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RÉSUMÉ 

L’intensification mondiale de la demande en métaux est à l’origine d’une remobilisation de 

plus en plus importante de ces éléments dans les milieux aquatiques. L’écotoxicité des métaux 

tétravalents dans les milieux aquatiques reste actuellement peu étudiée. La caractérisation de la 

prise en charge et des effets du thorium (Th) et du zirconium (Zr) sur les producteurs primaires, 

et sur les communautés de microorganismes autotrophes, permettrait de mieux prévenir la 

dégradation et l’exposition des écosystèmes aquatiques en contribuant à l’amélioration d’outils 

de biosuivi de la contamination métallique. Des expériences de prise en charge à court terme ont 

été effectuées afin de déterminer le flux d’internalisation du Th et du Zr dans des microalgues. 

Contrairement à ce que l’on observe habituellement avec les éléments de valence inférieure, 

aucune relation linéaire n’a été obtenue entre la quantité de métal internalisé dans les cellules et 

le temps d’exposition suggérant une importante adsorption par rapport à l’internalisation. Des 

expériences de fractionnement subcellulaire ont montré que le Th s’associe aux granules et aux 

organites avec des concentrations de Th intracellulaire total similaires à celles des expériences 

de prise en charge. Cette répartition représente un risque modéré de toxicité pour les cellules 

algales et de transfert trophique pour les brouteurs. Afin d’examiner les effets potentiels à l’échelle 

de la communauté, du biofilm cultivé en laboratoire a été exposé à ces métaux en microcosmes 

et sa structure taxonomique a été déterminée par microscopie (microméiofaune et diatomées) et 

par séquençage d’ARN 16s (bactéries). Les résultats montraient que ces métaux perturbaient les 

structures taxonomiques des communautés étudiées par des effets directs (diminution de 

croissance et d’abondance de certain taxon) et indirects (augmentation de l’abondance de certain 

taxon). Lors d’une expérience de transfert trophique, les escargots nourris au biofilm exposé ont 

accumulé plus de Th. Leurs compositions en acides gras différaient de celles des escargots 

témoins, avec une baisse significative des acides gras polyinsaturés (oméga 3 et oméga 6) jouant 

des rôles essentiels dans la physiologie de ces organismes. 

Dans ces travaux, la présence du Th et du Zr à des concentrations environnementalement 

réalistes a montré des effets sur la structure taxonomique des communautés périphytiques. Dans 

le cas du Th, la bioaccumulation ainsi que les modifications du biofilm associées à l’exposition 

ont engendré des changements dans sa qualité nutritionnelle. Ces changements ont également 

perturbé la composition en acide gras et la prise alimentaire du brouteur utilisé, l’escargot. Ainsi, 

à la lumière de nos résultats, il semble que ces métaux peuvent présenter un risque pour les 

biofilms et leurs brouteurs. Ce travail montre la pertinence de continuer à étudier leurs effets sur 
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les organismes présents dans ces milieux, à différents niveaux d’organisation biologique et 

trophique. 

Mots-clés : Biofilm périphytique ; métaux tétravalents ; transfert trophique ; qualité nutritionnelle ; 

contamination métallique ; bactéries ; diatomée ; microméiofaune ; acides gras ; effet indirect 
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ABSTRACT 

Rising global demand for metals increases their remobilization in aquatic environments. The 

ecotoxicity of tetravalent metals in aquatic environments is still poorly studied. Characterization 

of the Th and Zr uptake and effects on primary producers, and on microbial communities, will 

contribute to improve the risk assessment of metallic contamination in aquatic ecosystems. Short-

term uptake experiments were conducted to determine the internalization flux of Th and Zr in 

microalgae. Contrary to what is usually observed with lower-valence elements, no linear 

relationship was obtained between the amount of metal internalized in the cells and the exposure 

time. Subcellular fractionation experiments showed that Th associates with granules and 

organelles, and total intracellular Th concentrations were similar to those in the short-term uptake 

experiments. This distribution represents a moderate risk of toxicity to algal cells and of trophic 

transfer to grazers. To probe the impacts of these metals to the primary producer community, 

biofilms were exposed to Th and Zr in microcosms and their taxonomic structures were 

determined by microscopy (micromeiofauna and diatoms) and 16s RNA sequencing (bacteria). 

The results showed that these metals disrupted the taxonomic structures of the communities 

studied through direct and indirect effects. In a trophic transfer experiment, snails fed with the 

exposed biofilm accumulated more Th and their fatty acid compositions differed from those of the 

control snails. 

In this work, the presence of Th and Zr at environmentally realistic concentrations showed effects 

on the taxonomic structure of periphytic communities. In the case of Th exposure, 

bioaccumulation as well as structure perturbations in the biofilm induced changes in its nutritional 

quality. These changes also affected grazers such as the snail Lymnaea sp. Thus, the release of 

these metals may pose a risk to freshwater biofilms and their consumers. This work shows the 

relevance of continuing to study their effects on organisms present in these environments, at 

different levels of biological and trophic organization. 

Keywords: Periphytic biofilm  tetravalent metals; trophic transfer; nutritional quality; metal 

contamination; bacteria; diatoms; micromeiofauna; direct effect; indirect effect 
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1 INTRODUCTION 

1.1 Mise en contexte 

La présence d’eau liquide est reconnue depuis longtemps comme un facteur essentiel au 

développement de la vie sur la planète. Au-delà de ses multiples fonctions biologiques, elle joue 

un rôle primordial dans le cycle des éléments, remobilisant et transportant la matière des 

continents dans les bassins versants vers les océans. Nos sociétés en sont fortement 

dépendantes et ne cessent d’accroître leurs besoins, particulièrement en eau douce [1]. Hormis 

le besoin en eau potable, le secteur agricole est le premier consommateur d’eau douce avec 

environ 70 % des prélèvements annuels. Si l’eau recouvre 72 % de la surface terrestre, l’eau 

douce, quant à elle, ne représente seulement que 2,5 % des réserves en eau mondiales [2] et 

dans un contexte de changement climatique, les demandes grandissantes de cette ressource 

représentent un véritable défi pour les sociétés actuelles et futures L’intensification des activités 

anthropiques de ces deux derniers siècles exerce des pressions toujours plus complexes sur les 

écosystèmes aquatiques dépassant parfois leurs capacités de résilience. Afin de protéger ces 

ressources, des outils de suivi de la qualité des eaux sont mis en place par les gouvernements 

de certains pays [3]. Le développement de ces outils est dépendant des avancées techniques, 

notamment de la capacité des laboratoires à détecter et doser les contaminants parfois présents 

dans les eaux en très faibles concentrations. Leur amélioration dépend également des avancées 

sur la compréhension du comportement des polluants dans les milieux aquatiques ainsi que leurs 

possibles impacts sur le biote. 

L’intensification mondiale de la demande en métaux est à l’origine d’une remobilisation de plus 

en plus importante des éléments métalliques dans les milieux aquatiques. Si nos connaissances 

sur les impacts des métaux dans l’environnement se sont fortement développées depuis les 

années 80, l’écotoxicité des métaux tétravalents (ex. : thorium, Th et zirconium, Zr)  reste 

actuellement encore peu étudiée. La caractérisation de leurs impacts sur les producteurs 

primaires, et notamment sur le biofilm périphytique, pourrait, à terme, contribuer à l’amélioration 

d’outils de suivi de la contamination métallique existants tels que L’Indice Diatomées de l’Est du 

Canada [4] ou l’Indice Biologique Diatomées [5] et ainsi à mieux prévenir la dégradation et la 

contamination des écosystèmes aquatiques. Le biofilm périphytique d’eau douce est déjà 

considéré comme un biomoniteur potentiel pour plusieurs métaux et contaminants organiques 

[6]. L’étude du biofilm présent dans ces milieux permettrait d’évaluer la biodisponibilité réelle du 

Th et du Zr dans l’eau tout en intégrant les variations temporelles de contamination et les facteurs 
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environnementaux spécifiques du lieu. Le périphyton réalise également des fonctions 

écosystémiques très importantes comme la production primaire, la dégradation de la matière 

organique qui favorise la remobilisation des nutriments dans les milieux aquatiques. La 

perturbation des communautés microbiennes tant sur leur croissance que sur leur structure 

pourrait avoir des répercussions à l’échelle de l’écosystème. L’étude des effets du Th et du Zr sur 

la structure des communautés périphytiques et sur la qualité nutritionnelle du biofilm (composition 

en acides gras, protéines et polysaccharides) permettrait d’avoir une première idée sur les 

potentiels dangers de ces métaux sur les milieux d’eau douce. Ainsi, ce projet de doctorat vise à 

améliorer les connaissances sur l’impact de métaux tétravalents sur les microorganismes des 

milieux dulcicoles et s’inscrit dans ces démarches essentielles à la préservation des écosystèmes 

aquatiques. 

1.2 Métaux et milieu aquatique 

1.2.1 Source des métaux dans l’environnement 

Les métaux sont contenus naturellement dans la croûte terrestre. Ils peuvent être remobilisés et 

redistribués dans les divers compartiments environnementaux par érosion des roches ou à la 

suite de remaniements géologiques. Leur dispersion dans l’environnement peut être influencée 

par quatre mécanismes principaux [7]:  

- le transport par les eaux : lessivage et percolation dans les sols 

- les phénomènes de diffusion dans les matrices (eaux, sédiments et sols) 

- le transport biologique : internalisation, excrétion, transfert trophique 

- le transport aérien.  

Contrairement à certains contaminants organiques tels que les pesticides, les métaux sont 

naturellement présents dans tous les milieux. On parle ainsi de fond géochimique des métaux. 

1.2.2 Relation entre les métaux et le vivant 

On peut distinguer deux catégories de métaux en fonction de leur importance pour le vivant. Les 

métaux dits « essentiels » jouent un ou plusieurs rôles biologiques [8]. Les métaux dits « non-

essentiels », eux, n’exercent pas de rôle biologique selon l’état des connaissances actuelles. Bien 

que certains métaux soient essentiels, leur présence insuffisante ou en excès dans le cytoplasme 

peut induire une toxicité pour les cellules. Ainsi, depuis l’apparition de la première cellule vivante, 

ces dernières se sont adaptées à leurs milieux et ont développé des mécanismes qui permettent 
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de maintenir un équilibre entre les métaux présents dans le milieu et le besoin des cellules. Ce 

processus est appelé homéostasie [9]. Depuis plus de 200 ans, les activités humaines 

s’intensifient et modifient les cycles biogéochimiques des éléments. Ces modifications sont si 

intenses que de nombreux articles scientifiques et revues décrivent le début d’une nouvelle ère 

géologique nommée Anthropocène [10]. Ainsi les organismes des milieux aquatiques se 

retrouvent parfois face à des concentrations métalliques enrayant leurs capacités de régulation 

homéostatique. Les deux métaux étudiés dans ces travaux, le thorium (Th) et le zirconium (Zr) 

n’ont pas de rôle biologique connu. Ainsi une interaction entre ces métaux et les organismes 

vivants ne pourra qu’être potentiellement désavantageuse pour ces derniers. 

1.2.3 Mécanismes de prise en charge des métaux par les organismes 
dulcicoles 

De nombreux métabolismes cellulaires dépendant des métaux essentiels, les cellules ont 

développé des mécanismes de prise en charge au cours de l’évolution (Figure 1.1) : 

- Les transports passifs :  

• Diffusion passive à travers la membrane plasmique : ce mécanisme permet aux 

éléments de pénétrer par simple diffusion à travers la membrane cellulaire et ne 

concerne que les molécules lipophiles. Certains métaux peuvent être assimilés de 

cette manière dans des cas très spécifiques, comme celui du méthyl mercure. 

• Les canaux ioniques : ce sont des protéines formant un passage dans la 

membrane plasmique. Ils sont relativement spécifiques, un type de canal ne laisse 

passer que certains types d’ions. Comme la diffusion passive, ce mécanisme ne 

nécessite pas de dépense d’énergie de la part de la cellule et fonctionne par 

osmolarité. Il permet de réguler les échanges d’ions entre le milieu intra et 

extracellulaire en se fermant et s’ouvrant selon les besoins. 

- Les transports actifs : ce mécanisme met en jeu des structures appelées transporteurs 

cellulaires. Ces transporteurs permettent de faire pénétrer contre les gradients de 

concentration des éléments ou des molécules dans le milieu intracellulaire au moyen 

d’une dépense énergétique. 
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Le transport par diffusion passive ne concerne pas les molécules chargées : les transporteurs 

actifs et les canaux ioniques sont les voies d’entrée privilégiées des cations dans la cellule [11]. 

Même si les métaux non-essentiels ne jouent pas de rôle biologique, ils peuvent être également 

pris en charge. Possédant parfois des caractéristiques physicochimiques et structurelles proches 

de métaux essentiels, ils empruntent les mêmes voies d’entrées cellulaires. C’est le cas par 

exemple du cadmium Cd2+ qui emprunte les transporteurs du calcium Ca2+ chez le blé tendre 

Triticum aestivum [12], mais également ceux du zinc (Zn2+) [13] et du manganèse (Mn2+) [14] pour 

l’algue verte Chlamydomonas reinhardtii et la diatomée marine Thalassiosira oceanica 

respectivement. Afin de pouvoir prédire les impacts de contaminations métalliques sur les 

organismes aquatiques, des modèles mathématiques de prise en charge des métaux ont été  

élaborés. Ils tentent d’intégrer tous les paramètres biologiques et physicochimiques en jeu pour 

mettre en relation la concentration du métal dans le milieu et son internalisation par les cellules. 

Figure 1.1. Schéma des types de transports membranaire à la surface des cellules 
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Modèles de prise en charge 

Dans la grande majorité des cas, la biodisponibilité et la toxicité dépendent de la concentration 

en ions libres des métaux dissous [15]. Ainsi, en 1983, Morel a formulé le modèle de l’ion libre 

(MIL, FIAM en anglais) prédisant l’impact toxique d’un métal cationique sur les organismes 

aquatiques en fonction de la concentration en métal libre dans l’eau [16,17]. Ce modèle tient 

compte des interactions ligand-métal (Figure 1.2) et dépend de plusieurs hypothèses décrites 

comme suit. La membrane cellulaire est considérée comme l’interface principale d’interaction 

entre le métal (M) et l’organisme, cette interaction se traduisant par la formation de complexes 

membranaires cell-X-M au niveau de sites biologiques (X). Si l’internalisation du métal n’induit 

pas de manière systématique une réponse toxique, lorsque des dommages sont causés par celui-

ci, ils s’opèrent essentiellement dans le milieu intracellulaire. Ainsi, le MIL considère que la 

réponse toxique d’un organisme à une contamination métallique est dépendante de 

l’internalisation de l’ion libre. Le modèle considère également que la réponse biologique 

dépendant de ce complexe, le nombre de ligands biotiques à la surface cellulaire cell-X- et les 

propriétés membranaires demeurent constants. Ainsi les mécanismes de transport par diffusion 

Figure 1.2. Mécanisme de prise en charge d’un cation métallique MZ+ selon le modèle de l’ion libre [10]. 
Abréviations : L (ligand), ML (complexe ligand-métal), X (transporteur membranaire) 
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passive à travers la bicouche phospholipidique et les mécanismes d’acquisition de tolérance des 

organismes sont considérés comme négligeables. L’internalisation du métal par le biais des 

protéines transmembranaires est définie comme l’étape limitante comparée à sa diffusion dans 

le milieu et sa fixation aux sites biologiques. 

D’après la figure 1.2, le MIL tient compte de plusieurs réactions. La première concerne la liaison 

du cation métallique MZ+ à un ligand L présent dans le milieu pour former le complexe ML. La 

constante conditionnelle K1 de cette réaction peut se calculer à partir de leur concentration de la 

manière suivante (équation 1) : 

𝐾1 =
[𝑀𝐿]

[𝑀𝑍+]. [𝐿]
 

Une seconde équation permet de prendre en compte la complexation entre les transporteurs 

membranaires cell-X- et l’ion libre MZ+. La constante conditionnelle Kf de cette réaction peut se 

calculer à partir de leur concentration de la manière suivante (équation 2) : 

𝐾𝑓 =
{𝑐𝑒𝑙𝑙 − 𝑋 −𝑀}

[𝑀𝑍+]. {𝑐𝑒𝑙𝑙 − 𝑋−}
 

La complexation entre le métal lié aux ligands sous forme ML et le site biologique de transport 

membranaire cell-X- nécessite la perte du ligand L. Elle dépend donc de la stabilité et de la 

cinétique de dissociation du complexe ML. 

Ces équations montrent que, selon le MIL, la réponse biologique est proportionnelle à la 

concentration en ion libre. Ce modèle a été testé et validé pour divers métaux principalement 

pour des modèles algaux [18]. Cependant le MIL ne tient pas compte de la formation possible 

d’un complexe ternaire cell-X-ML ni du nombre de sites biologiques disponibles. Le MIL a été 

élaboré à partir de données prélevées en milieu marin où le pH et la concentration en cations 

majeurs varient très peu. Les prédictions de toxicités métalliques par le MIL sur les organismes 

dulcicoles s’avèrent parfois inadaptées en fonction des caractéristiques physicochimiques des 

eaux. Meyer et al. (1999) ont démontré que le MIL n’était plus un bon prédicteur de l’impact du 

nickel (Ni) et du cuivre (Cu) sur les branchies de tête de boule (Pimephales promelas) lorsque la 

dureté de l’eau augmentait [19]. En effet, les doses létales 50% (DL50) augmentaient de 10 fois 

lorsque la dureté de l’eau était également multipliée d’un facteur 10. Les ions Ca2+ étant les 

compétiteurs majeurs du Ni et du Cu pour les sites biologiques des branchies, la concentration 

en ions libres de ces deux métaux n’était plus le seul facteur majeur déterminant de leur 

internalisation et donc de leur toxicité. Cette compétition des ions divalents présents 

naturellement dans le milieu, essentiellement avec le calcium (Ca2+) et le magnésium (Mg2+), se 
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révèle donc protectrice vis-à-vis des métaux aux sites récepteurs à la surface des membranes 

[19]. Une étude plus récente menée par Heijerick et al. en 2002 [20] montrait également qu’une 

augmentation de la dureté de l’eau induisait une baisse de toxicité du zinc (Zn) sur l’algue verte 

Pseudokirchneriella subcapitata. En effet, des concentrations en Ca2+ et Mg2+ de 0,25 à 2,5 mM 

augmentaient respectivement de 1,7 et de 6 à 6,5 fois les valeurs de concentrations effectives 50 

% (CE50) calculées en fonction de la croissance algale (biomasse) et des concentrations en Zn2+ 

après 72 h d’exposition. Afin d’affiner la modélisation en fonction de la physicochimie du milieu, 

le modèle du ligand biotique (MLB) a été élaboré à partir du MIL pour prédire la toxicité des 

métaux en tenant compte de la présence de ligands et de cations dits « protecteurs » capables 

d’interagir avec les sites biologiques et les métaux [20–23]. Le MLB semble prédire efficacement 

l’impact des cations métalliques divalents sur les organismes. Cependant, il semble que le 

modèle soit moins efficace dans le cas des métaux trivalents [24]. La présence de ligands 

organiques tels que les acides fulviques ou humiques dans le milieu d’exposition semble 

également influencer les réponses des organismes aux contaminations métalliques [25]. De plus, 

l’accès des cations aux sites de transport peut être favorisé par leur liaison à des molécules 

organiques de faibles poids moléculaires présentes dans le milieu [11]. 

1.2.4 Mécanismes de toxicité des métaux 

Les métaux non-essentiels sont connus pour suivre le modèle de réponse biologique présenté 

en figure 1.3. Pour de faibles concentrations, les organismes restent d’abord indifférents à leur 

présence. Passé un certain seuil de concentration spécifique intracellulaire (dose) de l’espèce et 

du métal étudié, la contamination métallique induit une réponse toxique chez les organismes pour 

suivre une courbe dose réponse. Les métaux non-essentiels ayant des caractéristiques 

physicochimiques semblables à celles de métaux essentiels peuvent interférer dans les voies 

métaboliques, la régulation et le transport cellulaires dans lesquels ces derniers sont impliqués. 

Ainsi, ils peuvent induire une toxicité pour de faibles concentrations. 
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Figure 1.3. Réponse toxique type des algues à une contamination par un métal non-essentiel d’après 
Simkiss 1989 [26]. 

Perturbations de la prise en charge des métaux essentiels 

Une des conséquences toxiques de la contamination métallique peut être observée au niveau de 

l’homéostasie cellulaire et la prise en charge des métaux essentiels. Les éléments métalliques 

non-essentiels peuvent en effet se substituer aux ions métalliques essentiels au niveau des 

transporteurs membranaires et donc limiter l’entrée en ions essentiels dans les cellules. De plus, 

les contaminations métalliques engendrent parfois des modifications biochimiques de la paroi et 

de la membrane cellulaire dont la dépolarisation peut perturber les échanges transmembranaires 

[27,28]. Le fer (Fe) et le Zn engendrent ainsi une baisse d’internalisation d’acide silicique chez la 

diatomée marine Thalassiosira weissflogii [29]. Une réponse similaire chez la diatomée d’eau 

douce Asterionella formosa a été observée avec la présence de Cd perturbant les perméases 

responsables du transfert des phosphates et de la silice [30]. 

Dommages physiologiques et stress oxydant 

Les métaux internalisés ne sont quasiment jamais à l’état d’ion libre, ils sont complexés et stockés 

sous des formes non toxiques dans le cytoplasme grâce à des peptides tels que les 

métallothionéines, les phytochélatines ou encore, par exemple, séquestrés dans des granules de 

phosphate. Cependant, lorsque les métaux sont en concentration trop forte dans la cellule, ces 

mécanismes de stockage peuvent être saturés. Les ions métalliques peuvent alors endommager 

le matériel cellulaire notamment par la génération d’un stress oxydant tel que présenté figure 1.4. 

Ce dernier se traduit par la production d’espèces réactives de l’oxygène (EROs) telles que le 

peroxyde d’hydrogène (H2O2) ou l’oxygène radicalaire (O2
.-). Ces espèces très réactives vont 
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endommager les lipides des membranes cellulaires ainsi que celles des organites telles que les 

chloroplastes ou les mitochondries. Ces dommages se traduisent par la peroxydation lipidique 

entraînant la génération de malondialdéhyde (MDA) et la perte de l’homéostasie membranaire 

[28,31]. Le choc oxydant peut également porter atteinte à l’ADN par la formation de cassures ou 

d’adduits et donc s’avérer mutagène [32]. Des enzymes cytoplasmiques telles que la superoxyde 

dismutase ou la catalase permettent de réduire les espèces oxydantes naturellement présentes. 

Cependant, ce mécanisme de défense peut s’avérer insuffisant lorsque les concentrations 

métalliques intracellulaires sont trop élevées. 

