique a base d’aluminium. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence
significative entre elles.

Les parametres photosynthétiques mesurées chez T. suecica sont présentés dans le
Tableau XXII. Malgré I'absence de différence significative, on constate un effet du chlorure

d’aluminium a la plus forte concentration (1 405 pg L) sur certains paramétres photosynthétiques

comme le Fv/Fm (0,55) qui est plus faible par rapport au témoin (0,73), ou encore Ek (188,3) qui est

-193 -



plus fort par rapport au témoin (93,7). En revanche, les fortes concentrations d’aluminium de I'anode

galvanique n’ont pas entrainé de variations des parameétres photosynthétiques.

Tableau XXII : Paramétres photosynthétiques (+ SEM) de Tetraselmis suecica, Emiliana huxleyi et Isochrysis
galbana apres 72 heures d'exposition a différentes conditions d'exposition. a = Efficacité photosynthétique. Ek
= Intensité de saturation lumineuse. rETRmax = Taux (relatif) (maximum) de transport des électrons au niveau
du PSIl. Fv/Fm = Rendement quantique maximal du PSIl. Les analyses statistiques ont été réalisées
indépendamment pour chaque espéce. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de
différence significative entre elles.

Condition o Ek rETRm Fv/Fm
Témoin 0,77 + 0,004 2 154,1 + 17,52 133,6 + 12,12 0,73+0,032
A, 223 0,720,012 93,7+21,6%® 67,2+15,72 0,73+0,012
Tetraselmis | (a; 323 0,71£0,012 60,2 26,52 42,9+19,02 0,72+0,012
suecica 1405 0,58 + 0,09 188,3£33,3b 113,5+32,63 0,55 0,108
Anode 371-344 0,69+ 0,012 85,8+ 15,62 59,1+9,93 0,71+0,012
[Al]-[Zn] 6451-542 0,70 + 0,003 2 71,7+3092 50,5+ 21,82 0,71 +0,012
Témoin 0,65+ 0,012 91,1+16,32 59,4+11,92 0,67 +0,012
A, 11 0,66+ 0,012 125,2 + 8,82 83,5+5,1a 0,67 +0,012
Al 58 0,66+ 0,012 134,5+22,52 88,3+ 16,0 0,66 + 0,012
Emiliana 1405 0,64 £0,03 2 125,7+£6,0° 80,2 £5,63 0,64 + 0,04 2
huxleyi Anode 187-136 0,65+ 0,013 100,9 + 9,62 66,217,983 0,680,012
(A[Zn] 371-344 0,67 +0,01° 120,8+ 10,72 81,3823 0,71+0,012
6451-542 0,65+ 0,012 99,7 £15,6° 65,1+11,42 0,69 + 0,004 2
Témoin 0,68+ 0,012 136,1+10,32 92,217,082 0,69 £ 0,01 2
25 0,64+ 0,022 132,3+19,7a 85,7+ 15,62 0,67 + 0,01 a
ssochrysis |y 188 0,64+ 0,022 133,2+21,99 86,3+ 16,22 0,66 + 0,01 2®
galbana (Al 323 0,65 £0,02 2 158,9+ 17,13 104,0 + 13,6 2 0,65+0,012
1835 0,640,012 104,6+ 11,62 66,8+ 7,7 0,66 + 0,004 ab
Anode 371-344 0,69+ 0,012 159,7 + 15,62 111,1 + 12,5 0,70 + 0,003 ¢
[Al]-[Zn] 6451-542 0,68+ 0,012 148,8 +4,2 2 101,4 +2,4° 0,70 + 0,01 b
2.2.2.2. Emiliana huxleyi

Chez cette espéce, une forte variabilité de la croissance entre les réplicats est mesurée ce qui
explique I'absence de différence significative entre les conditions (Figure 51). Cependant, une légére
stimulation de la croissance pour les tres faibles concentrations de chlorure d’aluminium (9 et
11 pg L) a été mesurée. La Clsp a été estimée 3 921 pg L (Tableau XX). Concernant I’anode galvanique,
la condition la plus extréme a stimulé la croissance des algues de 17 % par rapport au témoin et par

conséquent, aucune Clsp n’a pu étre calculée.
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Figure 51 : Pourcentage d'inhibition de croissance par rapport au témoin chez Emiliana huxleyi apres 72 heures
d'exposition a différentes concentrations en chlorure d’aluminium et en métaux libérés par une anode
galvanique a base d’aluminium. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence
significative entre elles.

Concernant les parameétres photosynthétiques (Tableau XXII), aucune différence significative

entre les différentes conditions d’exposition n’a été mise en évidence.

2.2.2.3. Isochrysis galbana
Chez I. galbana, I'exposition au chlorure d’aluminium a provoqué une inhibition de Ia
croissance dés les faibles concentrations (Figure 52). Celle-ci est significative pour une concentration
de 188 pg L. La Clspa alors été estimée a 2 620 pg L (Tableau XX). Aucune inhibition de croissance
n‘a été enregistrée chez cette haptophyte aprés I'exposition a I'anode galvanique, méme a la

concentration la plus extréme de 6 451 pg L ([Al]).
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Figure 52 : Pourcentage d'inhibition de croissance par rapport au témoin chez Isochrysis galbana apres 72 heures
d'exposition a différentes concentrations en chlorure d’aluminium et en métaux libérés par une anode
galvanique a base d’aluminium. Une lettre commune a deux conditions indique qu'il n'y a pas de différence
significative entre elles.

L’analyse des cellules au multicolor PAM (Tableau XXIl) n’a pas mis en évidence de différence

significative au regard des parameétres photosynthétiques.
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2.3.Discussion

De maniere générale, les microalgues sont sensibles a I'exposition aux contaminants car elles sont
en contact direct avec le milieu et n’en sont séparées que par la membrane cytoplasmique et la paroi
cellulaire (Anu et al., 2018, 2016; Dinesh et al., 2014; C. M. Monteiro et al., 2011). Des protocoles de
lignes directrices pour les tests d'inhibition des algues ont été publiés par I'OCDE dés 1984. Il a depuis
été démontré que les microalgues marines sont sensibles a la contamination par les métaux au travers
de nombreuses études qui ont notamment été menées sur le cuivre, le cadmium et le zinc (Anu et al.,
2018, 2016; Dinesh et al., 2014; C. M. Monteiro et al., 2011). Les différences de sensibilité aux métaux
observées dans la littérature chez les nombreuses espéces de microalgues s’expliquent par la grande
diversité des groupes taxonomiques et il apparait difficile d’extrapoler la toxicité chez une espéce d’un
groupe a une espéce d’un autre groupe, et parfois méme au sein d’un méme groupe (Anu et al., 2016;
Dinesh et al., 2014; Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015; Harford et al., 2011; Trenfield et al.,
2015). Au cours de ces travaux de thése, nous avons réalisé des tests de toxicité chez 4 espéces de
microalgues afin d’évaluer la toxicité des métaux libérés par une anode galvanique a base d’aluminium

et de comparer les effets avec un sel d’aluminium.

Les diatomées sont incontestablement le groupe le plus étudié dans la littérature. La toxicité de
I"aluminium chez ce groupe taxonomique pourrait étre lié a la composition siliceuse de la paroi
cellulaire (Gillmore et al., 2016). Dans les présents travaux, nous avons calculé des Clso au chlorure
d’aluminium de 468, 921 et 2 620 pg L pour T. suecica, E. huxleyi et I. galbana, respectivement. Dans
I’étude de Trenfield et al. (2015), la Clso (AICI3) d’Isochrysis galbana a été évaluée a 2 570 pug L' ce qui
est tres proche de ce que nous avons estimé dans notre étude. Tandis que la Clio du genre Tetraselmis
a été évaluée a 3 200 pg L dans I'étude de Golding et al. (2015), ce qui est bien plus élevé que dans
nos travaux. Comme suggéré dans la littérature, nous avons constaté des variations de sensibilité a
I"aluminium entre les 4 espéces de microalgues testées. En commengant par I'espece la plus sensible,

on peut établir I'ordre de sensibilité au chlorure d’aluminium suivant :
T. suecica (Clso= 468 pg L) > E. huxleyi (Clso= 921 pug L) > I. galbana (Clso= 2620 pg L?)

Les deux especes de coccolithophores semblent étre les plus résistantes. Dans la littérature, le cas
de la résistance de la rhodophyte des sources chaudes et acides, Cyanidium caldarium, est tres
intéressant. Aprés une exposition a 26,66 g L' (200 mM) d’aluminium (AICls), (environ 14 811 fois notre
concentration la plus élevée), le taux de croissance des algues était encore de 58 % par rapport a celui
de la culture témoin (Yoshimura et al., 2000, 1999). C. caldarium présente la plus haute tolérance a
I"aluminium connue dans le monde des microalgues. En revanche, il est intéressant de noter que cette

algue est plutét sensible aux autres métaux (zinc, nickel, chrome et manganése). Cette forte tolérance

-196 -



a I'aluminium vient de sa faible capacité a bioaccumuler ce métal puisque sa concentration cellulaire
est maintenue a un niveau inférieur d'environ trois ordres de grandeur de la concentration
d’aluminium dans le milieu. Les auteurs ont montré que la concentration intracellulaire d'aluminium
était négativement corrélée a celle du fer ce qui suggére que les ions aluminium sont internalisés par
les transporteurs du fer comme cela a déja été observé chez la bactérie E. coli. Chez cette bactérie, la
toxicité de I'aluminium augmente lorsque le fer est absent du milieu (Guida et al., 1991). Dans une
autre expérience, les auteurs ont observé une tolérance a I'aluminium accrue de C. caldarium pour des
basses températures (Yoshimura et al., 2000). Quand la température augmente, la capacité du
transporteur du fer a faire la distinction entre I'aluminium et le fer est réduite et donc davantage d'ions
aluminium peuvent pénétrer dans la cellule. La toxicité de I'aluminium chez les microalgues pourrait
donc étre liée a I'affinité de chaque espéce pour le fer. Il serait ainsi intéressant de vérifier cette
hypothése en réalisant des co-expositions avec du fer et les métaux libérés par I'anode galvanique ainsi
que du fer avec du chlorure d’aluminium. La diatomée Chaetoceros calcitrans s’est avérée moins
sensible que les 3 autres espéces mais la forme chimique d’aluminium testée n’était pas la méme. Il
est donc nécessaire d’acquérir des données sur cette diatomée pour pouvoir comparer pleinement les

résultats.

Pour les trois especes de I'approche 2, nous n’avons pas pu calculer les Clspen réponse aux métaux
relargués par I’anode galvanique. En effet, méme les plus fortes concentrations testées n'ont pas induit
d’inhibition de croissance d’au moins 50%, alors que la concentration en aluminium était bien plus
élevée que lors des expositions au chlorure d’aluminium les plus extrémes. Cette différence de toxicité
entre l'aluminium provenant d’'une anode galvanique et I'aluminium sous une forme plus
conventionnel a déja été observée par Caplat et al. (2010) chez I'oursin Paracentrotus lividus. On peut
émettre deux hypothéses quant a une telle différence de toxicité. La premiére est que I'aluminium, tel
gue relargué par I'anode galvanique, est bien moins biodisponible pour les cellules algales, les espéces
ioniques libres étant moins dominantes que dans le cas d’'une contamination au chlorure d’aluminium.
L'autre hypothése serait que I'inhibition de la croissance provoquée par I'aluminium est compensée
par les niveaux élevés de zinc qui stimuleraient la croissance dans la gamme de concentrations testées,
a savoir entre 100 et 500 pg L. En effet, comme nous I'avons observé, de faibles concentrations du
cocktail Al/Zn ont stimulé la croissance des algues. D’aprés la norme AFNOR, dans le cadre d’essai
d’inhibition de la croissance algale, il est courant d’observer une stimulation de la croissance chez les
algues exposées a certains contaminants par rapport au témoin. Nous sommes actuellement en
attente des résultats de la bioaccumulation des microalgues de I'approche 2, ce qui nous révelera peut-

étre une différence d’internalisation de I'aluminium dans les cellules.
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Certains auteurs soutiennent que I'enrichissement en aluminium pourrait étre bénéfique a la
croissance du phytoplancton marin. Il y a plus de cinq décennies, Menzel et al. (1963) ont rapporté que
I'enrichissement en aluminium dans le milieu pouvait augmenter la productivité primaire des eaux de
la mer des Sargasses (Menzel et al., 1963). Plusieurs cas de stimulation de croissance chez Dunaliella
tertiolecta, Tetraselmis sp et Ceratoneis closterium ont également été rapportés lors d’essais de
toxicité en laboratoire (Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015; Sagan et al., 2007). Dans le sud de la
mer Jaune, Ren et collaborateurs (2011) ont observé une prolifération de diatomées en lien avec une
tempéte de poussiere, ayant augmenté la concentration d'aluminium dans les eaux de surface a
1,7 ug L' (Ren et al., 2011). Aprés la tempéte, une efflorescence de diatomées s'est développée et la
concentration d'aluminium a rapidement diminué pour atteindre une valeur finale d'environ
0,62 ug L. Il a déja été signalé que des efflorescences printaniéres de diatomées marines pouvaient
constituer un processus important de captation de I"aluminium dans les eaux cotiéres (Moran and
Moore, 1988). L’aluminium joue ainsi probablement un réle non reconnu mais important dans les
cycles du carbone marin a I'échelle mondial, non seulement en améliorant la fixation du CO; dans la
partie supérieure de I'océan, mais aussi en favorisant |'exportation et la fixation du carbone fixé dans
les profondeurs de I'océan (Zhou et al., 2018b). Néanmoins, dans le cadre de nos expérimentations,
les concentrations testées étaient bien plus élevées que les maximums environnementaux rapportés

dans la littérature (Annexe 1).

Les analyses PAM des algues de I'approche 2 ont révélé que les valeurs de Fv/Fm ont varié entre
0,65 et 0,72 quel que soit la forme du contaminant ce qui traduit un tres bon état physiologique des
algues. Seule exception pour la plus forte concentration d’exposition au chlorure d’aluminium
(1 405 pg L) ol Tetraselmis a semblé étre d’avantage affecté (Fv/Fm = 0,55), ce qui s’est confirmé
avec une inhibition de croissance de prés de 62 %. Chez la diatomée Nitzschia closterium, bien que la
Clso au zinc ai été évaluée a 65 g L, des concentrations allant jusqu’a 500 pug L't n’ont pas affecté les
processus de respiration et de photosynthése (Stauber and Florence, 1990). La croissance et les
processus de photosynthése ne sont donc pas systématiquement liés. Dans certains cas, |'allocation

de I'énergie a la photosynthése serait privilégiée a la dépense d’énergie pour la division cellulaire.

C’est lors de I’exposition de 144 heures (6 jours) de C. calcitrans aux métaux issus de la dissolution
de I'anode galvanique que nous avons observé les effets les plus marqués sur la photosynthese. La
baisse des indicateurs a et Fv/Fm pour la concentration de 2 829 pg L? ([Al]) traduit d’un effet
important sur I'efficacité maximale d’utilisation de la lumiére et sur le rendement quantique maximal
du PSII. Le Fv/Fm était de 0,450 ce qui est significatif d’'un état physiologique moyen. On remarque
d’ailleurs que cette tendance s’est dessinée au fur et a mesure de I'augmentation des concentrations.

Ce profil n’a pas été de nouveau observé lors de la deuxieme exposition de 72 heures (3 jours) malgré
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I'augmentation des concentrations. Comme en témoigne les résultats de bioaccumulation, ce
phénomeéne peut s’expliquer par le fait que les cellules algales n'ont pas absorbé suffisamment
d’aluminium au point d’endommager leurs fonctions physiologiques, indiquant que le temps
d’exposition semble étre un facteur prédominant par rapport a la concentration d’exposition. Pour
résumé, I'exposition de 3 jours a entrainé une inhibition de la croissance mais pas de la photosynthése
tandis que I'exposition de 6 jours a entrainé une inhibition de la croissance associée a la modulation
de certaines parametres photosynthétiques. Néanmoins, rappelons que lors de ces premiéres
expérimentations il n'y a pas eu d’enrichissement en sels nutritifs, ce qui peut potentiellement avoir
créé une limitation en phosphore, en azote ou en silice dans le milieu a la fin de I’exposition, favorisant

ainsi la toxicité de I'aluminium.

Les effets observés chez C. calcitrans pourraient également étre attribués au zinc relargué par
I’anode galvanique. Le transfert du zinc a I'intérieur de la cellule peut se faire de plusieurs manieres :
(i) par un transport passif contrélé par diffusion dans le cytoplasme a une vitesse proportionnelle au
gradient de concentration entre le zinc extracellulaire et le zinc a l'intérieur de la membrane (Davies,
1973; Stauber and Florence, 1990), (ii) par des processus énergie-dépendants comme le transport par
des protéines membranaires ayant une forte spécificité (Simkiss and Taylor, 1989), (iii) par le transport
sélectif via des protéines intrinseques de la membrane plasmique (Viarengo, 1989), (iv) ou encore par
endocytose (Depledge and Rainbow, 1990). D’apreés les données de la littérature, une fois a l'intérieur
de la cellule, le zinc peut ensuite exercer sa toxicité de différentes facons. Chez la diatomée Asterionella
japonica, 60 pg L't de zinc ont inhibé la biosynthése de la fucoxanthine (Gillan et al., 1983). La teneur
en chlorophylle a de Chlamydomonas variabilis a diminué avec I'augmentation de la concentration en
zinc dans le milieu (Bates et al., 1985). La Clso au sulfate de zinc de de la diatomée Phaeodactylum
tricornutum a été évaluée a 32,89 mg L aprés 96 h d’exposition (Horvatic and Persic, 2007). Le zinc
peut également réduire le pool de glutathion (GSH) dans la cellule en se liant aux fonctions thiol, ce
qui peut étre considéré comme un mécanisme de détoxification (Stauber and Florence, 1990). Le GSH
est nécessaire au bon fonctionnement de I'algue pour maintenir un potentiel d'oxydoréduction du
cytoplasme de la cellule, permettant d’éliminer les ROS mais également pour les processus de division
cellulaire. Cette diminution a pour conséquence de stimuler indirectement la glutathion réductase qui
est nécessaire a la production de GSH. Ce processus utilise ainsi d’avantage d’ATP qui n’est plus
disponible pour les mécanismes de division cellulaire. L’exposition au zinc (200 pg L) de la diatomée
N. closterium a induit une augmentation de I'activité de la chaine de transport des électrons au niveau
des mitochondries (Stauber and Florence, 1990). Une telle augmentation de la production d’ATP est
probablement nécessaire a la synthése de GSH au détriment d'autres processus nécessitant de

I'énergie, notamment la division cellulaire. Cependant, d’aprés nos résultats, les niveaux
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intracellulaires en zinc de C. calcitrans étaient inférieurs a la limite de détection et nous avons
seulement quantifié du zinc adsorbé a la surface de la cellule, ce qui laisserait a penser que c’est plutot
I"aluminium qui est responsable des effets observés sur la croissance et la photosynthese chez cette

espece.

Il est important de rappeler que la comparaison de nos résultats avec la bibliographie reste
difficile. La toxicité des métaux chez le phytoplancton est trés dépendante de la densité cellulaire
initiale des algues (Franklin et al., 2002; Moreno-Garrido et al., 2000). Une biomasse algale plus
importante signifie une adsorption métallique globale plus élevée et par conséquent une diminution
de la concentration du contaminant dans le milieu. Or, malgré le fait que nous avons fait au mieux pour
homogénéiser les densités initiales des algues a chaque exposition, il y avait tout de méme parfois de
|égeres différentes entre les réplicats. De plus, chaque espece de microalgue posséde sa propre courbe
de croissance, avec une phase de latence, une phase de croissance exponentielle et une phase plateau.
Nous avons essayé au mieux pour chaque espéece de synchroniser les expositions sur la phase de

croissance exponentielle mais cela s’est avéré parfois difficile a réaliser.

A notre connaissance, ces travaux en milieu contrdlé sont les premiers a s’intéresser a I'impact des
anodes galvaniques a base d’aluminium sur une sélection de plusieurs espéces représentatives de la
diversité phytoplanctonique. Les microalgues benthiques et planctoniques sont les principaux
producteurs primaires dans les eaux cotiéres et estuariennes et sont un des maillons essentiels des
réseaux trophiques. Les effets néfastes a ce niveau trophique peuvent affecter indirectement d'autres
espéces de |'écosystéeme (Fleeger et al., 2003). De plus, les microalgues ont également un réle de puits
de carbone et absorbent une quantité importante de CO, atmosphérique (lglesias-Rodriguez et al.,
2002). Une altération de I'état de santé des communautés phytoplanctoniques pourrait impacter
|’effet de serre renforcant la tendance actuelle du changement climatique. Les résultats acquis au cours
de ces premieres expérimentations préliminaires nécessitent d’étre approfondis, ce qui est
notamment l'une des missions du projet ECOCAP dans lequel sont impliqués des chercheurs du
laboratoire BOREA. Ce projet de 3 ans (2019-2024) a pour objectif d’effectuer I'analyse
écotoxicologique des protections cathodiques afin d’évaluer le risque chimique des éléments libérés

par les anodes galvaniques sur I'environnement marin et ses réseaux trophiques, impliquant d’autres

tests de toxicité sur les microalgues.
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3. Les Macroalgues

Tout comme le phytoplancton, les macroalgues rassemblent des espéces appartenant a des
groupes taxonomiques variés. Par définition, ce sont des organismes aquatiques pluricellulaires
macroscopiques photosynthétiques. Les macroalgues remplissent également un réle de producteur
primaire des écosystémes marins d’ou I'importance d’étudier I'effet des métaux libérés par une anode
galvanique a base d’aluminium sur ce corpus d’espéces. Au cours de ces trois ans de these, des
premieres investigations ont été réalisées a I'occasion de plusieurs expérimentations sur différentes
espéces de macroalgues que sont : Palmaria palmata, Laminaria digitata, et Ceramium tenuicorne. En
tant que grande algue brune a la croissance lente, L. digitata est une espéce ingénieure des grandes
foréts de laminaires des étages infralittoral et circalittoral, qui constituent des habitats pour de
nombreux organismes. P. palmata est une espéece des estrans rocheux, souvent utilisée pour nourrir
différents invertébrés en élevage comme les ormeaux et les oursins. Enfin, C. tenuicorne est une petite
algue rouge a la croissance rapide, qui est un bon modele pour les essais de toxicité chez les

macroalgues (Eklund, 2005; Ytreberg et al., 2010).
On peut diviser les expérimentations en deux volets :

e Volet 1: Des expositions réalisées dans des grands volumes d’eau avec deux especes
(Laminaria digitata et Palmaria palmata). Les indicateurs étudiés étaient la bioaccumulation
des métaux constitutifs de I'anode dans le thalle des algues, ainsi que la croissance et I'analyse
des parametres photosynthétiques pour L. digitata.

e Volet 2 : Des essais AFNOR normalisés (1ISO 10710 :2010) dans des petits volumes d’eau (boite

de pétri) pour I'espece Ceramium tenuicorne avec la croissance en guise de biomarqueur.

3.1.Laminaria digitata

3.1.1. Matériel et Méthode
Des macroalgues de I'espece L. digitata ont été récoltées sur I'estran au Cap Levi a Fermanville
dans la Manche (en Normandie) puis ont été exposées pendant 35 jours a 4 conditions
expérimentales : un témoin et trois concentrations croissantes basées sur la concentration
d’aluminium (Tableau XXIIl) allant jusqu’a 581,5 + 106,1 pg L' pour la condition C3. La salinité (35 PSU)
et le pH (8,05 a 8,3) sont restés stable au cours du temps. La température de I'eau a été maintenue a
18°C. Trois fois par semaine, I'eau a été entierement renouvelée et supplémentée avec du milieu

Conway (0,5 mL L d'eau de mer).