 

Figure 1.4. Schéma général des mécanismes de génération du stress oxydatif par le cation métallique MZ+ 
et ses conséquences dans les cellules algales suite à une internalisation (adapté de Pinto 

et al., 2003). Les abréviations : superoxyde dismutase (SOD), catalase (CAT), ascorbate 
peroxydase (APX), glutathion peroxydase (GPX), molécules de glutathion liées par une 

liaison disulfide (GSSG), monodehydroascorbate (MDAsc) 

1.3 Le thorium 

1.3.1 Propriétés 

Le thorium (Th), métal de numéro atomique 90, est l’actinide tétravalent le plus répandu et a été 

isolé en 1828 par Jöns Jacob Berzelius [33,34]. Le Th est naturellement radioactif et possède de 

nombreux radio-isotopes. Le 232Th est le plus répandu avec une demi-vie de 14,1 milliards 

d’années. C’est un émetteur α (90 %), β (1 %) et γ (9 %). L’ion Th4+ est un cation de classe A, 

c’est-à-dire que sa couche électronique supérieure est saturée en électrons ce qui lui donne une 

géométrie « sphérique ». Cette géométrie rend son enveloppe d’électrons peu déformable par 

les charges électriques d’un quelconque autre ion à proximité. Ainsi le thorium fait partie des 

métaux « durs » et préfère l’oxygène comme donneur d’électrons. Il forme majoritairement des 
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hydroxo-complexes et l’ion libre ne semble être présent que pour des pH inférieurs à 4. Il n’existe 

en solution que pour un degré d’oxydation IV, le potentiel d’oxydation ne semble donc pas 

influencer sa spéciation [35].  

1.3.2 Sources et utilisations 

Les différents compartiments environnementaux peuvent s’enrichir en Th par diverses sources 

anthropiques. Les industries principalement concernées par les rejets de Th sont rattachées à 

l’utilisation d’engrais phosphatés (activités de 5,9 × 10-3 à 6,6 × 10-2 Bq·g-1) [36,37] ainsi qu’à la 

production, l’utilisation et au traitement des combustibles nucléaires. En effet, le Th est présent 

dans les minerais d’uranium (U) dans une proportion moyenne d’environ 3,5 atomes de Th par 

atome d’uranium. Par ailleurs, le 232Th est ce que l’on nomme un matériau fertile. Il possède un 

descendant fissible, l’233U [38]. Les accidents survenus dans les centrales nucléaires sont aussi 

une grande source de contamination au Th. Même si les concentrations dans les sols mesurées 

à la suite de ces accidents ne dépassaient pas celles retrouvées dans les zones naturellement 

riches, les retombées atmosphériques de l’accident survenu à Tchernobyl ont augmenté la teneur 

en Th dans les sols dans un rayon de 140 km [39]. 

En ce qui concerne la production directe de Th, le principal minerai exploité à cet effet est la 

monazite (La, Ce, Th)PO4. Les réserves mondiales sont évaluées à 2 millions de tonnes. Le 

premier producteur mondial de Th est l’Afrique du Sud, mais d’importants gisements sont situés 

en Inde et au Brésil, ainsi qu’en Australie, en Indonésie, en Malaisie et à Madagascar. Il est utilisé 

dans une grande variété de domaines en raison de diverses propriétés [40] :  

• Résistance à la chaleur : en aéronautique il permet de rendre les métaux résistants à 

l’oxydation et à la chaleur. D’autres alliages, tels que la thorine (oxyde de Th) avec des 

céramiques, sont utilisés comme source d’électrons en électronique. Ils rentrent dans la 

fabrication de creusets et de fours à haute température en métallurgie. La thorine permet 

également la production de filaments de tungstène dans les lampes à incandescence.  

• Propriétés catalytiques : la thorine permet de catalyser des réactions d’hydrogénation et 

de déshydrogénation utiles dans le craquage des pétroles. 

• Propriétés radioactives : le Th étant un matériau fertile, il est envisagé en tant que 

nouveau combustible pour les centrales nucléaires. Des expériences sur des prototypes 

de réacteurs sont menées en Inde, au Canada et en Chine. 
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1.3.3 Le thorium dans l’environnement 

1.3.3.1 Concentrations dans les eaux 

Dans les océans, les concentrations de Th varient de 7 ng·L-1 à 1 µg·L-1 (0,04 à 5 nM) en 

moyenne [41]. À pH 8, le Th se retrouve principalement, en proportions à peu près équivalentes, 

sous forme d’hydroxo- et de carbonato-complexes [33,42,43]. Dans les eaux continentales, le 

232Th est souvent associé aux particules et matières en suspension. Les concentrations peuvent 

grandement varier dépendamment des bassins versants ainsi que de l’analyse et des méthodes 

d’échantillonnage. Dans les eaux de surface et souterraines, sans distinction entre les formes 

dissoutes et colloïdales, elles sont généralement comprises entre 0,003 et 12 μg·L-1 (0,01 et 53 

nM) [44–47]. Elles peuvent varier dans les eaux courantes de 0,2 à 480 µg·L-1 (0,9 nM à 2 µM) 

[48]. Dans des réservoirs d’eau stagnante, des concentrations allant jusqu’à 660 µg·L-1 (2,8 µM) 

ont été mesurées [49]. Ce métal peut également être présent en grande quantité dans les 

réservoirs d’eau voisins d’exploitations d’autres éléments. Il a été retrouvé à hauteur de 

300  µg·L- 1 (1,3 µM) dans des lacs de mines d’étain [50], et entre 800 et 1400 µg·L-1 (3 et 6 µM) 

dans l’eau de drainage d’exploitations d’uranium et de minerais de fer du sud-est du Brésil [51]. 

La contamination des écosystèmes au Th peut également provenir de divers rejets 

atmosphériques [52,53]. 

1.3.3.2 Spéciation et transport 

Le thorium est retrouvé sous forme d’hydroxyde Th(OH)4
 peu soluble dans les eaux douces et 

cela pour toutes les conditions rédox et de pH habituellement rencontré en milieux naturels. Il est 

donc peu mobile entre les différents compartiments des milieux aquatiques [33,54–57]. Le Th se 

déplace essentiellement lorsqu’il est lié à des supports solides tels que les matières en 

suspension et sédimentaires. Une grande partie des activités mesurées dans les eaux filtrées 

(<0,45 µm) proviennent aussi des colloïdes, tels que la matière organique dissoute, avec laquelle 

le thorium forme des complexes réversibles [54,58]. Il peut être fortement complexé par des 

ligands organiques naturels tels que les acides humiques et fulviques [59]. De plus, il peut former 

des complexes avec des ligands inorganiques comme les carbonates et les phosphates. Ces 

derniers étant présents entre 0,005 et 0,05 mg·L-1 [60] dans les eaux naturelles avec lesquels il 

précipite facilement [57]. 
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1.3.3.3 Toxicité 

Certaines études en toxicologie fondamentale et en épidémiologie peuvent également apporter 

certains renseignements sur les perturbations métaboliques induites par ce métal. Par exemple, 

des études menées sur des ouvriers confrontés à des poussières de Th ont montré que ces 

dernières favorisaient l’apparition de cancers, de maladies pulmonaires et pancréatiques des 

années après la période d’exposition. Des impacts au niveau du matériel génétique ont 

également été observés ce qui serait potentiellement expliqué par la capacité du Th de se 

complexer avec les groupements phosphates de la molécule d’ADN. Il peut également produire 

des malformations durant la gestation et induire la stérilité chez l’homme [52]. 

En ce qui concerne la toxicité environnementale du Th, peu d’études ont été réalisées en 

écotoxicologie [61] . Une grande partie des travaux concernant les interactions du Th avec le 

biote se focalisent sur la biosorption du Th par des microorganismes (en majorité les bactéries, 

les champignons et parfois les microalgues vertes), ne dissociant pas les phénomènes 

d’internalisation et d’adsorption [62–66]. En 1982, Poston a étudié en laboratoire l’impact sur la 

truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss de concentrations en Th de 5,2 nM (1,2 µg·L-1) et de 4,3 

nM (1 µg·L-1). Il a déduit de ses résultats que les truites n’internalisaient pas de Th, le métal 

s’accumulant uniquement dans le tractus digestif dû à l’ingestion de matière particulaire 

(nourriture, matière fécale) sur lesquelles le Th peut s’adsorber. Cependant, une étude plus 

récente sur la bioaccumulation du Th et l’induction de stress oxydant chez les juvéniles de poisson 

chat argenté Rhamdia quelen, menée en laboratoire par Correa et al. en 2009 [44], montrait une 

augmentation progressive des concentrations dans les branchies, le foie, les reins et la peau en 

fonction de la concentration en Th mesurée dans le milieu. Les concentrations de Th dans chaque 

condition d’exposition variaient de 25,3 ± 3,2 à 609 ± 61 µg·L-1 (0,1 et 2,6 µM). Les mesures 

d’activités enzymatiques anti-oxydantes (AEAs), catalase et glutathion-S-transférase, ainsi que 

la mesure de la péroxydation lipidique ont montré que le Th déclenchait un stress oxydant dans 

les tissus hépatiques et musculaires. Cependant si les AEAs se trouvaient stimulées pour les 

faibles concentrations d’exposition, elles diminuaient pour les plus fortes doses. En ce qui 

concerne les algues, Evseeva et al. en 2010 ont comparé les effets du Th232 et du cérium (III) 

(Ce) sur l’algue verte Chlorella vulgaris [67]. Les CE50 de ces deux métaux étant de 15,4 [IC 95 % 

= 13,9-17,1] et 35,7 [IC 95 % = 26,7-39,5] µM (3,6 mg·L-1 et 8,3 mg·L-1 respectivement) 

montreraient que, dans ces conditions, le Th est plus toxique que le Ce. Cependant ces valeurs 

de CE50 semblent très élevées au regard des concentrations retrouvées dans l’environnement 

ainsi que de la solubilité du Th (partie 3.3.1, figure 3.3). De plus, les concentrations métalliques 
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ne semblent pas avoir été mesurées. Les auteurs travaillent donc avec des concentrations 

nominales dans des conditions de pH non précisées. La toxicité observée pourrait être due à des 

biais expérimentaux tels que la précipitation d’éléments nutritifs comme le phosphate après l’ajout 

de Th. L’addition d’un inhibiteur de γ-glutamylcysteine synthase (γ-ECS) jouant un rôle dans la 

biosynthèse du glutathion (GSH) dans les milieux d’exposition a augmenté l’impact du Ce sur les 

algues, mais n’a pas changé la réponse vis-à-vis du Th. Bien que la toxicité du Th observée dans 

ces travaux soit peut-être liée en grande partie à des effets indirects de la présence du Th, il est 

cependant intéressant de discuter de l’efficacité des mécanismes de détoxication étudiés. Le 

GSH est une molécule permettant de séquestrer les métaux internalisés dans la cellule et fait 

partie des principaux mécanismes cellulaires de détoxication vis-à-vis des métaux [68]. Les 

résultats tels que présentés dans cet article montraient que ces mécanismes semblent être 

inefficaces pour le Th. Les molécules de GSH fixent les métaux à l’aide de groupement thiol (-

SH). Si ces groupements sont très affins pour les métaux de classe B, la structure sphérique et 

dure de la couche électronique du Th ne permet pas aux thiols de fixer facilement ce dernier.   

1.4 Le zirconium 

1.4.1 Propriétés 

Le zirconium (Zr) est un métal de transition tétravalent de numéro atomique 40. Il fut extrait pour 

la première fois du zircon en 1789 sous forme d'oxyde par Martin Heinrich Klaproth à Berlin et 

isolé sous forme de métal en 1824 par Jöns Jacob Berzelius. Le Zr s’est fait connaitre du public 

par la découverte, en 1999, d’un morceau de cristal de zircon en Australie datant de 4,4 milliards 

d'années, le plus vieil objet terrestre connu. Il possède cinq isotopes stables. Des radio-isotopes 

existent, résultant de leur synthèse ou de l’utilisation du métal dans l’industrie du nucléaire [69]. 

C’est un métal dur avec un état d’oxydation +IV. Sa structure électronique et sa charge sont 

similaires à celles du Th. Il est cependant moins lourd et moins volumineux. Sa forte charge 

concentrée dans sa petite taille lui confère une solubilité encore plus faible que celle du Th. Son 

affinité pour les atomes d’oxygène est telle que pour un pH nul il est retrouvé sous forme 

d’hydroxyde [70,71]. Ainsi l’ion libre Zr4+ n’existe pas dans les conditions environnementales. 

Cependant il peut former l’ion libre zirconyl ZrO2+.  
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1.4.2 Sources et utilisations 

Le Zr représente 0,0165 % de la croûte terrestre [72]. Son abondance est comprise entre 20 et 

500 mg·Kg-1. Il est principalement retrouvé sous forme d’oxydes et de silicates insolubles dans 

l’environnement, en particulier sous les formes : 

- Le zircon : ZrSiO4 

- La baddeleyite ou dioxyde de zirconium : ZrO2 

Les apports de Zr dans l’environnement proviennent essentiellement du zircon retrouvé dans les 

sables de minerais lourds [73]. Cependant, l’augmentation de l’utilisation du Zr dans de nombreux 

domaines encourage la production minière de ce métal et mène à des rejets de plus en plus 

importants (Figure 1.5) [74–77]. La production annuelle mondiale de zircon s’élève à 1,25 million 

de tonnes dont les deux tiers sont assurés par l’Australie et l’Afrique du Sud. Les réserves 

estimées à 56 millions de tonnes, réparties principalement entre les États-Unis, le Brésil, l’Inde et 

l’Ukraine, permettraient au rythme de production actuel d’alimenter les marchés pendant 40 ans 

[78].  

 

Figure 1.5. Production annuelle mondiale minière de Zr en tonnes (D’après le rapport USGS 2012) [77,78]  

Le zirconium est utilisé dans divers domaines d’activités tels que : 

- L’industrie nucléaire : du fait de sa transparence aux neutrons, il est utilisé dans le 

revêtement des combustibles nucléaires [76], 
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- L’industrie chimique et aéronautique : le Zr est utilisé comme revêtement protecteur pour 

manipuler des agents corrosifs, dans les moteurs à réaction ainsi que dans des alliages 

pour améliorer des caractéristiques mécaniques, 

- Le traitement des eaux : des granules d’oxyde de Zr et de Fe peuvent également être 

utilisés pour retirer le fluorure de l’eau destinée à la consommation humaine [82]. Les 

hydroxydes amorphes de Zr sont également étudiés pour permettre l’adsorption des 

phosphates dans les rejets agricoles [83,84]. Ceci permet au phosphate de décanter en 

se liant durablement aux sédiments et ainsi réduire de manière satisfaisante 

l’eutrophisation en réduisant la croissance algale, 

- Les effets spéciaux : le caractère pyrophorique du Zr ainsi que sa friction contre du sable 

de forte granulométrie engendre des étincelles. 

1.4.3 Le zirconium dans l’environnement 

1.4.3.1 Concentrations dans les eaux 

Le Zr dissous dans l’océan est distribué de façon similaire aux nutriments avec des 

concentrations comprises de 12 à 95 pmol·Kg-1 (environ 1,1 à 8,7 pM) de Zr en surface et jusqu’à 

300 pmol·Kg-1 (27,4 pM) en eaux profondes [72,85,86]. Schaller (1991) a mesuré des 

concentrations de Zr en eau douce entre 0,2 et 5,5 nM (0,02 et 0,5 µg·L-1), sans distinction entre 

les formes dissoutes et solides du métal [70]. En ce qui concerne les eaux douces, il a mesuré 

de la même façon des concentrations variant de 0,02 à 0,2 nM (2 à 20 µg·L-1). Dans le fleuve 

Saint-Laurent, les concentrations en Zr sont de 7,1 ± 4,5 ng·L-1 (0,03 ± 0,02 nM) à l’embouchure 

et de 22 ± 7,8 ng·L-1 (0,9 ± 0,03 nM) au niveau des rejets du traitement des eaux usées 

montréalaises. Ces résultats ont été obtenus après filtration des échantillons d’eau à 0,45 µm, ils  

correspondent donc à la fraction dissoute du Zr. Le suivi des flux d’eaux indiquaient que 

seulement 1 % du Zr mesuré dans le Saint-Laurent provient des effluents urbains [87]. 

1.4.3.2 Enjeux environnementaux et écotoxicité 

Le Zr n’est pas actuellement considéré comme un contaminant prioritaire par l’agence de 

protection de l'environnement des États-Unis (US EPA) [88], mais sa consommation annuelle 

moyenne augmentant (de 3 % entre 2008 et 2019), ce métal tend à se retrouver plus 

fréquemment dans les milieux naturels qu’auparavant. Il est donc nécessaire d’établir les risques 

environnementaux qui lui sont associés [78]. De plus, on retrouve peu d’informations dans la 
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littérature concernant les interactions du Zr avec le biote [89]. De même que pour le Th, peu de 

données sont disponibles en écotoxicologie au sujet du Zr. Cependant des études réalisées sur 

des mammifères modèles ont permis de montrer que le Zr, affin pour les groupements 

phosphatés, pouvait affecter beaucoup d’activités enzymatiques qui en sont dépendantes 

(ATPase, phosphatase, etc.) [90]. En ce qui concerne les organismes aquatiques, Couture et al. 

(1989) n’ont pas constaté d’effets toxiques aigus lors de leurs travaux [83]. Ils ont notamment 

réalisé un test de toxicité sur microplaque. La CE50 à 96 h sur la croissance de la microalgue 

Selenastrum capricornutum était de 13 µM (2,6 mg·L-1). Des concentrations inhibitrices 50 % 

(CI50) très élevées ont également été mesurées pour la croissance de Chlorella kessleri par 

Fujiwara et al. (2008), atteignant 1,5 mM (136 mg·L-1) [91]. Cependant, ces valeurs très élevées 

ne sont pas réalistes vis-à-vis de la faible solubilité du Zr et des concentrations 

environnementales. Ces toxicités apparentes seraient dues à la complexation des nutriments et 

notamment du phosphate par le Zr dans le milieu qui formerait une espèce phosphatée précipitée 

ou moins disponible pour les algues. Garnham et al. (1993) [92] ont également étudié 

l’accumulation chez plusieurs espèces de microalgues et de cyanobactéries d’espèces 

polymériques solubles du Zr dont ils ont déterminé la forme comme étant Zr4(OH)8(H2O)16)8+ [93]. 

Cependant la présence de cette forme ionique du Zr est contestée et ne semble pas être 

prédominante dans les milieux naturels [57]. Le Zr associé aux cellules dans ces travaux était 

essentiellement dû à un phénomène d’adsorption et non à une internalisation du métal. Si le métal 

adsorbé n’est pas nécessairement toxique pour les cellules algales, il peut représenter un danger 

en termes de transfert trophique. Dans la même étude, pour la microalgue Chlorella pyrenoidosa 

une contamination au Zr de 0,5 et 50 mM (45 et 450 mg·L-1) a induit une réduction des pigments 

chlorophylles a et b, des xanthophylles et des caroténoïdes entre 13 et 33 %. Les expériences 

de désorption du Zr montraient que de 28 à 80 % du métal se dissociait des cellules au bout de 

5 minutes, les concentrations mesurées jusqu’à 1 h semblaient rester constantes [94]. Cette 

association durable du Zr restant avec les cellules pourrait être due en partie à son internalisation 

et expliquer l’induction d’une réponse toxique au niveau des pigments chlorophylliens. 

Cependant, comme dans le cas de l’étude de Fujiwara et al., les effets observés sont 

probablement induits par des biais expérimentaux, tels que la précipitation des phosphates du 

milieu de culture, dus aux fortes concentrations de Zr utilisées. 

1.5 Modèles d’étude 

Les algues unicellulaires d’eau douce, sont des modèles d’étude privilégiés en écotoxicologie. 

Ces organismes sont faciles à cultiver et de nombreuses connaissances sur leur métabolisme, 
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leur génome et leur écologie sont disponibles dans la littérature. Les milieux de culture et 

d’exposition sont simples à réaliser, ne contiennent pas nécessairement de substrats organiques 

et peuvent être modifiés selon les besoins expérimentaux. Le ratio élevé entre la surface des 

algues et leur volume leur confère une sensibilité aux contaminants même lorsqu’ils sont à l’état 

de trace. Leur voie de contamination étant réduite à la voie directe, elle ne dépend que de la 

phase dissoute. Ceci facilite la compréhension des mécanismes d’absorption et de prise en 

charge des métaux par la cellule. Ces producteurs primaires sont présents dans une grande 

diversité de milieux terrestres et aquatiques. Ainsi une perturbation de ces organismes ubiquistes 

pourrait avoir de grandes répercussions sur l’ensemble de ces écosystèmes, ce qui les place 

comme un modèle pertinent en écotoxicologie. 

1.5.1 Premier modèle d’étude : Chlamydomonas reinhardtii 

 

Figure 1.6. Représentation schématique de Chlamydomonas reinhardtii 

Chlamydomonas reinhardtii (Figure 1.6) est une algue verte unicellulaire appartenant à la classe 

des Chlorophycées et à l’ordre des Volvocales. Elle mesure de 3 à 15 µm avec un diamètre 

moyen de 5 μm. Elle est présente dans divers milieux terrestres, estuariens et dulcicoles dans 

lesquels elle se déplace grâce à deux flagelles. Bien que sa présence ne soit pas d’une 

importance cruciale dans les écosystèmes, elle a fait l’objet de nombreux travaux qui ont permis 

de bien décrire sa physiologie, son cycle de vie et également son génome [95]. Son cycle de vie 

rapide (jusqu’à deux divisions par jour) et sa facilité de maintien en culture dans un milieu pauvre 

en éléments font de cette algue un excellent modèle de laboratoire en écotoxicologie. Cette 
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espèce d’algue possède également une tolérance à une large gamme de pH. Les conditions 

optimales de croissance étant comprises entre 6,5 et 8,0, C. reinhardtii est cependant capable de 

se développer dans un pH allant de 4,5 à 12,0 [96,97]. Ainsi, la littérature offre de nombreux 

résultats concernant les impacts d’une grande diversité de métaux sur ce modèle vivant. Ils ont 

permis de mettre en évidence certaines de leurs voies d’entrée et leur action sur les fonctions 

biologiques de la cellule [98,99]. 

1.5.2 Deuxième modèle d’étude : Le biofilm périphytique 

1.5.2.1 Définition 

Le biofilm périphytique est la microflore aquatique retrouvée sur une grande diversité de substrats 

immergés [100] (Figure 1.7). La microméiofaune, les protozoaires et les invertébrés se 

nourrissant de microalgues, de champignons et de bactéries sont également présents dans les 

biofilms. La cohésion du périphyton est assurée par une matrice d’exopolysaccharides sécrétée 

par certaines espèces d’algues et de bactéries. Cette matrice protectrice leur permet de faire face 

aux variations environnementales et de coloniser une grande diversité de milieux. Cette matrice 

est également responsable de l’adhésion du périphyton au support qu’il colonise [101–104] . Le 

biofilm peut être dénommé en fonction du substrat sur lequel il est observé : 

- L’épiphyton est retrouvé sur les végétaux : macrophytes, lentilles d’eau, etc. 

- L’épilithon est retrouvé sur les substrats minéraux durs : cailloux, rochers, galets, etc. 

- L’épipélon est retrouvé sur la vase.  

- L’épipsammon est retrouvé sur le sable. 

Les expérimentations dont il est question dans cette thèse se sont intéressées à l’épilithon. 

Aucune distinction ne sera faite entre les termes périphyton et biofilm qui seront utilisés pour 

désigner l’épilithon. De plus, les expérimentations présentées ont été réalisées à l’aide de 

substrats artificiels en verre. 