Tous les 7 jours, la longueur du stipe et de la fronde des laminaires ont été mesurées et les algues

ont été pesées aprés essorage pendant 10 secondes. A la fin de I'exposition, les laminaires ont

-201-



également été analysées a l'aide d’un fluorimétre DIVING-PAM-II (Heinz Walz GmbH®, Germany) afin
d’examiner leur activité photosynthétique en utilisant le rendement quantique maximal du PSII (Fv/Fm)
comme indicateur de I'état physiologique global. Le modéle DIVING-PAM-II est un appareil qui peut
s‘'emmener sur le terrain et permet d’examiner la photosynthése jusqu’a une profondeur de 50 métres.
Dans le cadre de ces travaux, les mesures ont seulement été effectuées au laboratoire. Aprés 5 minutes
d’acclimatation a l'obscurité afin de permettre I'oxydation du pool de Qa, le thalle de l'algue a été placé
dans une chambre opaque a I'obscurité pendant 3 minutes permettant les mesures de fluorescence
avec une fibre optique. Les flashs de lumiére saturante étaient de 4 000 umol photon m™? s pendant
0,6 s. Les macroalgues ont ensuite été exposées a onze irradiances (E) de lumiere actinique allant de 0
a 1 490 pumol photons m? s séparées entre-elles par une durée de 20 s pour chaque intensité. La
fluorescence minimale (Fo) était mesurée apres I'excitation de l'algue par une faible lumiére bleue
(470 nm). La fluorescence maximale (Fn) était obtenue aprés application d’un pulse de lumiére
saturante (470 nm a 4 000 pmol photon m? s'* pendant 0,6 s) permettant de réduire en totalité le pool
de Qa.

Au début et a la fin de I'exposition, un échantillon d’algue de chacune des conditions a été prélevé,
séché dans une étuve a 60° pendant 72 heures puis broyé a l'aide d'un mortier en céramique. Apres
minéralisation, les échantillons ont été analysés par SAA afin de doser I'alumunium et le zinc libérés

bioaccumulés par les laminaires.

3.1.2. Résultats

Aprés 42 jours d’exposition, nous n’avons pas constaté de différence significative de croissance
au niveau de la longueur du stipe et de la fronde de L. digitata (Kruskall-Wallis, p > 0.05). La Figure 53
renseigne sur les concentrations en aluminium mesurées dans les laminaires a TO et a la fin des 42
jours d’exposition. La teneur basale en aluminium dans les algues avant le début de |’exposition était
de 0,57 + 0,17 mg kgl. Cette concentration a augmenté en méme temps que la concentration en
aluminium dans I'eau. Par rapport au TO, des augmentations de la teneur en aluminium d’un facteur
4,5;90; 168 et 467 ont respectivement été calculées pour les algues des conditions témoin, C1, C2 et
C3. Les algues de la condition C2 ont incorporé significativement plus d’aluminium par rapport au

témoin et au TO (Kruskall-Wallis, p < 0.001**).
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Figure 53 : Concentrations en aluminium (mg kg) dans les macroalgues Laminaria digitata (+ SEM) a la fin des
42 jours d’exposition pour les 4 conditions expérimentales. Une lettre commune a deux conditions indique une

absence de différence significative entre elles.
Les facteurs de bioconcentration (BCF) sont restés relativement stables en fonction des

différentes concentrations avec une valeur de 400 pour le témoin et de 460 pour la concentration C3

(Tableau XXIlI).

Tableau XXIIl : Concentrations en aluminium mesurées dans I'eau (ug L™ + SEM), concentrations en aluminium
mesurées dans les laminaires (mg kg + SEM), et facteurs de bioconcentration calculés a TO et a la fin des 42 jours

d’exposition pour les 4 conditions expérimentales.

Condition Concentrations en aluminium | Concentration en aluminium dans les BCF
d’exposition dans l'eau (pg L?) laminaires (mg kg)
T0 X 0,57 £ 0,09 X
Témoin 6,17 £0,32 2,6 £0,55 400 + 200
Cc1 87,48 £ 13,76 51,4 + 6,04 590 + 140
C2 226,87 + 45,01 95,7 + 5,33 420 £ 50
Cc3 581,55 + 106,12 266,1 + 19,95 460 + 80

Les résultats concernant I'état physiologique de ces algues (Figure 54) n’a pas révélé pas de
différence significative entre les 4 conditions (Kruskall-Wallis, p > 0.05). Le Fv/Fm des laminaires de la

condition témoin était de 0,73 £ 0,02 contre 0,69 * 0,04 pour les laminaires de la condition C3.
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Figure 54 : Etat physiologique (Fv/Fm) de Laminaria digitata aprés 42 jours d’exposition pour les 4 conditions
expérimentales (+ SEM). Une lettre commune a deux conditions indique une absence de différence significative
entre elles.

3.2.Palmaria palmata

3.2.1. Matériel et Méthode
Des algues de I'espéce Palmaria palmata ont été régulierement récoltées le long de la cote
ouest du Cotentin (Normandie) pendant 4 mois afin de nourrir les ormeaux lors des expérimentations
présentées dans le Chapitre lll. Ces algues ont été exposées a différentes conditions pendant une
semaine dans des bassins séparés des ormeaux. Tous les mois une quantité d’algues (28 + 8 g, n = 54)

a été collectée afin de mesurer les concentrations métalliques dans les tissus.

3.2.2. Résultats

Les concentrations d’aluminium et de zinc mesurées chez P. palmata aprés 1 semaine
d’exposition sont présentées sur la Figure 55. Les concentrations d’aluminium ont significativement
augmenté a partir de la condition C3 (2281,3 + 371,7 mg kg?') par rapport au témoin
(310,6 + 54,8 mg kg!) (KW, p < 0,05). La teneur en aluminium a atteint 3 105,0 + 293,7 mg kg dans les
algues de la condition C4. Dans le méme temps, les concentrations de zinc dans les algues ont
également significativement augmenté 3 partir de la condition C3 (156,8 + 25,6 mg kg?) par rapport au
témoin (39,7 + 1,6 mg kg?) pour atteindre atteint 197,1 + 26,2 mg kg* dans les algues de la

condition C4.
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Figure 55 : Concentrations en aluminium (A) et en zinc (B) dans la macroalgue Palmaria palmata aprés une
semaine d’exposition pour les 5 conditions expérimentales. Les niveaux de concentration en métaux sont
exprimés en mg kg? (valeurs moyennes + SEM, n=10). Une lettre commune & deux conditions indique une
absence de différence significative entre elles.

Le Tableau XXIV synthétise I'ensemble des résultats obtenus chez P. palmata avec le calcul des
BCF. On note une nette diminution des BCF concernant I'aluminium en fonction des concentrations
d’exposition. En effet, le BCF des algues témoin a été évalué a 60 204 tandis qu’il n‘est plus que de
13 433 pour la concentration C1 et de 1 118 pour la concentration C4. En revanche, pour le zinc les BCF
sont restés du méme ordre de grandeur entre toutes les conditions avec une valeur moyenne de 5175.

Tableau XXIV : Concentrations en aluminium et en zinc mesurées dans l'eau (ug L™ + SEM) et dans les algues
Palmaria palmata (mg kg + SEM). Les facteurs de bioconcentration (BCF) aprés une semaine d'exposition pour
les 5 conditions expérimentales sont indiqués.

Condition Concentrations dans I'eau (ug L) | Concentrations dans Palmaria palmata (mg kg™*) BCF
d’exposition
Aluminium Zinc Aluminium Zinc Aluminium Zinc
TO X X 736 +261 46.1+122 85525 + 30360 | 5361+ 1418
Témoin 5.85 +2.95 11.2+0.6 310.61 + 54.79 39.69 + 1.57 60204 + 4412 3175+ 125
c1 72.50 + 6.80 14.2£0.6 1023.97 + 285.53 68.85 £ 8.91 13433 £3374 | 4989+ 645
c2 197.40 + 28.40 16.4 +0.8 1757.54 + 654.79 113.79 + 25.08 10158 +3980 | 7111+ 1568
c3 953.83 + 180.56 26.5+2.5 2281.30 + 371.68 156.80 + 25.60 2669 + 460 6008 + 981
ca 2963.67 + 432.35 46.9+88 3105.01 + 293.75 197.12 +26.17 1118 + 134 4410 + 604

3.3.Tests normalisés AFNOR chez Ceramium tenuicorne

La norme I1SO 10710 :2010 spécifie une méthode de détermination de l'inhibition de la croissance
de la macroalgue Ceramium tenuicorne par des substances et des mélanges contenus dans I'eau de
mer ou par des eaux usées dont les salinités sont comprises entre 4 PSU et 32 PSU. Pour cet essai, 4
conditions expérimentales (1 témoin et 3 concentrations croissantes basées sur les concentrations

d’aluminium) ont été testées.

3.3.1. Matériel et Méthode
Des boutures de C. tenuicorne fournies par le SMEL dont la taille est comprise entre 0,6 et 1,2 mm,

ont été coupées a partir d'une plus grande algue maintenue dans un milieu de culture a une salinité

-205 -



de 20 PSU. Les boutures ont été disposées dans des boites de Petri contenant 30 mL d'eau de mer
filtrée, autoclavée, enrichie en milieu d'essai spécifique (Tableau XXV) et dopée en eau contaminée

produite a partir de la dissolution d’une anode galvanique a base d’aluminium.

Tableau XXV : Solutions méres de nutriments pour le test AFNOR de Ceramium tenuicorne.

Teneurs dans le milieu aprés ajouts
conformément au Tableau 3
Réactif Cencentration concentration concentration en
massique du composé | massique de I'élément | quantité de matiére de
I'élémant
gl pmald
1 — Solution d'azote
KNO, 5000 mg/100 mi | 3 482 (N) 247 (N)
2 — Solution de phosphore
KH,PO, £80 mg/100 mi | 775 (P) 25 (P)
3 — Solution de fer
FeCly, 8H,0 100 mg/100 ml | 103 (Fe) 1,8 Fa)
4 — Solution de carbone
NaHCO, 5 760 mgi00 mi | 16 480 (C} 1370(C)
5 — Solution d'éléments 3 I'état de trace
Na EDTA 5 000 mg/l
MnS0,, H,0 §20 mgyl 10 (Mn) 0,18 {Mn)
ZnS0,, TH,0 250 mgil 2,84 (Zn) 0,043 (Zn)
Na MoQ,, 2H,0 130 mg/l 2,58 (Mo) 0,027 (Mo)
C0S0,, TH,0 4 mgi 0,042 (Co) 0,000 7 (Go}
Cuso,, 6H,0 4 mgi 0,06 (Cu) 0,000 8 (Cu)
6 — Solution de vitamines

Thiamine (B1} 10 mgt100 ml 50
Cyanocobalamine (B12}) 0,1mg/100 mi 08
Bioline 0,1 mg/100 mi 0.5

Au total, 3 boutures ont été placées par boites de Petri (Figure 56). Pendant une semaine, les boites
de pétri ont été maintenues a une température de 22 + 2°C par le biais d'un bain marie thermorégulé.
Un carré de Ilumiére LED (60 x 60 cm) a assuré une Iluminosité homogéne de
54,4 + 5,44 pmol photon s m? avec une photopériode de 14 heures de lumiére pour 10 heures
d'obscurité. L’exposition a duré 1 semaine et certains critéres devaient étre atteint pour valider I'essai :
le pH de la solution des algues de la condition témoin devait étre compris entre 6,5 et 9,5 ; la variation
des taux de croissance entre les réplicats des témoins ne devait pas dépasser 30% ; a la fin de I'essai,
I"augmentation de la longueur des algues témoins devait étre d’un facteur supérieur a 3 par rapport a
la longueur initiale. Les boutures ont été mesurées a l'aide d’un papier millimétré sous loupe
binoculaire en partant de la premiére bifurcation jusqu'au point le plus éloigné de celle-ci (Figure 56).
Le taux de croissance est alors mesuré par la formule suivante :

1710
=0
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Avec /7 (longueur aprés 7 jours d’exposition) et /0 (longueur initiale) en mm ainsi que t7 le nombre de

jours d’exposition.

Un pourcentage d’inhibition de croissance a ensuite été calculé :

¢ =% "+100

Tic

Avec HC (taux de croissance moyen du témoin) et [t (taux de croissance moyen de I'essai).

Figure 56 : Photo du systeme mis en place pour la croissance de Ceramium tenuicorne dans les boites de Pétri
(a gauche) et photo d’une bouture de C. tenuicorne sous la loupe binoculaire (a droite).

Les concentrations en métaux dans le milieu pour les 4 conditions expérimentales étaient variables

entre les deux essais et sont précisées dans le Tableau XXVI.

Tableau XXVI : Concentrations en aluminium (ug L) mesurées dans |'eau de mer au cours des différents essais
réalisés chez Ceramium tenuicorne.

Concentration en Aluminium (pg L?)

Condition d’exposition Témoin Cc1 Cc2 Cc3
Essai n°1 4.2 17 30 535.8
Essai n°2 5 69.7 1733 257.5

3.3.2. Résultats
Nous avons constaté un effet significatif du cocktail de métaux libéré par I'anode galvanique sur la
croissance de C. tenuicorne pour la condition C3 (535,8 pg L) lors du premier essai avec une inhibition
de croissance de prés de 18 % (KW, p < 0,05) (Figure 57). Pour le 2° essai, nous avons obtenu le méme
profil. Cependant, les variations entre les réplicats n‘ont pas permis d’obtenir une différence

statistiquement significative.
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Figure 57 : Taux de croissance de Ceramium tenuicorne aprés 1 semaine d’exposition pour les différentes
concentrations d’aluminium au cours des deux essais. Les résultats sont exprimés en pourcentage par rapport
au témoin. Une lettre commune a deux conditions indique une absence de différence significative entre elles.

3.4.Discussion

A notre connaissance, I'impact des anodes galvaniques n’avait encore jamais été étudié chez les
macroalgues, et dans la littérature il existe peu d’études qui se sont intéressées aux effets de

I"aluminium et du zinc sur ces producteurs primaires.

Nous avons d’abord constaté que la concentration basale en aluminium au sein des algues est trés
variable entre les différentes algues prélevées sur I'estran. Ainsi, la concentration pour P. palmata
(736 *+ 261 mg kg!) était prés de 1 300 fois plus élevée que celle L. digitata (0.57 * 0.09 mg kg'). De
plus, quel que soit I'algue considérée, une bioaccumulation croissante en fonction de la concentration
en aluminium dans le milieu a pu étre constatée. Ce résultat se traduit par les valeurs de BCF.
Cependant, a niveau de contamination égale dans le milieu (condition C2 pour les deux algues),
P. palmata a présenté un facteur d’enrichissement de 5,6 par rapport au témoin tandis qu’il était de
168 pour L. digitata. Pourtant, en considérant les BCF, c’est P. palmata qui apparait comme |'espéce
qui bioaccumule le plus I'aluminium. Néanmoins, il est difficile de comparer les résultats en profondeur
étant donné que le temps d’exposition n’était pas le méme (42 jours contre 7 jours) et que les algues

n'ont pas été récoltées sur I'estran a la méme période.

A titre de comparaison, I'algue rouge Gracilaria tenuistipitata exposée pendant 7 jours a 50 pg L™
de chlorure de zinc a présenté des concentration en zinc de 588 mg kg™ (Guo et al., 2013), ce qui est
sensiblement plus élevé que ce que nous avons pu quantifier chez P. palmata (197,1 mg kg?!) pour
une concentration d’exposition en zinc (46,9 pg L'*) équivalente. Néanmoins, les teneurs a TO dans les
algues sont beaucoup plus faibles dans notre cas par rapport a I'étude de Guo et al. (2013):
46,1 vs 160 mg kg’. Cela peut s’expliquer soit par une différence de concentration basale entre les
especes, soit par I'origine des organismes : ferme marine a Xiamen en Chine pour G. tenuistipitata vs

ramassage sur |'estran en Normandie pour P. palmata.
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Dans nos conditions expérimentales, les métaux provenant des anodes galvaniques n’ont pas
impacté I'état physiologique globale de L. digitata comme I'ont démontré les résultats de F./Fm.
Golding et collaborateurs (2015) ont effectué des tests de sensibilité a I'aluminium (chlorure
d’alumunium) chez deux espéces australiennes appartenant également a la classe des Phaeophyceae
(Hormosira banksii et Ecklonia radiata). Pour cela, les auteurs ont utilisé le taux de germination des
zygotes en guise de biomarqueur (Golding et al., 2015). La plus haute concentration en aluminium
testée (9 800 pg L) n’a pas impacté le taux de germination de H. banksii tandis que la Cly a été
enregistrée a 6 800 pg L pour E. radiata. Si des concentrations aussi élevées n’ont eu que trés peu
d’effets sur ces espeéces, cela peut expliquer pourquoi nous n’avons pas constaté d’effet physiologique
chez L. digitata. La résistance de cette macroalgue pourrait étre due a un systeme de détoxification
trés efficace ou bien a la particularité des protéines impliquées dans la photosynthése qui ne sont que
peu impactées par de fortes concentrations intracellulaires en aluminium. Différents genres d’algues
vertes d’eau douce (Draparnaldia, Geminella, Hormidium, Mougeotia, Oedogonium et Stigeoclonium)
sont apparus comme beaucoup plus sensibles a I'aluminium puisque des concentrations de I'ordre de
200 pg L ont diminué significativement la croissance de ces organismes (Kinross et al., 2000).
Toutefois, la comparaison reste difficile car comme nous I'avons mentionné précédemment, la toxicité
de I'aluminium et sa biodisponibilité sont dépendantes du pH, et dans I'’eau douce, elles s’averent

souvent bien supérieures qu’en milieu marin.

Les deux essais valides réalisés avec I'aide de la norme AFNOR ont démontré une inhibition de la
croissance chez C. tenuicorne a partir d’'une concentration d’aluminium de 'ordre de 500 pg L%, La trop
faible inhibition n’a pas permis le calcul de la CEso. La question de I'implication du zinc ne doit pas étre
omise. En guise de comparaison, pour le méme test avec C. tenuicorne les CE;pet CEspau sulfate de zinc
heptahydraté ont été déterminées a respectivement 13 et 47 ug L (norme ISO 10710 :2010) ce qui
semble indiquer une sensibilité de l'algue relativement élevée au zinc, puisque ce sont des
concentrations pertinentes d’un point de vue environnemental. Il est pertinent de se poser la question
de quel métal du zinc ou de I'aluminium a le plus impacté la croissance de I'algue ? La concentration
en zinc dans la solution d’exposition n’avait pas été mesurée au cours de cette expérimentation mais
si on se réfere a tous les dosages effectués au cours de ces travaux de thése (Figure 62), pour une
concentration d’aluminium de 535 pg L (C3), la concentration en zinc est estimée a 36,1 pg L%, ce qui
se situe entre la CEy et la CEso de 'algue pour le sulfate de zinc. En tant que deuxieme composant
majoritaire de I'anode galvanique, le zinc est peut-étre responsable de I'inhibition de croissance (18
%) observée dans notre essai. Considérant les résultats déja observés, le zinc issu de I'anode galvanique

serait moins biodisponible pour les algues expliquant pourquoi ici on releve une plus faible inhibition
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de croissance que celle décrite dans la norme pour une concentration en zinc du méme ordre (a partir

d’une solution de ZnCl,).

En ce qui concerne les autres espéces d’algues, nos résultats ont montré que le zinc est
bioaccumulé en corrélation avec I'augmentation de la concentration dans le milieu d’exposition. La
toxicité du zinc chez les macroalgues marines a été tres peu étudiée (Amado Filho et al., 1997; Malea
et al., 2006). Aprés 21 jours d’exposition a 5 000 pg L™ (ZnS0O,), le taux de mortalité des 6 espéces de
différents groupes taxonomiques: Chlorophyceae (Ulva lactuca et Enteromorpha flexuosa),
Phaeophyceae (Padina gymnospora et Sargassum filipendula), Florideophyceae (Hypnea musciformis
et Spyridia filamentosa) était de 100% (Amado Filho et al., 1997). Trois espéces n’ont pas supporté la
concentration de 1 000 pg L™ (U. lactuca, E. flexuosa, H. musciformis) et seul H. musciformis n’a pas
supporté la concentration de 100 pg L. La plus faible concentration en zinc ayant présenté une
inhibition de la croissance chez les six espéces était de 20 ug L™ ce qui rejoint les résultats présentés
chez C. tenuicorne dans la description de la norme ISO (10710 :2010). Pour une concentration en zinc
de 100 pg LY, I'algue brune P. gymnospora présentait le plus haut niveau d'accumulation (6 488 + 659
ug glde zinc) et H. musciformis le plus bas niveau (148 + 252 pg gl de zinc) pourtant c’est bien cette
espeéce qui apparait comme le plus sensible. Dans une autre étude, Malea et collaborateurs (2006) ont
constaté que l'exposition @ 100 pg L* de zinc (ZnSO4) avait augmenté les pools de GSH chez
Enteromorpha prolifera et Enteromorpha linza entrainant une diminution de son rapport
d’oxydoréduction, ce qui peut indiquer une production de ROS induite par le zinc, telle qu’observée
chez les microalgues (Malea et al., 2006; Tripathi and Gaur, 2004). Ces deux especes de Chlorophyceae
ont donc été affectées a des niveaux de zinc pertinents d’un point de vue environnemental puisque
des concentrations en zinc supérieures a 100 pg LT ont déja été enregistrés dans des eaux
contaminées (Barcellos, 1995; Bird et al., 1996; Jahan and Strezov, 2017; Jeong et al., 2019; Wan et al.,
2008). De la méme maniere que les essais d’embryotoxicité effectués sur les larves d’huitre, le type
d’effet du cocktail aluminium/zinc (synergique, additif ou antagoniste) nécessite d’étre abordé dans

les futures études.

Les expérimentations réalisées au cours de ces travaux de thése sur les macroalgues ont permis
I’obtention de résultats préliminaires, notamment sur la bioaccumulation des métaux et I'impact d’une
anode galvanique sur la photosynthese et la croissance des macrolagues. Il serait trés intéressant de
continuer les investigations en réalisant une série d’expérimentations standardisées avec une batterie
d’indicateurs (bioaccumulation, croissance, parametres photosynthétiques) sur d’avantage d’espéces
représentatives des grands groupes taxonomiques de macroalgues. Des expositions ont été réalisées
avec Ulva sp de la classe des Chlorophyceae et Porphyra sp de la classe Bangiophyceae, mais la mort

inexpliquée des algues dans les conditions témoin n’a pas permis I’exploitation des résultats.
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4. Le Microphytobenthos

Article 5: Aluminium-based galvanic anode impacts the
photosynthesis of microphytobenthos and supports the
bioaccumulation of metals released

Cet article a fait I'objet d’'une soumission dans Aquatic Toxicology (AQTOX-S-23-00007)

Résumé de la publication

Au cours de l'expérimentation « effet intergénérationnel » précédemment citée dans ce
manuscrit, nous nous sommes apercus qu’il y avait de grandes différences visuelles quant a la
colonisation des bacs par les algues. Les bacs témoins, ou étaient placées les huitres, étaient
complétement recouverts d’'un épais biofilm, tandis que les deux bacs avec les plus fortes
concentrations en aluminium avaient gardé leurs parois relativement propres suggérant un pouvoir
antifouling du cocktail produit par 'anode galvanique. Etudier ce compartiment de la production
primaire n’était pas prévu a |'origine, mais considérant ces observations intéressantes, il a été décidé
de mettre en place une expérimentation visant a caractériser I'impact d’'une anode galvanique a base
d’aluminium sur la colonisation du microphytobenthos. L'objectif principal de I'étude était d'évaluer
les effets des métaux libérés par une anode galvanique a base d'aluminium sur la performance du
microphytobenthos grace a l'analyse des parameétres photosynthétiques, la détermination de la
concentration en chlorophylle a ainsi que des substances polymeéres extracellulaires (EPS). Pour cela,
en guise de supports, des plaques en PVC ont été fixées horizontalement a 5 cm sous la surface de
I'eau en triplicat dans les bacs de 160 L oU se trouvaient les huitres a différentes concentrations

d’exposition (31, 94 et 210 ug L d’Al).