La composition taxonomique du biofilm peut grandement différer d’un milieu à l’autre 

dépendamment des caractéristiques physicochimiques et nutritives de ce dernier. Il colonise le 

substrat en plusieurs étapes. Des bactéries et des espèces de diatomées (algues brunes) de 

petite taille dites pionnières adhèrent au support où un peu de matière organique et de bactéries 

encouragent leur développement. Cette première colonisation permet à des espèces 

filamenteuses et érigées de coloniser le milieu à leur tour. Plus le biofilm est âgé et plus sa 

structure se complexifie notamment grâce à la sécrétion de la matrice protectrice.  
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L’épaisseur du biofilm mature est influencée par divers facteurs :  

- Les espèces qui le composent 

- La prédation 

- Le substrat 

- Les facteurs environnementaux : lumière, courant, présence de nutriments ou de 

toxiques, température, etc. 

 

Figure 1.7. Représentation schématique du biofilm périphytique 

1.5.2.2 Le périphyton en tant qu’outil de biosuivi 

Le biosuivi peut être défini comme l’utilisation des organismes vivants pour suivre les 

changements environnementaux et tenter de déterminer leurs causes [105]. Cette technique est 

apparue au milieu du 19e siècle suite à la recrudescence de maladies induites par le 

développement industriel et démographique de plus en plus intense en Europe. Les premiers 

suivis de microorganismes dans les cours d’eau se sont donc effectués dans les eaux courantes 

afin de résoudre ces problèmes sanitaires (Hynes, 1960 cité par [106]). Par la suite, cette 

démarche a été appliquée à l’écotoxicologie afin d’évaluer et de suivre la qualité des cours d’eau 

soumis à une grande diversité de stress anthropiques et environnementaux [107,108]. Pour 

réaliser de bonnes estimations, les mesures s’effectuent sur une grande diversité d’organismes 
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représentatifs des milieux étudiés. Les outils de biosuivi ont été intégrés dans les politiques de 

préservation des eaux de programmes gouvernementaux ou institutionnels comme la Directive 

Cadre sur l’Eau mise en place par le parlement européen (Directive 2000/60/CE). Le périphyton 

est une composante essentielle de la santé des écosystèmes aquatiques en tant que premier 

maillon de la chaine trophique [109,110]. L’impact sur les biofilms périphytiques peut avoir des 

conséquences sur l’ensemble du milieu (biofilm moins nutritif, bioamplification des contaminants, 

etc.), c’est pourquoi il est intéressant de suivre leurs réponses à la présence de contaminants. Ils 

sont retrouvés dans une grande diversité de milieux, l’assimilation dans les organismes vivants 

au sein de cette matrice permet de piéger les contaminants pendant plusieurs semaines 

[111,112]. De plus, l’observation de changements structurels des communautés de diatomées 

lors d’expositions environnementales a permis l’établissement de classifications basées sur la 

tolérance et la sensibilité des espèces [113,114]. L’apparition de déformations morphologiques 

en présence de pollution métallique (formes tératogènes [115] ou variations de la taille cellulaire 

[116]) permet également la détection des métaux et de leurs toxicités potentielles dans les eaux 

douces. Toutes ces caractéristiques ont mené à une vaste utilisation dans le monde du périphyton 

comme outil de biosuivi de la qualité des eaux [117–120].  

Un autre avantage du biofilm périphytique consiste en la présence de plusieurs phylums (algues, 

bactéries, champignons, etc.). Ils permettent de rendre compte de la toxicité de contaminant sur 

divers types d’organismes. Seulement, une grande majorité des outils de biosuivi concernant le 

biofilm périphytique est établie à partir de sa composante algale [121], malgré l’importance de 

compartiments peu étudiés. Par exemple, la microméiofaune joue un rôle primordial dans la 

chaine trophique et la structure taxonomique du biofilm [122,123]. Certains microorganismes 

comme certaines algues ou champignons, peuvent également interférer avec les communautés 

bactériennes par exemple avec l’excrétion de composés stimulant la croissance de certaines 

souches [124,125]. Ainsi la réalisation d’études écotoxicologiques sur ces compartiments 

permettrait l’amélioration des outils de biosuivi basé sur le biofilm périphytique. 

1.5.3 Écotoxicologie des communautés du biofilm périphytique 

Les contaminants peuvent avoir une grande diversité d’effets sur le périphyton au regard des 

échelles d’observations possibles (Figure 1.8) :  

- Des effets physiologiques et métaboliques au niveau cellulaire 

- Des effets morphologiques (par exemple la taille et la déformation des frustules de 

diatomées) et comportementaux au niveau individuel 
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- Des effets sur la densité cellulaire, la composition spécifique du biofilm, et sur les relations 

trophiques au niveau communautaire 

Ces effets peuvent être observés au niveau des différentes composantes taxonomiques du 

biofilm qui sont les communautés algales et bactériennes, la microméiofaune et les champignons. 

Lors de ces travaux, les expériences réalisées se sont focalisées sur les trois premiers groupes. 

Ainsi, les effets sur la communauté des champignons ne seront pas détaillés dans ce document. 

 

Figure 1.8. Effets des contaminants sur le biofilm périphytique à différentes échelles du vivant 

1.5.3.1 Effet sur les communautés autotrophes 

Lorsque la lumière n’est pas une ressource limitante, les organismes autotrophes et notamment 

les diatomées (algues brunes) sont en général les composants majoritaires du biofilm [126]. Pour 

décrire les différents effets des contaminants sur ces communautés, plusieurs techniques 

d’analyse telles que la microscopie ou la spectrophotométrie sont disponibles, telles que décrites 

à la figure 1.9. 
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Figure 1.9. Principales méthodologies et mesures effectuées pour évaluer les effets de contaminants sur 
les communautés autotrophes du biofilm périphytique. 

Mesure des effets sur les groupes algaux et analyses taxonomiques 

La taxonomie algale ainsi que bactérienne ont été privilégiées ces dernières décennies pour 

étudier les effets induits par les contaminants sur les communautés périphytiques car ces 

organismes montrent une grande sensibilité à la pollution, mais également parce qu’ils ont été 

historiquement très étudiés. Les identifications taxonomiques ont été en majorité effectuée sur 

les communautés de diatomées par microscopie [120]. Comme mentionné précédemment, les 

changements structurels des assemblages de diatomées permettent la détection des métaux et 

de leurs possibles effets (cf. introduction 1.2.4.2). De nos jours, les outils de biologie moléculaire 

tels que le séquençage d’ADN s’avèrent prometteurs pour affiner et standardiser les analyses 

taxonomiques, mais également pour la mise en évidence de gènes impliqués dans la tolérance 

aux contaminations [127]. La proportion des trois grands groupes algaux (vert, bleu et brun) peut 

être déterminée dans le biofilm par fluorimétrie. Le Phyto-PAM (basé sur la mesure de 

fluorescence en lumière modulée - Pulse Amplified Modulated fluorometry), mis au point par 

Heinz Walz GmbH (Allemagne) permet d’effectuer ces mesures rapidement et sans endommager 

les échantillons [102,103]. Des analyses par chromatographie liquide haute performance (HPLC) 

permettent également de déterminer la proportion des trois grands groupes algaux avec une 

quantification plus précise des différents pigments. Cette technique est cependant destructive et 

plus coûteuse [121,128].  
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Mesure des effets sur le métabolisme cellulaire 

Lorsque les métaux pénètrent dans la cellule, ils sont susceptibles d’interférer dans de nombreux 

mécanismes cellulaires dépendamment de leur spéciation intracellulaire et de leur capacité à 

générer des EROs (cf. introduction 1.2.1.3).  

La photosynthèse est une voie métabolique cruciale dans le monde végétal et microbien. Elle 

permet aux algues et aux cyanobactéries de créer des molécules carbonées nécessaires au 

métabolisme des cellules algales, mais également pour les autres maillons trophiques des 

écosystèmes. Dans la littérature, il est reconnu depuis de nombreuses années que les 

contaminations métalliques peuvent affecter l’activité photosynthétique des algues [96,98,99]. 

Les perturbations peuvent s’effectuer au niveau des activités enzymatiques liées à la 

photosynthèse ainsi qu’au niveau des structures responsables de la photosynthèse appelées 

photosystèmes [100,101]. Cette mesure de toxicité est toutefois peu sensible, les impacts sur la 

photosynthèse sont généralement observés pour des concentrations métalliques qui induisent 

des retards de croissance importants. Cependant, les mesures de perturbation d’activité 

photosynthétique permettent d’obtenir des informations rapidement quant à la toxicité aigüe des 

métaux. Les perturbations au niveau de l‘appareil photosynthétique peuvent être observées en 

dosant la chlorophylle par spectrophotométrie et également en mesurant le rendement 

photosynthétique à l’aide d’un Phyto-PAM.  

La réaction de polymérisation en chaine quantitative en temps réel (qPCR) est à présent utilisée 

fréquemment dans le domaine de l’écotoxicologie aquatique. Cette méthode a été de 

nombreuses fois appliquée sur les diatomées planctoniques et benthiques exposées aux métaux. 

Cette technique permet de mesurer les effets sur des mécanismes cellulaires précis tels que le 

métabolisme de la silice avec l’expression du gène sil3 contribuant à la formation des frustules 

[129]. Kim Tiam et al. (2012) ont pu observer des effets du cadmium sur le métabolisme de la 

diatomée Eolimna minima exposée à 10 et 100 µg Cd L-1. Les effets sur le métabolisme 

mitochondrial ont été observés avec l’induction de cox1, nad5 et 12s et sur la photosynthèse avec 

l’induction de d1 and psaA [130]. Cependant, l’expression génétique reste un marqueur de 

réponse et non d’effet, car la production de protéines dépend également de mécanismes 

d’épissage alternatifs. Ainsi, la surexpression d’un gène n’est pas toujours suivie de 

l’augmentation de la protéine associée. C’est pourquoi la métabolomique, c’est-à-dire l’étude du 

métabolome et notamment du protéome, est une discipline en plein essor dans le domaine de 

l’écotoxicologie. 



 24 

1.5.3.2 Effet sur les communautés bactériennes 

Les bactéries périphytiques sont grandement impliquées dans le cycle biogéochimique des 

nutriments au sein des écosystèmes aquatiques. Certaines sont en effet capables de remobiliser 

l’azote et le carbone présents dans la matière organique notamment en excrétant des enzymes 

extracellulaires telles que la β-glucosidase [131,132]. Ainsi, en écotoxicologie microbienne, les 

communautés bactériennes sont, après les communautés algales, le compartiment du biofilm le 

plus étudié. Par ailleurs, un lien étroit a été mis en évidence entre la production bactérienne et 

algale du biofilm [133]. Ainsi, les contaminants ayant un effet direct sur certaines bactéries 

peuvent également affecter directement ou indirectement la communauté autotrophe [131,134]. 

Les réponses des communautés bactériennes au contaminant peuvent être observées à l’aide 

d’une grande diversité de mesures telles que : 

- La production et la croissance bactérienne [135–137]  

- Le taux de survie bactérienne [138] 

- La perturbation du métabolisme lié à la dégradation de la matière organique avec la 

mesure des activités des enzymes extracellulaires (AEE).  

- Les changements de composition des communautés par microscopie, cytométrie en flux 

ou séquençage ADN nouvelle génération [139–141] 

1.5.3.3 Effet sur la microméiofaune 

La microméiofaune définie l’ensemble des consommateurs primaires des biofilms aquatiques, 

regroupant les protozoaires et des organismes pluricellulaires compris entre 2 µm et 2 mm 

[142,143]. Ces organismes appartiennent à un grand nombre de taxons différents. Ils peuvent 

être des protozoaires tels que les ciliés, les amibes, les técamébiens, les héliozoaires, mais aussi 

de petits métazoaires tels que les rotifères, les vers oligochètes et les chironomides [144]. Les 

bactéries et microalgues ainsi que la matrice d’exopolysaccharides (EPS) qu’ils sécrètent 

constitue un habitat attractif pour ces protozoaires et petits métazoaires. Ils peuvent s’établir 

temporairement ou définitivement dans le biofilm [145,146]. 

Les communautés de protozoaires ont un cycle de vie plus rapide et un taux de croissance plus 

élevé que les autres consommateurs aquatiques. Ceci induit généralement des réponses 

physiologiques plus rapides aux pressions environnementales et d’origine anthropique en 

comparaison avec les autres brouteurs [147–150]. Par ailleurs, plusieurs études ont déjà 

démontré des effets de contaminants métalliques tels que le Zn ou le Ni sur les protozoaires 
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[151–154]. Dans ces études, la richesse spécifique ou les effets sur la composition taxonomique 

ont été mesurés. 

1.5.3.4 Mesure des effets à l’échelle du biofilm entier 

Alors que beaucoup de travaux se concentrent sur un compartiment biologique à la fois, d’autres 

s’intéressent aux effets des contaminants sur la totalité du biofilm périphytique. En mesurant la 

bioaccumulation ou la variation de la qualité nutritionnelle (figure1.10), ces études permettent 

d’extrapoler les effets de perturbations des microorganismes périphytiques à l’échelle des 

écosystèmes aquatiques. 

 

Figure 1.10. Exemples de mesures effectuées pour évaluer les effets de contaminants sur le biofilm 
périphytique et leurs conséquences sur la chaine trophique. 

Bioaccumulation des contaminants dans le biofilm périphytique 

Différents paramètres chimiques et physicochimiques peuvent influencer la bioaccumulation des 

contaminants dans le biofilm. Comme présenté précédemment dans la l’introduction 1.2.3, la 

spéciation des métaux dans les eaux douces est considérée comme le principal facteur régissant 

la bioaccumulation par les organismes et dépend de la composition chimique et du pH. Mais les 

propriétés intrinsèques du biofilm sont également importantes telles que son âge, son épaisseur 

et sa composition [155,156]. La bioaccumulation des métaux par les organismes du biofilm a été 
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largement documentée dans la littérature et suit le même processus que présenté dans 

l’introduction 1.2.3 par la figure 1.2. Les métaux sont tout d’abord complexés par des sites 

biologiques extracellulaires situés à la surface des cellules, mais aussi parfois liés aux EPS, puis 

ils sont internalisés par des mécanismes de transports tels que décrits dans la figure 1.1 [157]. 

Malgré la grande variabilité attendue dans les niveaux d’accumulation de métaux parmi les 

organismes du biofilm, des liens étroits entre la bioaccumulation des métaux et des effets sur les 

communautés algales et bactériennes au niveau de leurs structures, compositions et de leurs 

fonctions ont été démontrés dans la littérature [158–161]. Les concentrations métalliques totales 

bioaccumulées par le biofilm sont facilement mesurables par spectrométrie à plasma à couplage 

inductif (ICP) après digestion acide des échantillons [159,162,163]. 

Effets sur les relations trophiques et bioamplification 

Lorsque les métaux sont internalisés ou adsorbés par les organismes au sein du biofilm, ils 

peuvent représenter une menace pour les maillons supérieurs de la chaine trophique. Plusieurs 

études ont montré le rôle du biofilm périphytique dans l’introduction des contaminants métalliques 

dans la chaine alimentaire. Le transfert du zinc et du cadmium du biofilm aux larves d’éphémères 

a été démontré [164,165]. Si le transfert des métaux du biofilm vers les consommateurs primaires 

a été démontré, des effets d’une source de nourriture contaminée sur ces derniers ont été 

également observés. Dans le cas du cadmium, les larves montraient un retard significatif de 

croissance lorsqu’elles étaient nourries avec du biofilm contaminé en comparaison avec les larves 

exposées simplement par voie directe [165]. Une étude mesurant des réponses biochimiques a 

confirmé que le cadmium était plus toxique pour les larves d’éphémères lorsqu’il était ingéré à 

travers un biofilm contaminé que par exposition directe et ceci pour des concentrations en Cd 

tissulaire similaires dans les deux types d’expositions [166]. Dans une autre étude portant 

également sur les éphémères, les auteurs ont démontré une atténuation des effets du sélénium 

sur les larves nourries avec de grandes quantités de biofilm de haute qualité nutritionnelle 

(protéines, polysaccharides, acides gras polyinsaturés, …) [167]. Les effets toxiques sur les 

consommateurs primaires peuvent être directement liés à l’effet de l’ingestion des contaminants 

métalliques bioaccumulés par le biofilm, mais peut être également induit indirectement par la 

perte des qualités nutritives et de biomasse de ce dernier lorsque soumis aux pressions de 

contamination [6,168]. 
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1.6 Structure de la thèse 

Cette thèse comprend quatre chapitres (chapitres 2, 3, 4 et 5) visant à comprendre les effets des 

expositions au Zr et au Th à travers plusieurs échelles du vivant et échelles trophiques dans les 

écosystèmes d’eau douce.  

Les hypothèses de ces travaux étaient les suivantes : 

- La spéciation du Th et du Zr dans les eaux douces influence leurs biodisponibilités pour 

les organismes aquatiques et suivent le modèle du ligand biotique 

- La structure des communautés périphytiques est perturbée par la présence de Th et de 

Zr en concentrations environnementalement réalistes 

- Les microorganismes périphytiques d’eau douce sont capables de bioaccumuler ces 

métaux 

- Le Th bioaccumulé par le biofilm est transférable trophiquement aux brouteurs 

- La présence de Th diminue la qualité nutritionnelle du biofilm 

 

Chapitre 2. Effets de la spéciation extra et intracellulaire du Th: de l’internalisation aux 

mécanismes de détoxication. 

Dans une première partie, nous voulions déterminer la capacité du Th et du Zr à pénétrer dans 

les cellules algales et vérifier si le MLB était applicable pour ces deux métaux. En raison de 

contraintes expérimentales, il est actuellement impossible de caractériser en détail les effets de 

la spéciation de ces deux métaux, cependant ils ouvrent certaines voies d’interprétation et pistes 

d’exploration intéressantes à discuter pour de futurs travaux. Nous voulions également 

déterminer le devenir intracellulaire de ces métaux une fois internalisés dans les cellules afin 

d’obtenir des indications quant aux possibles mécanismes de détoxication et risques de transfert 

trophique des deux éléments étudiés. Pour cela, des expériences ont été effectuées sur les 

algues modèles C. reinhardtii (prise en charge et fractionnement subcellulaire) et Raphidocelis 

subcapitata (prise en charge) avec des milieux d’exposition contenant 1 nM de Zr ou de Th.  

Chapitre 3. Effets du zirconium sur les microorganismes périphytiques d’eau douce. 

C. Doose, S. Morin, J. Vedrenne, C. Fortin, Impact of Zirconium on Freshwater Periphytic 

Microorganisms, Environments. 6 (2019) 1–13. doi:10.3390/environments6100111. 

Dans cette deuxième partie, des expérimentations sur les effets du Zr sur la structure 

taxonomique des communautés périphytiques ont été menées. Les expériences suivantes ont 
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été réalisées au laboratoire d’IRSTEA centre de Bordeaux au sein de l’unité de recherche 

Écosystèmes Aquatiques et changements globaux (EABX) dans l’équipe Contaminants 

Anthropiques et réponse des Milieux Aquatiques (CARMA) maintenant appelée ECOVEA. Des 

lames de verre ont été mises à coloniser pendant un mois dans un étang (Cestas, France). Elles 

ont ensuite été réparties dans trois aquariums contenant un milieu de culture contaminé en Zr (n 

= 3) à 0,2 ± 0,1 nM (C0, témoins), 0,5 ± 0,3 nM (C1) et 2,9 ± 0,3 nM (C10) et prélevées à 1, 2 et 

4 semaines d’exposition (t1, t2 et t4). La production de biomasse ainsi que le taux de croissance 

des diatomées étaient significativement plus faibles pour les milieux d’exposition C10 que pour 

les milieux témoins au cours du temps. Le dénombrement des prédateurs primaires du périphyton 

a montré un effet de C10 sur la composition de la microméiofaune. Les résultats obtenus dans 

ces travaux montrent qu’une exposition au Zr peut perturber la structure taxonomique du biofilm 

et ses fonctions clefs. Une meilleure compréhension des effets des métaux sur la microméiofaune 

permettra d’améliorer l’évaluation des risques des expositions métalliques dans les milieux 

aquatiques. 

Chapitre 4. Effet du thorium sur les communautés de microorganismes benthiques d’eau 

douce (article scientifique soumis pour publication) 

L’objectif de cette partie était de caractériser les effets du Th sur les communautés de 

microorganisme du biofilm, ce qui contribuera à mieux comprendre le risque que pose cet élément 

pour les écosystèmes aquatiques. Des plaques en céramique ont été mises à coloniser pendant 

un mois en laboratoire avec un biofilm prélevé en rivière. Elles ont ensuite été réparties 

aléatoirement dans 12 canaux contenant un milieu de culture contaminé en Th (n = 8) 0,004 ± 

0,002 nM (C0), 0,19 ± 0,09 nM (C1) et 8,7 ± 3,5 nM (C10). Chaque condition correspond au 

prélèvement de quatre plaques à 1, 2 et 4 semaines d’exposition (t1, t2 et t4). La présence du Th 

a eu des effets sur la communauté des diatomées en changeant sa structure taxonomique, en 

réduisant sa diversité et en augmentant la densité cellulaire. La structure taxonomique de la 

communauté bactérienne étudiée par analyse de l’ADN 16s codant pour la petite sous-unité 30s 

du ribosome (ADNr 16s) a également été perturbée par la présence du métal. Aucun effet toxique 

direct n’a été observé sur la microméiofaune comptée, de plus, l’augmentation du nombre 

d’individus observé dans cette communauté pourrait être due aux changements observés dans 

les communautés bactériennes et diatomiques. Les résultats obtenus dans ces travaux montrent 

qu’une exposition à des concentrations environnementalement réalistes de Th peut perturber la 

structure taxonomique du biofilm et ses fonctions clefs (production primaire, cycles des nutriments 

et dégradation de la matière organique, etc).  
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Chapitre 5. Effet du Th sur la qualité nutritive du biofilm et transfert trophique (article 

scientifique soumis et accepté provisoirement avec modifications) 

Le biofilm représente une importante source de nourriture dans les environnements aquatiques. 

Ainsi dans ce chapitre, l’objectif était de déterminer si le Th pouvait avoir un effet sur la qualité 

nutritionnelle des biofilms périphytiques d’eau douce et être transféré trophiquement aux 

consommateurs primaires. Pour cela le thorium bioaccumulé, les protéines et polysaccharides 

totaux ont été mesurés dans les mêmes échantillons de biofilm que ceux du chapitre 4. Les 

concentrations en protéines ont significativement variées dans les conditions C10 alors qu’elles 

sont restées constantes au cours de l’expérience dans les autres conditions. Les concentrations 

en polysaccharides n’ont pas varié en fonction des conditions d’expositions. À la fin des 4 

semaines d’exposition, du biofilm exposé dans les conditions témoins et C10 a été préservé pour 

réaliser une expérience de transfert trophique avec les brouteurs Lymnaea sp. Les brouteurs ont 

consommé ces échantillons de biofilm pendant 4 semaines. Les concentrations en Th mesurées 

dans les brouteurs ayant consommé du biofilm exposé au Th étaient significativement 

supérieures à celles mesurée dans les brouteurs témoins. Les compositions en acide gras 

déterminées dans le biofilm et dans les tissus des brouteurs se sont révélées différentes entre 

les conditions témoins et exposées au Th. Ces résultats montrent un potentiel de transfert 

trophique et de modification des échanges entre le biofilm et les organismes brouteurs. Ils mettent 

en évidence la nécessité de mieux comprendre les risques associés à la contamination par des 

métaux tétravalents tels que le Th dans les milieux aquatiques d’eau douce. 
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2 EFFETS DE LA SPECIATION EXTRA ET 
INTRACELLULAIRE DU TH ET DU ZR : DE 
L’INTERNALISATION AUX MECANISMES DE TOXICITE 

2.1 Introduction 

Dans la grande majorité des cas, la toxicité provoquée par les éléments métalliques dans les 

milieux aquatiques est dépendante de leur capacité à être pris en charge par les cellules des 

organismes [1,2] Comme vu précédemment dans l’introduction générale, l’internalisation des 

métaux est fortement dépendante de leur spéciation, qui elle-même dépend d’un ensemble de 

paramètres physicochimiques tels que le pH et la quantité de ligands de même que leur capacité 

de complexation (cf. 1.2.3). La concentration métallique totale, c’est-à-dire la quantité totale de 

l’élément indépendamment des formes sous lesquelles il se trouve dans les eaux, est connue 

pour être un mauvais indicateur quant aux effets des expositions aux métaux sur les organismes 

aquatiques [3]. En réalité, pour un bon nombre de métaux tels que l’Ag, le Cd, le Cu, le Ni, le Pb 

et le Zn, les concentrations en ion libre sont celles qui permettent de prédire le mieux leur toxicité 

[4]. La capacité des formes chimiques des métaux de se lier aux sites biologiques est également 

importante pour expliquer leurs effets toxiques. C’est à partir de ces constats que le modèle de 

l’ion libre (MIL, FIAM en anglais) et le modèle du ligand biotique (MLB, BLM en anglais) ont été 

développés et se sont montrés applicables chez plusieurs organismes et notamment chez les 

microalgues vertes [1]. Ces modèles représentent donc des outils intéressants à intégrer dans 

les démarches de protections et de suivis des contaminations métalliques dans les eaux douces. 

Cependant ces modèles présentent des limites. Dans le cas du scandium (Sc), ils ne fonctionnent 

que dans une certaine gamme de pH [5] et ne sont pas de bons prédicteurs lorsque celui-ci est 

en présence de fluorures [6]. Autre exemple, dans le cas du Pb, en présence de matière 

organique, le métal était plus fortement accumulé par les microalgues vertes Chlorella kesslerii 

qu’en absence de matière organique, donc l’accumulation ne dépendait plus uniquement de la 

concentrations en ion libre [7]. C’est pourquoi, pour l’évaluation des risques liés aux 

contaminations métalliques, il est intéressant de coupler ces modèles à d’autres outils de biosuivi 

basés sur l’étude des organismes présents dans les milieux étudiés tels que les biofilms 

périphytiques. 

Le biofilm périphytique est composé de nombreux microorganismes, appartenant à différents 

phylums, vivants dans une matrice d’EPS (cf. 1.5.2.1). Facile à échantillonner, il permet 

d’observer la toxicité des contaminants en intégrant toutes les variabilités naturelles et 
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physicochimiques [8]. Il permet également de mesurer certains contaminants bioaccumulés par 

les organismes qui sont indétectables par dosage dans les eaux car trop faiblement concentrés 

ou parce que l’évènement de contamination est terminé lors de l’échantillonnage. Il est également 

ubiquiste et peut être retrouvé dans des milieux extrêmes (pH élevé, faible ou forte température, 

etc). Cependant, l’hétérogénéité du biofilm rend parfois difficile la compréhension des 

mécanismes d’accumulation [9,10]. En effet, la composition complexe de la matrice d’EPS offre 

une grande diversité de sites de complexation et de ligands pour les métaux [11–13], et peut 

réduire la concentration des éléments métalliques libres dans la colonne d’eau. La baisse de la 

bioaccumulation par les microorganismes grâce à ces mécanismes de complexation a été 

observée pour le Cu, mais pas dans le cas du Zn [14]. Ainsi, mieux comprendre la répartition des 

métaux dans les différentes fractions du biofilm telles que les EPS solubles (EPSs), la fraction 

adsorbée à la surface des organismes et la fraction fortement associée aux organismes 

(adsorbée ou internalisée), pourrait aider à mieux comprendre les effets des métaux sur les 

communautés périphytiques. De plus, ces communautés étant à la base de la chaine trophique 

aquatique, il a été démontré que l’assimilation des consommateurs était étroitement liée avec la 

composition taxonomique du biofilm, la capacité de ces organismes à bioaccumuler les métaux 

et la répartition subcellulaire de ces derniers une fois internalisés [15–18]. Ainsi déterminer la 

capacité des organismes du biofilm à bioaccumuler les contaminants métalliques en fonction de 

la spéciation des métaux dans la colonne d’eau et dans la matrice d’EPS permettrait d’évaluer 

les risques des contaminations non seulement sur les communautés microbiennes, mais 

également sur les maillons supérieurs de la chaine trophique. 

La spéciation des métaux tétravalents tels que le Th et le Zr, ainsi que leur potentiel toxique dans 

les milieux aquatiques, ont été et sont encore peu étudiés (cf. 1.3 et 1.4). Déterminer leurs 

comportements dans les eaux et leurs capacités à être bioaccumulés par le biofilm périphytique 

permettrait de mieux comprendre les enjeux écotoxicologiques de ces éléments en cas de 

contamination des écosystèmes aquatiques.  

Dans ce chapitre, la capacité des microalgues vertes modèles et des différentes fractions du 

biofilm à accumuler le Th sera discutée grâce à la réalisation d’expériences de prise en charge à 

court terme, de fractionnement subcellulaire et de répartition dans les différentes fractions du 

biofilm définie ci-dessus. N’ayant pas réussi à obtenir des courbes d’internalisation du Th linéaire 

en fonction du temps (pentes peu ou pas significatives), les résultats obtenus concernant les 

effets de la spéciation de ces deux métaux n’ont pas encore permis de les caractériser. En ce qui 

concerne les résultats de la prise en charge et du fractionnement subcellulaire du Zr, les dosages 
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obtenus à l’ICP MS présentaient de trop fortes variations, n’étant pas exploitables, ils ne seront 

donc pas présentés. Ceci pouvant être dû à l’adsorption du Zr sur les filtres en polycarbonate et 

dans les erlenmeyers utilisés dans les protocoles. Cependant, ceux concernant la prise en charge 

et le fractionnement subcellulaire du Th ouvrent certaines voies d’interprétation et pistes 

d’exploration intéressantes à discuter pour de futurs travaux. 

2.2 Matériel et méthode  

2.2.1 Culture algale 

Les cultures de Chlamydomonas reinhardtii (CR) et de Raphidocelis subcapitata (PS) ont été 

mises à croître en chambre environnementale (Conviron, CMP3023) dans du MHSM 1 (cf. 

Annexe I), un milieu de culture synthétique utilisé couramment pour la culture de CR [19], et 

repiquées tous les 3 jours la semaine précédant l’exposition. Ainsi la culture était maintenue en 

phase exponentielle de croissance. Les cultures étaient maintenues sous une luminosité (100 

mol m-2 s-1), une température (20,0 ± 0,2 °C) et une agitation (ca. 60 rotations m-1) constantes. 

2.2.2 Solution d’exposition 

Toutes les solutions d’exposition ont été réalisées telles que décrit dans [19], à partir d’une 

solution contenant les espèces chimiques répertoriées dans le tableau 2.1 ci-dessous avec leurs 

concentrations respectives : 

Tableau 2.1. Composition de la solution d'exposition 

Espèces chimiques Concentrations (M) 

NH4NO3 9,37 x 10-4 

MgSO4, 7 H2O 8,12 x 10-5 

Ca(NO3)2, 4 H2O 6,80 x 10-5 

KNO3 4,00 x 10-3 

Des ajouts de Th et de Zr étaient réalisés à l’aide d’une solution stock ICP (1000 ppm, soit 4,31 et 

10,96 mM respectivement) pour obtenir une concentration de 1 nM pour les deux métaux. 

L’ajustement du pH à 5 a été effectué en ajoutant de faibles volumes de NaOH (1 M). 
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2.2.3 Prise en charge à court terme 

Les cultures algales ont été concentrées par filtration sur filtre en polycarbonate de 2 µm après 

48 h de croissance en milieu MHSM 1. Les algues ont été resuspendues dans 10 mL de solution 

d’exposition sans métal. Afin de mesurer la densité algale, 100 µL de la suspension ont été dilués 

dans 9,90 mL de solution Isoton (Beckman Coulter) et placés dans le compteur à particules 

(Counter Multisizer III, Beckman Coulter). Une fois la densité déterminée, le volume d’ajout de la 

solution d’algues dans les erlenmeyer contenant 100 mL de milieu d’exposition (à 1 nM de Th ou 

de Zr) a été calculé afin d’obtenir une densité algale de 50 x 103 cell·mL-1. 

L’internalisation du métal par les algues a été suivie pendant 1 h avec un prélèvement à 2, 22, 

42 et 62 min, maintenues sous une luminosité (100 mol m-2 s-1), une température (20,0 ± 0,2 °C) 

et une agitation (ca. 60 rotations min-1) constantes en chambre environnementale (Conviron, 

CMP3023). Chaque temps de prélèvement correspond à des erlenmeyers (n = 3) de 100 mL de 

solution d’exposition. Pour prélever les algues, le volume total de l’erlenmeyer (100 mL) a été 

filtré à l’aide d’une tulipe de filtration où deux filtres en polycarbonate de porosité de 2 µm (Ø 47 

mm) ont été placés l’un sur l’autre. Le premier permet de récolter les algues pour ensuite 

déterminer le métal accumulé dans les cellules. Le second filtre (filtre témoin) permet de vérifier 

si une partie du métal y reste liée après les lavages successifs. Lors de la première filtration, la 

solution filtrée était récoltée dans des tubes de 50 mL pour déterminer la concentration finale en 

métal dans la solution d’exposition. Les filtres étaient ensuite lavés à trois reprises à l’aide de 10 

mL de solution d’EDTA (0,1 mM) laissée 5 min en contact avec les filtres. Ainsi le métal 

extracellulaire est, en principe, éliminé et lors du dosage de la solution d’algues digérées, seul le 

métal intracellulaire est détecté. 

Des erlenmeyers témoins (n = 3) remplis avec une solution d’exposition dépourvue de Th et la 

même concentration algale ont été préparés. Les algues ont été collectées à la fin de l’expérience 

à environ 64 min afin de quantifier le niveau de base en Th et en Zr présent dans les cellules. 

2.2.4 Fractionnement subcellulaire 

Les cultures algales ont été concentrées par filtration sur des filtres en polycarbonate de porosité 

de 2 µm (Ø 47 mm) après 48 h de croissance. Les algues ont été resuspendues dans 10 mL de 

solution d’exposition sans métal. La densité algale a été mesurée avec un compteur de particules 

(Counter Multisizer III, Beckman Coulter) avec la dilution de 50 µL de la suspension dans 9,950 

mL de solution Isoton (Beckman Coulter). Une fois la densité déterminée, le volume d’ajout de la 

solution d’algues dans les différentes conditions a été calculé afin d’obtenir une densité algale de 
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150 000 cellules·mL-1. Les algues ont été laissées en contact avec le thorium (1 nM) pendant 1 h 

dans 400 mL de solution d’exposition. La condition d’exposition a été réalisée en triplicata et une 

condition témoin sans thorium a également été effectuée. 

Les algues ont été récoltées par centrifugation (8 min, 9000 rpm). Le culot obtenu a été 

resuspendu avec 10 mL de solution de rinçage à l’EDTA puis centrifugé de nouveau (4 min, 9000 

rpm). Le lavage a été effectué à trois reprises afin d’éliminer le Th extracellulaire. Des aliquotes 

de 4 mL de chaque surnageant ont été prélevées afin de vérifier que les lavages ont bien 

fonctionné (absence de Th désorbé lors du 3e lavage). Les culots d’algues obtenus ont été 

suspendus à nouveau dans 2 mL de solution d’exposition sans Th dont 0,5 mL a été prélevé pour 

déterminer le Th intracellulaire total. La densité algale des échantillons a été contrôlée au 

compteur de particules en diluant 20 µL de chaque échantillon dans 9,98 mL d’Isoton. Le reste 

du volume a été placé dans des tubes Ependorff de 1,5 mL. À partir de cette étape, les 

échantillons ont été maintenus à 4°C tout au long de l’expérience. Afin de briser la paroi cellulaire 

des algues et d’extraire leur contenu cellulaire, les échantillons ont été passés au sonicateur 

pendant 4 minutes à 22 W. Les expériences de fractionnement subcellulaire ont été réalisées 

selon le protocole utilisé par notre équipe de recherche [20], adapté du protocole de Wallace 

(2003) pour l’algue Chlamydomonas reinhardtii [21]. Un résumé des étapes de l’expérience est 

présenté en Figure 2.1. Tous les tubes contenant les algues intactes (afin de quantifier le Th et 

le Zr total intracellulaire) ainsi que les différentes fractions subcellulaires ont été pesés avant et 

après le prélèvement des échantillons afin de déterminer le volume exact du culot et des 

surnageants obtenus. Ce protocole a été réalisé deux fois dans l’objectif de valider les résultats 

obtenus. 
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Figure 2.1. Représentation de la méthode de fractionnement subcellulaire appliquée à l'algue C. 
reinhardtii traduit de Lavoie et al. (2009) [20] et les différentes fractions obtenues : 

débris, granules, organites, protéines stables à la chaleur (HSP) et protéines instables 
à la chaleur (HDP). Les abréviations P et S signifiant culot (pellet) et surnageant 

respectivement. 

 

2.2.5 Accumulation du thorium et du zirconium dans les différentes fractions 
du biofilm périphytique 

Le biofilm périphytique utilisé pour ces expériences est le même que décrit dans le matériel et 

méthode du chapitre 4 (Cf. 4.2.1). Brièvement, le biofilm a été mis à coloniser durant 1 mois pour 

ensuite être exposé aux métaux en canaux pendant 4 semaines. Une condition témoin (sans 

métal), une condition à 1 nM (C1) et à 10 nM (C10) pour lesquelles quatre canaux pour chacune 

des conditions d’exposition ont été destinés (n = 4). Dans chaque canal, deux échantillons de 

biofilm ont été prélevés à 1, 2 et 4 semaines par canaux, produisant ainsi huit répliques par 

condition pour chaque temps de prélèvement. 

La méthode de séparation des différentes fractions du biofilm par centrifugation a été réalisée 

selon le protocole de Stewart et al (2015) (Figure 2.2) [11]. Pour chaque condition, deux aliquotes 

de 4,5 mL et 1 mL furent tout d’abord prélevés dans la suspension de biofilm afin de déterminer 

la concentration totale en Th, polysaccharides et protéines des échantillons. Le reste de la 
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suspension de biofilm a ensuite été centrifugée à 1880 g pendant 10 min. Le surnageant obtenu 

contenait les substances polymériques extracellulaires solubles (EPSs). Deux aliquotes de 4,5 

mL et 1 mL furent prélevés dans tous les surnageants après chaque centrifugation pour 

déterminer les concentrations en Th dans chaque fraction obtenue au court de cette expérience. 

Le culot obtenu fut resuspendu dans 10 mL d’une solution d’EDTA à 4 mM (pH 8). La solution a 

été laissée 10 min en contact avec l’échantillon afin de permettre à l’EDTA de complexer le Th 

non fortement lié à la biomasse. Une centrifugation de 10 min à 1880 g a ensuite été effectuée. 

Le surnageant obtenu représente la fraction dite « sorbée » (désorbable à l’EDTA). Un lavage 

des complexes EDTA-métal restants dans le culot a été réalisé en ajoutant 10 mL d’une solution 

d’acide 3-morpholino-1-propanesulfonique (MOPS) à 10 mM (pH 7,5). Une dernière 

centrifugation similaire au deux précédentes a été effectuée. Le surnageant contenant les résidus 

des complexes EDTA-Th, les concentrations en Th déterminées ultérieurement seront assimilés 

à la fraction « sorbée ». Le culot obtenu fut ensuite resuspendu dans 10 mL de milieu Dauta frais 

afin de pouvoir prélever les deux aliquotes destinées aux dosages des protéines, polysaccharides 

et Th. Le dosage des polysaccharides a été réalisé selon la méthode de Dubois et al. (1956) [22] 

et celui des protéines selon la méthode de Bradford (1976) [23] adapté au biofilm tel que réalisé 

par Chaumet et al. (2019) [24]. 

 

Figure 2.2. Schéma du protocole de séparation des différentes fractions du périphyton d'après Stewart 
et al., 2015 [11]. 

2.2.6 Mesures des concentrations en thorium et en zirconium 

Tous les échantillons de milieux d’exposition ainsi que ceux pour la mesure du Th et du Zr ont 

été acidifiés (HNO3 10 %). Les filtres témoins et ceux contenant les algues des expériences de 
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prise en charge à court terme ont été placés dans des tubes Falcon de 50 mL où l’on a ajouté 

500 µL de HNO3 (99,9 %, trace metal). Les tubes ont été chauffés à 92°C dans un bloc digesteur 

puis un volume d’eau Milli-Q de 4,5 mL a été ajouté pour obtenir une concentration d’acide à 

10 %.  

Les échantillons pour le dosage du métal total intracellulaire et du métal contenu dans les 

fractions subcellulaires ont tout d’abord été mis en contact avec 0,5 mL de HNO3 (99,9 %, trace 

metal) durant 48 h. Puis 160 µL de H2O2 30 % ont été ajoutés dans les fractions contenant les 

granules, les protéines instables à la chaleur HDP, les organites, et 400 µL dans les échantillons 

de métal total intracellulaire. Ces derniers échantillons ont été laissés à digérer 24 h puis un 

volume d’eau a été ajouté dans chacun d’entre eux afin d’obtenir une concentration d’acide à 

10%.  

Les échantillons de biofilm ont été lyophilisés puis pesés pour déterminer leur masse sèche. 

Ensuite ils ont été digérés dans des tubes de 50 mL dans 500 µL de HNO3 (99,9 %, trace metal) 

et 10 µL d’acide fluoridrique (99,9 %, optima). Après 24 h, un volume d’eau de 4,5 mL a été ajouté 

pour obtenir une concentration d’acide à 10 %. Les mesures des concentrations en Th et Zr dans 

tous les échantillons ont été réalisées à l’ICP-MS. 

2.2.7 Traitement statistique des données 

Les tests statistiques tels que les ANOVA two-way, test non paramétrique de Wilcoxon, modèle 

à effet mixte et test de corrélation ont été effectués à l’aide du logiciel R avec les packages 

factoMineR, lme4 et le package de base respectivement. Les valeurs étaient considérées comme 

significativement différentes lorsque la valeur de p était inférieure à 0,05. 

2.3 Résultats et discussion 

2.3.1 Prise en charge et répartition subcellulaire du thorium chez des algues 
vertes modèles 

Expériences de prise en charge du thorium par les algues vertes 

La spéciation du Th (1 nM) dans l’eau pure est représentée figure 2.3. À pH 5, le Th se trouve 

principalement sous deux formes hydroxydes : Th(OH)4
0 et Th(OH)2

+2.  
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Figure 2.3. Spéciation du thorium concentré à 1 nM dans l'eau en fonction du pH modélisé à l'aide 
du logiciel WHAM et des données thermodynamiques issues de la base de 
données Nagra/PSI 01/01 [25] 

Les concentrations en Th mesurées dans le milieu témoin sont environ 10 fois plus faibles que 

celles mesurées dans les milieux d’exposition avec Th (Tableau 2.2). De même, dans les filtres 

témoins, les quantités de Th étaient environ deux fois inférieures à celles mesurées sur les filtres 

recueillant les algues. Par ailleurs, aucune différence statistique entre les filtres témoins des 

conditions sans Th et ceux des conditions avec Th n’a été observée (p ˂ 0,05). Ceci montre bien 

que le bruit de fond est constant et que la différence dans la concentration de Th mesuré entre 

les algues exposées et témoins est due à l’ajout de Th dans les milieux d’exposition.  

Tableau 2.2. Concentrations en thorium mesurées dans les échantillons témoins et contrôles des 
expériences de prise en charge à court terme 1,2 et 3. Les valeurs correspondent aux 

moyennes ± les écarts-types 

Expérience Algue 
[Th]milieu témoin 

(nM) 

Th retenu par le 

filtre témoin (ng) 

[Th]algue témoin 

(amol cell-1) 
[Th]expo

 (nM) 

1 C. reinhardtii 0,031 ± 0,001 84,1 ± 4,5 0,07 ± 0,01 0,78 ± 0,08 

2 C. reinhardtii 0,034 ± 0,001 74,1 ± 3,3 0,041 ± 0,001 0,47 ± 0,03 

3 C. reinhardtii 0,140 ± 0,002 NA 0,054 ± 0,001 NA 
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Les expériences de prise en charge à court terme sont habituellement conçues pour quantifier 

les flux transmembranaires dans différentes conditions afin de les comparer et de déterminer 

l’impact de la spéciation du métal étudié et de tester la pertinence du MLB. Lors de ces 

expositions de courtes durées (≤ 1 h), l’accumulation est habituellement linéaire avec le temps. 

Les pentes obtenues avec ou sans la présence de ligand représentent les flux transmembranaires 

et leur comparaison permet de déduire l’effet de ces ligands sur la prise en charge en fonction de 

la spéciation. Dans la figure 2.4, représentant les concentrations intracellulaires du Th dans les 

algues C. reinhardtii (CR) et R. subcapitata (PS) en fonction du temps d’exposition, les résultats 

ne démontrent aucune relation linéaire à l’exception de l’expérience 4 menée avec PS mais dont 

la relation est inverse. La concentration moyenne de Th associé aux cellules (non désorbable à 

l’EDTA) était de 0,16 ± 0,02, 0,11 ± 0,02, 0,26 ± 0,04 et 0,30 ± 0,04 amol·cell-1 dans les 

expériences 1, 2, 3 et 4 respectivement. Ces concentrations intracellulaires sont significativement 

plus de deux fois supérieures à celles mesurées dans les algues témoins pour les expériences 1 

et 2 (test de Wilcoxon, p = 0,0002). En d’autres termes, le Th mesuré dans les témoins représente 

38 ± 12 % du Th mesuré dans les conditions exposées. 

L’absence de relation linéaire entre la concentration intracellulaire chez l’algue CR et le temps 

d’exposition laisserait penser que le Th mesuré dans les échantillons d’algues serait dû à un 

phénomène d’adsorption tel que décrit pour le scandium (Sc) par Crémazy et al. (2013) [5]. 

Cependant, contrairement au Sc, les constantes de complexation des formes de Th présentent 

en solution avec l’EDTA sont élevées [26]. Pour des pH compris entre 2 et 7, l’espèce 

prédominante formée est Th-EDTA (log K = 23,2) [27]. Ainsi, l’ajout d’EDTA et les rinçages 

effectués devraient être suffisants pour complexer et éliminer le thorium adsorbé. Cependant, il 

existe des cas où ce lavage ne permettait pas de discriminer parfaitement le métal intracellulaire 

et adsorbé. En effet, le rinçage à l’EDTA ne permettait pas d’extraire la totalité de l’aluminium 

extracellulaire des branchies de saumon Atlantique ainsi que l’uranium adsorbé aux parois de 

Chlamydomonas reinhardtii malgré des constantes de complexation très élevées (log K (Al-

EDTA) = 16.5 et log K (UO2-EDTA) = 25,7) [19,28]. Ainsi l’hypothèse suggérée par les auteurs, 

était que ces deux métaux soient très fortement liés aux sites présents à la surface des cellules. 