Aprés 13 jours d’exposition (Figure 58), les plaques ont été récupérées et amenées a la station
marine de Luc-sur-mer pour diverses analyses destinées a étudier I'impact sur la teneur en chlorophylle
a, la photosynthése et la production d’EPS des algues. Ces travaux ont été réalisés avec |'aide du
Dr. Baptiste Vivier qui a développé des techniques semblables durant sa thése intitulée « Marine
infrastructures colonisation role on coastal ecosystem biodiversity and productivity in the English
Channel » (Vivier, 2021). L’analyse des paramétres photosynthétiques a nécessité I'utilisation d’un
fluorimétre LabSTAF (Chelsea Technologies®, UK) afin de mesurer la productivité primaire du biofilm
en suspension sur des échelles spatio-temporelles beaucoup plus larges. Le fluorimetre LabSTAF
permet de calculer des indicateurs de production absolue a la différence de ceux obtenus par le PAM

qui sont relatifs. L’'utilisation du LabSTAF permet d’améliorer les mesures relatives d’ETR normalement
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obtenues avec le PAM. Cette technique est déja appliquée aux communautés phytoplanctoniques mais
elle est plus délicate a réaliser pour le microphytobenthos de substrat dur. Les résultats ont montré
que plusieurs parameétres photosynthétiques ont été affectés négativement des la plus faible
concentration d’exposition (31 pg L* d’Al), notamment la productivité (ETRII,,,, ), 'intensité de
saturation de la lumiére (Ek), le rendement quantique maximal du PSIl et le quenching non

photochimique (NPQ).

Figure 58 : Evolution de la colonisation des plaques de PVC par le microphytobenthos dans la condition témoin.
Au début de I'exposition (a gauche). Aprés 13 jours d’exposition (a droite).

La plus forte concentration testée en métaux ([Al] = 210,1 + 60,2 pg L' ;
[Zn] = 20,2 + 1,4 pg L) a diminué significativement la concentration en chlorophylle a des algues,
montrant un effet marquant sur la biomasse. En ce qui concerne la production d'EPS, nous avons
constaté une diminution de la production totale de la fraction glucidique et une augmentation de la
fraction protéique pour les molécules de faible poids moléculaire. Les EPS jouant un role essentiel dans
la séquestration des contaminants métalliques afin de maintenir l'intégrité des membranes
biologiques et la fonctionnalité des organites cellulaires, on peut émettre I’hypothése que cette
modulation de la production d’EPS est une réponse a I'exposition a de fortes concentrations
d’aluminium. Les analyses de bioaccumulation ont confirmé que le microphytobenthos a incorporé
I"aluminium issu de la dissolution de I'anode galvanique ce qui est en accord avec les nombreux effets
physiologiques observés. La microscopie électronique a balayage nous a permis d'identifier plusieurs
groupes de diatomées benthiques avec de nombreuses especes de Naviculaceae qui constituaient la
majeure partie de la communauté. Nous avons également identifié les genres Melosira, Amphora,
Entomoneis et l'espéce Cylindrotheca closterium. Certaines especes du phytoplancton comme
Thalassiosira sp ont également été identifiées en raison de leur sédimentation. En plus des diatomées,
nous avons également observé plusieurs cyanobactéries dans les échantillons. Dans nos conditions

expérimentales, en considérant les concentrations environementales d’aluminium déja mesurées en
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milieu portuaire, nos résultats tendent a montrer que les anodes galvaniques peuvent étre
problématiques pour le développement du microphytobenthos dans les zones a faible

hydrodynamisme et propices a un fort enrichissement en métaux.

Récapitulatif du protocole expérimental
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Abstract

Very few studies have looked at the potential biological effects of degradation products of
galvanic anodes particularly on primary producers which are central to food webs in marine
ecosystems. The galvanic anode cathodic protection system (GACP) is widely used to protect
submerged metallic structures from corrosion. Aluminium (Al) and zinc (Zn) are the main constituents
of galvanic anodes and are therefore released in the marine environment by oxidation process to form
ions or oxy-hydroxides. The main objective of our study was to evaluate the effects of the metals

released from an aluminium-based galvanic anode on microphytobenthos performance in term of
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biofilm growing through the analysis of photosynthetic parameters, the determination of chlorophyll
and extracellular polymeric substances (EPS). The bioaccumulation of Al and Zn were measured in the
microphytobenthic compartment collected at the surface of polyvinyl chloride (PVC) plates exposed
during 13 days to seawaters enriched in different concentrations of metals released from dissolution
of one anode. Determination of bioconcentration factors confirmed that the microphytobenthos has

incorporated Al. A significative effect was observed on the Chl a concentration for the higher tested

concentration ([Al] =210.1 + 60.2 ug L_l; [Zn]=20.2+1.4 pg L_l). The seawater exposed to the anode
affected the MPB productivity (ETRII,,,,) with consequences on acclimatation light (Ek), absorption
cross section of PSIl (op;), F,/E, and NPQ. Regarding the EPS production, the anode degradation
presented an impact on high and low molecular weight of both carbohydrates and protein fractions of
microphytobenthos suggesting that EPS play an essential role in sequestering metal contaminants to
maintain the integrity of the biological membranes and the functionality of the cellular organelles. The
accumulation of Al released by GACP in microphytobenthos cells could lead to physiologic problems in

photosynthetic organisms.

Keywords: primary production, diatoms, heavy metals, hard substrate, exopolysaccharides,
chlorophyll.

1. Introduction

Aluminium (Al) is the third most abundant element in the earth's crust and human activities
contribute to its release into the environment, mainly as a consequence of the use of this element in
substances to protect marine structures from corrosion. Since the 1960s it has been common practice
to use galvanic anode cathodic protection (GACP) to protect steel structures such as ships, port
installations, pipelines and offshore platforms (Roy, 1968). The principal metal composing the galvanic
anodes are Al, zinc (Zn) or magnesium (Mg) because of their negative corrosion potential, low mass
consumption, high efficiency and, of course, their low cost (Bardal, 2007). The electrochemical
potential of the galvanic anode is lower than that of the metal to be protected, leading to its oxidation
and thus releasing toxicologically important elements in the form of ions or oxyhydroxides into the
marine environment (Reese et al., 2020). Al is considered as a non-conservative element and its
colloidal aspect in water induces a variation from insoluble to soluble forms, depending on physical
chemical parameters. The continuous dissolution of the anodes conducts to a potential chronical
release of metals into the surrounding seawater column and/or sediments. Previous studies, focused
in harbor environment, have shown Al and Zn enrichments of sediments located at proximity of
galvanic anodes (Leleyter et al., 2018). The metallic enrichments of sediments were promoted in low
hydrodynamics and shallow depths conditions, where aggregation and precipitation processes have

been observed in the surface sediments (Caplat et al., 2020).
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At the same time, the sedimentary compartment is a relevant habitat in coastal ecosystems,
providing a primary source of primary production, notably through the microphytobenthos (MPB). The
MPB is a group of microscopic, eukaryotic photosynthetic microalgae and cyanobacteria that live in
the surface layer of sediments in estuaries and photic coastal zones, and generally occurs as a thin
brownish or greenish layer (MaclIntyre et al., 1996). Benthic diatoms and cyanobacteria are the major
component of microphytobenthos in marine systems (Paterson, 1989b). Nevertheless, most of the
internationally standardized assay methods are focused on planktonic freshwater algae while in many
shallow ecosystems, the biomass of benthic microalgae frequently exceeds phytoplankton in the
overlying waters (Araujo et al., 2010). The MPB is an important food source and could contribute up
to 50% of total autotrophic production in some ecosystems. The MPB constitutes a pioneer assemblage
for the succession of benthic communities and promotes the development of macroalgae and

invertebrates in the ecosystem (Hung et al., 2007).

Biofilms are spatially and temporally variable and are influenced by environmental and biological
parameters, including grazing animals and nutrient availability. Thus, the colonization of hard
substrates by MPB is a critical component in the succession of new hard substrates in the marine
environment (Hladyz et al., 2011). Extracellular polymeric substances (EPS) are a major component of
the biofilm matrix and known to protect cells against environmental stress such as toxic substances,
microbial agents, light excess and desiccation (Orvain et al., 2014; Staats et al., 2000). EPS are also
important for the colonization processes (cell aggregation, substrate adhesion) and are especially
essential for the formation of biofilm. EPS are mainly composed of polysaccharides (carbohydrates)
and proteins, but also of macromolecules such as DNA, lipids, etc (Flemming and Wingender, 2010).
EPS are generally divided into two main types: low molecular weight molecules (LMW) (soluble in
alcohol) and high molecular weight polymer molecules (HMW). Respective production of these
fractions depends on several factors like cells migration (Shnyukova and Zolotariova, 2015),

photosynthetic process (Morelle et al., 2017) or nutrient availability (Staats et al., 2000).

Reflecting the ecological importance of the benthic primary producers like microphytobenthic
biofilms in marine environments, their colonization mechanisms and drivers have been widely studied
on soft (Orvain et al., 2012) and hard substrates (Vivier et al., 2021). Biological effects of Al have already
been demonstrated on the growth of aquatic organisms, and more specifically on microalgae
(Gensemer and Playle, 1999; Gillmore et al., 2016; Leleyter et al., 2018; Meiri et al., 1993; Zhou et al.,
2018b). However, these works performed Al concentrations form a salt (sulfate or chloride) and not
used the galvanic anode dissolution as source of Al in order to reproduce the mixture of metals
released from the anode. In their study, Caplat et al. (2010) demonstrated that the release of Al and

Zn from the galvanic anode dissolution was less toxic in the sea urchin Paracentrotus lividus than the
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respective sulphate salts of the two metals. These results suggested different effects when Al is present
in the metal mixture (produced by the anode dissolution) compared to its solubilization from a specific
salt. They also confirmed that in an ecotoxicological approach conducted to assess biological effects of
galvanic anodes, the experiments must include the mixture of metals to expose organisms (Caplat et
al., 2010). As more and more immerged metallic structures are and will be protected by galvanic
anodes, such as the increasing installation of offshore wind farms, it seems important to characterize
the potential effects of metals released by galvanic anodes on primary producers since there are few

scientific literatures on this topic.

The main objective of the present study was to evaluate the impact on MPB performances of metal
mixture released from one aluminium-based galvanic anode. For that, polyvinyl chloride (PVC) plates
were immerged in surface of seawater column exposed to the anode degradation for 13 days and
under 4 experimental conditions: 1 control and 3 increasing total concentrations based on Al released
from the anode. The evaluation of the effects was characterised by several indicators including the
analysis of photosynthetic parameters, the determination of chlorophyll and extracellular polymeric
substances (EPS), scanning electron microscopy (SEM), as well as the bioaccumulation of the different
metals constituting the anode in the MPB. These parameters were associated to the application of the
single-turnover method (ST) (Oxborough et al., 2012), which progressively reduces the first stable
acceptor, Qa. This method allows to calculate the functional absorption of the PSIl (opg;) and to
determine the carbon incorporation or electron transport rate (ETR) (Boatman et al., 2019; Oxborough

et al., 2012).

2. Materials and Methods

The experiment was performed at the Synergie mer et littoral (SMEL) experimental center localized
at Blainville-sur-Mer (West coast of Normandy, France) during 13 days from 22" April to 5™ May 2021

in an air-conditioned room dedicated to these experiments.

2.1.Experimental device

A specific experimental device was settled in controlled conditions based on previous studies
performed by the authors (Caplat et al., 2010; Mao et al., 2011). This device simulates the in situ
electrochemical dissolution of an aluminium-based galvanic anode (GACP), in order to reproduce the
natural chemical speciation of metals released from the anode. A reference electrode (saturated
calomel electrode - SCE), a counter electrode (CE) made of a platinize-titanium alloy and an aluminium-
based anode (Al Beral5, Bac Corrosion” Control) were electrically connected together to a galvanostat
(0.2 mA). The anode was composed of seven elements with the mass percentages of each metal were

given by the supplier as following: 93.2% to 97.1% of Al, 2.5% to 6.5% of Zn, 0.13% max of Fe, 0.1%
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max of Si, 0.01% to 0.03% of In, 0.01% max of Mn and 0.006% max of Cu. Twenty two hours after
electrochemical operation and 24 hours after decantation (to eliminate most of the particulate
fraction), this experimental device provided 130 L of contaminated stock solution enriched in released
metals (respectively [Al] and [Zn] total concentrations of 14,038 +/- 845 ug L' and 457 +/- 83 ugL?). A
range of concentrations, based on the measure of the Al concentration, was then achieved after

dilutions of the stock solution to prepare the exposure tanks.

The exposure of MPB was performed during 13 days under 4 experimental conditions: 1
control and 3 increasing concentrations of total Al relevant from an environmental point of view. Each
condition was composed of 3 tanks (2 of 500 L and 1 of 160 L) as described in a parallel study (Levallois

et al., 2022).

Afirst 500 L tank was used for daily mixing the stock solution of seawater with natural seawater
in order to achieve the dilutions. Then, the mixture of this first tank fell into the second container tank
of 500 L located below the first one, which served as a reservoir and for the decantation of particles.
A pump installed in this second container tank sent the contaminated water into the exposure tanks
(160 L), in which white PVC panels (70 mm (L) x 70 mm (W) x 10 mm (D)) were installed as support of
MPB colonization. The plates were fixed horizontally in triplicate on pipes, 5 cm below the water
surface. Bubblers were installed in all the tanks. Salinity (32.14 + 0.34 PSU), temperature (17.87 £ 0.39
°C) and pH (8.07 + 0.03) were continuously recorded with a multiparameter probe (NKE®, model
STYPS+30-Sl) in the exposure tanks and revealed stable values under the 4 conditions. The light
intensity was 18.13 + 2.21 umol photons m? s and was homogeneous between the different

experimental conditions.

2.2.Measures of metallic concentrations and bioaccumulation

Seawater samples were collected every week to determine total concentrations of Al and Zn
by Zeeman Atomic Absorption Spectrometer Z-AAS (AA240Z — Varian) in the 4 exposure tanks as

described in a present study (Levallois et al., 2022).

A portion of the samples recovered at the end of the 13-day exposure period was analyzed for
metal bioaccumulation according to the protocol of Anu et al. (Anu et al., 2016). Therefore, 50 mL of
MPB resuspended in filtered seawater was centrifuged at 4,000 g for 20 min at 16 °C and the pellet
was immediately suspended in 20 mL of EDTA solution (0.01M) for 20 min in order to remove all Al
adsorbed on the cell walls. The sample was centrifuged again at 4,000 g for 20 min at 16 °C, then the
supernatant was recovered to determine the adsorbed metals (extracellular fraction). Two drops of
69% nitric acid are added to the supernatants, which were stored at 4 °C before analyses. The

remaining pellet was stored at -80 °C before being freeze-dried and digested with 5 mL of nitric acid
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(>69.5% for trace analysis) under temperature (200°C). Digested residues were then adjusted to a
constant volume of 25 mL with ultrapure water (18.2 MQ.cm) and stored at + 4° C before analysis.

Total concentrations of Al were measured by Z-AAS and by F-AAS for Zn.

Bioconcentration factors (BCFs) were used to assess the capacity of MPB to accumulate Al and
Zn from contaminated water taking into consideration all pathways, including food (Adams et al.,

2000). BCF was defined as the following ratio:

__ [Metal in biofilms]
- [Metal in seawater]

BCF %X 0.10 (average water content in algae, CNEEIC 2011)

2.3.Scanning electron microscopy

SEM observations were performed on the samples after the 13 days of exposure. The biofilm was
removed from the PVC plates with a smooth toothbrush and then filtered with a fiberglass filter
(Whatman®, GF/F, 47 mm, 0.7 um). Overnight, samples were fixed on Thermanox™ strips with 2.5%
glutaraldehyde in a buffer of sodium cacodylate (0.2 M) with 7% sucrose. The samples were then rinsed
in the same buffer, dehydrated in progressive ethanol baths, then dried using the critical point bypass
method with CPD 030 LEICA®. Samples were metalized with platinum with JFC 1200 JEOL®.
Observations were performed with the ZEISS® Supra 55 SEM on the CRISMAT platform (Integrated
research unit including CNRS, ENSICAEN and UNICAEN).

2.4.Chl a biomass

At the end of the 13-day experiment, the PVC plates were removed. The biofilm was carefully
collected from the PVC plate samples using a soft toothbrush and then filtered in 500 mL of filtered
seawater (Stericup GV Millipore, @ 0.22 um). We used this diluted samples for microscopic
observations, the EPS extraction and the Chl a extraction. Then, a 150 mL sub-sample was immediately
filtered through a fibreglass filter (Whatman®, GF/F, 47 mm, 0.7 um) and frozen (-20 °C) until analysis.
We added 10 mL of 90 % acetone in the samples. After 12 h in the dark at 4 °C, samples were
centrifuged for 5 min at 3,000 rpm twice. The Chl a concentrations of the extracts were measured
using a Trilogy fluorimeter (Turner Designs’, Sunnyvale, USA) according to the method of Strickland

and Parsons (1968).

2.5.Photosynthetic parameters
MPB photosynthetic parameters of resuspended biofilms were also determined using a
LabSTAF (Chelsea Technologies, UK) fluorimeter. The LabSTAF allows measurements at different
wavelengths. The samples were analyzed after a 5 min period of dark incubation for the oxidation of

the Quinone A (Qa). A single turnover (ST) saturation phase is delivered with a solid flash if 100 us to
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measure minimal and maximum fluorescence as described in Boatman et al. (2019). Samples were
exposed to 12 intensities of increasing PAR (0 — 1,500 pmol photon m2s?) with 30-seconds intervals
to obtain fluorescent-light curve (FLC). The maximum quantum efficiency of PSII (F,/F,,) was calculated

using the following equation from Genty et al. (1989):

i _ (Fm_ Fo)
= W

Samples were then exposed to 10 light steps of increasing PAR (from 0 to 1,500 umol photons

m2 s?) for 30-seconds each step. The effective quantum efficiency of PSII (Fg/F 1) was measured at

each light step as (Genty et al., 1989):

qu — (Fm’_F,) (2)
li For

=

m

Where F,,,/ is the maximum fluorescence under light and F’ the steady state fluorescence
under light. Non-photochemical quenching (NPQ) based on the relative difference between the
maximum fluorescence measured in the dark-adapted state, Fm, and upon exposure to light, Fi' was

calculated at light acclimatation (20 umol photons m2s?):

Fm—F 1

NPQ = (3)

For

The relative electron transport rate (rETR, relative unit) was calculated for each irradiance (E
in arbitrary unit) as:
F /s
TETR(E) = L XE (4)
!

Fn

The maximum relative electron transport rate (rETRmax) was estimated by fitting the FLC data
to the model of Webb et al. (1974) modified by Boatman et al. (2019) using ACT2RUN (Chelsea
Technologies, UK) software to estimate a and Ek with a, the initial slope of the FLC (in umol electrons),

and Ek the light saturation index (in umol photons m2s?):
E _E-Ek
rETR(E) =axEk><(1—e_E_k)—ﬁxEkﬂx(1—e Ekﬁ) (5)

Within these equations, B improve some fits by incorporating a phase that accounts for
possible photoinactivation of PSIl complexes and/or supra-optimal levels of PSIl downregulation

(photoinhibition) (Boatman et al., 2019).

With a, ;; the absorption coefficient of PSIl in m™:

Fm X Fy
Fn—Fo

(6)

argi = Ka x
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The maximal electron transport rate (ETR;jmqy) is calculated as:

.]V max
ETRmax = ﬁ (7)

Where ETRmax is expressed in mmol e mg Chl a™ h't and JVp jmax, Mmol electrons m= h,

the electron flux from the PSIl per volume unit.

The LabSTAF also allows to measure the absorption cross section for PSIl photochemistry in
the dark-regulated state, opg;; (nm? PSII?Y) at different wavelengths. opg;; at 452 nm in the dark-
adapted state was provided by the LabSTAF. The agpg;; is and indicative of PSIl antenna size, a higher
opsy; Will indicate larger antenna, capable of higher light absorption efficiency typical of low-light
acclimated organisms (Schreiber et al., 2012). The impact of metallic pollutants on these physiological

parameters has not yet been assessed.

2.6.Extracellular polymeric substances

Water samples (10 mL) were sub-sampled in the diluted biofilm (500 mL). The sub-sample was
centrifuged at 4,000 g for 20 min at 20 °C and the pellet was immediately frozen at -20 °C. Then, 5 mL
of distilled water was added to each pellet and all samples were vortexed for 10 seconds. They were
placed on a rotary shaker for 1 hour at 35°C before centrifugation at 4,000 g for 10 minutes at 20 °C.
Two mL of supernatant was transferred into a new tube and 8 mL of absolute ethanol was added. After
vortexing for 10 seconds, the samples were placed overnight in a freezer at -20°C. The next morning,
the samples were centrifuged again at 4,000 g for 30 minutes to concentrate the precipitated
polymeric fraction. The supernatants were recovered for low molecular weight (LMW) EPS analysis
(soluble EPS) and the pellet for high molecular weight (HMW) EPS analysis (bound EPS). All samples
were then placed on a dry bath set at 60°C under air flow until a dry pellet was reached. The LMW and
HMW pellets are resuspended in 2 mL of distilled water, 1 mL aliquots were removed to measure
carbohydrate contents and 1 mL aliquots were used to estimate protein contents with the Bradford
assay (Bradford, 1976) using bovine serum albumin (BSA, Sigma-Aldrich) as standard. Proteins were
measured with a microplate reader at 595 nm (Flexstation 3, Molecular Device®, Sunnyvale, CA, USA,
Proteogen platform US EMERODE). Results were expressed in mg protein Chl a’. For carbohydrate
analysis, 1 mL of each prepared sample was added to 1 mL 5% phenol, followed by 5 mL of 96%
sulphuric acid (Dubois et al., 1956). Samples were incubated for 45 minutes at ambient temperature
and measurements were made using a spectrometer (Ultrospec 1000, Pharmacia Biotech) at 485 nm
using anhydrous glucose (Sigma-Aldrich G5767-500G) as standard for the calibration curve. EPS are
expressed in pg glucose cm. After being divided by the Chl a concentration to obtain the EPS

production per Chl a unit, the EPS/Chl g ratio was calculated and was expressed in mg glucose pg Chl
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al. In total, 4 fractions were assessed: proteins from the EPS-HMW fraction, proteins from the EPS-
LMW fraction, carbohydrates from the EPS-HMW fraction and carbohydrates from the EPS-LMW

fraction.