Cependant, dans les expériences de prise en charge menée avec le Th la concentration en EDTA 

est sensée largement excéder celle des sites biologiques [29], et est donc plus susceptible de 

complexer le Th libre. Mais dans les travaux de Fortin et al. (2004) effectué sur l’uranium, il a été 

démontré qu’une fois le métal complexé à certains sites à la surface des cellules de C. reinhardtii, 

ces derniers devenaient non disponibles pour des échanges rapides avec des ligands forts tels 

que l’EDTA. Un autre résultat surprenant concerne la relation linéaire décroissante obtenue pour 
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l’algue PS, toutefois la différence observée est inférieure à l’amplitude du bruit de fond en Th 

(0,04 à 0,07 amol·cell-1) et il serait hasardeux de conclure à une baisse réelle. L’hypothèse d’une 

élimination du Th de la cellule vers le milieu extérieur ne semble pas raisonnable au regard de 

l’échelle de temps. En effet, les flux cellulaires vers l'extérieur sont souvent décrits comme 

dépendant du métal internalisé [30] et souvent induit après de longues expositions (> 1 h) à de 

fortes concentrations en métaux chez les microorganismes [31–33]. La diminution du Th non 

désorbable à l’EDTA pourrait être due à la sénescence des algues. En effet, le milieu simplifié 

est carencé en nutriment et pourrait, combiné avec un potentiel effet toxique du Th, ralentir le 

métabolisme des algues pendant l’exposition et donc réduire la capacité de ces dernières à 

internaliser le métal. Cependant cette explication est peu probable au regard des résultats 

obtenus avec des expériences similaires réalisées dans notre équipe avec d’autres métaux 

[34,35]. L’interprétation la plus probable à nos yeux est que le flux d’internalisation du Th est trop 

faible pour observer une augmentation significative sur une période d’une heure 

 

Figure 2.4. Prise en charge à court terme du Th (1 nM) in C. reinhardtii (CR) et R. subcapitata (PS) en 
fonction du temps. Les droites représentent les régressions linéaires effectuées sur les 
données et les coefficients a représentent leurs pentes respectives. [Th]algue témoin 
représente les concentrations moyennes de Th mesurées dans les algues témoin 
référencées dans le tableau 2.2 pour chaque expérience. 
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Distribution subcellulaire du thorium 

Les concentrations effectives des solutions d’exposition mesurées à l’ICP-MS étaient de 1,05 ± 

0,01 nM (244 ± 2 ng·L-1), 0,743 ± 0,004 nM (172 ± 1 ng·L-1) et 0,51 ± 0,01 nM (140 ± 5 ng·L-1) 

dans les expériences 1, 2 et 3 telles que présentées au tableau 2.3 respectivement. Les limites 

de détection de l’appareil calculées pour les trois expériences étaient de 0,004 nM (1 ng·L-1) et 

0,002 nM (0,5 ng·L-1 et 0,4 ng·L-1) pour l’expérience 1 et les expériences 2 et 3 respectivement. 

Il est également à noter que le bruit de fond dans les « blancs », c’est-à-dire les témoins de 

l’analyse effectuée à l’ICP-MS (HNO3 TM 10 %), étaient en dessous des limites de détection. Le 

dosage d’échantillons prélevés lors des trois lavages successifs réalisés avant le fractionnement 

montre que le thorium désorbable à l’EDTA est bien rincé, les échantillons du dernier rinçage 

correspondant au bruit de fond de l’appareil. La concentration des conditions témoin en thorium 

était en moyenne significativement 5,7 ± 0,2 fois plus faible que celles des conditions exposées 

(modèle à effet mixte, p = 0,006). En d’autres termes, les concentrations des témoins 

représentaient 15 ± 9 % des concentrations mesurées dans les algues exposées. Selon les 

résultats présentés dans la figure 2.5., le thorium semble se loger préférentiellement dans la 

fraction associée à la détoxication des métaux (protéines stables à la chaleur : HSP, et granules 

avec environ 30,7 ± 2,1 %) du Th intracellulaire, et dans les organites avec 24,6 ± 2,0 %. Les 

granules (19,2 ± 7,2 % du Th) peuvent être constituées de chaines de polyphosphates ayant une 

grande affinité pour les métaux et notamment le thorium. Elles sont donc capables de le 

séquestrer l’empêchant ainsi de se lier aux sites biologiques [20]. Cette fraction ne représente 

pas un grand danger en ce qui concerne le transfert trophique, car elle est très faiblement voire 

non assimilée par les prédateurs [36]. Les organites sont des structures cellulaires ayant des 

fonctions diverses. L’accumulation du thorium dans ces organites pourrait perturber les fonctions 

qu’elles assurent. Ainsi la présence de thorium dans cette fraction témoigne d'un possible danger 

du métal pour la cellule. De plus, les organites peuvent être plus facilement assimilés par les 

prédateurs que les granules et représentent un risque de transfert trophique plus élevé que pour 

les granules [37]. Quant aux autres fractions, elles ne semblent pas interagir de manière 

significative avec le thorium. Ces résultats indiquent une répartition subcellulaire similaire à celles 

des éléments des terres rares. En effet, dans les travaux de Racine (2016) [38] environ 50 % des 

terres rares intracellulaires se liaient aux organites et 21-23 % se liaient aux granules. 
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Tableau 2.3. Concentration totale en Th dans les cellules de Chlamydomonas reinhardtii (CR) après 1 h de 
contact avec les milieux d’exposition dans les expériences de prise en charge à court terme 
et de fractionnement subcellulaire. 

Expérience 
Prise en charge (t = 62 min) Fractionnement subcellulaire 

1 2 3 1 2 3 

[Th]algue  

(amol·cell-1) 
0,180 ± 0,008 0,10 ± 0,03 0,22 ± 0,05 0,08 ± 0,02* 0,014 ± 0,002 0,098 ± 0,045 

[Th]expo
 (nM) 0,78 ± 0,08 0,47 ± 0,03 NA 1,05 ± 0, 01 0,743 ± 0,004 0,51 ± 0,01 

[Th]algue témoin  

(amol·cell-1) 
0,07 ± 0,01 0,041 ± 0,001 

0,054 ± 

0,001 
0,01 0,003 0,004  

* Les valeurs de Th intracellulaire de l’expérience 1 du fractionnement subcellulaire sont issues de la somme du Th 

mesuré dans les fractions. 

Les concentrations en Th lié aux cellules obtenues lors de l’expérience de fractionnement 2 sont 

étonnamment faibles comparées aux deux autres expériences ainsi qu’aux concentrations 

obtenues dans les prises en charge (Tableau 2.3). Elles correspondent aux concentrations 

retrouvées dans les témoins des prises en charge. Cependant, le thorium associé aux algues 

dans les conditions témoins pour cette expérience était de 0,002 amol·cell-1, soit une 

concentration 10 fois inférieure à celles observées en présence de Th. Il est également 

intéressant de noter que, malgré la différence de quantité de métal total internalisé, la répartition 

subcellulaire reste la même que pour les deux autres expériences. Ceci a été également observé 

pour la répartition du Th présent dans les cellules avant l’exposition déterminé dans les cellules 

témoins lors des trois expériences de fractionnement (Figure 2.5.B). La répartition subcellulaire 

du Th ne semble pas être dépendante de la concentration en métal dans le milieu pour de faibles 

concentrations. 
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Figure 2.5. Répartition subcellulaire du Th chez l’algue verte Chlamydomonas reinhardtii (CR) après 1 h 
d’exposition en pourcentage de la somme des concentrations en Th mesurées dans les 
fractions. A. Conditions exposées à 1 nM de Th, les valeurs représentées sont les 
moyennes des trois répliques des trois expériences (n = 9). B. Conditions témoins les 
valeurs représentées sont les moyennes des échantillons des trois expériences (n = 3). 
Les barres d’erreurs correspondent aux écarts-types. 

Perspectives et conclusion sur l’accumulation du thorium par les algues vertes 

Lorsque les données de prise en charge et de fractionnement subcellulaire (Tableau 2.3) sont 

analysées ensemble, les concentrations mesurées dans les témoins étaient significativement 

inférieures à celles des conditions exposées. L’utilisation d’un test statistique de type modèle 

mixte avec la variable « expérience » comme effet fixe a permis d’analyser les résultats de 

fractionnement et de prise en charges regroupés dans un même jeu de donnée. Ainsi, les 

concentrations de Th lié aux cellules étaient significativement plus élevées dans les conditions 

exposées.  

Cependant 40,4 ± 11,4 % du Th intracellulaire était lié à la fraction nommée débris. Cette fraction 

contient le reste du contenu cellulaire tel que, le noyau, la membrane et la paroi cellulaire. Il est 

difficile d’interpréter l’implication de la présence des métaux dans cette fraction, car le noyau est 

une partie sensible de la cellule, susceptible d’être endommagée par une possible interaction 
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avec le Th. Cependant, si le Th est lié à la paroi ou à la membrane plasmique, ceci signifie que 

le lavage à l’EDTA n’arrive pas à éliminer la totalité du Th adsorbé à l’extérieur de la cellule.  

Par ailleurs, si après 1 h d’exposition au Th, 40 % du Th lié aux cellules correspond à une fraction 

adsorbée, ceci signifie que cette fraction de Th est également présente autour des cellules dès 

les 2 premières minutes d’exposition dans les expériences de prise en charge à court terme, 

l’adsorption atteignant rapidement un plateau lors de la première minute d’exposition (Figure 2.4). 

De plus, dans les témoins des expériences de prise en charge et de fractionnement subcellulaire, 

la concentration en Th lié aux cellules représentait respectivement 20 % et 15 % de celles 

mesurées dans les algues exposées. Ces résultats suggèrent donc que les flux intracellulaires 

du Th sont très lents et que 15 à 20 % du Th mesuré étaient initialement présent dans les cellules 

avant l’exposition dus à la faible présence de Th dans les milieux de culture (bruit de fond dû à la 

présence des métaux dans l’environnement). Ainsi seulement 85 à 81 % du Th mesuré dans les 

algues exposées seraient dus à l’ajout de Th pour l’exposition. En faisant l’hypothèse que ce 

« nouveau » Th est entièrement adsorbé à l’extérieur de la cellule, nous devrions donc retrouver 

entre 85 et 81 % de Th associé à la fraction débris. Cependant, si les résultats de fractionnement 

subcellulaire suggèrent que 40 % du Th pouvaient être associé à la paroi, 60 % du Th mesuré 

dans les algues étaient bien présents à l’intérieur de la cellule. Si l’on soustrait les valeurs 

obtenues dans les témoins, 41 à 45 % du Th mesuré n’est alors pas expliqué par cette hypothèse. 

En effet la quantité de Th internalisée au court du temps dans les expériences de prise en charge 

devrait alors augmenter théoriquement de 41 à 45 % entre 2 min et 62 min, ce qui ne semble pas 

être le cas. De plus, la répartition subcellulaire du Th associé aux cellules témoins était similaire 

à celle observée dans les algues des conditions Th (Figure 2.6). Ce qui signifie que le Th associé 

aux cellules dans les conditions contaminées s’est réparti de la même façon et donc ne s’est pas 

uniquement adsorbé à la surface des cellules. Mais les expériences de prise en charge ne 

montrent pas de relation entre le temps et la concentration de métal internalisé. De plus, les 

concentrations de Th mesurées dans les algues lors des expériences de prise en charge sont 

similaires à celles obtenues dans les expériences de fractionnement. Deux hypothèses peuvent 

expliquer de tels résultats. Premièrement, des sites à la surface des cellules possèderaient une 

très forte affinité pour le Th et le lavage à l’EDTA ne pourrait pas éliminer entièrement le métal 

complexé à ces sites. Ceci implique une remobilisation du métal difficile à expliquer lors des 

étapes de fractionnement subcellulaire. Une seconde hypothèse serait que le Th a bel et bien été 

internalisé, mais que des mécanismes d’excrétion sont rapidement mis en branle par les cellules, 

ce qui contribuerait à maintenir un état stationnaire entre accumulation et excrétion. Dans un 
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article sur les mécanismes de séquestration du Th et de l’U par Pseudomonas sp., Kazy et al. 

(2008) avait mis en évidence la présence de nanoparticule de Th dans le cytoplasme par 

microscopie dense aux électrons et analyses aux rayons X à dispersion d'énergie, ce qui 

confirmerait la capacité du métal à pénétrer dans les cellules [39]. De plus, le Th y était en partie 

associé aux phosphates ce qui pourrait être en cohérence avec le Th trouvé associé aux granules 

dans les expériences de fractionnement réalisées dans ces travaux de thèse. Des résultats 

similaires ont été publiés par Peng et al. (2017) concernant l’accumulation du Th par l’algue verte 

Chlorella pyrenoidosa [40]. 

Un autre point intéressant concernant le Th est qu’il n’est quasiment pas présent sous forme d’ion 

libre en solution au-dessus de pH 4, mais qu’il s’avère tout de même internalisé par les 

organismes, ce qui suggère que d’autres formes pourraient être assimilées. Dans leur article, 

Kazy et al. (2008) ont suggéré que l’internalisation du Th dans les cellules pourrait s’effectuer via 

des transports non spécifiques à la suite de phénomène de perméabilisation membranaire [39]. 

D’autres mécanismes peuvent également faciliter la diffusion des ions à travers les membranes 

tels que la sécrétion d’ionophores par les microorganismes [41]. Chez les bactéries, ces 

molécules peuvent complexer et transporter les ions à travers la membrane cellulaire telle que la 

valinomycine [42] ou former des canaux comme dans le cas de la gramicidine A [43].  
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Figure 2.6. Schéma récapitulatif des expériences de prise en charge à court terme et de fractionnement 
subcellulaire sur C. reinhardtii (CR) et R. subcapitata (PS, seulement prise en charge) 

2.3.2 Bioaccumulation du thorium dans les différentes fractions du biofilm 

Le thorium bioaccumulé dans les différentes fractions du biofilm est présenté figure 2.7. Dans la 

condition témoin, le Th a été mesuré durant les 4 semaines d’exposition avec en moyenne 1,7 ± 

0,9 x 10-3 ng mg dw-1 dans la fraction exopolysaccharides solubles (EPSs), 0,5 ± 0,6 ng mg dw-1 

dans la fraction désorbable, 39 ± 19 ng.mg dw-1 dans la fraction non désorbable à l’EDTA (ND) 

et 40 ± 19 ng mg dw-1 dans le total des fractions. Le thorium étant un élément métallique 

naturellement présent dans les milieux, il est normal d’en détecter de faibles concentrations dans 

le biofilm témoins. Les concentrations en Th dans les fractions du biofilm étaient réparties dans 

l’ordre croissant suivant : EPSs ˂ Désorbable ˂ ND, ceci pour tous les temps et dans toutes les 

conditions d’exposition. Les travaux de Stewart et al. (2015) visaient à déterminer la localisation 

du Pb après une exposition à ce dernier, dans les différentes fractions de différents biofilms. Les 

auteurs ont mesuré les concentrations en Cu, Mn et Fe dans le périphyton afin d’observer le rôle 

de ces éléments dans l’adsorption du Pb dans le biofilm. Le Mn et le Fe présents dans les 

différents échantillons de périphyton étaient mesurés en grande majorité dans la fraction ND, 

faiblement dans les EPSs, et suivaient donc la même tendance que les résultats concernant le 
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Th dans ces travaux de thèse. Cependant, dans ce même article, le Pb et le Cu n’étaient pas 

répartis de la même façon. Le Pb semblait être présent en quantité équivalente dans la fraction 

désorbable et dans la fraction ND avec également une grande quantité mesurée dans les EPSs. 

Le Cu présentait également des concentrations équivalentes entre les fractions désorbable et 

ND, mais n’était pas détecté dans les EPSs [11]. 

Le biofilm exposé à la condition C10 a significativement plus accumulé de Th que le biofilm témoin 

dès la première semaine et dans toutes les fractions, excepté dans la fraction désorbable à 

l’EDTA à 1 semaine d’exposition. Celui présent exposé à la condition intermédiaire C1 a 

accumulé également plus de Th à la première et la dernière semaine que le témoin avec des 

concentrations de Th total, dans la fraction ND (201 ± 61 ng mg dw-1) et dans les EPSs (0,010 ± 

0,002 ng mg dw-1), significativement supérieures à celle de la condition témoin. Ceci démontre la 

capacité du biofilm et de ses organismes à bioaccumuler le Th et cette accumulation se montre 

dépendante de la concentration du métal dans le milieu. Ceci a précédemment été démontré pour 

d’autres métaux tels que le Cu, le Pb, le Fe et le Mn [11]. La grande majorité du Th mesuré était 

retrouvée associée à la fraction ND, et donc aux organismes et aux EPS capsulaires qui les 

entourent.  

Dans les conditions C10, la concentration totale en Th dans le biofilm augmentait graduellement 

de 2143 ± 301 à 11620 ± 1410 ng mg dw-1 entre la première et la dernière semaine d’exposition 

respectivement. Au contraire, le Th mesuré dans la fraction EPSs suivait la tendance inverse 

avec 0,9 ± 0,2, 0,32 ± 0,04 et 0,13 ± 0,04 ng mg dw-1 à la première, deuxième et quatrième 

semaine respectivement. De même, dans la fraction désorbable, les concentrations passaient de 

134 ± 15 à 9,1 ± 1,1 ng mg dw-1 de la 2ème à la 4ème d’exposition. La baisse du Th dans les EPSs 

pourrait être associée à une baisse de leur synthèse et excrétion par les microorganismes. 

Cependant, un test de corrélation de Spearman effectué entre la quantité de thorium et la quantité 

de polysaccharide dans la fraction EPSs a montré que ces deux variables étaient négativement 

corrélées (rho = - 0,4, p = 0.0003). Il a été démontré que certains types de polysaccharides tels 

que les acides uroniques jouent un rôle important dans la séquestration et la distribution du Th 

dans les océans [44,45]. Ainsi, un changement dans la composition des EPSs réduisant le 

nombre de sites de complexation pourrait expliquer la baisse de Th mesuré dans la fraction EPSs 

du biofilm.  La quantité d’EPS produite pourrait également avoir des effets sur leurs capacités à 

complexer les métaux. 
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Les expériences de bioaccumulation du Th dans le biofilm ont montré qu’une très grande 

majorité du métal se trouvait associée aux organismes. La quantité de Th retrouvée dans la 

fraction EPSs et désorbable sont extrêmement faibles comparées à celle retrouvée dans la 

fraction associée aux organismes. La matrice d’EPS ne semble donc pas jouer un grand rôle 

dans la bioaccumulation de ce métal par le biofilm. Les lavages à l’EDTA ont permis de désorber 

une partie du Th de la surface des microorganismes, mais ne nous permettent pas de conclure 

que le métal mesuré associé à la fraction ND soit internalisé. 

 

Figure 2.7. Thorium mesuré dans les différentes factions du biofilm exposé à 0 nM (0,004 ± 0,002), 1 nM 
(0,18 ± 0,09) et 10 nM (8,7 ± 3,4) à 0, 1, 2 et 4 semaines. Les différentes fractions sont : 
EPSs (Exopolysaccharides solubles), Désorbable (fraction de rinçage à l’EDTA et au 
MOPS), Non désorbable (EPS capsulaires et organismes) et totale (somme de toute les 
fractions). Les différences significatives (n = 8) sont illustrées à l’aide des lettres (two-
way ANOVA, p ˂0,05) et * (test de Wilcoxon, p ˂0,05). 
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2.4 Conclusion du chapitre 

Les expériences de fractionnement subcellulaire ont démontré la présence de Th dans le milieu 

intracellulaire des algues modèles signifiant que cet élément peut être internalisé par ces 

dernières. Cependant les expériences de prise en charge à court terme ne confirmaient pas ces 

résultats sur ces mêmes algues, et suggéraient plutôt un phénomène d’adsorption. Le Th était 

également bioaccumulé par le biofilm et était en majorité lié avec la fraction comprenant les 

organismes. Cependant, les analyses effectuées ne permettent pas de conclure sur 

l’internalisation du Th par les organismes du biofilm. L’utilisation de la technique NanoSIMS 

(Nanoscale secondary ion mass spectrometry), couplant le dosage de métaux dans les structures 

intracellulaires avec de l’imagerie, permettrait de confirmer les résultats de fractionnement 

subcellulaire et de vérifier que le Th se trouve dans le milieu intracellulaire. 

Si les expériences menées dans ce chapitre n’ont pas permis de comprendre les effets de la 

spéciation sur l’internalisation du Th par les microalgues modèles, elles suggèrent que le métal 

se lie préférentiellement avec les organismes du biofilm plutôt qu’avec les EPSs. L’association 

du Th avec les organismes du biofilm et les résultats de fractionnement subcellulaire chez C. 

reinhardtii indique que le Th serait au moins en partie biodisponible, et qu’il représente un risque 

de transfert trophique vers les consommateurs primaires dépendamment de la capacité digestive 

de ces derniers. Dans les chapitres suivants, les effets du Th sur les communautés microbiennes 

et son possible transfert vers les gastéropodes seront présentés et permettront de mieux 

comprendre l’écotoxicité de cet élément dans les milieux aquatiques d’eau douce. 
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Abstract 

The majority of studies on biofilms have focused on autotrophic and bacterial taxa, without 

considering the potential effects on biofilm grazers. In this work, we investigated the effects of 

realistic environmental concentrations of zirconium (Zr) on periphyton algal growth and 

micromeiofauna biodiversity. Glass slides were submerged in a pond for four weeks to colonize 

biofilms and exposed for four weeks in aquaria to targeted Zr concentrations of 0, 1, and 10 nM, 

which were monitored over time (average measured concentrations were 0.2 ± 0.1, 0.5 ± 0.3, and 

2.9 ± 0.3 nM Zr). The four-week exposure to the highest concentration (3 nM) affected the 

micromeiofauna structure of biofilm and modified the autotrophic biofilm structure by increasing 

the proportion of green algae and decreasing the abundance of cyanobacteria and brown algae. 

Rotifers and the ciliate Aspidisca cicada appeared to be the most sensitive organisms among the 

observed micromeiofauna. A toxic effect of Zr on rotifers could explain such results. Indirect 

effects, such as reduced food availability given the reduced algal growth in the presence of Zr, 

could also play a role in the changes of micromeiofauna community structure. These results are 

among the few published data on the effects of Zr. 

Graphical abstract 
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3.1 Introduction 

Increased global use of metals has led to an increase in metallic elements mobilized in aquatic 

systems in the last century. Although the effect of metals on freshwater ecosystems is well 

documented, studies on the impacts of tetravalent metals are very scarce. Zirconium (Zr) is a 

tetravalent element, predominantly found as zircon (ZrSiO4), and constitutes 0.0165 % of the 

Earth’s crust. Measurements of surface water concentrations of Zr are scarce. Gobeil et al. (2005) 

found average dissolved Zr concentrations of 7 ± 5 ng L-1 (0.08 ± 0.05 nM) to 22 ± 8 ng L-1 (0.24 

± 0.09 nM) in the St. Lawrence River (Canada). In the same study, Zr associated with suspended 

particulate matter showed concentrations one order of magnitude higher. Dissolved forms are 

generally less than 1 nM due to the low solubility of the hydroxide Zr(OH)4 [1–3]. Australia and 

South Africa are the largest producers of Zr minerals in the world. The global demand for Zr has 

been steadily increasing in the last few decades due to its anticorrosive properties and for nuclear 

fuel cladding [4–7]. This element is also included in the composition of cosmetics and deodorants. 

In tetrachloride form (ZrCl4), is used for phosphorus precipitation in water effluents [8]. All these 

activities may lead to an increase of Zr concentrations in natural freshwaters. Thus, it is important 

to understand its potential impact on aquatic ecosystems to contribute to the environmental risk 

assessment for this metal. 

Several biomonitoring tools have been developed to assess metal exposure on aquatic 

organisms. In particular, periphyton (benthic microorganism communities) have shown promising 

potential [9–11]. These microorganisms are able to internalize and sequester metallic 

contaminants, which allows for the detection of ultra-trace elements up to several days after 

contamination events in natural freshwater ecosystems [12,13]. Periphytic diatoms react to 

contamination, eutrophication, and acidification, and are thus are very useful for water quality 

monitoring, including metal impact assessment [14,15]. Diatom biochemical responses such as 

anti-oxidant enzymes and gene expressions related to oxidative stress can be also used to 

determine the effects of metal contamination on biofilm microorganisms [16–18]. The majority of 

these studies on biofilms focus on autotrophic and bacterial taxa, without considering the effect 

of contamination on biofilm grazers. When studied, the only grazers considered are 

macroinvertebrates [19] or fish [20], with small grazing consumers rarely considered [21]. 

However, micromeiofauna communities represent important aquatic ecosystem components 

which play a key role in the biofilm food web (Pratt & Cairns 2007; Madoni & Zangrossi 2009). 

Some microorganisms can also have effects on bacterial activity by excreting growth-stimulating 
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compounds [28,29]. Contamination impacts on micromeiofauna can disturb trophic food webs 

and the taxonomic structure of periphytic biofilm.  

In this work we investigated the effect of realistic environmental concentrations of Zr on periphyton 

algal growth and composition, and micromeiofauna biodiversity to better understand the impacts 

of this metal on the taxonomic structure of biofilm. The results obtained will help to improve the 

use of periphytic biofilm as a contamination assessment tool for zirconium and to better 

understand its potential impacts on aquatic ecosystems. 

3.2 Materials and methods  

3.2.1 Experimental setup 

To colonise periphyton, glass slides of 220 cm² were submerged in Gazinet-Cestas Pond, France 

(South West France, geographical coordinates: 44°46′30.1′′N, 0°41′44.3′′W) for one month in 

October 2016. The slides were then randomly distributed to three aquaria containing a synthetic 

culture medium (Dauta) [30]. Targeted Zr concentrations were 0 nM (C0), 1 nM (C1) and 10 nM 

(C10), which do not exceed the Zr solubility limit (Log Ksp = -62.46 ± 0.10) [31]. Before the 

beginning of the experiment, aquaria were filled with different exposure media to pre-equilibrate 

the metal with the adsorption sites of glass walls. Light flux was 9.20 µmol photon·m-2·s-1 and the 

photoperiod was 14:10 for day and night, respectively. Water temperature and pH were monitored 

weekly, before and after water renewal, and were maintained at 21.5 ± 0.7 °C and between 7.5 

and 8.0, respectively. Each aquarium was divided into three separate sections to obtain three 

experimental replicates. One slide per aquarium section was sampled after 1, 2 and 4 weeks of 

exposure. Water temperature and pH (at 21.5 ± 0.7 °C and between 7.5 and 8.0, respectively), 

total concentrations of Zr, orthophosphates and nitrates were monitored once a week throughout 

the 4 weeks of exposure, along with pH, oxygen, and temperature before and after media renewal. 

Zirconium concentrations were determined by Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry 

after an addition of 500 µL of nitric acid to 4.5 mL of sample. The calibration curve was validated 

with certified control solution 401 (SCP science). Each exposure medium was sampled in three 

replicate sections of the aquaria. Zirconium speciation in solution was estimated using the 

MINEQL thermodynamic model. 

The slides sampled were rinsed with fresh Dauta medium without Zr before scraping and re-

suspending the biofilm in 50 mL of Dauta medium. A volume of 1 mL was sampled for the 

subsequent analyses: dry weight, chlorophyll a (Chl a) fluorescence, photosynthetic activity, and 
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microscopic microorganism identification. Biofilm dry weight was quantified after filtration of a 20 

mL aliquot on pre-weighted and dried GF/F filters, and lyophilisation according to the NF EN 872 

standard method [32].  

3.2.2  Biofilm microorganism analysis 

To determine the proportion of green and brown algae and cyanobacteria in vivo, chl a 

fluorescence measurements were conducted on samples with a PhytoPAM (Heinz Walz GmbH, 

Germany). To determine diatom growth, living and dead cells were counted using a DMLS Leica 

microscope. They were counted using a Nageotte cell at 200x magnification after fixation (0.01 

% of Lugol solution in the final concentration of each sample). 

Micromeiofauna individuals were also enumerated after Lugol fixation (0.01 %) using a Nageotte 

counting cell as described for diatoms. Determination of the protozoan composition within 

micromeiofauna was realized on fresh samples and was established with the help of the user-

friendly identification key for ciliates [33], and the Precis of Protistology for other protozoans, such 

as flagellates, heliozoans, amoebae, thecamoebians [34]. Rotifers were identified with the help of 

The Rotifer World Catalog [35]. 

3.2.3  Data treatment 

The number of individuals was normalized for the dry weight (dw) of the samples. To determine 

significant differences between treatment groups and exposure times, ANOVA analyses were 

computed using Tukey’s post hoc with R software (car and MASS packages). Significance 

differences between diatom growth curves were determined by an ANCOVA analysis [36].  

3.3 Results 

3.3.1 Physicochemical conditions 

Table 3.1 Physicochemical parameters (mean ± standard error; n = 3) in the C0, C1 and C10 exposure 
conditions during the 4 weeks of exposure. 

Parameter C0 C1 C10 

[Zr]total (nM) 0.2 ± 0.1 0.5 ± 0.3 2.9 ± 0.3 

Orthophosphate (mg P-PO4·L-1) 2.8 ± 1.1 4.0 ± 1.9 3.4 ± 0.9 

Nitrate (mg N-NO3·L-1) 9.2 ± 2.0 13.5 ± 7.0 10.2 ± 1.8 

Water temperature (°C) 21.1 ± 0.6 21.7 ± 0.6 21.8 ± 0.5 
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Nutrient concentrations (orthophosphates and nitrates) and water temperature presented in Table 

3.1 were constant over exposure time and not statistically different (ANOVA, p<0.05) between 

treatments. Concentration of Zr in C1 and C10 exposure conditions were lower than the targeted 

nominal concentrations. Note that the Zr concentration for the C10 condition is statistically higher 

than C0 and C1 treatments (p<0.05). Very few thermodynamic data are available for Zr. However, 

due to its high valence, it is expected that the tetra-hydroxo complex (ZrOH4) is the dominant 

species in our experimental conditions.  

3.3.2 Biofilm biomass and Zr effects on autotrophic organism composition 

Biofilm biomasses were measured at 0, 1, 2 and 4 (t0 to t4) weeks of exposure (Figure 3.1). The 

statistical analyses by two-way ANOVA showed that the biomass increased significantly for all Zr 

concentrations tested between t2 and t4.  

 

Diatom cell density followed a linear relation with time on a natural log-scale (Figure 3.2A), which 

shows that algae were in an exponential growth phase. The growth rate appeared to be similar 

for the C0 (1.15 ± 0.40 week-1) and C1 exposures (1.08 ± 0.50 week-1), whereas in the C10 

 

Figure 3.1. Biofilm biomasses over time in control (C0 = 0.2 ± 0.1 nM) and Zr exposures (C1 = 0.5 ± 0.3 nM 
and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). Values are averages and standard errors. Two-way ANOVA was 

performed to detect significant differences between exposure times, and these differences 
are indicated by letters (p<0.05; n = 3). 
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condition this rate (0.78 ± 0.35 week-1) and the quantity of cells were significantly lower. Figure 

3.2B shows Chl a fluorescence of green (Gr), blue (Bl) and brown (Br) algae. The values obtained 

for control exposures were slightly lower at t0 and did not vary between the two first weeks of 

exposure. At t4, green algae were no longer detected in any Zr exposure condition. Based on 

green algae fluorescence (Gr), the concentration of Chl increased from t0 to t2 with 2.4 ± 0.3 and 

6.9 ± 0.8 µg Chl·mg-1 dw in the C1 condition and was significantly higher than the control. The 

Chl in the C10 condition was also significantly higher than the control except at t2. Cyanobacteria 

Chl (Bl) values were low at t0 and t1 for all exposure conditions. The control C0 conditions 

remained low until t2, with a mean value of 0.5 ± 0.2 µg Chl·mg-1 dw, and increased at t4 to 42 ± 

18 µg Chl·mg-1 dw. In the C1 condition, the amount of Chl began to slightly increase at t2 and 

continued until the last exposure time with mean values of 8.5 ± 1.4 and 55 ± 18 µg Chl mg-1 dw, 

respectively. The amount of Chl in the C10 condition did not vary during the experiment (1.3 ± 0.6 

µg Chl·mg-1 dw) and was lower than the two other conditions at t4, however, this difference was 

not significant. Brown algae Chl (Br) variation followed the same pattern as cyanobacteria Chl 

fluorescence throughout the exposure. The lower fluorescence at t4 for the C10 condition 

corresponded to the lower diatom density found in figure. 3.2A for the same condition and time. 

 

 

Figure 3.2 . A. Diatom growth measured in the biofilm of controls (C0 = 0.2 ± 0.1 nM) and Zr exposures (C1 = 
0.5 ± 0.3 nM and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). A two-way ANCOVA was performed to detect 
significant differences between exposure times (p<0.05; n = 3). B. Blue (Bl), brown (Br), and 
green (Gr) algae chlorophyll fluorescence from biofilm autotrophs measured in control and 
Zr exposures (C1 and C10) placed from the left to the right, respectively. Values are means 
and standard errors of total Chl fluorescence, no significant differences were found between 
conditions using a two-way ANOVA (p<0.05; n = 3).  
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3.3.1 Effect on micromeiofauna composition 

Total counted individuals 

 

Figure 3.3 . Total micromeiofauna individuals counted per mg of biofilm in control (C0 = 0.2 ± 0.1 nM) and Zr 
exposures (C1 = 0.5 ± 0.3 nM and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). Values represent means ± standard 
errors. Two-way ANOVA was performed to detect significant differences between exposure 
times (p<0.05; n = 3). 

Figure 3.3 shows the total micromeiofauna individuals counted in the biofilm over the 4 weeks of 

exposure. The two-way ANOVA analysis showed a significant combined effect of time and 

concentration (p<0.05). The total number of individuals remained constant throughout all 

experimental conditions, except for C10. In C10, values increased at t2 (21493 ± 1454 ind·mg-1 

dw) but decreased at t4 to a level lower than that of the control and the C1 conditions (4840 ± 795 

ind·mg-1 dw). 

Micromeiofauna composition 

During the 4 weeks of exposure, rotifers and ciliates were the most prevalent taxa in all conditions. 

The population of all the other taxa counted such as amoeba or flagellates did not vary 

significantly between the exposure conditions. 
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Ciliates 

 

Figure 3.4 . The number of ciliate individuals per mg of biofilm dry weight in control C0 = 0.2 ± 0.1 nM) and Zr 
exposures (C1 = 0.5 ± 0.3 nM and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). Values are means and standard errors. 
Two-way ANOVA was performed to detect significant differences between sampling times 
and treatments indicated by letters (p<0.05; n = 3). 

Figure 3.4 presents the variation of individual ciliates counted during the experiment. Total 

individuals counted increased between t0 and t2 and decreased at t4 in all exposure conditions. 

The number of individuals in the C10 condition were significantly greater at t1 and t2 with 7.1 

(± 2.0) x 103 and 18.9 (± 0.7) x 103 ind mg-1 dw respectively. During the experiment, the most 

numerous ciliate family observed was Trachelophyllum sp. (Figure 3.5). The number of Aspidisca 

cicada individuals stayed relatively constant between t0 and t1, increased at t2 and decreased at 

t4 in all exposure conditions. At t2, the C10 values were significantly lower than the controls with 

911 ± 87 ind mg-1 dw and 1510 ± 130 ind mg-1 dw. The number of Uronema sp. individuals stayed 

constant over exposure time in all conditions, except at t2, for which the individuals in C10 were 

significantly higher than for C0 with 8300 ± 3100 ind mg-1 dw. Trachelophyllum and undefined 

heterotrich individuals followed the same pattern as Uronema. For the undefined heterotrichs, the 

number of individuals in the C10 exposure condition was significantly greater than that observed 

in the control from the first week of exposure with 2180 ± 410 ind mg-1 dw. At t1, the number of 

Trachelophyllum individuals also tended to be higher than the control with 420 ± 73 ind mg-1 dw. 

Treatments and time did not significantly affect the number of counted Vorticella sp. 
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Figure 3.5 . Aspidisca cicada (Foissner 1996), Uronema sp., Trachelophyllum sp. and undefined heterotrich 
species individuals present per mg of biofilm dry weight in control (C0 = 0.2 ± 0.1 nM) and 
Zr exposures (C1 = 0.5 ± 0.3 nM and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). Values are means and standard 
errors. Two-way ANOVA was performed to detect significant differences between 
treatments as indicated by letters (p<0.05; n = 3). 

Rotifers 

Figure 3.6 presents the number of rotifers and associated eggs as a function of time for the 

different metal exposure concentrations. Across all treatment conditions, the number of rotifers 

decreased significantly as the exposure time increased. The values of C10 (730 ± 520 ind mg-1 

dw) were significantly lower than C0 (2130 ± 220 ind mg-1 dw) at t1 and t2 with 250 ± 160 and 

1640 ± 290 ind mg-1 dw, respectively. The number of rotifers eggs counted increased drastically 

between t0 and t1 for the C0 and C1 exposure conditions and less so for C10. C0 values (5490 

± 380 ind mg-1 dw) were significantly higher than C1 (3280 ± 660 ind mg-1 dw) and C10 values 

(480 ± 170 ind mg-1 dw). Values decreased between t1 and t2 in C0 and C1 and did not change 

significantly until t4 while values stayed relatively constant in C10 over time. 
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Figure 3.6. Number of individuals (A) and rotifer eggs (B) per mg of biofilm dry weight in control C0 = 0.2 ± 
0.1 nM) and Zr exposures (C1 = 0.5 ± 0.3 nM and C10 = 2.9 ± 0.3 nM). Values are means 
and standard errors. Two-way ANOVA was performed to detect significant differences 
between treatments as indicated by letters (p<0.05; n = 3). 

3.4 Discussion 

3.4.1 Exposure conditions 

Differences observed between nominal and measured Zr concentrations could be due to Zr 

adsorption to aquaria walls despite the 2 days of pre-equilibration of adsorption sites followed by 

full medium-renewal before the start of the experiment. However, the concentration observed for 

the C10 condition was significantly higher than the two other conditions. 

3.4.2 Effects on autotrophic community structure 

The increase of biofilm biomasses and diatom growth over the 4 weeks experiment showed that 

the biofilm had not reached its maturity stage when the exposure began. The presence of Zr 

affected diatom growth in the C10 condition and autotroph biofilm structure notably with the 

increased proportion of green algae in C10 at t1 and C1 at t2. Green algae are known to be more 

tolerant than other phototrophs to metals [37,38]. The disappearance of green algae Chl a in all 

conditions during the last 2 weeks of exposure could be explained by environmental changes 

between the pond and the laboratory aquaria, increasing competition between algal groups. The 

nutrient rich Dauta culture medium, which stimulates the growth of diatoms, and the lower incident 
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light in the laboratory could explain such changes. Biofilm biomasses tended to be less as Zr 

concentration increased at t2 and t4. These differences were not significant at t4 despite diatom 

growth being less in the C10 exposure and the disappearance of green algae Chl a in all 

conditions at t4. These results suggest that the biomass contribution of heterotrophs or 

cyanobacteria could be more important than that of diatoms. The presence of Zr modified the 

autotrophic biofilm structure by increasing the proportion of green algae and decreasing the 

abundance of cyanobacteria and brown algae at the end of the 4th week of the C10 exposure. 

3.4.3 Effects on micromeiofauna community structure 

From t0 to t1, the number of rotifer eggs increased drastically while the number of individuals 

decreased. The Lugol fixation mainly allows the counting of the rotifer individuals belonging to the 

class of Monogononta, while eggs observed could belong to all rotifer classes. This former class 

of rotifers have a solid cuticle (lorica) which preserves the individual shape during fixation [39,40]. 

This group is the most diverse, with approximately 80 % of rotifer species known, and is notable 

for cyclical parthenogenetic and occasional sexual reproduction [40,41]. Moreover, the majority 

of rotifers observed within the fresh samples (without addition of Lugol’s) in this study were 

Monogononta, thus, we can assume that the bulk of eggs originated from this taxon. The rotifers 

mictic and amictic oviposition and hatching depend on environmental conditions such as light, 

food and competition from other rotifers [41–43]. Therefore, the increase of oviposition during the 

first week of exposure in the control and C1 exposures could be due to the environmental changes 

from the pond to the aquaria. However, the number of eggs in C10 did not increase significantly 

from t0 to t1, and those in the C1 exposure conditions were significantly lower than in C0. This 

shows a dose-response effect of the Zr on the oviposition of rotifers. Several studies showed that 

metals such as copper, cadmium and chromium can decrease rotifer offspring production [44,45]. 

During the first 2 weeks of exposure we also observed a dose-response effect on the number of 

rotifers counted, with significantly lower numbers in C10 compared to control and C1 conditions. 

Aspidisca cicada was the only ciliate species counted that was negatively impacted by Zr in this 

study. This species is known to crawl and to be dominant in benthic microorganism communities. 

Two metal toxicity studies on ciliates from activated sludge treatment plants showed that this 

species was one of the least sensitive to metal contamination [46,47]. However, A. cicada 

predominantly feeds itself by grazing bacteria and algae [27,48,49], thus the lower diatom growth 

could have contributed to the decreased number of species in this Zr exposure. Some studies 
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also report that crawling ciliates species seem to be more sensitive to metals than attached ciliates 

[46,47,50].  

Rotifers decreased over exposure time along with ciliates during the last 2 weeks of exposure, 

even though total micromeiofauna individual numbers remained constant. This can be explained 

by the increase of other microorganisms counted such as amoeba or flagellates (data not shown). 

Moreover, the decrease in the number of individuals at t4 for these two taxa can be explained by 

the varying environmental conditions between the colonization period in the pond and the 

exposure in the aquaria, and by the disappearance of green algae. The effects of Zr were not 

similar among these two taxa. While the number of rotifer individuals and eggs decreased under 

C1 and C10 conditions during the first 2 weeks of exposure, the majority of ciliate species 

observed seemed to increase in the presence of Zr. The increase in the number of ciliates during 

t1 and t2 in Zr exposure conditions could be linked to the lower number of rotifers in the same 

treatments. The decrease in rotifers likely led to a decrease in predation pressure on algae and 

bacteria, and probably left more food available for ciliates. 

In this study, Zr affected the micromeiofauna structure in the biofilm exposed at the highest Zr 

concentration tested (3 nM). Rotifera and the ciliate Aspidisca cicada appeared to be the most 

sensitive organisms among the observed micromeiofauna. A toxic effect of Zr on rotifers could 

explain such results. But indirect effects such as a decrease in food source with lower algal growth 

in the presence of Zr could also play a role in the changes of micromeiofauna community 

structure. These results suggest that a Zr contamination in natural freshwater may affect aquatic 

ecosystem structure and function by destabilizing the first trophic chain level. 

3.5 Conclusion 

To the best of our knowledge, this is the first time that a study investigates the effect of Zr on 

several biological compartments of periphytic biofilms, such as autotrophic organisms and benthic 

micromeiofauna. It was shown that this tetravalent metallic element can affect the periphyton 

microorganism composition and could disturb key periphyton functions (organic matter 

decomposition, primary production, etc.) such as those previously observed for zinc, copper and 

lead [51–53]. Biofilm microbial life in freshwaters is responsible for major ecosystem processes 

and play a large role in biogeochemical fluxes [54]. Effects of metals on micromeiofauna are still 

scarcely investigated and their understanding could improve the risk assessment of metal 

repercussions on aquatic ecosystems [55,56]. 
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Abstract 

Few ecotoxicity studies are available on thorium (Th) which hinders the ability to evaluate its 

ecotoxicological risk. This study investigates the effects of Th on microbial communities of 

periphytic biofilms. Biofilms host a diverse ecosystem comprising of bacteria, fungi, algae and 

micromeiofauna. Ceramic plates were left to colonize for one month in the laboratory with a 

biofilm sampled from a nearby river. Plates were randomly placed in channels containing 

culture media representing three different conditions: a control condition (C0; background Th 

concentrations of 0.004 ± 0.002 nM), a low Th concentration condition (C1; 0.18 ± 0.09 nM Th) 

and a moderately high Th condition (C10; 8.7 ± 3.4 nM) for up to 4 weeks. The presence of Th 

modified the diatom community by changing its taxonomic structure, reducing diversity and 

increasing cell density. The taxonomic structure of the bacterial community was also affected. 

No direct toxic effect of Th was observed on counted micromeiofauna but the changes in 

diatom and bacterial communities could explain the higher individual number of diatoms and 

micromeiofauna observed in Th-exposed conditions. This work shows that low concentrations 

of Th can modify biofilm structure, which, in turn, could disturb its ecological key functions. 

Graphical abstract 

 

4.1 Introduction 

The development of new technologies has significantly increased the demand for rare 

earth elements. Canada has a strong mining potential, notably for rare earth elements and 

uranium, for which the country is the second largest world producer. Thorium (Th) is a natural, 

radioactive, tetravalent, metallic element, often associated with the waste of heavy metal and 

uranium mining extraction, and is also found in phosphate fertilizers [1]. Thorium is used in the 

aeronautic, electronic and metallurgic industries notably for its resistance to high temperature, 

but it is also used in petrochemistry for cracking [2]. Moreover, it has good potential for future 
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use as a nuclear power combustible [3]. These activities and uses can cause the release of 

Th in the environment. However, environmental risks associated with Th are still not well 

understood, particularly in aquatic ecosystems. In natural freshwaters, Th has been found at 

concentrations between 0.003 and 700 µg·L-1 (0.01 nM and 3 µM) [4–9]. Concentrations of 

up to 300 µg·L-1 (1.3 µM) of Th were measured in lakes located next to tin mines and between 

800 and 1400 µg·L-1 (3.4 and 6.0 µM) in the drainage water of uranium and iron mines in 

southern Brazil [10,11]. In freshwater, dissolved Th is mostly found in the hydroxide form 

Th(OH)4. Its low solubility appears to reduce its mobility between the compartments of aquatic 

ecosystems and its mobility is influenced by associations with particles, colloids and dissolved 

organic matter [12–17]. Literature on Th toxicity on freshwater organisms is scarce. For the 

cladoceran, Daphnia magna, 24-h and 48-h EC50s (95 % confidence interval) of Th on mortality 

were 7.3 (5.8-9.2) and 4.7 (3.2-6.6) µM, respectively [18]. In another study, the growth of the 

green alga, Monoraphidium sp., was negatively impacted at a concentration of 43 µM of Th or 

higher and Scenedesmus sp. grew 16 % and 26 % less than controls at Th concentrations of 

43 and 110 µM, respectively [19]. The EC50 for Chlorella vulgaris, another green alga, was 

reported at 15 µM [20]. Recently, Peng et al. (2017) investigated the effect of Th speciation on 

the green alga, Chorella pyrenoidosa. The 96-h EC50 based on growth inhibition of this alga 

was 10 µM and nano-sized Th precipitates were observed inside the cells by transmission 

electron microscopy [21]. Therefore, there is a need to better understand the potential of Th 

toxicity on aquatic organisms and to improve the risk assessment linked to this actinide.  