2.7.Statistical analyses

All the statistical analyses in the present study were performed with R studio software version
3.5.1. The normality of the data was tested with a Shapiro-Wilk normality test and, when necessary,
data were transformed with the box cox function of the MASS package in R. Significant differences
were tested with an ANOVA test (considering a significant p-value of 5%). Tukey post-hoc tests were
carried out to determine homogeneous groups. When the box cox function was not sufficient to
normalize the data, Wilcoxon or Kruskal-Wallis non-parametric tests followed by Dunn's tests were

performed in order to identify potential significant differences between our experimental conditions.
3. Results

3.1.Measures of metallic concentrations in water

For C1, C2 and C3 conditions, effective concentrations of metals measured in seawaters during
the experiment were respectively 31 + 13.6, 94 + 28.4 and 210 + 60.2 ug L for Al and 9.2 + 0.8,
13.6 + 0.8 and 20.2 + 1.4 pg L for Zn (Table XXVII). For the control, the Zn concentration was
5.5+ 0.5 pg L' but the Al concentration was below the DL of 8.0 ug L.

-1
Table XXVII : Measured concentrations of total aluminium and zinc (ug L + SEM) in the water during the
exposure period for the 4 different conditions.

Conditions Control Cc1 Cc2 C3
Aluminium <LD 31+13.6 94 +28.4 210.1 £ 60.2
Zinc 5.5+0.5 9.2+0.8 13.6+0.8 202+1.4

LD = Limit of detection.

3.2.Bioaccumulation

Bioaccumulation results are presented in Table XXVIII. The average Al concentration for the
control was 39 *+ 8 mg kg while Zn was not detected in MPB. Al levels were significantly higher from
concentration C1 onwards: 165 + 20 mg kg (ANOVA, p < 0.001***), Regarding the highest exposure
concentration (C3), the Al content in the biofilms was 505 + 30 mg kg* and significantly higher than all
other conditions (ANOVA, p < 0.001***), Zn levels in the biofilm were below the detection limit for all

conditions.
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Table XXVIII : Bioaccumulation and bioconcentration factors (BCF) of aluminium in microphytobenthos after 13
days of exposure for the 4 experimental conditions. Bioaccumulation metals levels are expressed as mg kg™ of
flesh (mean values + SEM, n=10). These results were obtained by atomic absorption spectrometry with a Zeeman
correction. A letter common to two conditions indicates that there is no significant difference between them.

Control Cc1 C2 Cc3
Aluminum (mg kg?) 39+8?2 165+20° 150 +15° 505+30°
BCF ND 532 160 240

ND = Not Detected

3.3.Scanning electron microscopy

Scanning electron microscopy allowed us to identify mainly several groups of benthic

diatoms (Figure 59).

10pm ENT= 400kV Signal A= SE2 ZEISS 10 pym EHT = 400 kV Signel A= SE2 —
=
WD =109 mm Aperture Size = 30.00 ym WD =109 mm Aperure Size = 30.00 ym

Megs 200KX 10 pm EMT= 400kV  SignalA= SE2 P 10um EHT= 400kV  Signal A= SE2

WD= 7.7mm  Aperure Size = 30.00 ym WD= 82mm  Aperure Size = 30.00 ym

Figure 59 : Scanning electron microscopy observations of microphytobenthos performed after the 13 days of
exposure. A: Melosira (1). B: Thalassiosira (1), Cylindrotheca closterium (2), cyanobacteria (3). C: a diversity of
Naviculaceae. D: Amphora (1) with many Naviculaceae.
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There were many different species of Naviculaceae that constituted the major part of the
community. We also identified the following genus Melosira, Amphora, Entomoneis and the species
Cylindrotheca closterium. Some plankton species like Thalassiosira sp. were also identified due to their

sedimentation. In addition to diatoms, we also observed several cyanobacteria in the samples.

3.4.Microphytobenthic biomass and photosynthetic parameters

The MPB biomass (Figure 60A) showed a global decrease from control condition to C3 between
0.34 + 0.06 pug Chl a cm™? to 0.24 + 0.02 pg Chl @ cm™. Significant differences were found between
conditions (Control # C1 & C2 # C3; ANOVA, p < 0.05*). The photosynthetic yield F,/E,, (Figure 60B)
was significantly higher in the control condition (0.62 + 0.02) than in the three other conditions
(ANOVA, P<0.001***), Ek (Figure 60C) was significantly higher in the control condition (203.17 + 15.90
umol photon m2 s) than in the other ones with an intermediary mean value in C1 of 134.73 + 13.98
umol photon m? st and a lower value in C3 at 92.9 + 5.07 umol photon m?2 s (Control # C1 2 C2 & C3;
ANOVA, p < 0.001***), The photosynthetic rate a (Figure 60D) showed the same trend than the results
of F,/E, with a lower mean value in the control condition at 0.38 + 0.01 umol electrons (umol
photons)*and a higher one in C3 at 0.49 + 0.02 umol electrons (umol photons)™. Significant differences
were found between conditions (Control # C1 & C2 # C3; ANOVA, p < 0.001***). ETRII,,,, (Figure
60E) showed the same variation with higher mean values in the control condition (153.25 + 3.82 mmol
e mg Chl a! h'l) and lower in the others without significant differences between C1, C2 and C3.
Significant differences were found between control condition and the others for ETRII,,,, (ANOVA,
p < 0.001***). gp;; (Figure 60F) showed the same variation than ETRII,,,, with significant higher
values in the control condition (4.52 + 0.07 nm? PSII'Y) and significant lower values in C3 (3.73 + 0.10
nm? PSII) (ANOVA, p < 0.001***), NPQ, at acclimatation light (Figure 60G) showed a significant
decrease between C2 and C3 with higher values in the control condition (0.40 = 0.07 rel. unit) and
lower values in C3 (0.23 + 0.05 rel. unit). Significant differences were found between all conditions

(Control & C1 # C2 & C3; ANOVA, p < 0.001***).
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Figure 60 : Microphytobenthic photosynthetic parameters after 13 days of exposure for the 4 experimental
conditions as a function of Al bioaccumulation (in mg kg™). (A) Microphytobenthic biomass (in ug Chl a per cm?),
(B) E,/E,,, (C) Ek (in umol photons m?s?), (D) a (in umol electrons (umol photons)?), (E) ETRII, 4, (in mmol e
mg Chlal h), (F) op;; (in nm? PSIIY) and (G) NPQ (relative unit). Dotted lines represent the confidence intervals
at 95%.

3.5.Extracellular polymeric substances
The proteins of the EPSLMW fraction (Figure 61A) showed a slight increase with higher
concentrations (C3). Significant differences were found between C3 and the other conditions (Control
& C1 & C2 # C3; ANOVA, p < 0.05*). The proteins of the EPSHMW fraction (Figure 61B) showed a slight
decrease between control and C2 and C3 conditions, with 0.047 + 0.029 mg glucose pg Chl a® in the
control condition and 0.0048 + 0.0063 mg glucose pg Chl a* in C3. Control condition was significantly
different from the rest (ANOVA, p < 0.05*). The total proteins fraction (Figure 61C) followed the same

concentration profile of the LMW fraction without significant differences between conditions. The

-225-



carbohydrates from the EPSLMW fraction (Figure 61D) did not show any significant differences
between conditions. The carbohydrates from the EPSHMW fraction (Figure 61E) showed significant
differences between conditions (Control # C1 & C2 # C3; ANOVA, P < 0.01**). As for proteins, total
carbohydrates fraction (Figure 61F) follows the LMW fraction dynamic without significant differences

between conditions.
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Figure 61 : EPS/Chl a ratio of proteins (A, B and C) and carbohydrates (D, E and F) fractions according to the
molecular weight (LMW (A and D), HMW (B and E) and total (C and F)) after 13 days of exposure for the 4
experimental conditions as a function of Al bioaccumulation (in mg kg). Dotted lines represent the confidence
intervals at 95%.

4. Discussion

Since the industrial age, the assessment of the toxicity of human contaminants on organisms has
become a crucial importance to maintain a good ecological status of coastal environment as
recommended by European directives such as the Marine Strategy Framework Directive (MSFD)
(2008/56/EC). In order to complete data in relation to potential ecotoxicological risks of aluminium-
based galvanic anodes, we conducted an experimental by having an integrative approach on the

development of MPB.
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4.1.Aluminium in the environment

Al is characterised by its relatively short residence time (2-6 years) in surface waters (Kramer
et al., 2004). In offshore seawaters, total Al is present at a concentration around 0.7 ug L (Tria et al.,
2007), while in coastal waters total Al concentrations can be much higher. One of the highest aluminum
concentrations (151 pg L'!) was recorded in surface waters around Port Botany, Sydney's main shipping
port (Jahan and Strezov, 2017). Other sites around the world stand out, such as the port city of
Antofagasta in the northern coast of Chile (132 pg L) (Valdés et al., 2011), or the Egyptian coast (106
ug L) (Abdel Ghani, 2015). A concentration of 1,170 pg L™ has even already been recorded in the port
of Yamba in Australia, with an average concentration of 224 pg L! (Jahan and Strezov, 2017). These
concentrations were found on highly anthropized sites, densely populated areas subject to many
economic and industrial activities. In our experiment, the highest total Al concentration released from
the anode and tested was 210 pg L for condition C3 while the lowest concentration was 31 pg L for
condition C1 at which significant effects were observed on MPB photosynthesis. The C1 concentration
is close to natural conditions and the C2 and C3 concentrations are around those observed in heavily
polluted sites. It is also important to consider that in the context of energy transition, more and more
offshore wind farms are planned to be installed along the coast. It has recently been shown that for an
offshore wind farm of about 75 wind turbines equipped with aluminium-based galvanic anodes, the
release of Al into the environment is estimated at 45t y* and 2 t y* of Zn, or respectively 123 kg and

5.5 kg per day (Kirchgeorg et al., 2018).

In the marine environment, Al speciation is dominated by the aluminate anion Al(OH),; and to
a lower level by the neutral Al hydroxide AI(OH)s (Benezeth et al., 1997). The limit of Al solubility was
determined at 500 ug L™ with beyond a more and more important part of the colloidal and particulate
fractions, which become dominant after 1,500 pg L (Angel et al., 2016; Golding et al., 2015). The
exposure of MPB at the highest condition (C3) involves an Al concentration below the solubility limit
of 500 pg L%, with the majority of the Al as aluminate dissolved form. Many studies have already shown
that pH affects the bioavailability of Al in microalgae and consequently its toxicity to photosynthetic
organisms (Gensemer, 1991; Gensemer and Playle, 1999), and studies taking this factor in
consideration are required on the marine MPB. According to Millero et al. (2009), metals which form
strong complexes with hydroxide and carbonate, such as Al, will undergo significant changes because

of ocean acidification. The most significant change will be on the part of the Al(OH); insoluble form,

which will increase by 36% compared to the AI(OH)s complex, making Al more bioavailable to
organisms (Millero et al., 2009). Furthermore, Al absorbed by sediments is potentially remobilisable to
the aqueous phase, affecting various trophic groups including benthic primary producers such as MPB

(Leleyter et al., 2018).
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4.2.Communities and impact on growth

Scanning electron microscopy allowed us to characterise the composition of the
photosynthetic communities that colonised the PVC plates during the exposure. Most of
photosynthetic organisms were pennate diatoms associated to cyanobacteria which is characteristic
of biofilms on hard surfaces (Balgadi et al., 2018). The prevalence of pennate diatoms can be explained
by a fissure along their longitudinal axis, known as raphe, which is involved in adhesion to hard

substrates with capsule EPS and are also able to move over the surface (Round et al., 1990).

In our study, the Chl a levels show a global decrease between the control condition and C3
indicating that metals released from the anode could have an effect on the biomass of the MPB. These
results were in adequation with a previous study carried out with defaunated sediments contaminated
with an Al salt solution (Al(SQ4)) (Leleyter et al., 2016). The authors observed negative effects above
10 mg kg of Al, then a contamination above 100 mg kg™ resulted in negative effects on growth, low
Chl a concentrations and massive mortality of diatoms. The high concentrations of Al tested resulted
in the formation of large amounts of particulate matter which probably settled on the sediment and
inhibited the photosynthesis of the diatoms (Leleyter et al., 2016). Authors later demonstrated that Al
released by the anode was partly linked to the acid-soluble fraction which is more available to
microalgae (Leleyter et al., 2018). On hard substrates, MPB cells are submitted to various
environmental constraints that can affect the growth and the physiology of the diatoms. It must also
be considered that diatom communities are not the same between hard surfaces and sediment, the
diatoms living in the sediment being also able to migrate vertically. Nevertheless, several genera and
species described in Leleyter’s experiment, are in common with our study like Navicula sp., Amphora
sp. and Cylindrotheca closterium. Most toxicological studies on Al focus on phytoplanktonic algae meet
in seawater column and the reported Al concentrations causing 10% inhibition of growth (IC10) range
over a very large scale from 14 to 6,800 ug L highlighting the interspecificity of the sensitivity of
marine microalgae to Al, mostly Bacillariophyceae (diatoms) but also Prymnesiophyceae,
Chlorophyceae and Euglenophyceae (Danilov and Ekelund, 2002; Gillmore et al., 2016; Golding et al.,
2015; Trenfield et al., 2015; Xie et al., 2015). Among the MPB, Ceratoneis closterium (previously
Nitzschia closterium) is the main species used in ecotoxicology work. This diatom from the
Fragilariaceae family has been shown to be particularly sensitive to Al with an 1Cy;o value ranged from

18 to 80 ug L (Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015).

In the literature, the various studies that have covered exposures by Al used a specific salt of
Al and not the dissolution of galvanic anodes to produce solubilization of Al. These different
approaches may induce various chemical forms of Al and did not take into account interactions with

others metals released from the electrochemical source (Caplat et al., 2010). To our knowledge, the
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only study that investigated the effect of aluminium-based galvanic anodes in a photosynthetic
microorganism was Bell et al. (2020). The authors reported an ECso of 5.34 mg L of Al total
concentration in the diatom Phaeodactylum tricornutum, which is a considerably higher than the
highest concentration (C3) tested in our experiment. At this concentration level, the dominant form of
Al is the insoluble AI(OH)s. Growth was the only indicator studied and it would have been interesting
to compare data on photosynthetic parameters with the results of our study. As found in other studies,
the Al sensibility of photosynthetic organisms seems to be highly dependent of the taxonomic group
studied (Bell et al., 2020; Gillmore et al., 2016; Golding et al., 2015). In addition, it can be presumed
that the ecology of the species also plays a role, as Al from dissolution of galvanic anodes is probably
less bioavailable to planktonic algae, which is in agreement with in situ studies showing a more

significant enrichment in the sediment than in the water column (Caplat et al., 2020).

4.3.Aluminium bioaccumulation in MPB biofilms

BCFs results (Table XXVIII) confirmed that the MPB has incorporated Al released from the
dissolution of the galvanic anodes, in important quantity for the lower C1 condition and at the higher
C3 condition. The biofilms exposed to the C1 condition incorporated significantly more Al than the
control. For Zn, the levels in the biofilm were below the detection limit except for concentration C3.
Despite the lack of specificity for aluminium, five main pathways by which aluminium could be
transported across cell membranes have been identified in the literature: paracellular transport (1),
transcellular transport (2), active transport (3), channels (4) adsorptive or receptor-mediated
endocytosis (5) (Exley and Mold, 2015). BCFs measures the ability of an organism to bioconcentrate an
element in its tissue considering the total concentration of that element in the water. The BCF values
measured for Al in the MPB depended on the concentration of Al in the chronic exposure water. A
decrease in the BCF was observed when the concentration of Al in seawater increases. In their review
about metals, McGeer et al. (2003) have already reported similar relationships (McGeer et al., 2003).
In the present study, BCFs for Al range from 160 to 532 indicating that the MPB is not a hyper
accumulator of Al which is of the same order as oysters C. gigas for which the BCFs of Al released by
the degradation of galvanic anodes ranged from 220 to 496 (Levallois et al., 2022). As a food source
for many species, it is questionable if MPB may facilitate the entry of Al into the food web and its
biomagpnification in higher trophic level organisms. The transfer of Al along food webs has been studied
mainly in freshwaters (Herrmann and Frick, 1995; King et al., 1992). Bioaccumulation analyses on
benthic macrofauna revealed Al concentrations of about /3 of those in their prey and the authors
conclude that the high levels of Al found in fish and birds are probably not the result of the trophic
pathway (Herrmann and Frick, 1995). In contrast, the crayfish Pacifastacus leniusculus have been

shown to accumulate Al by feeding on contaminated snails Lymnaea stagnalis (Walton et al., 2010)
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but to our knowledge, there are no studies involving primary producers in bioconcentration processes
along the trophic web. It is also important to consider that as the pH in fresh water is lower, Al is found

more in the form of AI** which is more directly assimilable by organisms.

4.4.Metals bioaccumulation consequences on MPB photosynthesis

There are only few studies that investigated the influence of Al on microalgae photosynthesis,
and no one have investigated it on microphytobenthic organisms. For Zn, it has already been shown
that exposure to this metal promoted the proliferation of tolerant species, resulting in the formation
of biofilms with a more complex architecture. Exposure to 100 mg L of Zn resulted in a decrease in
the production of EPS but did not affect the biomass of the microphytobenthos (Belando et al., 2017).
Microphytobenthic productivity have already been investigated regarding various environmental
constraints and pressures such as grazers (Hillebrand et al., 2000), nutrient availability (Kromkamp et
al., 1995), light (Kromkamp et al., 1995) or temperature (Bissett et al., 2008). However, the influence
of metals released by galvanic anodes on the photosynthetic activity of benthic microphytobenthic
biofilms have never been investigated. The present study showed slight consequences of metals
released by aluminium-based galvanic anode on the Chl a biomass. Important differences of
photosynthetic performances and light acclimatation were observed. The productivity (ETRII,,,,), the
acclimatation light (Ek), the absorption cross section of PSIl (ap;), the E,/F,, and NPQ all showed
important decrease with Al concentration increasing. At the same time, our results showed important
increase of a with concentration. These results suggest that MPB cells have different acclimatation
strategies conditioned by the metal levels. On a structural aspect, the important decrease of op;; from
low exposure (C1) highlights the strong consequence of metals from GACP bioaccumulation on the
absorption energy capacity of the MPB organisms. agp;; is related to antenna size, and spectral quality
(Ruban et al., 2011), which depends on the type and number of pigments. Al bioaccumulation seemed
have important consequences on MPB photobiology and may induced a reorganization of PSlI
antennae as illustrated by the op;; variations. This structural modification can explain that the
phototrophic organisms were not able to perform photosynthesis correctly resulting with relatively
low ETRIL,;, .- This is also supported by the strong decrease of acclimation light (Ek) which underline
the photoacclimatation consequences of Al exposure and bioaccumulation for MPB organisms. The
lower productivity recorded in exposed conditions, in particular in C3, could also be explained by the
important decrease of F,/F,, a good proxy of the MPB physiological status. A previous study
highlighted the Al effects on a marine diatom (Phaeodactylum tricornutum) proteome and showed the

strong implication of this heavy metal in the physiological quality of these organisms (Xie et al., 2015).

Indeed, metal exposures may up- or down-regulated many cell functions, in particular the

photosynthesis by a decrease of the electron transport rates (Xie et al., 2015). Our study confirmed
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these hypotheses by absolutes ETR measurements and, for the first time, on hard substrate benthic
diatoms. The Chl a concentration is often considered as a primary production proxy in many studies
(Zhou et al., 2018a). However, our results showed that it cannot be considered only. The Al+Zn
concentrations could affect growth and biomass differently than cells physiology and photosynthetic

performances.

4.5.Biofilm EPS production and composition in regard of aluminium

exposures

EPS production in microphytobenthic biofilms have been widely studied in soft bottom habitats,
mainly in intertidal systems. The implication of Al on EPS production has almost never been studied
and never on hard substrate (natural or artificial) in regard of the photosynthetic activity of the biofilm.
The present study introduces new elements on this key component of microphytobenthic biofilms,
involved in various ecological and physiological functions such as cells protection, motility or adhesion
(Shnyukova and Zolotariova, 2015). The EPS fraction is often considered as a “black hole” in MPB
studies. A previous study investigated the effects of Al sulfate contamination of sediment and found
an inhibitory effect of Al from 100 mg kg™ on the production of colloidal and bound carbohydrates in
microphytobenthic biofilms (Gouali, 2013). In the same works, the growth of microphytobenthos was
stimulated up to a concentration of 10 mg kg, but at higher concentrations an inhibition of biofilm
growth and a disruption of vertical migration processes were observed. In our context, MPB growing
on hard surfaces do not have the possibility to migrate vertically and therefore have limited strategies
to counter chemical stress which may explain the observed effects on photosynthetic processes at
lower Al concentrations. The present study showed a slight decrease of total carbohydrate production
within Al bioaccumulation and different dynamics between carbohydrates from the EPS-LMW fraction
and carbohydrates from the EPS-HMW fraction. The intermediate Al bioaccumulation assessed in C1
and C2 induced an increase of carbohydrates from the EPS-HMW fraction and at the same time a slight
decrease of carbohydrates from the EPS-LMW fraction. This is linked with an opposite dynamic of
proteins fraction: a strong decrease between the control condition and C1 or C2 was observed for the
proteins from the EPS-HMW fraction and a slight increase of proteins from the EPS-LMW fraction for
the same exposures. For higher Al bioaccumulation, an increase of proteins from the EPS-LMW fraction
was recorded and a decrease of both carbohydrate fractions. These results highlight that
microphytobenthic biofilms EPS exudation is a complex phenomenon. Orvain et al (2014) have
previously shown that protein secretion from EPS is stimulated when the biofilm is confronted to
environmental stress (like salinity excess for instance) and therefore proteins seem to be a good
indicator of biofilm establishment. Other laboratory studies have clearly shown that the protein

content of the bound EPS fraction plays a role in the early stages of biofilm development to provide
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for its structuring before the increase in chlorophyll a production, probably by facilitating cell-to-
surface attachment and cell-to-cell interactions, which could be important in the early stages of MPB
development. The increase in total protein production at concentration C3 is linked with the higher
bioaccumulation of Al in the cells at this condition, which may be a strategy of the biofilm in response
to metallic contamination. The important production of carbohydrates from the EPS-HMW fraction in
C1 and C2 may have contributed to protect the MPB cells against Al damages highlighted by the higher
a than in the control condition. The important loss of productivity with Al bioaccumulation especially
in C3 can explain the decrease of HMW fraction in C3. This confirmed the fact that EPS-HMW
production is highly linked to the photosynthesis and to the production capacity of MPB (Orvain et al.,
2014; Underwood et al., 2004).

5. Conclusion

Based on the results of the present study, Al released from the galvanic anode (in mixture with
other metals such as Zn and other trace elements constituting the anode) may potentially lead to
negative consequences on the MPB physiology. Bioconcentration factors confirmed the incorporation
of Al from GACP degradation into algal cells, which implies a negative effect of Al and Zn mixture on
the photosynthesis of MPB. Our study shows that for a realistic concentration of Al produced by the
dissolution of a galvanic anode, the physiology and the biomass of the MPB were impacted. Anode
exposure have a clear impact on MPB photosynthesis by affecting their productivity with
consequences on acclimatation light (Ek), absorption cross section of PSIl (ap), E,/FE, and NPQ.
Regarding the EPS production, anode dissolution has an impact on both carbohydrates and protein
fractions and on high and low molecular weight with a slight decrease of total carbohydrate production
and an increase of the LMW Proteins fraction. These results highlighted that EPS secretion is involved
in many biological and physiological functions such as cells protection against contaminants. The
metals could be sequestered in the anionic matrix formed by the EPS. This capacity of adsorption and
fixation of the EPS allows to protect the integrity of the biological membranes and the functionality of
the cellular organelles such as the chloroplasts against the Al. This is particularly important to consider
for coastal ecosystems, which are highly anthropised and subject to chemical pressure from galvanic
anode degradation products that can reach high concentrations in sites with low hydrodynamism such
as harbors. Even if Zn has not been significantly bioaccumulated or was in too low concentration to be
detected, its role cannot be totally excluded in the observed effects on the MPB. The present study is
the first to focus on the effect of the degradation products of aluminium-based galvanic anodes on
hard substrate MPB physiology and photosynthesis which is relevant in an actual context of marine
renewable energies development and GACP spreading. In conditions of low hydrodynamics, such as in

harbors, the installation of several galvanic anodes may be problematic for the development of MPB.