Currently, bioindicators are widely used for ecotoxicological risk assessment in freshwater 

ecosystems [22]. Recent work on biofilm has demonstrated its potential as a bioindicator for 

freshwater contamination [23–25]. First, the internalization and capacity to retain metallic 

elements by benthic microorganisms facilitates the detection of ultra-trace elements [26,27]. 

Second, periphytic microorganisms, such as diatom and bacterial communities, are currently 

used for freshwater monitoring, including metal impact assessments [28–30]. Finally, 

periphytic biofilms have a key role in the functioning of aquatic ecosystems, where 

perturbations can lead to important perturbations of ecosystem services [24]. While the 

majority of studies conducted on biofilms focus on autotrophic and bacterial taxa, grazing 

microbes are rarely considered [31]. However, micromeiofauna communities play a key role in 

the biofilm food web and their disturbance can affect the global biological structure and its 

ecological function [32,33]. In a previous study, we showed that zirconium (Zr), another 

tetravalent metallic element, had an effect on ciliate and rotifer populations at low 

concentrations (0.5 ± 0.3 and 2.9 ± 0.3 nM respectively) [34]. In this work, the effect of Th on 

the microbial communities of a periphytic biofilm was investigated to better understand its 

potential hazard for freshwater ecosystems and contribute to improved risk assessment of 

mining activities that release Th in aquatic ecosystems. 
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4.2 Materials and methods 

4.2.1 Experimental setup 

To colonize periphyton, ceramic slides of 23 cm² were submerged for one month in a large 

channel inoculated with a periphyton suspension sampled from the Cap-Rouge river (Quebec, 

Canada, geographical coordinates: 46°45'48.8"N 71°21'24.0"W). The light flux was 80 μmol 

photon·cm-2·s-1 and the photoperiod was 14:10 for day and night, respectively. The slides were 

then randomly distributed into 12 aquaria containing a synthetic culture medium (Dauta) [35]. 

One week prior to Th exposure, three sets of quadruplicate, independent experimental 

channels (dimensions: 100 x 20 x 10 cm, 6 L) were filled with different exposure media to pre-

equilibrate the metal with the adsorption sites of walls, tubes and reservoirs. At the beginning 

of the experiment, 288 slides were randomly transferred from the colonisation channel to the 

12 experimental channels with targeted Th concentrations of 0 (C0), 1 (C1) and 10 nM (C10). 

Following 1, 2 and 4 weeks of exposure, eight slides per channel were randomly sampled to 

make two composite samples per channel by pooling four slides. With four channels per 

condition, eight replicates were used for each exposure condition (C0, C1 and C10). Exposure 

solutions were renewed weekly and the temperature and pH were monitored before and after 

water renewal (18.3 ± 0.3 °C and 8.1 ± 0.4 respectively; expressed as mean ± standard 

deviation). Total concentrations of Th, orthophosphates and nitrates were monitored once a 

week throughout the 4 weeks of exposure, along with pH, and temperature before and after 

media renewal. Thorium concentrations were determined by Inductively Coupled Plasma Mass 

Spectrometry after an addition of 500 µL of nitric acid to 4.5 mL of sample. The calibration 

curve was validated with certified control solution 406 (SCP science, Baie-d'Urfé, Canada). 

Each exposure medium was sampled with two replicates per channel (i.e. eight values per 

condition and sampling event), totaling 16 samples per channel and 64 per condition. 

Sampled slides were first rinsed with fresh Dauta medium without Th and then scraped to 

re-suspend the biofilm in 50 mL of Dauta medium. Three volumes of 1 mL were sampled for 

the subsequent analyses: chlorophyll a fluorescence, photosynthetic activity, and microscopic 

microorganisms’ identification. Biofilm dry weight was quantified after filtration of a 20 mL 

aliquot on pre-weighted and dried GF/F filters, and lyophilisation according to the NF EN 872 

standard method [36].  

4.2.2 Biofilm analysis 

4.2.2.1 Microscopy analysis 

To determine the number of diatoms, live and dead cells were counted using an Axioplan 

Zeiss microscope. They were counted using a Nageotte cell at 200x magnification after fixation 
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(using Lugol solution to reach a final concentration of 0.01 % in each sample), following the 

method described in Morin et al. [37]. The taxonomic determination of diatoms was conducted 

using pooled replicate samples digested 15 h with concentrated HNO3 (68 %; ACS) and then 

with hydrogen peroxide (30 %). Subsequently, samples were mounted onto microscope slides 

using Naphrax (Brunel Microscopes Ltd., Chippenham, UK). A minimum of 400 valves per 

slide were counted and identified to the species level, when possible, and results were 

expressed as relative abundances. The determination was conducted using a key specialized 

in diatoms form eastern Canada [38]. 

Micromeiofauna individuals were also enumerated in all samples, after Lugol fixation 

(0.01 % final concentration) and using a Nageotte counting cell as described for diatoms. 

Determination of the protozoan composition within micromeiofauna was established with the 

help of the user-friendly identification key for ciliates [33], and the Precis of Protistology for 

other protozoans, such as flagellates, heliozoans, amoebae and thecamoebians [40]. Rotifers 

were identified with the help of The Rotifer World Catalog [41]. 

4.2.2.2 Genomic analyses 

The diversity of the bacterial communities was followed over the exposure time by 

amplifying and sequencing the 16S ribosomal DNA in the variable V3 and V4 regions. The 

DNA of each sample was extracted using the FastDNA™ Spin Kit For Soil (MP Biomedicals, 

Thermo Fisher Scientific) recommended for biofilm [42]. The number of gene copies was 

determined in each sample by realizing a qPCR in 96 well plates with PCR CFX96™ Real-

Time System C1000™ Thermal Cycler (Biorad). In each well, 5 µL of DNA sample diluted at 1 

ng·L-1 with nuclease-free water was added to 15 µL of the mix provided by the manufacturer. 

In order to quantify the amount of bacteria in each sample, a qPCR was realized with the 

following universal primers specific for members of Eubacteria : 341F-(5’- CCT ACG GGA 

GGC AGC AG -3’) and 515R (5’- ATT ACC GCG GCT GCT GGC A -3’) as described in López-

Gutiérrez et al. (2004) [43]. A standard curve was established from 20 to 8·107 copies of 

plasmids containing a reference 16s sequence of 169 pb from the strain Bradyrhizobium 

japonicum manufactured by Invitrogen, Life Technologies (Carlsbad, CA, USA). DNA sample 

weight was determined using a Thermo Scientific™ NanoDrop 2000. The sequencing of 16s 

rDNA of samples were realized with Illumina Miseq by the IBIS genomic platform of Laval 

University, Canada. 

4.2.3 Data treatment 

The number of diatoms and micromeiofauna individuals were normalized for the dry weight 

(dw) of the samples while the number of 16S gene copies of the bacterial community were 

normalized for the DNA sample weight. Shannon indices were calculated using R (vegan 
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package). To determine significant differences between treatment groups and exposure times, 

ANOVA analyses were computed using Tukey’s post hoc tests with R software (car and MASS 

packages). Significant differences between diatom growth curves were determined by an 

ANCOVA analysis [44]. The taxonomic data obtained with the sequencing of 16s rDNA were 

analyzed following the Workflow for Microbiome Data Analysis using the Dada2 and phyloseq 

R packages and using the SILVA database for the taxonomy assignment [45]. A principal 

component analysis was realised with the FactoMineR and factoextra packages [46] on the 

taxonomic data (Shannon indices and log-transformed relative abundances of taxa) to provide 

a better overview on global effects of Th to community structures. 

4.3 Results and discussion 

4.3.1 Physicochemical composition 

Nutrient concentrations (orthophosphates and nitrates), pH and water temperature are 

shown in Table 4.1 and remained constant during the 4-week exposure experiments and were 

similar between treatments (ANOVA, p < 0.05). Thorium concentrations in the C1 exposure 

conditions were lower than the targeted nominal concentrations despite the pre-equilibration 

of channel binding sites before the beginning of exposure. Nevertheless, the obtained 

concentrations were statistically higher than the background concentrations measured in the 

C0 exposure conditions (p < 0.05). 

Table 4.1. Physicochemical conditions measured in the different exposure treatment over the 4 weeks of 
exposure. Values are presented as means ± standard deviations (n = 4) 

Parameter C0 C1 C10 

[Th] total (nM) 0.004 ± 0.002 0.18 ± 0.09 8.7 ± 3.4 

pH 8.0 ± 0.4 8.1 ± 0.4 8.2 ± 0.4 

Orthophosphate (mg P-PO4·L
-1) 2.9 ± 0.2 3.1 ± 0.3 3.3 ± 0.3 

Nitrate (mg N-NO3·L
-1) 63 ± 8 56 ± 3 53 ± 1 

Water temperature (°C) 18.4 ± 0.1 18.5 ± 0.1 18.3 ± 0.1 

 

The Th speciation in the Dauta medium was calculated using the MINEQL software over 

the range of observed pHs (7.7 to 8.5). In this pH range, the tetrahydroxo-complex dominated 

the aqueous speciation of Th (99.5 % Th(OH)4) with a small presence of Th(OH)3 (0.5 %). The 

aqueous speciation of Th is mostly controlled by pH and it is thus anticipated that for neutral 

and alkaline surface waters, Th(OH)4 would be the dominant aqueous species present while 

less highly substituted Th(OH)n (where n ≤ 3) species become successively dominant at pH 

[47] < 7. Our experimental conditions, in terms of Th chemical speciation, thus reflect those 

expected in a natural aquatic ecosystem.  
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4.3.2 Effect of Th on the growth of biofilm communities 

Figure 4.1 shows the variation of diatom (red), bacteria (green) and micromeiofauna (blue) 

individuals’ numbers over time in the different exposure conditions. The number of diatoms 

augmented approximately of six times in the first week in all conditions. Thereafter, cell 

concentrations appeared to be stable over the exposure time for the Th-exposed conditions 

with average concentrations of 8.1 ± 2.5 x 105 (C1) and 9.7 ± 1.9 x 105 cell·mg-1 (C10) from 

weeks 1 to 4. In the control condition, no significant growth was observed between the first and 

the second week of exposure based on diatom density values. However, a slight decrease 

between weeks 1 and 2 resulted in values significantly lower in the control than in the C1 and 

C10 conditions at 2 weeks of exposure (p < 0.05). Thorium is not known to play an essential 

biological role in organisms; it is thus unlikely that the Th was directly responsible for the diatom 

growth in the Th-exposure conditions after 2 weeks. Moreover, the diatom population tended 

to decrease between weeks 1 and 2 in control conditions, while they remained constant in Th-

exposed channels. This means that at week 2, Th might have affected another biofilm 

component which influenced the diatom growth. The cell numbers in the control experiment 

increased during the two last weeks to reach 1.38 ± 0.6 x 106 cell·mg-1 at week 4.  

The number of Eubacteria 16s rRNA gene copies present in the biofilm samples over the 

experiment (Figure 4.1, data in green) showed no significant differences over exposure time 

and between treatments for the two Th exposure conditions with an average of 4.03 ± 0.68 x 

105 and 4.96 ± 0.79 x 105 copies·ng of DNA-1. However, the control showed a significant 

increase between weeks 1 and 2 going from 4.79 ± 0.61 x 105 to 8.41 ± 1.72 x 105 copies·ng 

of DNA-1, followed by a decrease over the last two weeks to reach 4.46 ± 0.67 x 105 copies·ng 

of DNA-1. Thorium is already known to be internalized and to modify the cell morphology at 

high concentrations in bacteria genera like Pseudomonas (internalization characterized by 

transmission electron microscopy and energy dispersive X-ray microanalysis when the cells 

were exposed to 431 µM during 12 h), and Bradyrhizobium (growth inhibition of 83.6 ± 8.1 % 

under 100 µM Th during 95 h) [48,49]. In this study, the results showed that Th can inhibit the 

growth of some bacteria in the Th-exposed conditions after 2 weeks of exposure at much lower 

concentrations than those typically used in the literature.However, because the 16s gene copy 

number present in the bacterial cells can vary from 1 to 7 depending on the species, we cannot 

make a direct link with the decrease in the total numbers of bacteria.  
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Figure 4.1. Total individuals (ln) normalized by biomass (live diatoms per mg of dry weight in red, number 

of Eubacteria 16s ARN genes copies obtained by qPCR per ng of total DNA sample in green, 

micromeiofauna individuals per mg of dry weight in blue) observed over time in control C0 (0.004 ± 0.002 

nM Th) and Th exposures (C1 = 0.18 ± 0.09 nM Th and C10 = 8.7 ± 3.4 nM Th). A two-way ANOVA was 

performed to detect significant differences between treatments, indicated by letters (p<0.05; n = 8).. 

The total micromeiofauna individuals counted during the experiment are presented in 

Figure 4.1 (data in blue). The number of individuals decreased over the first week in all 

conditions from 9.23 ± 0.92 x 10³ to 4.22 ± 0.19 x 10³ ind·mg-1 dw. Control values were then 

stable over the experiment with an average of 5.36 ± 0.99 x 10³ ind·mg-1 dw between weeks 1 

and 4. In the Th-exposed channels, the number of individuals augmented at week 2 (9.17 ± 

1.1 x 10³ and 7.03 ± 0.61 x 10³ ind·mg-1 dw C1 and C10 respectively) with a significant 

difference for the intermediate exposure condition C1 (p<0.05) compared to the control. As 

mentioned previously for diatoms, Th is not known to have an essential biological role, thus it 

is unlikely that Th directly enhanced the micromeiofauna organismal growth. Thus, increases 

in the number of individuals observed in the C1 condition at week 2 could be attributed to 

indirect effects such as the decrease of competing organisms. The number of individuals then 

decreased during the last 2 weeks of exposure to 1.90 ± 0.21 x 10³ and 2.46 ± 0.39 x 10³ 

ind·mg-1dw at week 4 for C1 and C10 exposure conditions, respectively. 

Globally, these results showed that the two Th-exposed conditions had the same 

population variation pattern for the three biofilm compartments observed (diatoms, bacteria 

and micromeiofauna), in contrast with the pattern observed in the control condition. In the C1 

and C10 exposure conditions, diatoms were clearly dominating the biofilm in the last 2 weeks 

of exposure, while bacteria seemed to be dominant in the control. Taxonomic diversity 

observed within the biofilms of this experiment is reported in supporting information (Annexe 

II). 
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4.3.3 Effect on the diversity and taxonomic composition of biofilm 
communities  

A high-throughput sequencing of the 16s rRNA genes was performed on the biofilm 

samples to characterize the bacterial community. The relative abundance of the 20 most 

prevalent bacterial 16s rRNA gene sequences are presented in Figure 4.2. Over the exposure 

time, eight main genera were detected and the abundance of two of them, Pseudanabaena 

and Sphingopyxis, varied significantly depending on time and exposure conditions. At the 

beginning of the experiment, the bacterial community was dominated by the Pseudanabaena 

genus (15.1 ± 3.3 %) composed of filamentous cyanobacteria. After 1 week of exposure, this 

genus decreased significantly in the control and C10 conditions with relative proportions of 2.0 

± 1.7 and 4.24 ± 1.1 % of the bacterial population, respectively, while it was still the principal 

genus in the C1 condition with a proportion of 18.3 ± 6.9 %. Then, relative abundances of 

Pseudanabaena in the C1 condition decreased significantly after the second week of exposure 

with a relative abundance of 3.2 ± 2.2 % (ANOVA, p < 0.001). From the second week on to 

the end of the exposure, values remained low and constant in all conditions. In contrary, 

Sphingopyxis genus was not present among the eight most abundant genera from the 

beginning of this experiment until the second week of exposure. After two weeks, this genus 

abundance significantly increased to become the most abundant genus in the control at 23.1 

± 11.6 % (ANOVA, p < 0.05) while it was also detected in the C1 and C10 conditions (4.1 ± 2.3 

% and 11.9 ± 8.0 % respectively). During the last 2 weeks of exposure, the Sphingopyxis 

relative abundance decreased significantly in the control to reach 6.6 ± 5.7 % while values 

stayed constant in the two Th-exposed conditions.  

Pseudanabaena is a genus of cyanobacteria in which some species are able to produce 

cyanotoxins such as the microcystin-LR (MCLR) [50]. Sphingopyxis genus is well-known to 

degrade MCLR [51]. Because the number of MCLR degrading bacteria was shown to depend 

on this toxin concentration, Ho et al. suggested that MCLR could be a primary substrate for 

those bacteria in the biofilm [52,53] . It was previously shown that copper and cadmium could 

modulate the transcription of genes coding for MCLR synthesis in cyanobacterial cells [54,55]. 

After 2 weeks, the lower abundance of Sphingopyxis genus in the C1 and C10 exposure 

conditions could be attributed to a reduction of cyanotoxin synthesis by cyanobacteria such as 

Pseudanabaena, although subsequent analyses would need to be done to demonstrate such 

an effect  

Moreover, the Sphingopyxis genera was also reported to degrade organic contaminants such 

as the polycyclic aromatic hydrocarbons (PHAs) [56], crude oils, diesel and kerosene [63] and 

polyvinyl alcohol [64]. A study on chromate (Cr (VI)) bioremediation by bacteria belonging to 

Sphingopyxis genera (Sphingopyxis macrogoltabida SUK2c) showed that their biomass 

reduced and complexed the Cr. The authors suggested that this metal could be bound and 
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reduced by (-NH), (-COOH) and (P=O) groups present in the glycosphingolipids, surface 

proteins and on the fine peptidoglycan layer of those bacteria [57]. As the Th, the Cr is a class 

A metal and preferably bound to N, O and F atoms. Thus, we can imagine that Th could follow 

similar complexation mechanisms on the Sphingopyxis bacteria surfaces observed in this 

work. Moreover, these bacteria sensibility to Th could be linked with their capacity to 

bioaccumulate the Th. 

For the last week of exposure, despite the lack of significance, the composition of the 

bacterial community in the three exposure conditions appeared to be different from each other. 

In the control condition, the Blastomonas genus and the SM 1A02 group were present in 

abundance, while in the C1 and C10 conditions they were not in the major genera detected by 

the analysis. Additionally, Rhizorhapis amplicon sequence variants (ASV) were part of the top 

20 sequences only in the Th exposed conditions after 4 weeks, while Flavobacterium genus 

only represented 6.6 ± 8.1 % of the population in the C10 exposure condition. 
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Figure 4.2. Relative abundance for the percentage of micromeiofauna, bacteria and diatoms taxa counted in the biofilm sampled over time in control 

(0 = 0.004 ± 0.002 nM) and Th exposures (1 = 0.18 ± 0.09 nM and 10 = 8.7 ± 3.4 nM). Bacteria genus represented were the top 20 amplicon sequence 

variants (ASV) obtained by analysing the 16s rRNA gene amplicon sequencing results. Sequences were binned to Amplicon sequence variants 

based on their taxonomy at genus levels. The top 20 ASV represented the maximum 33 % of the total genera found by the analysis, thus a scale 

zoom to 35 % was applied to the graphic to better illustrate the results. Values shown are the averages of replicate samples for micromeiofauna (n 

= 8) and bacteria (n = 3); for diatoms the eight sample replicates were pooled before counting. Diatom species are Achnanthidium exiguum (ADEG), 

Stauroforma exiguiformis (SEXG), Fragilaria mesolepta (FMES), Eolimna minima (EOMI), Navicula sp. 26 (NAVI26), Navicula sp. 22 (NAVI22), Adlafia 

bryophila (ABRY), Nitzschia cf. acidoclinata (NACD), Nitzschia solgensis (NSOL), Navicula aff. reichardtiana (NRCH), Navicula exilis (NEXI), 

Fragilaria pectinalis (FPEC), Gomphonema pala (GOPA), Navicula cf. seminulum (NSEM), undetermined 1-3 (Sp1-3). 
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Relative abundance of the diatom taxa counted in the pooled samples of biofilm are 

presented in Figure 4.2. During the exposure time the dominant species was Achnanthidium 

exiguum (ADEG) (Grunow Czarnecki) in all conditions. This diatom tended to be less present in 

the control condition during the experiment compared to the Th-exposed biofilms, with an 

abundance of 70.5 ± 2.8 % over the 4 weeks of exposure. ADEG was more abundant in the C1 

and C10 exposure conditions with relative abundances of 78.6 ± 3.6 and 78.3 ± 2.3 %, 

respectively. This diatom appears to be tolerant to the presence of Th and is known to be found 

in freshwater of bad quality [58]. Moreover the combination of copper exposure and high 

temperatures (18 and 23°C) was shown to promote ADEG’s dominance over the other species of 

the diatom community [59]. The second most abundant diatom species was Eolimna minima 

(EOMI). This diatom represented 17 % of the diatom population at t0. At t2, the EOMI abundance 

followed a Th dose-response trend with 16.1, 13.1 and 8.7 % in control, C1 and C10 exposure 

conditions, respectively. These results demonstrate a sensitivity of EOMI to Th, even though this 

diatom is usually described as tolerant to metallic contamination [29]. After 2 weeks, Stauroforma 

exiguiformis (SEXG) (Lange-Bertalot, Flower Jones and Round) followed the inverse trend of 

EOMI and was more abundant in the C10 condition (5.5 %) as compared to the C1 (2.1 %) and 

control conditions (1.5 %). This trend was unexpected considering that the Biological Condition 

Gradient (BCG) considers SEXG to be a highly sensitive species to metallic concentration 

disturbances [60]. 

The relative abundances of micromeiofauna observed in biofilm samples (Figure 4.2) showed 

that the flagellates were the most abundant taxa in all conditions with an average of 58.3 ± 8.1 % 

during the 4 weeks of exposure. However, they tended to be more represented at the beginning 

of the exposure and in the control condition where their abundance decreased gradually over time 

from 70.6 ± 5.8 % at t1 to 53.6 ± 4.4 % at t4. The inverse was observed for the ciliate Aspidisca 

cicada for which an increase of almost 30% was observed over the exposure time. 

Rotifers (Philodinidae) and ciliates populations varied according to the exposure conditions 

over the course of the experiment. All other taxa counted, such as amoeba, nematodes or 

flagellates, did not vary significantly between the exposure conditions. 
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Figure 4.3. Number of individuals per mg of biofilm dry weight in control C0 (0.004 ± 0.002 nM) and Th 
exposures (C1 = 0.18 ± 0.09 nM and C10 = 8.7 ± 3.4 nM) as a function of time. A. Ciliates 

B. Rotifers (Philodinidae). A two-way ANOVA was performed to detect significant 
differences between treatments, as indicated by letters (p<0.05; n = 8).  