-232-



Our results suggest that further studies are required on this compartment, which is often forgotten in

ecotoxicological analyses.
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Résultats majeurs

o Les cellules du MPB ont incorporé I'aluminium provenant de la dégradation
de lI'anode galvanique contrairement au zinc.

e La physiologie et la biomasse du MPB ont été affectées par une
concentration en aluminium équivalente a une concentration
environnementale.

e Plusieurs parameétres photosynthétiques ont été affectés négativement
comme la productivité et le Fv/Fm ce qui indique de I'état physiologique du
microphytobenthos a été impacté.

o L’exposition aux métaux libérés par I'anode galvanique a induit une
diminution de la production totale de glucides et une augmentation de la
fraction protéique de faible poids moléculaire des EPS.

e Llalibération des métaux de I’anode galvanique peut potentiellement limiter
le développement du microphytobenthos dans les zones a faible
hydrodynamisme.
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Discussion : Comparaison des effets des métaux relargués par une

anode galvanique a base d’aluminium chez les producteurs primaires

En tant qu’organismes autotrophes, les producteurs primaires sont a la base des réseaux
trophiques dans les écosystemes. Un impact négatif sur ce compartiment biologique peut engendrer
des effets cascades sur le reste des groupes écologiques. C’est pourquoi il estimportant de caractériser
les effets du cocktail métallique libéré par les anodes galvaniques sur ce groupe fonctionnel. Au total,
7 especes de microalgues et de macroalgues ont fait I'objet d’expositions en conditions contrélées sur
différentes durées. Ajouté a cela, nous avons étudié I'impact des métaux sur la colonisation de

supports durs par le microphytobenthos.

1. Bioaccumulation

Tous les organismes photosynthétiques étudiés ont accumulé de I'aluminium dans leurs cellules
proportionnellement a la concentration dans le milieu. La concentration en aluminium de la
macroalgue L. digitata a atteint 95,7 mg kg pour une concentration en aluminium dans le milieu de
227 pg L%, sachant que pour le témoin, la concentration était de 2,6 mg kg?, avec un facteur
d’enrichissement de 37. En comparaison, la concentration en aluminium de 'algue brune P. palmata
a atteint 1 757 mg kg pour une concentration en aluminium équivalente dans le milieu de 197 pug L%,
sachant que la concentration dans le témoin était bien plus élevée (310,6 mg kg?) et donc un facteur
d’enrichissement de seulement de 5,6. Néanmoins, la comparaison reste difficile car la durée
d’exposition n’était pas la méme entre les deux especes. Pour une concentration dans le milieu
équivalente (210 pg L), nous avons rapporté une teneur de 505 mg kg™ d’aluminium dans les cellules
du microphytobenthos. Pour le moment, nous avons seulement fait I'acquisition des résultats de
bioaccumulation chez la diatomée C. calcitrans lors de I'approche 1 des expositions avec les
microalgues. Toujours pour une concentration équivalente a celle du milieu (192 pg L?), la diatomée a
présenté un niveau intracellulaire en aluminium de 37 mg kg ce qui fait donc de cette algue
I'organisme photosynthétique ayant accumulé le moins d’aluminium dans nos conditions
expérimentales. Cependant, c’est également chez cette espéce que nous avons pu tester des
concentrations d’exposition beaucoup plus élevées (2 829 pg L?) et ou la teneur intracellulaire en
aluminium a atteint 64 179 mg kg ce qui constitue un facteur d’enrichissement trés élevé. D’aprés les
résultats donnés pour une méme concentration d’exposition, on peut établir le classement suivant en
partant de l'espéce qui a accumulé le moins d’aluminium jusqu’a celle ayant accumulé le plus

d’aluminium :

Chaetoceros calcitrans < Laminaria digitata < Microphytobenthos < Palmaria palmata
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Bien évidemment ce classement ne tient pas compte la différence entre les temps d’exposition de
chacune des expérimentations, qui s’explique en raison de problématiques pratiques et logistiques.
Les algues rouges P. palmata n‘ont été exposées qu’'une semaine car elles étaient destinées a
I"alimentation des ormeaux et le microphytobenthos n’a été exposé que 13 jours car au-dela de cette

limite, le biofilm se décollait des plaques en PVC.

2. Croissance

Aux concentrations testées, nous n’avons constaté aucun effet sur la croissance des
macroalgues tandis que la Clso de la microalgue C. calcitrans a été évaluée a 20 702 pg L pour une
exposition de 72 heures et a 999 pg L lors d’une exposition de 144 heures (6 jours). Concernant les
trois autres espéeces de microalgues testées, nous avons été en mesure de calculer des Clso avec le
chlorure d’aluminium de respectivement 468, 921 et 2 620 pg L pour T. suecica, E. huxleyi et I.
galbana, tandis que les plus fortes concentrations de la solution d’anode galvanique n’ont pas
suffisamment inhibé la croissance des algues pour calculer des Clso. Chez les 4 espéeces étudiées, nous
constatons une variabilité de la sensibilité en fonction du groupe taxonomique de microalgue. La
croissance du thalle et du stipe de la macroalgue L. digitata n’a pas été impactée a la plus forte
concentration en aluminium testée. En revanche, nous avons relevé une légére inhibition de croissance
chez C. tenuicorne en réponse a une exposition de 535,8 pg L! d’aluminium. Pour le
microphytobenthos, une baisse significative de la concentration en Chl a (proxy de la biomasse) a partir
de 210 pg L a été mesurée. Nous avons également pu observer une hausse de la production des
protéines totales de la fraction EPS, qui était en lien avec la bioaccumulation d’aluminium plus élevée
dans les cellules pour cette condition (210 pg L™ d’Al). Orvain et al. (2014) ont précédemment mis en
évidence que la sécrétion de protéines de la fraction EPS était stimulée lorsque le biofilm était
confronté a des stress environnementaux. Ces protéines jouent un réle essentiel dans la mise en place
du biofilm afin d’assurer sa structuration avant I'augmentation de la production de la chlorophylle a.
Ainsi, ces protéines facilitent probablement I'attachement des cellules au support et améliorent les
interactions entre cellules (Gerbersdorf et al., 2009; Lubarsky et al., 2010). Nous pouvons donc
supposer que cette hausse de la teneur en protéines constitue une stratégie du biofilm en réponse a
la contamination métallique. En comparant les résultats obtenus chez les différents modeles de
producteurs primaires, c’est la croissance du microphytobenthos qui est apparue comme la plus

impactée par le cocktail métallique libéré par I’'anode galvanique.

3. Photosynthese

Dés la plus faible concentration testée (30 pug L' d’aluminium), nous avons mesuré des effets

significatifs sur la plupart des indicateurs photosynthétiques étudiés chez le microphytobenthos
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(Fv/Fm, a, Ek, ETRlImax), témoignant d’un effet inhibiteur important des métaux issus de I'anode
galvanique sur la photosynthése des cellules du biofilm. Les différentes espéces de microalgues que
nous avons testé étaient beaucoup moins sensibles a I'laluminium et au zinc issus de I'anode galvanique

en comparaison au microphytobenthos.

Toutes les espéces sont apparues plus vulnérables au chlorure d’aluminium par rapport au cocktail
métallique de I'anode galvanique pour une concentration équivalente. C'est seulement lors de
I’exposition de 144 heures chez C. calcitrans, que nous avons enregistré des effets significatifs sur
plusieurs indicateurs photosynthétiques, une baisse du Fv/Fm a partir de 1 327 pug L' d’aluminium, des
augmentations de EK et de rETRmax ainsi qu’une diminution de a 3 partir de 2 829 ug L. L'impact sur
le rendement quantique maximal du PSIl (Fv/Fm) de C. calcitrans est visible a une concentration
44 fois plus élevée que celle pour laquelle les premiers effets ont été observés sur le
microphytobenthos. La photosynthése des trois autres espéces ne semble pas avoir été affectée par
I’'anode galvanique dans nos conditions expérimentales. De la méme maniere, les premiers résultats
rapportés chez les macroalgues semblent confirmer la relative résistance de ces organismes a
I"aluminium et nous n’avons constaté aucun effet significatif sur la photosynthése de L. digitata apres

une exposition a 582 pg L'*d’aluminium.

Au cours de ces travaux de these, le microphytobenthos apparait comme le groupe le plus sensible
aux métaux libérés par I'anode galvanique a base d’aluminium. L’exposition a des concentrations
réalistes d’un point de vue environnemental (30 pug L) a eu un impact significatif sur la
photosynthese du biofilm. Les différentes espéces de microalgues et de macroalgues étudiées
semblent beaucoup plus résistantes et nous avons constaté peu d’effets que cela soit au niveau de
la croissance ou de la photosynthése. Cependant, tous les organismes photosynthétiques étudiés
ont bioaccumulé I'aluminium libéré par I'anode galvanique dans leurs cellules et les résultats
auraient peut-étre été différents si nous avions pu exposer ces organismes plus longtemps comme
cela est le cas dans I'environnement. Le Tableau XXIX synthétise les effets rapportés chez les

différents producteurs primaires étudiés dans ce manuscrit.
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CHAPITRE V — Discussion générale
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Dans le contexte de la perte de biodiversité actuelle, du changement climatique et de la
contamination des écosystémes cotiers, il est plus qu’important de caractériser au mieux I'impact de
I’'homme sur le vivant. L'objectif de ce travail de these était d’analyser les effets potentiels d’'une anode
galvanique a base d’aluminium sur des organismes marins de différents niveaux trophiques et groupes
taxonomiques. L'étude de I'impact des anodes galvaniques sur les étres vivants est restée marginale
jusqu’a ce jour, tres peu de scientifiques se sont intéressés a cette thématique malgré l'installation
croissance de structures métalliques immergées en mer impliquant la mise en place de systéeme de

protection contre la corrosion comme les anodes galvaniques.

Au cours de ce travail de these, plusieurs expérimentations ont été menées en milieu controlé
sur deux especes de mollusques, I’huitre creuse, Crassostrea gigas, et I'ormeau, Haliotis tuberculata,
ainsi que sur des producteurs primaires que sont le phytoplancton (Chaetoceros calcitrans, Emiliana
huxleyi, Isochrysis galbana, Tetraselmis suecica), les macroalgues (Laminaria digitata, Palmaria
palmata, Ceramium tenuicorne) et le microphytobenthos (communauté d’espéces). Les expositions
menées sur les huitres et les ormeaux adultes se sont concentrées sur I'analyse de la bioaccumulation
des métaux dans les tissus ainsi que sur I’étude d’une batterie de biomarqueurs reflétant des grandes
fonctions biologiques tel que la croissance, 'immunité, la reproduction et les réserves énergétiques.
L’huitre a également fait I'objet d’un test d’embryotoxicité pour évaluer au mieux I'impact sur son
cycle de vie. Concernant les producteurs primaires, les indicateurs étudiés étaient principalement le
suivi de la croissance, I'évaluation des parameétres photosynthétiques ainsi que la bioaccumulation des

métaux dans les cellules.

1. L'intérét d’étudier la toxicité des anodes galvaniques

Comme démontré a plusieurs reprises dans ce manuscrit, il est compliqué d’extrapoler les
résultats des études écotoxicologiques réalisées sur les sels d’aluminium et de zinc pour les appliquer
au potentiel impact des métaux libérés par les anodes galvaniques. C'est pourquoi, la premiere partie
de ces travaux de thése a consisté en la mise en place d’un dispositif expérimental reproduisant la
dissolution d’une anode galvanique a base d’aluminium dans le milieu marin. Ceci, dans le but de
pouvoir ensuite réaliser les différentes expérimentations sur le biote. La forme libre des métaux est
considérée comme étant la plus biodisponible pour les organismes aquatiques. De nombreux
parametres physico-chimiques tels que la température, la salinité ou le pH influencent la forme
chimique de I'aluminium et du zinc dans I'eau de mer. L'intérét était donc d’exposer les organismes
marins a I'ensemble des métaux libérés par I'anode galvanique et avec la méme spéciation chimique
gue dans les conditions environnementales. Il n’était pas envisageable de réaliser des expositions avec
du chlorure ou du sulfate d’aluminium dans la mesure ol les anodes galvaniques relarguent également

de nombreux autres métaux a I'état de trace comme I'indium, le cadmium, le fer, le silicium ou encore
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le cuivre. Néanmoins, pour toutes les analyses de métaux effectuées au cours de ces 3 ans de these,
seul I'aluminium et le zinc ont été quantifiés a des niveaux significativement supérieurs a ceux des
témoins. Il a été constaté que le ratio aluminium/zinc augmentait lorsque la concentration globale en
métaux augmentait dans la solution (Figure 62), notamment quand le débit ou la durée de
fonctionnement du galvanostat était important. Cela explique que nous n’avons pas réussi a obtenir
le méme ratio aluminium/zinc entre la solution d’anode galvanique et le mélange chlorure
d’aluminium et chlorure de zinc lors de I'essai d’embryotoxicité mené sur les huitres. Ce phénomene
peut s’expliquer par une modification de la spéciation de I'aluminium qui génére une fraction

particulaire plus importante dans le milieu a partir de 500 pg L™.
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Figure 62 : Concentration en zinc par rapport a la concentration en aluminium lors de la dissolution de I'anode
galvanique dans le cadre de nos expérimentations.

Plusieurs expérimentations réalisées au cours de la thése nous ont démontré I'intérét d’utiliser
une telle solution simulant la dissolution d’une anode galvanique plutét que du chlorure d’aluminium.
En effet, les résultats du test d’embryotoxicité réalisé sur les larves d’huitre ont démontré que les
larves étaient plus sensibles au chlorure d’aluminium et au chlorure de zinc seuls ou en mélange par
rapport a la solution d’anode galvanique. Méme si nous n’avons pas réussi a obtenir les mémes ratio
aluminum/zinc dans le mélange, le calcul corrigé des SR ratio a mis en avant des effets antagonistes et
additifs de la solution d’anode tandis que pour le mélange chlorure d’aluminium et chlorure de zinc,
les effets étaient additifs et synergiques. Les expérimentations sur les microalgues ont également
permis de comparer les effets du chlorure d’aluminium par rapport a la solution d’anode galvanique.
Il en ressort que pour une concentration équivalente, le chlorure d’aluminium a d’avantage inhibé la

croissance des différentes espéces de microalgues.
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Ces résultats confirment ceux déja observés par Caplat et al. (2010) qui ont montré que
I"aluminium et le zinc libérés par une anode galvanique étaient moins toxiques chez l'oursin
Paracentrotus lividus que I'aluminium et le zinc sous leur forme sulfatée. Une telle différence de
toxicité est probablement due a une différence de biodisponibilité des métaux pour les organismes,
liée au changement de spéciation du métal. La précipitation d'hydroxyde provoquée par la dissolution
de I'anode galvanique a pour effet de réduire les espéces ioniques libres Al (IlI) dans le milieu qui sont
les espéces chimiques préférentiellement assimilées par les organismes. Nos travaux soulignent ainsi
la nécessité de recréer la dissolution des métaux a partir d’'une anode si I'on veut étudier I'impact des

anodes galvaniques sur les organismes marins.

2. Bioaccumulation des métaux

La bioaccumulation des métaux (hydrophiles) résulte de phénomeénes différents de ceux de la
bioaccumulation des substances organiques (le plus souvent hydrophobes). L’aluminium et le zinc issus
de la dissolution de I'anode galvanique ont deux voies d’entrée possibles chez les organismes
aquatiques étudiés. Le milieu d’exposition, c’est-a-dire I'eau contaminée dans laquelle vivent les
organismes, constitue la premiére voie d’entrée. Généralement c’est a partir de I'épithélium branchial
ou du manteau que les métaux sont incorporés chez les mollusques, tandis que chez les algues les
métaux sont incorporés soit par transport actif, soit par endocytose par l'intermédiaire de protéines
(Arunakumara and Zhang, 2008). Chez les consommateurs primaires, I'alimentation constitue la
deuxieme voie d’entrée des métaux, ces derniers sont intégrés a la nourriture consommée et sont
ensuite absorbés par la paroi du tractus digestif. Ces différentes voies de contamination coexistent
pour un méme métal, et leur importance relative est aussi en fonction de la biodisponibilité de ce
métal dans I’'environnement et donc de sa forme chimique.

Actuellement, il existe peu de données dans la littérature sur le transfert de I'aluminium dans
la chaine trophique. L'étude sur I'acidification du lac Little Rock dans I’Arkansas aux Etats-Unis a
montré que la charge en aluminium entre différents groupes taxonomiques était la suivante:
perche < zooplancton < phytoplancton ce qui semble indiquer une dilution de I'aluminium le long de
la chaine trophique (King et al., 1992). Herrmann et Frick (1995) n'ont également trouvé aucune preuve
de I'accumulation d’aluminium en amont de la chaine alimentaire. Lors d’une étude réalisée dans les
cours d'eau suédois de différentes acidités et concentrations d’aluminium, des prédateurs tels que
Isoperla grammatica (Plécoptere) avaient systématiquement des concentrations d’aluminium plus
faibles d’environ un tiers de celles des proies dont ils se nourrissaient. Ces auteurs ont conclu que les
niveaux élevés d’aluminium chez les poissons dulcaquicoles et les oiseaux ne sont probablement pas
le résultat de l'alimentation d'organismes benthiques dans des conditions acides et riches en

aluminium (Herrmann and Frick, 1995). Et ainsi, ils concluent qu’il ne semble pas y avoir de
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bioaccumulation de I'aluminium le long du réseau trophique comme cela a déja été constaté pour
d’autres contaminants (Gray, 2002). Parmi les organismes marins, notre étude sur les ormeaux est la
premiere, a notre connaissance, a intégrer la thématique de transfert trophique de I'aluminium pour
des eaux salines. Les ormeaux placés dans de I'eau naturelle non contaminée mais nourris avec des
algues contaminées, n’ont pas accumulé significativement plus d’aluminium et de zinc que les témoins.
De plus, le nourrissage avec des algues contaminées en tant que seule moyen de contamination n’a
pas entrainé de variation des parametres biologiques mesurés chez les ormeaux adultes. Les résultats
des expérimentations réalisées avec la condition témoin trophique et les algues contaminées semblent
indiquer que la voie trophique n’est pas la principale voie d’assimilation de I'aluminium et du zinc chez

I’ormeau. Le milieu d’exposition serait donc la principale voie de contamination.

Les métaux présents dans le milieu aquatique se trouvent surtout sous des formes hydrophiles
et hydratées et ne peuvent pas traverser les membranes biologiques par simple diffusion. Leur prise
en charge fait alors appel a un transport facilité qui implique des transporteurs protéiques ou canaux
transmembranaires qui peuvent se retrouver a saturation pour des concentrations élevées en métaux
(Pelletier and Campbell, 2008). Chez tous les organismes, I'aluminium est biochimiquement réactif, par
contre il n'est requis pour aucun processus biologique essentiel connu (Exley and Mold, 2015). A

I’heure actuelle, il n'existe aucune preuve biochimique sur la conservation des processus impliquant

I'aluminium au cours de I'évolution et il n'existe pas de ligands, de protéines de transport spécifiques
ou des canaux pour faciliter son passage a travers les membranes de maniere sélective. On peut
également ajouter qu'il n'y a pas de protéines de stockage intracellulaire pour faciliter son homéostasie
cellulaire et que, au cours de I'évolution, aucune voie d'excrétion spécifique a I'aluminium n’est
apparue (Exley and Mold, 2015). Malgré I'absence de spécificité par rapport a I'aluminium, cing voies
principales par lesquelles I'aluminium pourrait étre transporté a travers les membranes cellulaires sont
identifiées dans la littérature : le transport paracellulaire (1), le transport transcellulaire (2), le
transport actif (3), les canaux ou pores (4), et I'endocytose médiée par des récepteurs (5) (Exley and
Mold, 2015). En fonction de sa forme chimique, I’aluminium serait préférentiellement pris en charge
par 'une de ces cing voies de transport. L'espece chimique la plus disponible pour les organismes
aquatiques, la forme trivalente libre AI**, serait plutdt destinée & passer a travers les
épithéliums/endothéliums par un transport paracellulaire, mais son déplacement dans les cellules sera
limité aux canaux ioniques, et dans une certaine mesure par I'endocytose médiée via des
récepteurs (Figure 59). Les différents organismes étudiés au cours de ses travaux de thése auraient

donc principalement incorporé I'aluminium par le transport paracellulaire qui constituerait la voie

dominante considérant la forme majoritaire de I'aluminium dans le milieu. D’un point de vue
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mécanistique, il serait ainsi intéressant de réaliser des expérimentions a I'échelle cellulaire sur les

potentielles voies d’entrée de I'aluminium.

Y
<

Figure 63 : Le transport de I'aluminium sous sa forme AI** a travers les membranes biologiques au moyen de
différents mécanismes : le transport paracellulaire (1), le transport transcellulaire (2), le transport actif (3), les
canaux ou pores (4) et I'endocytose adsorptive ou médiée par des récepteurs (5). D’aprés Exley and Mold (2015).

Il faut considérer que nos études en conditions contrélées ne reproduisent pas tout a fait les
conditions naturelles, ainsi les BCF calculés ne sont pas représentatifs de ce qui se passe in situ du fait
de la formation fréquente dans I'environnement de complexes métalliques en présence de composés
inorganiques et organiques. En présence de matiere organique, on constate généralement une
diminution notable de la toxicité des métaux, qui présentent une plus faible concentration libre et
donc une plus faible biodisponibilité. Dans les essais en laboratoire, I'absence de matieres organiques
dissoutes ou en suspension augmente considérablement la biodisponibilité des contaminants. Il
faudrait donc plutét considérer des valeurs de BCF déterminées a une concentration pertinente pour

I’environnement.

3. Sensibilité des organismes marins étudiés aux anodes galvaniques

Le tableau XVI (p 179) synthétise les principaux effets rapportés chez les mollusques et le
tableau XXIX (p 237) les principaux effets rapportés chez les producteurs primaires étudiés lors des
différentes expérimentations. Quand cela était possible, nous avons calculé des CE, ou Cly qui sont

présentées dans le tableau en fonction des concentrations d’aluminium dans |'eau.

Les huitres adultes ont été relativement résistantes aux plus fortes concentrations imposées
(296 pg L1d’Al) et peu d’effets physiologiques ont été mesurés mise a part I'augmentation significative

des niveaux de MDA dans la glande digestive. Pour I'expérimentation sur les ormeaux, nous avons
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exposé les animaux a des concentrations plus élevées (3 550 ug L™ d’Al). La CEy et la CEso de la
croissance pondérale des ormeaux juvéniles ont été évaluées respectivement a 442,8 ug Ltet a
1 690,7 pg L et les individus exposés aux plus fortes concentrations présentaient des phénomeénes de
dépigmentation du pied. Les ormeaux adultes ont présenté une diminution de la numération
hémocytaire, une hausse de l'activité du systéme lysosomal ainsi qu’une baisse des réserves de
glycogénes associée a un décale de la gamétogenése a partir d’'une concentration d’aluminium dans
I'eau de 1 096 pg L. L’affaiblissement du systéme immunitaire des mollusques, méme minime, peut
compromettre la survie de I'animal en diminuant sa capacité de détoxification des polluants ou en le
rendant plus vulnérable aux infections bactériennes et au stress. De tous les animaux étudiés, les larves
d’huitres étaient de loin le modéle le plus sensible aux métaux de I'anode puisque la CE et la CEsodu

développement larvaire ont été évaluées respectivement a 174,5 et 190,2 pg L.

Les expérimentations sur les producteurs primaires ont révélé la faible sensibilité des
microalgues et des macroalgues testées a I'aluminium, que cela soit au niveau de la croissance ou des
effets sur la photosynthese. Chez les trois espéces de microalgues de I'approche 2, une concentration
d’aluminium de 6 451 pg L' n’a eu aucun effet marqué sur la photosynthése et seuls les effets sur la
croissance de C. calcitrans ont été significatifs & partir de 3 457 pg LY En revanche, le
microphytobenthos apparait comme le groupe le plus sensible aux métaux libérés par I'anode
galvanique. L’exposition a 30 pg L d’aluminium a eu impact significatif sur la photosynthése du
biofilm. De plus, tous les organismes photosynthétiques étudiés ont bioaccumulé I'aluminium issu de

I’anode galvanique dans leurs cellules.

Pour résumé, dans nos conditions expérimentales, le microphytobenthos est apparu comme
le modeéle d’étude le plus sensible, suivi des larves de Crassostrea gigas (Figure 64). Apres cela, il est
difficile de classer les huitres adultes, les ormeaux juvéniles et les ormeaux adultes chez qui différents
effets ont pu étre observés a différentes concentrations entre 300 et 1 000 pg L. Ensuite, pour le reste
des organismes photosynthétiques, c’est certainement la macroalgue Ceramium tenuicorne qui a
présenté la plus grande sensibilité suivie de la diatomée Chaetoceros calcitrans et de la microalgue
Tetraselmis suecica. Les macroalgues Palmaria palmata et Laminaria digitata ainsi que les microalgues
Isochrisis galbana et Emiliana huxleyi n’ont présenté aucun signe d’impact physiologique méme aux

plus fortes concentrations testées.
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Huitres Ceramium |Chaetoceros | Tetraselmis
Ormeaux tenuicorne | calcitrans suecica

Larve d’huitre

Figure 64 : Schéma récapitulatif des résultats des travaux de thése. Les différents organismes étudiés dans nos
conditions expérimentales sont classés du plus sensible au moins sensible vis-a-vis des métaux libérés par I'anode
galvanique a base d’aluminium.

Avant le début des expositions, il nous a fallu cibler les concentrations auxquelles nous
souhaitions exposer les différents organismes. Pour cela, nous nous sommes basés sur les données de
la littérature. Comme précisé dans le Chapitre |, les concentrations d’aluminium mesurées dans le
milieu naturel varient de 0,1 a 151 pg L™ avec un record de 1 170 pg L enregistré dans le port de
Yamba en Australie (Jahan and Strezov, 2017). Dans les milieux portuaires fortement impactés par les
activités humaines, les concentrations en aluminium peuvent aisément dépasser les 100 pg L™ (Abdel
Ghani, 2015; Jahan and Strezov, 2017; Valdés et al., 2011). Cependant, de maniére générale, les
concentrations d’aluminium dans les eaux cotiéres ne dépassent que rarement 10 pg L tandis que les
mesures effectuées en plein océan sont systématiquement plus faibles. Concernant le zinc, les
concentrations dans les ports peuvent atteindre 30 pg L (Bird et al., 1996; Wan et al., 2008), voire
dépasser 1 mg L dans certains cas extrémes (Barcellos, 1995; Jeong et al., 2019). Les niveaux élevés
en métaux dans les zones portuaires s’expliquent par la multiplicité des activités humaines ainsi que
par le faible renouvellement en eau de ces sites créant ainsi une zone de confinement. De plus, ce sont
des milieux souvent équipés en anodes galvaniques qui favorisent également I'enrichissement en
aluminium et en zinc (Caplat et al., 2020; Leleyter et al., 2007; Rousseau et al., 2009). C’est sur la base
de ces données que nous avons ciblé des concentrations pertinentes du point de vue environnemental
ainsi que des concentrations plus fortes afin d’établir un seuil de sensibilité des organismes et pouvoir

calculer des CEsgquand cela s’est avéré possible.

Dans un écosysteme, un substrat dur permet I'implantation d’especes fixes et benthiques
comme les mollusques, les crustacés ainsi que les nombreux producteurs primaires dont ils dépendent
comme le microphytobenthos ou les macroalgues qui sont a la base des réseaux trophiques des

substrats durs. D’un autre c6té, les réseaux trophiques des substrats meubles tendent a étre dominés
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par des décomposeurs et des diatomées qui effectuent des migrations verticales dans le sédiment.
D’apres nos résultats, le microphytobenthos pourrait étre impacté par le cocktail de métaux libéré par
I’anode galvanique dés une concentration d’aluminium de 30 pg L%, ce qui est une concentration
totalement réaliste d’un point de vue environnemental (Abdel Ghani, 2015; Jahan and Strezov, 2017,
Valdés et al., 2011). Si ce compartiment est impacté, cela pourrait potentiellement se répercuter sur
un grand nombre d’organismes dépendants de cette source alimentaire en commencant par les jeunes
ormeaux qui consomment principalement ce type de biolfilm au début de leur cycle de vie. Une
diminution de la biomasse des producteurs primaires, comme observé a une concentration
d’aluminium de 210 pg L%, peut également étre néfaste pour la productivité des écosystémes. Les
huitres adultes et les ormeaux ne semblent pas étre affectés directement par des concentrations
d’aluminium et de zinc réalistes d’un point de vue environnemental. Cependant, si leurs ressources
alimentaires diminuent, il pourrait potentiellement y avoir un impact sur le long terme pour ces
consommateurs primaires. De plus, des anomalies larvaires ont été observées chez C. gigas pour des
concentrations qui s’approchent des maximums environnementaux rapportés dans les eaux
contaminées. On peut émettre I'hypothése que dans de tels milieux, le recrutement des huitres serait
compromis. Des tests d’embryotoxicité réalisés sur les larves de 10 especes de bivalves avec 10
métaux, dont I'aluminium et le zinc, ont démontré que I’huitre creuse était I'espece la plus sensible
(Markich, 2021). D’autres espéces de mollusques seraient donc potentiellement en mesure de
supporter des concentrations plus élevées en aluminium. Notre étude confirme la sensibilité des larves

d’huitres aux métaux libérés par I'anode galvanique a base d’aluminium.

4. Perspectives

Une des problématiques liées aux anodes galvaniques n’est pas seulement la hausse des
concentrations en métaux dans la colonne d’eau mais également dans le sédiment. Plusieurs études
ont mis en évidence une augmentation des concentrations en aluminium et en zinc dans la couche
superficielle du sédiment des milieux portuaires ou l'utilisation d’anodes galvaniques est courante
(Caplat et al., 2020; Gabelle et al., 2012; Rousseau et al., 2009). Un tel enrichissement du sédiment en
métaux pourrait potentiellement étre néfaste pour la faune épigée qui vit a la surface du substrat ainsi
qgue pour les organismes fouisseurs. En complément de ces travaux de these, il serait intéressant
d’exposer des espéces qui vivent en abondance dans le sédiment comme c’est le cas d’annélides
polychétes de la famille des Nereididae (Hediste diversicolor, Alitta virens) ou encore d’Arenicola
marina qui ont déja fait I'objet de nombreuses études écotoxicologiques (Berthet et al., 2003; Poirier
et al., 2006). Ces annélides constituent une grande part de la biomasse benthique des sols vaseux qui
sont soumis a de fortes pressions anthropiques a proximité des milieux portuaires. De plus, leur

importance dans le fonctionnement des écosystemes estuariens, leur bonne tolérance a la
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contamination, et leur facilité de maintien en laboratoire, en font des especes bioindicatrices de choix
(Galloway et al., 2004; Ruus et al., 2005). Le caractére sédentaire de ces especes permet également de
s’assurer de la source de pollution pour les études in situ contrairement a une espece mobile pouvant
se déplacer sur d’autres sites (Edwards et al., 1996). Il serait pertinent de réaliser une contamination
du sédiment avec les métaux libérés par une anode galvanique et ensuite y placer des vers provenant
d’élevage afin de normaliser la taille des individus. De plus, les vers n’auraient pas été exposés a des
métaux avant le début de I'exposition et ne présenteraient pas des niveaux basals déja élevés. Des
biomarqueurs tel que les métallothionéines pourraient étre étudiés car ils sont relativement
spécifiques a la pollution métallique (Géret, 2002). Des mesures des concentrations en aluminium et
en zinc dans les tissus ainsi que la mise en place d’une double expérimentation avec des poissons en
guise de consommateur secondaire seraient également trés intéressantes. L'expérimentation
consisterait en I'exposition d’annélides polychetes d’un c6té et de 'autre par la mise en place de
guatre conditions chez une espéce de poisson marin : (i) une condition témoin, (ii) une condition avec
des poissons dans de I’eau non contaminée et nourris avec des annélides exposés aux anodes, (iii) une
condition avec des poissons dans de |'eau contaminée et nourris avec des annélides exposés aux
anodes, (iv) et enfin une condition avec des poissons dans de I’eau contaminée et nourris avec des
annélides témoin. Cette expérimentation permettrait a la fois I'étude de l'impact des anodes
galvaniques sur deux groupes taxonomiques supplémentaires, mais également de continuer les
recherches dans la thématique du transfert de I'aluminium et du zinc dans la chaine trophique en
milieu en marin. Doubler le nombre de conditions en incluant une autre variable comme le pH serait
également trés intéressant dans le contexte de I'acidification des océans et de I'laugmentation de la
biodisponibilité des métaux avec I'abaissement du pH. A I’heure actuelle, les actinoptérygiens n’ont
fait I'objet d’aucune étude concernant I'impact des anodes galvaniques. Pourtant, chez les poissons, il
est prouvé que I'aluminium provoque des effets ionorégulateurs pour un pH faible, ainsi que des
problémes respiratoires a cause de I'obstruction des branchiers par le mucus pour des concentrations
en aluminium suffisamment élevées (100 pg L) qui prédominent & un pH plus élevé (Gensemer and

Playle, 1999; Monette et al., 2008; Poléo and Hyttergd, 2003).

En ce qui concerne les expérimentations réalisées dans le cadre de cette these, il serait
pertinent de reproduire ce que nous n’avions pas pu mettre en place au début des expositions sur les
huitres, c’est-a-dire exposer préalablement du phytoplancton avant de le donner a manger aux
bivalves. Cette condition trophique avait été envisagée mais jugée trop difficile a mettre en place, la
ou lI'expérimentation avec les ormeaux présentait une plus grande facilité de mise en ceuvre avec la
contamination des macroalgues. De méme, réaliser un test d’embryotoxicité sur les larves d’ormeaux

permettrait aussi d’affiner la comparaison de la sensibilité entre les deux modeéles de mollusques. A
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terme, reproduire I'expérimentation « effet intergénérationnel » sur les huitres, et pourquoi pas sur
les ormeaux, serait également tres intéressant afin d’évaluer I'effet de I'anode galvanique sur la
descendance des mollusques. Pour cela, nous souhaitons exposer des géniteurs aux métaux libérés
par I'anode galvanique pendant toute la phase de gamétogenese, puis réaliser des fécondations
in vitro avec ces géniteurs. Les résultats obtenus devraient nous permettent de déterminer I'impact
des métaux sur les mitoses goniales et le développement des gametes mais également sur le
développement larvaire. Enfin, les larves viables continueraient leur développement pour se
transformer en juvéniles puis en adultes. Cette expérimentation permettrait ainsi d’appréhender
I'impact des anodes galvaniques sur le long terme par le biais de différentes générations. De plus, le
pH pourrait étre inclus comme variable supplémentaire afin de visualiser les potentiels effets additifs

ou synergiques de |'acidification des océans dans le cadre du changement climatique.

La baisse des niveaux des MDA observée chez I'huitre, traduisant la diminution de la
peroxydation lipidique, peut s’expliquer par une défense antioxydante assurée par d’autres enzymes
plus sensibles comme la glutathion S-transférase (Belabed and Soltani, 2013; Valavanidis et al., 2006),
les catalases (Damiens et al., 2006; Funes et al., 2006), ou encore des protéines spécifigues comme les
métallothionéines et leur fonction de séquestration et de détoxification des métaux. Ces mécanismes
de détoxification ont peut-étre pris le relais par rapport a la peroxidation lipidique en réponse a la
contamination métallique du milieu. Des études in situ ont notamment confirmé que les niveaux de
métallothionéines de C. gigas étaient corrélés positivement a la contamination en zinc du milieu
impliquant la mise en place d’une réponse de détoxification du bivalve (Mouneyrac et al., 1998). Par
conséquent, il serait pertinent d’étudier ces biomarqueurs chez I’huitre et I'ormeau pour comparer

leurs réponses aux cocktails de métaux libéré par les anodes galvaniques.

Récemment, Barbarin et al. (2022) ont évalué les effets des anodes galvaniques a base
d’aluminium sur le pétoncle noir, Mimachlamys varia. Pour ce faire, les auteurs ont utilisé un modeéle
statistique incluant 5 biomarqueurs afin d’avoir une réponse globale de I'impact des zones portuaires
sur I’état de santé du pétoncle noir. Il serait intéressant de mettre au point un tel indice/test statistique
sur nos résultats afin de pouvoir comparer I'impact des anodes galvaniques sur des modeles issus de
différentes études. Enfin, les résultats préliminaires obtenus chez les producteurs primaires méritent
grandement d’étre approfondis. Il est prévu de compléter les expérimentations chez les microalgues
en 2023 dans le cadre du projet ECOCAP (Financement France Energie Marine) afin d’approfondir les
résultats obtenus mais a notre connaissance aucune expérimentation n’est pour 'instant envisagée

chez les macroalgues.
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Conclusion générale
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Les expérimentations réalisées lors de ce travail de thése ont eu pour objectifs d’apporter des
éléments de réponse quant a I'impact potentiel de la dissolution d’'une anode galvanique sur quelques
organismes marins. L'étude de facteurs de stress environnementaux, de la bioaccumulation des
métaux ainsi que I'approche multi biomarqueur mise en place chez les différentes especes étudiées
nous a permis de caractériser au mieux les effets de I'exposition aux métaux afin de comparer les
réponses des organismes exposés. Considérant I'ensemble des résultats obtenus a l'issue des
expérimentations, il s’avere que les différents organismes testés ont présenté une grande différence

de sensibilité au cocktail d’aluminium et de zinc libéré par I’anode galvanique.

Le microphytobenthos a été impacté a partir de concentrations d’aluminium qui sont
régulierement rapportées dans la littérature tandis que le développement des larves d’huitres a été
altéré pour des concentrations d’aluminium légérement supérieures aux maximums
environnementaux. En conditions dites représentatives de I'environnement, aucun effet de I'anode
galvanique n’a été constaté sur |'état de santé des huitres adultes et des ormeaux juvéniles et adultes.
Seules des concentrations bien supérieures ont entrainé des altérations du systéme lysosomal et du
métabolisme énergétique ainsi que des retards de croissance. La plupart des organismes
photosynthétiques testés, macroalgues et microalgues, se sont avérés relativement résistants aux
métaux avec peu, voire aucun effet mesuré lors d’expositions a des concentrations
environnementales. Jusqu’ici, peu d’étude s’étaient intéressées aux effets biologiques des anodes
galvaniques et ce travail de these tend a confirmer la nécessité de travailler avec un dispositif
expérimental visant a recréer les conditions de libération des métaux a partir de I'anode. Il ne suffit
pas de considérer seulement la concentration d’aluminium, il faut tenir également compte de la charge
totale des métaux relargués. Ces derniers peuvent étre antagonistes ou au contraire agir en synergie
et augmenter leur toxicité comme nous avons pu le mettre en évidence chez les larves d’huitres avec

I"aluminium et le zinc sous leur forme chloré.

Nos résultats ont permis de répondre aux objectifs fixés en début d’étude : évaluer les effets
des métaux libérés par I'anode dans la colonne d’eau et comparer les réponses des différentes espéces
exposées a de I'eau contaminée, en considérant le transfert des métaux via I’alimentation quand cela
a été possible. Cependant, quelques questions restent en suspens, notamment concernant le transfert
de I'aluminium dans la chaine trophique. Il serait également pertinent de poursuivre les travaux afin
d’étudier le transfert de I'aluminium et du zinc entre des sédiments enrichis par les métaux de I'anode
et des modéles biologiques fouisseurs comme des bivalves ou des annélides. Pour pouvoir estimer le

risque environmental des anodes galvaniques dans sa globalité, il convient de continuer les recherches
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et de s’intéresser a d’avantage d’espéces et d’autres stades du cycle de vie des organismes. C’'est
notamment l'un des objectifs du programme ECOCAP (Analyse écotoxicologique des protections
cathodiques pour évaluer le risque chimique des éléments libérés par les anodes galvaniques et le
courant imposé sur le milieu marin et ses réseaux trophiques) piloté par France Energies Marines et
co-piloté par BOREA, démarré en 2021 et qui se terminera en 2024. Le programme a également pour
but d’apporter des connaissances dans la dispersion des éléments issus de la protection cathodique
par anode galvanique et de la protection cathodique par courant imposé ainsi que d’étudier le transfert
trophique des éléments dans les écosystéemes via I'application d’un logiciel de modélisation
écologique/écosystémique (Ecopath with Ecosim, Ewe) incluant un module Ecotracer permettant le

tracage des contaminants.

Avec le changement climatique et I'acidification des océans, il est impératif que les futures
études écotoxicologiques considerent la diminution du pH comme un facteur augmentant la
biodisponibilité des métaux et intensifiant leur toxicité chez les organismes marins (Wilson and Hyne,
1997). Elargir le corpus d’espéces ainsi que la batterie de biomarqueurs étudiés (croissance, activité
phagocytaire, peroxidation lipidique, glycogéne), permettrait de caractériser au mieux les effets

potentiels des cocktails de métaux libérés par les anodes galvaniques dans le milieu marin.
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Annexe 1: Tableau de synthése des concentrations en aluminium mesurées dans les eaux cotiéres et dans le
plein océan. AAS = Atomic absorption spectrometry. FS = fluorescence spectrometry. HHPN-AAS = hydraulic high-
pressure nebulization flame furnace atomic absorption spectrometry. ICP-AES = inductively coupled plasma
atomic emission spectroscopy. ICP-MS = inductively coupled plasma mass spectroscopy.

Site Technique de dosage Aluminium dissous (pg LY) Référence

Eaux cotieres

Littoral de Al-Khobar - Golfe d’Arabie (Arabie saoudite) ICP-MS 0,60-10,60 Alharbi et al. (2017)
Littoral Al-Khafji - Golfe d’Arabie (Arabie saoudite) ICP-MS 0,68-1,56 Alharbi et El-Sorogy (2019)
Mer d’Arabie (cété indienne) FS 1,49-2 Upadhyay et Sen Gupta (1994)
Plage de Marsa Matrouh (Egypte) AAS 19,25-106,49 Ghani (2015)
Baie de Floride (Etats-Unis) ICP-MS 0,81-48,5 Caccia et Millero (2003)
Nord de la c6te de Taiwan FS 1,81-3,55 Fang et al. (2006)
Baie San Jorge Bay — Antofagasta (Nord du Chili) AAS 67,42-131,96 Valdés et al. (2011)
A l'extérieur du Port Curtis (Australie) ICP-MS 4-5 Angel et al. (2012)
Al'extérieur du Port Curtis (Australie) ICP-MS 2-4 Angel et al. (2012)
Cronulla (Australie) ICP-AES 13 Angel et al. (2016)
Mer Noire — Rice (Turquie) ICP-AES 33-80 Baltas et al. (2017)
Golfe de Guinée AAS 0,8+0,3 Van Bennekom et Jager (1978)
Port Jackson (Australie) ICP-AES 14-28 Jahan et Strezov (2017)
Port Botany (Australie) ICP-AES 18-151 Jahan et Strezov (2017)
Port Kembla (Australie) ICP-AES 1-37 Jahan et Strezov (2017)
Port New Castle (Australie) ICP-AES 3-125 Jahan et Strezov (2017)
Port Yamba (Australie) ICP-AES 22-1170 Jahan et Strezov (2017)
Port Eden (Australie) ICP-AES 13-16 Jahan et Strezov (2017)
Plein Océan
Nord-ouest de I'océan Indien (mer d'Oman) FS 0,99-1,4 Upadhyay et Sen Gupta (1994)
Océan austral (mer de Weddell) AAS 0,085 (+ 0,035) Safiudo-Wilhelmy et al. (2002)
Océan Arctique central FS 0,111-0,567 Moore (1981)
Atlantique Nord-Est FS 0,432-0,864 Hydes (1983)
Océan Atlantique Nord FS 0,165-0,689 Kramer et al. (2004)
Méditerranée - bassin oriental FS 1,49-2,03 Hydes et al. (1988)
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Annexe 2 : Synthese des études de toxicité réalisées en laboratoire sur I'impact de I'aluminium chez les
organismes marins.

4 des concentrations > 2000 pg L!

Espéce Formed’Al  Tempsd'exposition Concentrations testées Principaux résultats Référence
Mollusques
Crassostrea virginica AlCly 42-48 h 1000-7500 pg L* Aucun effet observé (phase larvaire) Calabreseetal. (1973)
Saccostrea glomerata Lixiviat de sol 48 h 100-800 pg L* NOEC =100 ug L (phase larvaire) Wilson et al. (1997)
Mytilus edulis AlCl; 72h 1-10 000 pg L CLyg = 250 pg L (phase larvaire) Goldinget al. (2015)
Saccostrea echinata AlCl; 48 h 1-10 000 pg Lt CLyo = 410 pg L (phase larvaire) Goldinget al. (2015)
Al (Anod Plus d'Al dans la glande digestive d | taminé
Mytilus eduis (Anode) + 2 mois 530 g L us ans la glande digestive des "AIIJl,J es contaminées Mao et al. (2011)
AL (S0.); (1700 mg kg™) que celles non contaminées (281 mg kg ™)
Mytilus galloprovencialis Aly(S0,); 48 h 1,5-15 000 pg L* NOEC = 2,7 pg L (phase larvaire) Paganoet al. (1996)
Magallana gigas AICl; 6H,0 48h 12 concentrations CLsp = 195 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Saccostrea glomerata AICl; 6H,0 48 h 12 concentrations Cls, = 202 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Xenostrobus securis AlCl; 6H,0 48h 12 concentrations Clsg = 228 pg L™ (phase larvaire) Markich (2021)
Scaeochlamys livida AICl; 6H,0 48 h 12 concentrations Cls, = 261 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Anadara trapezia AlCl; 6H,0 48h 12 concentrations CLsp = 291 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Fulvia tenuicostata AlCl; 6H,0 48h 12 concentrations CLs, = 352 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Hiatula alba AlCl;, 6H,0 48 h 12 concentrations Clsg = 377 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Barnea australasiae AlCl; 6H,0 48h 12 concentrations Cls = 397 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Spisula trigonella AICl; 6H,0 48 h 12 concentrations Cls, = 460 pg L (phaselarvaire) Markich (2021)
Irus crenatus AICl; 6H,0 48 h 12 concentrations CLsp = 498 pg L (phase larvaire) Markich (2021)
Echantill I
Haliotis tuberculata Al naturel Terrain chan It:r::_a:e surle Bioaccumulation : 154-393 mg kg'* dans la glande digestive Bryanetal. (1977)
I
Arthropodes
Cancer anthonyi AICly 7 jours 1000-1 000 000 pg Lt 0% de mortalité 3 1000 pg LY, 17,7 % a 10 000 pg L* Macdonald et al. (1988)
Nitocra spinipes Al 96 h X Cls, = 10 000 pg L Bengtsson (1978)
Annélides
Capitella capitata AlCly 96 h-7 jours 10-2000 pg L* Aucun effet observe Petrish et al. (1979)
Ctenodrilus serratus AlCl; 96 h-7 jours 10-2000 pg L* Clso =480 pg L Petrish et al. (1979)
h AlCI h-7j - - Petrish I
Neanthes arenaceodentata Cly 96 jours 10-2000 pg L Aucun effet observé etrish et al. (1979)
Myxicola infundibulum Al(SO,); 24h 10-10 000 pg L* 80 % de retrait dansle tube de 'animala 84 pg L Ward (1977)
Echinodermes
Heliocidaris tuberculata AlCly 72h 1-10 000 pg Lt Aucun effet observé (phase larvaire) Goldinget al. (2015)
Sphaerechinus granularis Aly(S0,); 72h 1,5-15 000 pg L* Diminution dose-dépendante du succés de la fécondation Pagano et al. (1996)
Paracentrotus lividus Aly(S0,); 72h 1,5-15 000 pg L* Peu d’effets observés Paganoet al. (1996)
Psammechinus
I 7. - 1 lité | i é .
microtuberculatus Aly(SO,)s 2h 1,5-15 000 pg L Mortalité larvaire dose dépendante Pagano et al. (1996)
Al (Anode) + 0,1-10 uM Al de I'anode plus toxique que I'Al sulfaté
Paracentrotus lividus ! 72h | de fertilisations d Caplatet al. (2010)
Aly(S0,); (2,7-270 pg LY sur le taux de fertilisations des spz
Poissons
Lates calcarifer AlCly 7 jours 1-10 000 pg L* Aucun effet observé (phase larvaire) Goldinget al. (2015)
Acanthochi i . . "
canthachromis AICly 7 jours 1-10 000 pg Lt Aucun effet observé (phase larvaire) Goldinget al. (2015)
polyacanthus
Salmo salar Al(NO,);, 9H,0 3 semaines 350 pg Lt +300% taux de glucose, +30% hématocrite, -15% C| Poléo et Hytterod (2003)
Salmo salar AICl; 6H,0 2-5 jours 86 pg L' + baissedu pH Perte de la tolérance a I'eau de mer pendantla phase smolt Monette et al. (2008)
Salmo salar Terrain 75h 129 52 pg L Aluminium plus toxigue dans les eaux mélanges riviére/eau de Teien et al. (2006)
Siganus sutor Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation nageoires Mziray and Kimirei (2016)
Lethrinus harak Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation : foie, des muscles et nageoires (poisson benthique) Mziray and Kimirei (2016)
Rastrelliger kanagurta Terrain Terrain Terrain Faible bioaccumulation (poisson pélagique) Mziray and Kimirei (2016)
Fundulus similis AlCl, 11 jours 10-9000 pg L* Aucun effet observé Pulley (1950)
Fundulus grandis AlCly 11 jours 10-9000 pg L* Aucun effet observé Pulley (1950)
Cyprinodon variegatus AlCl; 11 jours 10-9000 pg L* Aucun effet observé Pulley (1950)
Sciaenops ocellatus AlCly 11 jours 10-9000 pg L* Aucun effet observé Pulley (1950)
Cynoscion nebulosus AICl; 11 jours 10-9000 pg L Aucun effet observé Pulley (1950)
Cnidaires
Clso = 2997 pg L (fécondation), Cls, = 1945 pg L™ (mét: h
Acropora tenuis Alcl, 318h X 50 Hg L (fécondation), Clsg Hg L (métamorphose Negri et al. (2011)
larvaire)
Algues
1-1000 mg kg Stimulation de la cro jusqu'a 10 mg kg
Biofilm AL(SO.)s 9 jours 'm: atlonde a crossancelusqu 2 I me k& Leleyter et al. (2016)
(dansle sédiment) orte inhibition a partir de 100 mg kg
LA | ctde I'alumini la vit: de dissoluti t lubilité de |
Populations naturelles AICly 102 20 jours 13,33 pg L! mpactde Taluminiumsuria vi eZiSIT:ee issolution eta solubilite de fa Van Bennekom et al. (1991)
Stephanopyxis turris AlCly 72h 1400-14 000 pg L* Aucun effet observé jusqu’a 2850 pg L Machill et al. (2013)
C timentationde |'alumini tre ites dans | lul
Thalassiosira weissflogii AlCly 2h 266 pg Lt ompartimentation de fal umlm:lr:;:s Teles organites dans es cellules Liu et al. (2019)
Nitzschia closterium AlCl; 6H,0 72h 3-5650 pg Lt Clsg = 190 pg L (croissance) Harford et al. (2011)
Minutocellus polymorphus AlCly 72h 1-10 000 pg L* Clyp =690 pg L (croissance) Goldinget al. (2015)
Ceratoneis closterium AlCly 72h 1-10 000 pg Lt Clyp = 18 pg L™ (croissance) Goldinget al. (2015)
Minutocellus polymorphus AICly 72h 10-10 000 pg Lt Clyp =540 pg L* (croissance) Gilmore et al. (2016)
Ceratoneis closterium AlCl; 72h 10-10 000 pg L'* CLyp = 80 pg L (croissance) Gilmore et al. (2016)
Phaeodactylum tricornutum AlCly 72h 10-10 000 pg L* Clyp = 2100 pg L (croissance) Gilmore et al. (2016)
Phaeodactylum tricornutum AlCly 1-6h 6667-26668 pg L Clsp = 11 549 pg L'* (photosynthese) Xie et al. (2015)
Bi lati lus fort: d le pH dimi tla[Alld I'
Dunaliella tertiolecta  A(NO,), 9H,0 24h 250-1000 pg L loaccumulation plusforte guandie ': iminue et la [Al] dans 'eau Sacan et al. (2001)
augmente
Dunaliella tertiolecta Al(NQ;);, 9H,0 2472 h 4000-32000 pg L Clys = 18 160 pg L' (croissance) Sagan et al. (2007)
Dunaliella tertiolecta AlCly 72h 1-10 000 pg L Clyp = 1400 pg L (croissance) Goldinget al. (2015)
Tetraselmis sp AlCl; 72h 1-10 000 pg L Clyg = 3200 pg L (croissance) Goldinget al. (2015)
Isechrysis galbana AlCly 72h 2000 pg Lt Clsg = 2570 pg L (croissance) Trenfield et al. (2015)
Euglena gracilis AlCly 1 h-7 jours 500-15000 pg L* Impactsur la photosynthése a toutes les concentrations Danilovet al. (2002)
Hormosira banksii AlCl, 72h 1-10 000 pg Lt Aucun effet observé Goldinget al. (2015)
Diminution du ta ination d bi
Ecklonia radiata Alcl, 72h 1-10000 pg L iminution dutaux germination ces emoryons Goldinget al. (2015)
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Annexe 3 : Tableau de synthese des concentrations en zinc mesurées dans les eaux cétiéres et dans le plein
océan. AAS = Atomic absorption spectrophotometry. ICP-AES = inductively coupled plasma atomic emission
spectroscopy. ICP-MS = inductively coupled plasma mass spectroscopy. CSV = Cathodic stripping voltammetry.

Site

Manche - Milford Haven (Angleterre)

Cap Bon (Tunisie)
Chebba (Tunisie)
Port commercial de Gabes (Tunisie)
Kerkennah (Tunisie)
Mer Tyrrhénienne
Zones cdtigres en Angleterre
Estuaires en Angleterre
Golfe du Mexique
Baie de Galveston (Etats-Unis)
Estuaire de Savannah (Etats-Unis)

Baie de Narragansett (Etats-Unis)

Port Jackson (Australie)

Port Botany (Australie)
Port New Castle (Australie)
Port Yamba (Australie)
Port Eden (Australie)

Baie de Jinzhou (Chine)

Baie de Sepetiba (Brésil)

Ulsan (Corée du Sud)

Eaux de surface de I'Atlantique Nord
Atlantique Nord Est
Mer du Groenland
Mer de Weddell et Mer de Scotia
Antarctique
Eaux de surface du Pacifique Nord
Eaux profondes du Pacifique Nord
Mer du Nord
Manche

Baie de Poole Harbour (Sud de I'Angleterre)

Estuaire de Southampton Water (Angleterre)

Estuaire de la riviere Derwent (Tasmanie — Australie)

Technique de dosage

Eaux cotiéres

AAS
NA
NA

ICP-AES

ICP-AES

ICP-AES

ICP-AES

ICP-AES

AAS
NA

ICP-AAS
ICP-MS

Plein Océan

ICP-AES et AAS

Zinc dissous (pg L'Y)

13,2-23
6,06
4
7,39-0,34
3,64-0,45
5,31-0,31
12,62-0,29
0,54-6,70
0,22-2,10
0,43-22
5
0,30-4,50
0,20-1,44
0,43-3,66

9-38

4-25

1-2

11-35

1-29

56,55
1500

1800
6980

0,006-0,118
0,011-0,13
0,033-0,36
0,090-0,091
0,085-0,71
0,015
0,523
0,11-2,20
0,16-0,61

Référence

Bird et al. (1996)
Sheahan et al. (2007)
Sheahan et al. (2007)

Zaidi et al. (2022)

Zaidi et al. (2022)

Zaidi et al. (2022)

Zaidi et al. (2022)

Ciceri et al. (1992)
Law et al. (1994)
Law et al. (1994)

Trefry et al. (1996)

Morse et al. (1993)

Sung (1995)
Muller & Kester (1991)

Jahan et Strezov (s2017)

Jahan et Strezov (2017)
Jahan et Strezov (2017)
Jahan et Strezov (2017)
Jahan et Strezov (2017)

Wan et al. (2008)
Bloom et Ayling (1977)

Barcellos (1995)

Jeong et al. (2019)

Pohl et al. (1993)
Ellwood et al. (2000)
Pohl et al. (1993)
Nolting et al. (1994)
Lascher (1999)
Bruland et al. (1994)
Bruland et al. (1994)
Laslett (1995)
Statham et al. (1999)
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Annexe 4 : Synthése des études de toxicité réalisées en laboratoire sur I'impact du zinc chez les organismes

marins.
Espéce Forme de zinc Temps d' i C Principaux résultats Référence
Mollusques
Crassostrea gigas Zn (Anode galvanique) 10& 1semaine 530+10200pug L 10200 pg L'*: 80 % de mortalité + inhibition immunité Mottin et al. (2012)
Crassostrea gigas Znso, 5-10jours 25-500 pg L't Baisse de la croissance et de |a fixation des larves Boyden et al. (1975)
Crassostrea gigas ZnS0, 5 jours 50-500 pg L't Effets surle dvlp a partir de 100 ugL'? Brereton et al. (1973)
Crassostred gigas Zndl, 10semaines 220-2000pgLt Clgo =497 pg L' (naissain) Devoset al. (2012)
Crassostrea virginica Zncl, 48h 0-200pg L Clgp=205pg L* (larves) Maclnnes et al. (1980)
Crassostrea virginica Zndl, 42-48h X Clsp=310ugL* (larves) Calabrese et al. (1973)
Crassostrea gigas X 4 jours 10-100 pug L't Clsy (larves de 6 jours) = 80pg L™ Cly, (larves de 16 jours) =95 pg L'? Watling (1982)
Saccostrea cuccullata X 4 jours 10-100 pgL'* Clsg (larves de 3 jours) =45 g L™* Clsg (larves de 13 jours) =85 pg L* Watling (1982)
Striostrea margaritacea X 4 jours 10-100 pgL'* Clsg (larves de 3 jours) =50 g L™* Clsg (larves de 13 jours) =85 pg L* Watling (1982)
Crassostrea gigas Zn environmental 10 mois 0,3-25ugl? Bioacc =730 pgg™ Baudrimont et al. (2005)
Cerastoderma edule Zn environmental 10 mois 0,3-25ugL* Bioacc < 100 pgg? Baudrimont et al. (2005)
Ruditapes philippinarum Zn environmental 10 mois 0,3-25ugL* Bioacc < 100 pgg? Baudrimont et al. (2005)
Crassostrea gigas ZnSO. 48h X Clsp= 119 ug L'* (larves) Martin etl al. (1981)
Mytilus edulis Znso, 48h X Clgg =175 pg L (larves) Martin etl al. (1981)
Mytilus galloprovincialis ZnsO, 48h 46918 ugl* Clsp=172 pg L (larves) Nadella et al. (2013)
Muytilus trossolus ZnS0, 48h 46-918 ug Lt Clgp =135 ug L (larves) Nadella et al. (2013)
Mytilus galloprovincialis Zn** X 15-65ug Lt Inhibition de 'activité de la Ca?* ATPase Viarengo etal. (1993)
Mytilus edulis X 4-16jours 50-5000ug Lt Clgp = 5000 pg L (adultes) Amiard-Triquet et al. (1986)
Perna viridis X 48h 100-4000 pg Lt Clyp=2310 pgL* (adultes) D'Silva et Kureishy (1978)
Perna perna Zndl, 48h 1360-13600pg L* Inhibition de la glutathion réductase aux plus fortes concentrations Franco et al. (2006)
Perna viridis Znso, 21jours 11-3162pg Lt Clsp = 6090 pg L (adultes) Chan et al. (1988)
Cerastoderma edule Znso, 48h 100-1 000000 pg Lt CLsp= 100000 pg L* (adultes) Portmann (1968)
Scrobicularia plana n** 2h 3269-65390pug Lt Inhibition activité phosphatase dans les branchies Mazorraet al. (2002)
Magallana gigas Zndl, 48h 12 concentrations Clsg=46pg L (larves) Markich (2021)
Saccostrea glomerata Zncl, 48h 12 concentrations Clgo=48,8 ugL* (larves) Markich (2021)
Xenostrobus securis Zndl, 48h 12 concentrations Clsp=61,6 ugL!(larves) Markich (2021)
Scaeochlamys livida Zndl, 48h 12 concentrations Clsp=65,4 pg L (larves) Markich (2021)
Anadara trapezia Zndl, 48h 12 concentrations Clsp=83,9ugL ! (larves) Markich (2021)
Fulvia tenuicostata Indl, 48h 12 concentrations Clgp =104 pg L (larves) Markich (2021)
Hiatula alba Zndcl, 48h 12 concentrations Cls =124 ug L (larves) Markich (2021)
Barnea australasiae Zndl, 48h 12 concentrations Clgp =152 pg L (larves) Markich (2021)
Spisula trigonella Zndl, 48h 12 concentrations Clgo =172 ug L (larves) Markich (2021)
Irus crenatus Zndl, 48h 12 concentrations Clgp =190 ug L™ (larves) Markich (2021)
Mya arenaria Zndl, 18h 0,13-136000pg Lt Effet hormétique, 130 g L : activité de phagocytaire diminuée Brousseau etal. {1999)
Haliotis tuberculata Zn0O 3 mois 200-800pg L* Forte mortalité 3 800 pg L* Basuyaux (1997)
Haliotis tuberculata Zndl, 24h 1360-136 000 ug Lt Clgp=4279pg Lt Mottin et al. (2010}
Haliotis tuberculata Zn naturel Terrain Terrain Bioaccumulation (28 3656 mg kg) : pied, viscéres, glande digestive Bryanetal. (1977)
Potamopyrgus jenkinsi Zncl, 1 semaine 75-400 pg L't Clso =103 pg L't NOEC=50-75pg L! Dorgelo et al. (1995)
Littorina obtusata 857n 50jours 1ucic? Absorption de Zn plus importante a partir de I'eau que de I'alimentation Young (1975)
Sepia officinalis 857n 29jours Proies exposées a 6 kBq ®°Zn L't Nourriture = principale voie de bioaccumulation du Zn Bustamante et al. (2002)
Sepia officinalis ZnCl 2 &5 semaines  50-200 pg L™+ 250-1500pg L™t Seuil mortalité entre 185-230 ug Lt Le Pabic et al. (2015)
Ar
Nitocra spinipes n** 9% h X Clgp = 1450 pg L (adultes) Bengtsson (1978)
Paragrapsus quadvidentatus Zndl, 96h 800-2900 pg L't Clgo= 1230pg Lt (larves) Ahsanullah et al. (1978)
Cancer magister Znso, 96h X Clgg = 456 pg L* (larves) Martin et al. (1981)
Carcinus maenas ZnsO, 48h 100-1 000000 ug L't CLsp =10 000 pg L (adultes) Portmann (1968)
Pandalus montagui Znso, 48h 100-1 000000 pg Lt Clso =12 000 pg L (adultes) Portmann (1968)
Crangon crangon ZnsO, 48h 100-1 000000 ug Lt Clsp= 100000 pgL* (adultes) Portmann (1968)
Rhithropanopeus harrisii Zn** 16jours 0-50 pgl?t Retard dvlp larvaire 8 50 pg L't Benijts-Claus and Benijts (1975)|
Palaemon elegans Zn** 96h 1000-50000pg Lt Baisse du nombre d'hémocytes Lorenzonet al. (2001)
Palaemon elegans Zncl, 96h 1000-50000pg L* CLso (96h)=26 300 pg L'* (adultes) Lorenzon et al. (2000)
Charybdis japonica Zn** 40 min 326000ug Lt Inhibition de la phénoloxydase Liu et al. (2006)
Tigriopus japonicus nZnO & ZnO 96 h 4000-40000pg L't Clsp(nZn0) =850 pg LY, CLy (Zn0) = 430 pg Lt Wonget al. (2010)
Elasmopus rapax nZn0 & Zn0 96h 4000-40000pg Lt Clsg (NZn0) =1190 pg L, Clsy (Zn0) =370 g L2 Wongetal. (2010)
Acartia tonsa Zndl, 9% h 0,0013-13pg Lt Taux de ponte affecté dés 0,13 pg L™ + 100% de mortalité des nauplii & 13 pug Lt Sundaet al. (1987)
L ; . 4
Myxicola infundibulum Zncl, 24h 10-10000 g L 0% de retrait dans le tube de I'animal 3 65 ug L' Ward (1977)
Echinodermes
Paracentrotus lividus ZnS0,+Zn (Anode galvanique) 72h 6.5-653pg Lt Zn (Anode) moins toxique que le ZnSO, Caplatet al. (2010)
trongylocentrotus purpuratus ZnSO. 72h 83-1374uglLt Clgp=151 g L (larves) Nadella et al. (2013)
Arbacia lixula Zndl, 96h 10-10000pg Lt Spz moins mobiles et moins d'ceufs fécondés 10 pg L* Castagnaet al. (1981)
trongylocentrotus purpuratus Znso, 96h 106 ug L Inhibition de I'absorption de calcium Tellis et al. (2014)
Styela plicata ZnSO, 72h 1-1000 gL't Aucun effet observé Tujula et al. (2001)
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Poissons

Gambusia affinis 85Zn 120 jours 653 g Lt Alimentation = 78-82% de 'accumulation de Zn Willis et Sunda (1984)
Leiostomus xanthurus 55Zn 120 jours 653pugL* Alimentation = 78-82% de I'accumulation de Zn Willis et Sunda (1984)
49 espéces de Méditérannée Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation de 2,82 29,73 g g* Celik et Oehlenschlager (2005)
Pleuronectes platessa ZnS0, 7 jours Injection dans le foie Augmentation des niveaux de métallothionéines Overnell et al. (1987)
Siganus sutor Terrain Terrain Terrain Peu de bicaccumulation au niveau des muscles Mziray and Kimirei (2016)
Lethrinus harak Terrain Terrain Terrain Beaucoup de bioaccumulation dans le foie Mziray and Kimirei (2016)
Rastrelliger kanagurta Terrain Terrain Terrain Faible bioaccumulation de zinc Mziray and Kimirei (2016)
Sardinella aurita Terrain Terrain Terrain Faible bioaccumulation (poisson pélagique) Roméo et al. (1999)
Scomber japonicus Terrain Terrain Faible bioaccumulation (poisson pélagique) Roméo et al. (1999)
Trachurus trachurus Terrain Terrain Faible bioaccumulation (poisson pélagique) Roméo et al. (1999)
Serranus scriba Terrain Terrain Bioaccumulation au niveau du foie Roméo etal. (1999)
Epinephelus costae Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation surtout au niveau du foie Roméo et al. (1999)
Cephalopholis nigri Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation au niveau du foie et des branchies Roméo etal. (1999)
Pseudupeneus prayensis Terrain Terrain Terrain Bioaccumulation au niveau du foie et des branchies Roméo etal. (1999)
Oryzias melastigma Zn0O 5-20jours 100-10000pg Lt Augmentation de la mortalité et de la fréquence cardiaque Congetal. (2017)
Oryzias melastigma nZnO 9% h 4000-40000 ug Lt Augmentation des niveaux de métallothionéines et de la superoxyde dismutase Wong et al. (2010)
Algues
Thalassiosia pseudonana nZnO 9%h 4000-40000 pg Lt Clso(nZn0) =4560pg L, Clsg (Zn0) =6650 pg Lt Wong et al. (2010)
Skeletonema costatum nZnO 9%h 4000-40000 pg Lt Clse(nZn0)=2360pg L, Clsy (Zn0) =2970pg Lt Wong et al. (2010)
Nitzschia closterium 27-72h 100-500pg Lt Clsp =65 pg/L mais pas d'effet surla photosynthése a 500 pg L* Stauber et Florence (1990)
Thalassiosira pseudonana In?* 6 jours X Carence en zinc = diminution de la capacité de production de silice Ellwood et al. (2000)
Stephanodiscus hantzschii Zn? X 6,5-65 g L' Znincorporé dans le frustule (en compétition avec Mn) Jaccard et al. (2009)
Chaetoceros calcitrans nSO, 96 h-7 jours 80-1240pg Lt Clgp=1240pgL* Anu et al. (2018)
Thalassiosira weissflogii nSO, 96 h-7 jours 80-520pg Lt Clsp=520pg Lt Anu et al. (2018)
Thalassiosira weissflogii X X Carence en zinc = diminution de la capacité de production de silice Christina et al. (2000)
Thalassiosira weissflogii 55Zn X X Croissance limitée en dessous de 0,0006 pg L™ Sunda et Huntsman (1992)
Thalassiosira pseudonana 57Zn X X Croissance limitée en dessous de 0,0006 pg L* Sunda et Huntsman (1992)
Thalassiosira oceanica 55Zn X X Croissance limitée en dessous de 0,00006 pg L™ Sunda et Huntsman (1992)
Emiliania huhleyi 55Zn X X Croissance limitée en dessous de 0,00006 pg L™ Sunda et Huntsman (1992)
Scenedesmu ssp Zndl, 4h 327-6538 gLt La concentration en proline augmente proportionnellement a celle du zinc (effet protecteur) Tripathi et Gaur (2004)
Scenedesmus obliguus ZnCl, 96 h 1000-45000 g L't Clsp=16990 ug Lt Monteiro etal. (2011)
Desmodesmus pleiomorphus ZnCl, 96 h 1000-45000 g Lt Clgp=4870pg L™ Monteiro etal. (2011)
Chlorella marina Zndl, 15jours 5000-1 500 000ug Lt Limite de croissance 8 50 000 ug L Dinesh etal. (2014)
Dunalielfa salina Zndl, 15jours 5000-1500000pg L* Arrét de croissance au-dela de 5 000 pg L* Dinesh et al. (2014)
Nannachloropsis Zndl, 15jours 5000-1 500 000ug Lt Limite de croissance 8 50 000 ug L Dinesh etal. (2014)
Tetraselmis Zndl, 15jours 5000-1500000pg L't Croissance jusqu'a 250 000 pg Lt Dinesh et al. (2014)
Isochrysis galbana Zndl, 15jours 5000-1 500 000ug Lt Limite de croissance 8 50 000 ug L Dinesh et al. (2014)
Ulva lactuca ZnS0, 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité a 1000 g L Amado et al. (1997)
Enteromorpha flexuosa ZnsO, 21jours 10-5000pg L'+ 100 % de mortalité 3 1000 pg L™ Amado et al. (1997)
Padina gymnospora ZnSO, 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité & 5000 pg Lt Amado et al. (1997)
Sargassum filipendula ZnSO, 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité a 5000 ug Lt Amado et al. (1997)
Hypnea musciformis ZnSO, 21jours 10-5000pg Lt 100 % de mortalité & 100 pg L't Amado et al. (1997)
Spyridia filamentosa ZnSO, 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité & 5000 pg Lt Amado et al. (1997)
Fucus serratus 85Zn 100 jours 1 uGi/L Bioaccumulation rapide de zinc (pas de détoxification dans|'eau non contaminée) Young (1975)
Enteromorpha ssp ZnSO, 10jours 100-200pg L Grosse diminution du rapport redox du glutathion Malea et al. (2006)
Hypnea musciformis Zns0. 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité 3 100 pg L™* Amado et al. (1997)
Spyridia filamentosa Zns0. 21jours 10-5000pg L 100 % de mortalité 3 5000 pg L Amado et al. (1997)
Fueus serratus 7n 100 jours 1pCi/L Bioaccumulation rapide de zinc (pas de détoxification dans I'=au non contaminée) Young (1975)
Enteromorpha ssp ZnS0.. 10jours 100-200pgL™ Grosse diminution du rapport redox du glutathion Malea et al. (2006)

-281-



Annexe 5 : Rapport d’activité du programme RIN ECUME

AXE 4 : Influence des parameétres abiotiques et biotiques
sur la composante « huitre » de I’écosysteme.

Rédacteurs : A. Levallois, K. Costil, C. Caplat, A. Serpentini

Axe 4a : Analyser I'impact des contaminants d’origine anthropique au niveau de traits de vie des

organismes

Ce travail de biosurveillance active de deux écosystémes marins est organisé grace a des
prélevements mensuels d’huitres placées, d’une part, dans une cage localisée sous la bouée SMILE et,
d’autre part, dans la zone ostréicole en Baie des Veys (BDV). Ces huitres provenaient d’'un méme lot
d’huitres de demi-élevage qui a été réparti pour moitié sous la bouée SMILE et en BDV. L'objectif est
d’évaluer l'état général (état physiologique) des huitres et de tenter de faire le lien entre la
bioaccumulation des métaux et les paramétres physiologiques (parameétres immunitaires,

reproduction, réserves énergétiques).

Pour chaque prélévement, différents parametres biologiques ont été étudiés : les parametres
biométriques (croissance) et les indices de condition (taux de remplissage des coquilles par la chair),
les parametres immunitaires (activité phagocytaire, niveau des ROS, état des membranes
lysosomales), les réserves énergétiques (teneur en glycogéne, indices BRIX et glucose) et le stress
oxydant (malondialdéhyde). Intégrant également I'axe 1 (partie chimie), nous étudions aussi, dans
I’'ensemble des tissus, la bioaccumulation des métaux : constituants d’anodes galvaniques (aluminium
et zinc) ainsi que les éléments traces et majeurs de I'eau (cuivre, cadmium, magnésium, calcium ...).

Les dosages sont effectués par ICP-MS sur la plateforme de la SFR ICORE PLATIN.
e Méthodologie

Pour chaque date d’échantillonnage, les huitres ont été récupérées a Port en Bessin pour le site BDV
(prélevements effectués par 'IFREMER de Port-en-Bessin) ou a Luc-sur-Mer pour le site SMILE

(embarquements a partir du CREC) selon le planning suivant (figure 35).
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Fig. 35 : Planning des prélévements des huitres sur les sites de la baie des Veys et de la bouée SMILE.

Suite aux prélévements, les huitres sont généralement acclimatées une nuit dans un
incubateur (eau a température du site et bullage) mais cela n’a pas toujours été possible en raison de
I’heure des marées et/ou de la disponibilité des personnes. Dans un premier temps, chaque huitre est
grattée et nettoyée pour enlever le fouling biologique quand celui-ci est présent. Chaque huitre est
ensuite pesée et mesurée (longueur, largeur, épaisseur). Les huitres sont séparées en trois séries. Pour
les 12 premiéres (série 1), un prélevement de ’'hémolymphe dans le muscle adducteur postérieur est
réalisé a I'aide d’une seringue pour I’étude des parametres immunitaires. L’huitre est ensuite ouverte
et disséquée (Figure 36). Pour un méme individu différents organes (ou parties d’organes) sont isolés
pour divers dosages et biomarqueurs. Ainsi, les branchies sont prélevées en premier (dosage du
malondialdéhyde, MDA, produit final de la peroxydation lipidique). Aprés découpe longitudinale et
symétrique de 'individu, la glande digestive est isolée d’un coté (dosage du MDA dans cet organe). Le
reste de la méme coupe est alors utilisée pour le dosage du glycogene. Dans l'autre moitié
longitudinale, une coupe transversale est effectuée en son centre puis placée dans une cassette
histologique pour y étre fixée pendant 24h dans le fixateur Davidson avant passage dans des bains
d’éthanol suivi d’'une inclusion dans la paraffine et enfin d’'une découpe au microtome. Une coloration
des lames au trichrome de Prenant Gabe permettront de réaliser un suivi des stades de gamétogenése

et ainsi déterminer I'indice de maturité gonadique (MGI).

Pour les 10 huitres suivantes (série 2), nous prélevons, dans un premier temps, I’hémolymphe
dans le muscle adducteur postérieur afin de mesurer les concentrations de glucose et de BRIX a 'aide
de réfractometres spécifiques. Ensuite, une coupe transversale dans la masse viscérale entiere est

effectuée pour augmenter I'effectif d’individus faisant I'objet d’une analyse histologique (n = 22).

Enfin, les 10 derniéres huitres (série 3) sont décoquillées et la masse viscérale entiére est
congelée (-20°C) avant d’étre lyophilisée, broyée et minéralisée pour le dosage des différents métaux

(bioaccumulation).
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Fig. 36 : Méthodologie de dissection des huitres pour les différentes analyses. A : Chairs de Crassostrea gigas
apres ouverture de la coquille. B : Prélevement des branchies pour analyse du MDA. C : Tissus pour le dosage du
glycogéne et I'analyse des MDA dans la glande digestive. D : Coupe transversale dans la masse viscérale de C.
gigas. E : Coupe histologique (de C. gigas) placée dans une cassette avant d’étre plongée 24h dans le Davidson.

e Résultats

> Mortalités et Parameétres biométriques

En période estivale, des mortalités significativement plus importantes sont observées en Baie des

Veys comparées a celles enregistrées sous la bouée SMILE (Figure 37).

Prop. mortalié

avr. 2020
Date

Fig. 37 : Mortalité des huitres placées sous la bouée SMILE et en Baie des Veys.

Concernant la croissance, les huitres présentent une croissance rapide jusqu’a I'automne puis
un ralentissement est mesuré pendant la période hivernale quel que soit le site. Cependant, les huitres
sont globalement plus longues et plus lourdes (poids total) en Baie des Veys sur le premier semestre
de I'année. En revanche, apres la période estivale, les huitres positionnées sous la bouée SMILE ont

rattrapé leur retard de croissance (Figure 38).
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Fig. 38 : Croissance des huitres placées en Baie des Veys (BDV) et sous la bouée SMILE (SMILE). Des problemes
techniques survenus au niveau de la bouée SMILE nous ont empéchés d’acquérir des données en ao(it 2020 et
a partir de janvier 2021.

L'indice AFNOR qui représente le rapport de la masse de chair sur la masse totale de I’huitre
est largement utilisé par les professionnels pour évaluer la qualité de leurs cheptels. Il montre une
baisse importante entre le mois d’ao(t et de septembre quel que soit le site. Cette diminution est a
mettre en relation avec I'émission des gameétes durant la période estivale (voir paragraphe suivant).
De maniére globale, les indices AFNOR sont élevés et permettent de classer les huitres en « spéciales »

(indice > 10,5) (Laisney et al. 2018).

Par ailleurs, nos résultats montrent que ce sont les huitres localisées sous la bouée SMILE qui
présentent globalement les indices les plus élevés, c’est-a-dire un meilleur taux de remplissage
comparativement aux huitres de BDV (Figure 39). Les huitres placées sous la bouée étant toujours
immergées, une meilleure disponibilité en nourriture pourrait expliquer ces différences mais des
différences dans la qualité de la ressource trophique ne peuvent étre écartées. De plus, les huitres qui
vivent en milieu subtidal (SMILE) sont moins soumises au cycle des marées et se trouvent trés
probablement dans un environnement moins stressant que leurs congénéres vivant en milieu

intertidal (BDV), ce qui leur permettraient d’allouer davantage d’énergie a la croissance en chair.
Indice AFNOR
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Fig. 39 : Suivi de I'indice AFNOR des huitres placées en Baie des Veys (BDV) et sous la bouée SMILE (SMILE).
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> Reproduction

L'analyse des lames histologiques a permis de réaliser un suivi de la gamétogenése en fonction de
la localisation des huitres. Tout d’abord, nous pouvons observer, sur les graphiques de la figure 40,
que le processus de gamétogenése commence durant la période automnale avec un maximum de
stade | (stade des mitoses goniales) pour se terminer durant la période estivale suivante, quel que soit
le site. Dans la Baie des Veys, ce cycle est globalement similaire a celui qui avait été décrit en 2000-
2001 pour des huitres de la méme classe d’age (Costil et al., 2005). Cependant, dans la présente étude,
un décalage dans I'émission des gametes est visible en fonction des sites. En effet, la prédominance
de stade llld (ponte avancée) et la chute brutale de I'indice de maturité gonadique au mois d’ao(t
indique des pontes massives et synchronisées sur le site BDV. Pour les huitres localisées sous la bouée
SMILE, I’émission des gamétes semble davantage étalée dans le temps (d’ao(it a novembre). De fagon
plus tardive, des stades de maturité sexuelle — début de ponte (lllb) (jusqu’en octobre) et de ponte
(Ind) (jusqu’a décembre) ont sont observés pour les huitres de la bouée SMILE. Cette différence
souligne I'importance des stimuli environnementaux dans la ponte des organismes. Ainsi, le cycle de
marée (alternance d’'immersion / émersion) et/ou les variations de la température ou encore de la

ressource trophique pourraient étre des facteurs déterminants.

Suivi des stades de gamétogenése sur le site BDV Suivi des stades de gamétogeneése sur le site SMILE
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Fig. 40 : Suivi des stades de gamétogenése et de I'indice de maturité gonadique des huitres placées en Baie des
Veys (BDV) et sous la bouée SMILE (SMILE).

> Réserves énergétiques

L'indice Brix permet de mesurer la concentration en solutés (glucose, glycogéne, ...) dans

I’'hémolymphe des huitres. Nos résultats montrent une faible variabilité des taux de I'indice BRIX au
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cours du temps, ce qui suggere que I’"hémolymphe n’est pas un lieu de stockage des solutés privilégié
(Figure 41). De plus, aucune différence significative entre les deux sites n’est mesurée). Si ce
biomarqueur s’est avéré trés pertinent chez les crevettes de la famille des Penaeidae pour évaluer leur
état physiologique (e.g. Berry et al., 2019), il est possible qu’il le soit moins chez les huitres pour

lesquels, a notre connaissance, il a été suivi pour la premiére fois.

En revanche, une différence inter-sites dans le stockage de I'énergie sous forme de glycogéne a pu
étre mesurée (Figure 41). En effet, la teneur en glycogene reste stable (en moyenne 107 mg glycogene
g de chair) tout au long de I’année chez les individus de la BDV (avec néanmoins une forte variabilité
inter-individuelle) alors qu’une variation saisonniére est mesurée chez les huitres de la bouée SMILE.
Cette teneur est maximale (147 mg glycogéne g* de chair) a la fin du printemps jusqu’au mois aodt
puis elle diminue pendant la période automnale et hivernale (45 mg glycogéne g de chair). Ainsi, une
différence significative entre les deux sites apparait a partir du mois de septembre. Cette variation
saisonniére est probablement a mettre en relation avec I'effort de reproduction et au fait qu’une fois
gu’elles ont massivement pondu, les huitres de la BDV mettent davantage en réserve leur énergie (en

vue de la prochaine gamétogenése) que celles localisées sous la bouée SMILE.

Dosage du BRIX Dosage du glycogéne
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Fig. 41 : Suivi des réserves énergétiques Brix (hémolymphe) et glycogéne (chairs) des huitres placées en Baie

des Veys (BDV) et sous la bouée SMILE (SMILE).

» Dosage du MDA

Le dosage du malondialdéhyde permet de mesurer la péroxydation lipidique qui représente un
marqueur du stress oxydant couramment étudié. Une fluctuation des niveaux de MDA est mesurée
sur les deux sites et quel que soit I'organe (branchies vs glande digestive) tout au long de I'année
(Figure 42). Globalement, peu de différence significative est déterminée entre les sites sauf de fagon
ponctuelle au cours de I'année. Les niveaux de MDA sont globalement plus élevés dans les branchies

mais dans les deux organes ciblés, ils restent modérés comparés a des expérimentations portant sur
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le stress thermiques (Jiang et al., 2022) ou du méme ordre que ceux d’individus témoins lors d’études

écotoxicologiques (e.g. Teng et al., 2021 ; Wei et al., 2022).

Dosage du MDA dans les branchie Dosage du MDA dans la glande digestive
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Fig. 42 : Suivi du dosage du malondialdéhyde (MDA) dans les branchies et la glande digestive des huitres
placées en Baie des Veys (BDV) et sous la bouée SMILE (SMILE).

» Paramétres immunitaires

Les parametres immunitaires ont été étudiés a travers I'analyse de quatre biomarqueurs
différents (Figure 43). Nous constatons une fluctuation des paramétres immunitaires tout au long de
I’'année quel que soit le parameétre analysé et le site considéré. Ainsi, une hausse de la numération
(densité) hémocytaire est mesurée a la fin de I’été sur les deux sites, ce qui coincide avec la fin de
I’émission des gameétes et la phase de résorption des gameétes résiduels dans laquelle les hémocytes

sont tout particulierement impliqués.

D’un point de vue comparatif, les résultats sur I'état des membranes du systéme lysosomal
montrent des valeurs plus élevées sur le site SMILE par rapport aux huitres de la BDV durant la période
automnale/hivernale. Ces différences semblent montrer une déstabilisation des membranes
lysosomales des hémocytes de la BDV laissant apparaitre un stress pouvant fragiliser la physiologie et
la fonction de ces cellules hémocytaires. Cependant, en analysant I'activité phagocytaire, aucune
différence significative n’est mesurée entre ces deux sites sur cette méme période. Sur la période
printemps/été, peu de différences significatives entre les deux sites sont mises en évidence concernant
le systéme lysosomal a I’exception du mois de juillet ou une différence ponctuelle entre les deux sites
est déterminée. Concernant l'activité phagocytaire, nous observons une forte variabilité inter-
individuelle de I'efficacité phagocytaire (pourcentage d’hémocytes ayant incorporé au moins 3 billes)
(Figure 43). Les analyses statistiques montrent des différences significatives entre les sites aux mois de
mai et juillet indiquant que les hémocytes issus des huitres de la bouée SMILE présente une activité
phagocytaire plus élevées que ceux de la BDV. Cependant, au mois de septembre, I'inverse est mis en

évidence.

L'analyse en cytométrie en flux des especes réactives de I'oxygéne (ROS) révele une tres faible

variation du pourcentage tant dans le temps qu’entre les deux sites (Figure 43) a I'exception du mois
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d’octobre ou un stress oxydatif significativement plus important est mesuré au sein des hémocytes

issus des huitres de la bouée SMILE par rapport a celle de la BDV.
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Fig. 43 : Parametres immunitaires des hémocytes des huitres placées en Baie des Veys (BDV) et sous la bouée
SMILE (SMILE).

» Concentration en éléments chimiques
Concernant la contamination en éléments traces métalliques (ETMs) dans les chairs des huitres,
nos analyses ont porté sur 6 métaux, les plus représentatifs de la contamination de la Baie de Seine

et qui sont détectés au-dessus des limites de quantification.

Quel que soit 'ETM et le site considéré, nous mesurons des variations annuelles de la
bioaccumulation dans la chair des huitres. A titre d’exemple, la concentration en aluminium varie de
22 3153 mg kg alors que celle du zinc oscille entre 382 et 1170 mg kg™. Globalement, nous constatons
une augmentation des concentrations sur la période automnale et/ou hivernale probablement liée aux

apports fluviaux et atmosphériques.

D’un point de vue comparatif entre les deux sites, la bioaccumulation en aluminium et en zinc
semble variable. Les huitres de la bouée SMILE ont une bioaccumulation en zinc plus importe que celles
de laBDV enjuin etjuillet et c’est I'inverse en septembre. Nous pouvons observer le profil inverse pour
I"aluminium. Concernant le cadmium et le cuivre, les huitres de la bouée SMILE présentent une
contamination supérieure tout au long de I'année laissant présager un apport de la Seine pour ces

composés. Par contre, la tendance est inversée pour le fer avec des concentrations plus élevées dans
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les huitres de la BDV. Le bassin versant de la BDV présente des concentrations naturellement plus

fortes de cet élément que celui de la Seine, ce qui peut expliquer ce résultat.
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Fig. 44 : Evolution des concentrations en éléments chimiques dans les huitres placées en Baie des Veys (BDV) et
sous la bouée SMILE (SMILE).
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En conclusion, I'analyse des parametres biologiques étudiés montre un décalage du cycle de
reproduction associé notamment a la teneur en glycogene entre les huitres localisées en BDV et sous
la bouée SMILE. Cependant, il n'y pas de différences marquées concernant les paramétres
immunitaires et le stress oxydant pour ces huitres localisées sur les deux sites contrastés. Ainsi, a ce
jour, nous ne pouvons relier les mortalités supérieures observées en Baie des Veys a partir du mois de
juillet a un des parametres étudiés. Ces mortalités ostréicoles en zone cétiére a forte richesse
trophique sont probablement plus de I'ordre des « mortalités estivales » étudiées dans le cadre du

programme MOREST (Samain et al. 2007).

De plus, les résultats nous permettent I'obtention de valeurs basales (de référence), d’une

part, des réponses biologiques étudiés et, d’autre part, de la contamination chimique avant la mise en
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place du parc éolien de Courseulles-sur-Mer. En effet, les anodes galvaniques utilisées pour limiter la
corrosion des mats des éoliennes libéreront une quantité d’ETMs qui pourra étre dans le futur une
source de contamination chronique potentielle. Ainsi, nous serons dans la capacité de suivre les
niveaux de bioaccumulation de ces métaux dans les huitres et déterminer I’évolution ou non de ces

valeurs basales.
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Evaluation des effets biologiques d'une anode galvanique a base d’aluminium sur les organismes
marins

Résumé : Le déploiement de structures immergées en mer (e.g. parcs éoliens, coques et hélices de navires,
infrastructures portuaires...) implique la mise en place de systémes de protection contre la corrosion. Parmi eux,
la protection cathodique par anode galvanique (PCAG) utilisant des plaques constituées d’un alliage métallique,
souvent de I'aluminium et du zinc, est une des méthodes les plus pratiquées. L'oxydation de I'anode induit une
libération d'ions métalliques ou d'oxyhydroxydes dans |'environnement marin, impliquant un enrichissement
potentiel des concentrations en aluminium et en zinc dans la colonne d’eau et dans le sédiment a proximité des
anodes galvaniques. Les objectifs de ces travaux de these étaient d’étudier les effets de la dissolution d’une
anode galvanique a base d’aluminium sur des organismes marins de différents groupes taxonomiques et niveaux
trophiques. Des expérimentations en conditions contrélées ont été menées sur 9 especes dont I'huitre creuse,
Crassostrea gigas, I'ormeau européen, Haliotis tuberculata, 4 espéces de microalgues, 3 espéces de macroalgues
ainsi que sur le microphytobenthos. Les différents organismes testés ont présenté une grande différence de
sensibilité au cocktail métallique libéré par I'anode galvanique. Le microphytobenthos a été impacté a partir de
concentrations d’aluminium qui sont régulierement rapportées dans I|’environnement tandis que le
développement des larves d’huitres a été altéré pour des concentrations d’aluminium Iégerement supérieures
aux maximums environnementaux. En conditions dites représentatives de I'environnement, aucun effet de
I’'anode galvanique n’a été constaté sur I'état de santé des huitres adultes et des ormeaux juvéniles et adultes.
Seules des concentrations bien supérieures ont entrainé des altérations du systéme lysosomal et du métabolisme
énergétique ainsi que des retards de croissance. La plupart des organismes photosynthétiques testés,
macroalgues et microalgues, se sont avérés relativement résistants aux métaux avec peu voire aucun effet
mesuré sur la croissance et la photosynthése des algues. Ces travaux approfondissent les connaissances de
I'impact des anodes galvaniques sur les organismes marins, notamment sur des groupes d’organismes qui
avaient été jusqu’alors que peu considérés dans les études écotoxicologiques sur I'aluminium et le zinc.
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Evaluation of the biological effects of an aluminium-based galvanic anode on marine organisms

Abstract: The installation of offshore structures (e.g., wind farms, ship hulls and propellers, port
infrastructures...) involves the use of corrosion protection systems. Among them, galvanic anode cathodic
protection (GACP) using plates made of a metal alloy, often aluminium and zinc, is one of the most practiced
methods. The oxidation of the anode induces a release of metal ions or oxyhydroxides into the marine
environment, leading to a potential enrichment of aluminium and zinc concentrations in the water column and
in the sediment near the galvanic anodes. The objective of this thesis work was to study the effects of dissolution
of an aluminium-based galvanic anode on marine organisms of different taxonomic groups and trophic levels.
Experiments under controlled conditions were conducted on 9 species including the Pacific oyster, Crassostrea
gigas, the European abalone, Haliotis tuberculata, 4 species of microalgae, 3 species of macroalgae as well as on
the microphytobenthos. The different organisms tested showed a large difference in sensitivity to the cocktail of
aluminium and zinc produced by the galvanic anodes. The microphytobenthos was impacted from aluminium
concentrations that are regularly reported in the environment, while the development of oyster larvae was
compromised for aluminium concentrations slightly above the environmental maximums. Under representative
environmental conditions, no effect of galvanic anodes on the health of adult oysters and juvenile and adult
abalone was observed. Only significantly higher concentrations induced alterations in the lysosomal system and
energy metabolism as well as growth retardation. Most of the photosynthetic organisms tested, both macro-
and microalgae, were found to be relatively resistant to metals with few or no effects observed on algal growth
and photosynthesis. This work increases our knowledge of the impact of galvanic anodes on marine species,
particularly on groups of organisms that were previously rarely considered in ecotoxicological studies on
aluminium and zinc.
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