Figure 4.3.A shows the total count of ciliate individuals in the biofilm over the 4 weeks of 

exposure. A significant increase between t0 and t1 was observed in all conditions. Afterwards, 

the population of the controls did not vary. The values increased between t1 and t2 in the C1 and 

C10 exposures to reach 4987 ± 469 and 3730 ± 352 ind·mg-1 dw, and decreased during the last 

2 weeks of exposure to 878 ± 173 and 627 ± 132 ind·mg-1 dw, respectively. Aspidisca cicada was 

the most abundant species observed and the number of individuals for this species had the same 

variation pattern throughout the exposure as the total number of ciliates for all conditions. This 

ciliate is commonly found as a dominant species in benthic biofilms and is characterized to be 

among the least sensitive to metal contamination [61–63]. Aspidisca cicada feeds itself mostly by 

grazing bacteria and algae [33,63,64]. Thus, the increase in the number of ciliates after 2 weeks 

in the Th-exposed conditions could be linked to the higher diatom densities in those conditions 

for the same exposure time.  

Figure 4.3.B shows the rotifer individuals belonging to Philodinidae family counted in the 

biofilm over the 4 weeks of exposure. This family is found in a great diversity of ecosystems is 
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reported as a detritivore, microalgae and microorganism consumer [65,66]. The population in the 

control condition did not vary during the experiment, with an average of 104 ± 12 ind·mg-1 dw, as 

well as the C1 condition which stayed around 124 ± 12 ind·mg-1 dw. On the other hand, the 

number of individuals significantly increased after 2 weeks in the C10 exposure condition to reach 

285 ± 65 ind·mg-1 dw. Like A. cicada, those high numbers of Philodinidae rotifer seemed to be 

linked with high diatom densities in the Th-exposed conditions after 2 weeks. Then values in Th 

exposure conditions decreased during the last 2 weeks of exposure to an average of 97 ± 25 and 

53 ± 26 ind·mg-1 dw in the C1 and C10 exposure conditions, respectively. Other rotifers are known 

to be sensitive to metals [67]. A 96 h-LC50 of 5.8 µM Cd was observed for Philodina cf roseola 

and deformations appeared above a threshold concentration of 2.7 µM after 24 h of exposure 

[68]. Moreover, our previous study on the impact of Zr on biofilm taxonomic structure showed that 

this metal can induce a dose-response effect on rotifers and the number of ciliate, A. cicada, 

individuals when they were exposed during 2 weeks to a low concentration (2.9 ± 0.3 nM Zr) [34]. 

In contrary, Th did not have a negative effect on both rotifers’ species observed and the ciliate, A. 

cicada. In fact, after 2 weeks of exposure, there were more individuals in Th-exposed media than 

in the control condition. Such effects on the micromeiofauna observed during this experiment 

cannot be explained by direct effects of Th on those taxa. Bacterial and diatom communities 

represent the main food source for ciliates and rotifers. Thus, it is likely that the direct effects of 

Th on those two compartments, by reducing individual numbers or changing their taxonomic 

composition, is leading to an indirect effect on micromeiofauna by increasing the numbers of 

ciliates and rotifers. 

4.3.4 Effect of Th on the global taxonomic community structure  

The Principal component analysis (PCA) presented in Figure 4.4 was performed to better 

understand possible interactions between the different communities observed during this work. 

The PCA shows a clear separation of the control conditions from the Th-exposure conditions for 

the first 2 weeks. The results indicate that control samples are quite dispersed along Dimension 

2 of the PCA, which suggests that major structural changes in the biofilm community happened 

during the experiment. At the beginning and after 2 weeks of exposure, the samples seemed to 

have higher diatom diversities with a Shannon index of 1.42. After 1 week, the samples were 

characterized by a higher micromeiofauna diversity with a Shannon index of 1.5 ± 0.2.  
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Thorium-exposed conditions C1 and C10 appeared to be well discriminated from the control 

condition along Dimension 1. Community structures in the C1 exposure condition were close to 

each other over the entire exposure duration. This suggests that this Th concentration rapidly and 

consistently affected the taxonomic structure of biofilm. These conditions were characterized by 

ADEG and a high number of ciliate individuals which suggests that ADEG could be a preferential 

food source for the ciliates observed in this experiment. Higher temporal variability was found in 

the C10 exposure condition compared to that of C1. After 1 week of exposure, the biofilm samples 

were characterized by high bacterial diversity (Shannon index of 2.25 ± 0.54). Then, after 2 and 

4 weeks of exposure, the bacterial community in the C10 exposure condition was characterized 

by Pseudanabaena and Flavobacterium, as well as the diatom SEXG. The biofilm samples were 

characterized by low bacterial and micromeiofaunal diversity after 4 weeks with Shannon indices 

 

 

Figure 4.4. Principal component analysis (PCA) performed on taxonomic data (relative abundance 
and Shannon index of bacterial, diatom and micromeiofaunal communities) in 
biofilm in control C0 (0.004 ± 0.002 nM) and Th exposures (C1 = 0.18 ± 0.09 nM and 
C10 = 8.7 ± 3.4 nM) after 0, 1, 2 and 4 weeks of exposure (t0, t1, t2 and t4). Variables 
were classified in three groups using the K-means algorithm. Abbreviations: 
bacterial 16s gene copy number (Qt), Shannon indices of bacteria, diatoms and 
micromeiofauna (ShanBact, ShanDiato and ShanMeio respectively). Abbreviations 
of diatoms species names are described in Figure 4.2. 
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of 1.65 ± 0.83 and 1.0 ± 0.1, respectively. In these samples, the micromeiofaunal and bacterial 

diversity appeared to be affected by the presence of the dominant diatom SEXG, Pseudanabaena 

and Flavobacterium bacterial genera in the C10 exposure condition. Because the relation 

between diatoms and heterotrophic bacteria are known to be generally species-specific, the 

increase of SEXG could favor the increase of one symbiotic bacteria species leading to a loss of 

bacterial diversity. 

Microbial community compositions of the biofilm samples within the control condition after 4 

weeks of exposure were grouped with those of the Th exposed biofilm samples on the PCA 

representation, separated from the other control samples along Dimension 1. In these samples, 

the biofilm is characterized by a low diatom diversity (Shannon index of 1.3 in the pooled 

samples). The less diverse taxonomic communities could be explained by the biofilm senescence 

after 4 weeks in the channel. The proximity of the control biofilm samples at 4 weeks of exposure 

with all the Th-exposed conditions and all exposure times on the PCA figure suggests that Th 

could have accelerated this senescence in the exposed biofilm. 

The microorganism communities of biofilms are in constant interaction with each other. 

Benthic diatoms are reported to be the dominant primary producers in periphytic biofilms and to 

provide organic carbon to consumers and decomposer [69]. Induced changes in their community 

by factors like seasonal variation, grazing or contamination can lead to important indirect effects 

on biofilm productivity, extracellular polymeric substance composition, and thus on the 

heterotrophic compartments of the biofilm [70,71]. On the other hand, reciprocal diatom-bacterial 

interactions can be negative (parasitic, competition) or positive with species-specific symbiosis, 

leading to compositional shifts in diatom species abundances [72,73]. Moreover, forcing factors 

such as contaminants can also influence the grazing pressure on bacterial and diatom 

communities provided by meiofauna and micromeiofauna by changing their taxonomic structure 

[31,74]. Thus, as previously demonstrated for other metals, Th contamination could affect this 

complex ecosystem equilibrium by directly affecting a biofilm compartment’s sensitive species 

and via indirect effects on additional or the aforementioned biofilm compartments [75]. 
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4.4 Conclusion 

To the best of our knowledge, this is the first time that a study investigates the effects of Th 

on different periphytic biofilm communities and especially on benthic micromeiofauna. Major 

processes of freshwater ecosystems and biogeochemical fluxes are depending on biofilm health 

[76]. In this study, significant changes were observed in bacteria and micromeiofauna taxonomic 

composition, with lower abundances of Pseudanabaena and Sphingopyxis genera, and higher 

ciliate and rotifer individual numbers, like A. cicada and Philodinidae, in the Th-exposed conditions 

compared to control. A PCA indicated a clear separation in the global taxonomic structure 

between the control and the Th exposure conditions over exposure time. Finally this work shows 

the importance of better understanding the indirect effects of metallic contamination on periphytic 

micromeiofauna to improve risk assessment of metals on aquatic ecosystems based on biofilm 

descriptors [77,78]. 
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Abstract 

Aquatic ecotoxicological risks associated with tetravalent metallic elements such as thorium 

(Th) are still poorly understood. Periphytic biofilm represents an important food source in 

aquatic environments, thus such risks could severely affect nutrient and energy cycling in 

freshwater ecosystem. In the present study, we investigated the potential for Th to change fatty 

acid compositions of biofilm communities within experimental channels. Th bioaccumulation 

and fatty acids (FAs) were measured after 4 weeks to two exposure conditions: a control (0.004 

± 0.002 nM; C0) and 8.7 ± 3.4 nM Th (C10). Biofilm Th accumulation was significantly higher 

in the C10 condition (of 8.1 ± 2.6 x103 ng mg-1 dw) than in the control conditions. Some major 

FAs such as C16:1n-7 and the docosahexaenoic acid C22:6n-3 varied significantly after 4 

weeks of exposure to Th. To determine if the Th can be trophically transferred and to 

investigate the impacts of nutritional quality changes on primary consumers, common pond 

snails (Lymnaea sp.) were fed for 4 weeks with control and Th-exposed biofilm. Thorium was 

trophically transferable to the grazers with 2.4 ± 0.2 ng mg-1 ww measured in the soft bodies 

of snails fed with Th-laden biofilm. The composition of major FAs observed in the grazers was 

also significantly affected, notably by a decrease of total polyunsaturated FAs in snails fed with 

Th-exposed biofilm. These results indicate that very low Th concentrations can decrease the 

nutritional quality of organisms at the base of the food chain. 

Graphical abstract 
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5.1 Introduction 

Aquatic benthic biofilms (periphyton) are composed of different microorganisms belonging to 

bacteria, fungi, algae and micromeiofauna taxa, and are embedded in a matrix of extracellular 

polymeric substances (EPS) and host a diverse ecosystem that provides different ecological 

services. These biofilms are often very productive and can recycle nutrients, stabilize 

sediments, and thus play an important role in benthic organism recruitment [1]. Their 

perturbation, notably in the context of metallic pollution, can lead to important changes in 

aquatic environments [2]. 

Metal effects on biofilm microorganisms could impact aquatic food webs by affecting fatty acid 

(FA) synthesis [3,4]. Benthic diatoms, unicellular algae within biofilms, are known to be 

particularly rich in polyunsaturated fatty acids (PUFAs) which provide a high-quality food 

source to periphyton grazers, such as cladoceran or insects [5,6]. PUFAs can be divided into 

three groups depending on the first unsaturation location: n-3, n-6 and n-9. They are major 

constituents of cellular membranes, important energy sources and are required in various 

biochemical pathways. They play a crucial role at the biological level and are the most 

transferred molecules across food webs [7]. PUFAs are exclusively synthesized by primary 

producers. Animals are capable of modifying PUFAs to another form through elongation and 

desaturation reactions, but cannot synthetize PUFAS de novo and need to obtain them from 

their diet [8]. Therefore, periphyton represents an important source of these FAs for animals in 

aquatic ecosystems [9,10].  

Metallic contaminants such as chromium can generate oxidative stress, and the PUFAs 

composing the cell membrane are more prone to lipid peroxidation [11]. Copper exposure was 

shown to affect lipid composition of the diatoms Tabellaria flocculosa and Thalassiosira 

weissflogii by decreasing the amount of unsaturated FAs (UFAs) [12–15] and by altering 

glycerophospholipid biosynthesis pathways of the green alga Chlorella sp. [16]. Other FAs 

produced by biofilm microorganisms such as saturated and monounsaturated fatty acids (SFA 

and MUFA) represent an important energy source for their consumers [8,17]. Consequently, a 

perturbation within periphytic communities can lead to changes in their nutritional quality and 

can perturb energy transfers in freshwater ecosystems [18].  

In addition, it is well established that the benthic microorganisms can internalize metallic 

elements such as selenium [19,20], cadmium [21], zinc [22], copper [23] and nickel [3], and 

can retain them up to several days after exposure events [24,25]. As diet can be a predominant 
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source of metal exposure [26], especially for aquatic insects, the capacity for periphytic biofilm 

to bioaccumulate metals can affect its consumers [19,21,27–29]. Hence, the consumption of 

metal contaminated biofilm may impact grazers by reducing their food quality and by metal 

contamination at the same time [30]. A decrease in food quality can also stimulate the grazers 

to increase their consumption of contaminated food to compensate for the loss of nutritive 

values, further increasing contaminant ingestion [31]. 

Thorium (Th) is a tetravalent metallic element often found in uranium mining waste. Aeronautic, 

metallurgy and petrochemistry industries use it for its capacity to resist high temperatures [32]. 

Because of its affinity for phosphate, it is also found in phosphate fertilizers [33]. Moreover, Th 

is 3 times more abundant than uranium and will potentially be used as a future nuclear power 

plant combustible [34]. While these activities lead to Th release within the environment, aquatic 

ecotoxicological risks associated with thorium are still poorly understood. Thorium 

concentrations between 0.003 and 700 µg·L-1 (0.01 nM and 3.0 µM) have been observed in 

natural freshwater and up to 1400 µg·L-1 (6.0 µM) in the drainage water of uranium and iron 

mines in the south of Brazil [35–42]. In this work, Th accumulation and fatty acid composition 

in periphytic biofilms were determined after 4 weeks of exposure at 10 nM to explore whether 

this metal can affect the nutritional quality of the biofilm. The grazer, Lymnaea sp. was then 

exposed to this biofilm to investigate the double impact of Th exposure upon food and 

nutritional characteristic changes. These results will contribute to a better comprehension of 

the potential for Th trophic transfer from biofilm to grazers and its subsequent impacts by 

altering the nutritional quality of trophic chains within freshwater ecosystems. 

5.2 Materials and methods 

5.2.1 Experimental setup 

Biofilm experiment 

The biofilm used for this study was the same as described in Doose et al. (submitted, chapitre 

4). Four experimental conditions were tested as described in Figure 5.1 : biofilm controls, 

biofilms exposed to Th, snails (Lymnaea sp.) fed with biofilm controls, and snails fed with 

biofilm exposed to Th. Firstly, the biofilm was exposed to Th in channels for 4 weeks. The 

slides of biofilm were randomly distributed to 8 channels (4 channels per condition) containing 

a synthetic culture medium (Dauta) [43] with targeted Th concentrations of 0 (C0) and 10 nM 

(C10). One week before Th exposure, independent experimental channels (dimensions: 100 
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x 20 x 10 cm, 6 L) were filled with the different exposure media (C0 and C10) to pre-equilibrate 

the metal of the treatment (C10) with the adsorption sites of walls, tubes and reservoirs. 

Following 4 weeks of exposure, eight slides per channel (32 per condition) were randomly 

sampled, pooled, and homogenized in 200 mL final volume of Dauta medium to make one 

composite sample per condition. Biofilm dry weight was quantified after filtration of a 20 mL 

aliquot (on pre-weighted and dried GF/F filters) and lyophilisation according to the NF EN 872 

standard method [44]. Aliquots of 1.5 mL were sampled from the 200 mL of homogenized biofilm 

suspension and kept frozen at -80°C to be later given as a food source to grazers and to conduct 

fatty acid analyses. 

 

Figure 5.1. Overview of the experiemental setup of biofilm Th exposure described in Doose et al 
(submitted, chapitre 4), and the subsequent trophic transfer experiment. 

Trophic transfer experiment 

Furthermore, in order to determine if the Th accumulated in biofilm can be trophically 

transferred to grazers, a trophic experiment was designed with the snail Lymnaea sp. and 

contaminated biofilm. A total of 48 snails were dispatched in three control and three exposed-

food aquaria in order to obtain eight snails per aquarium. Snails in control aquaria were fed 

with C0 biofilm and snails in the exposed-food aquaria were fed with the C10 biofilm for 4 

weeks. Each aquarium contained 8 snails which were acclimated for 1 week in an aquarium 

filled with dechlorinated tap water and fed with the biofilm for 4 weeks. One aliquot of 1.5 mL 

of control or Th-exposed biofilm per aquarium was given per day as a food source to the 

grazers. Aquaria were filled with dechlorinated tap water and half of the media volume was 

renewed daily. At the end of the 4 weeks of food-exposure, the live snails were sampled and 
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placed in a Petri dish on ice, then soft bodies were separated from the shell and weighted 

before being frozen in liquid nitrogen and stored at -80°C before further analysis. To realize 

the FA analysis and Th measurements, 6 snails for each analysis were randomly taken in the 

total of 24 snails per condition. 

5.2.2 Fatty acid analysis 

To obtain technical replicates, six aliquots of the pooled control and exposed biofilm 

samples were sampled. Total lipids were extracted from the whole biofilm in those aliquots 

according to Folch et al. (1957) [45]. The detailed procedure for lipid extraction was described 

in Fadhlaoui et al. (2020) [3]. Total lipids were extracted in a chloroform/methanol mix (1V/2V). 

The obtained fraction was then esterified in boron trifluoride (BF3, 4 % methanol) to obtain 

fatty acid methyl esters (FAME). The resultant FAMEs were analyzed by gas chromatography-

flame ionization detector (GC-FID) and the relative FAME content was determined by 

comparing chromatograms to reference standards (mixtures of 37 fatty acids, NHI-F, a fatty 

acid methyl ester mix, PUFA NO. 2, an animal source and fatty acid methyl esters kit; Sigma-

Aldrich, Canada). 

5.2.3 Thorium quantification 

In order to determine the amount of Th in the biofilm and the snails, samples were lyophilized 

and digested according to Fadhlaoui et al.(2020) [3]. Then Th was quantified with an inductively 

coupled plasma-atomic emission spectrometry (ICP-MS). The calibration curve was validated 

with certified control solution 406 (SCP Science, Baie-d'Urfé, Canada). 

5.2.4 Data treatment and analysis 

To determine the significant differences, one and two-way ANOVA statistical tests were 

performed with the R software (vegan package). The PCA was also constructed on biofilm and 

snails FA analysis data with R (FactoMineR package). The PCA’s function in this package 

automatically normalizes the data during the calculation. Ellipses were built around centroids 

to represent 95 % of data from biofilm ans grazer’s conditions. 

In order to estimate fatty acid desaturase and elongase activities in the biofilms, the 

product/precursor ratios were used as described in Fadhlaoui et al. (2016) [46]. The ratios 

16:1n-7/16:0 and 18:1n-9/18:0 was used to estimate the Δ9-desaturase (D9D; stearoyl‐CoA‐

desaturase), the ratio 18:2n-6/18:1n-9 for the Δ12‐desaturase (D12D), and 18:3n-3/18:2n-6 for 
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the Δ15‐desaturase (D15D). The ratio 18:0/16:0 was used to calculate the elongase activity 

(ELOVL, long chain fatty acids elongation). 

5.3 Results and discussion 

5.3.1 Fatty acid profiles of control biofilms and grazers 

The biofilm FA profile can give qualitative information about bacteria, green algae, and diatom 

composition. These biofilm FA profiles were obtained for the control (sampled after 4 weeks of 

exposure, Table 5.1). The main SFA were palmitic acid C16:0 and stearic acid C18:0 

representing respectively 25.17 ± 0.82 and 14.12 ± 3.30 % of the FAs measured in the control 

condition biofilm. The MUFAs were dominated by palmitoleic acid C16:1n-7 and oleic acid 

C18:1n-9 with 16.90 ± 2.91 and 10.51 ± 2.17 %, PUFAs by C18:3n-3, arachidonic acid C20:4n-

6 and eicosapentaenoic acid C20:5n-3 with 3.85 ± 0.58, 3.67 ± 0.70 and 5.36 ± 0.19 % in the 

control condition biofilm respectively. The dominance of C16:0, C16:1n-7, C18:3n-3 in the 

control biofilm FA profile suggested a dominance of green algae and cyanobacteria [47]. These 

results are in line with the taxonomic observations made in the same biofilm samples (Doose 

et al., submitted), especially concerning the presence of the cyanobacteria genus 

Pseudanabaena. The n-3, n-6 and n-9 were present in the same proportion representing 

around 10 to 11 % of the total FAs in the control biofilm. 
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Table 5.1. Fatty acid composition of control biofilm, Th exposed biofilm and grazers (Lymnaea sp., control group and group feeding on contaminated biofilm). Values 1 
are shown as % mean ± SEM for each biofilm or grazer’s conditions (n = 6, for control biofilm and grazer, n = 5 for exposed biofilm). The significant 2 
differences between biofilm or grazer’s conditions correspond to * p ˂ 0.05; ** p ˂ 0.01 and *** p ˂ 0.001 (one-way ANOVA, n = 6). U/S = unsaturated to 3 
saturated fatty acid ratio, Σn-3 = n-3 unsaturated fatty acid sum, Σn-6 = n-6 unsaturated fatty acid sum and Σn-9 = n-9 unsaturated fatty acid sum. 4 

  Control biofilm Contaminated biofilm Control grazers Grazers feeding contaminated biofilm 

C14:0 3.86 ± 0.32  3.39 ± 0.46 1.45 ± 0.25 2.70 ± 0.47 

C15:0 1.20 ± 0.19 0.51 ± 0.06 * 0.48 ± 0.05 0.84 ± 0.20 

C16:0 25.17 ± 0.82 27.14 ± 1.74 10.53 ± 0.37 12.30 ± 1.73 

C17:0 1.09 ± 0.08 0.73 ± 0.11 * 1.32 ± 0.12 1.50 ± 0.20 

C18:0 14.12 ± 3.30 12.83 ± 1.26 14.41 ± 0.73 15.33 ± 1.78 

C20:0 0.66 ± 0.24 0.21 ± 0.13 1.27 ± 0.54 0.68 ± 0.21 

C:21 0.00 ± 0.00 0.46 ± 0.35 0.71 ± 0.19 2.68 ± 1.23 

C22:0 0.07 ± 0.05 0.33 ± 0.24 0.04 ± 0.04 0.06 ± 0.04 

C24:0 1.53 ± 0.65 0.50 ± 0.21 0.17 ± 0.12 0.65 ± 0.09 
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C14:1n-5 0.32 ± 0.17 0.47 ± 0.16 0.20 ± 0.13 0.09 ± 0.06 

C15:1 0.42 ± 0.19 0.40 ± 0.25 0.00 ± 0.00 0.04 ± 0.04 

C16:1n-7 16.90 ± 2.91 15.13 ± 0.72 * 1.58 ± 0.31 1.82 ± 0.36 

C17:1 1.73 ± 0.22 1.56 ± 0.36 0.44 ± 0.10 0.57 ± 0.11 

C18:1n-9 10.51 ± 2.17 10.39 ± 1.18 9.77 ± 0.38 10.91 ± 0.77 

C20:1n-9 0.42 ± 0.23 0.25 ± 0.13 4.99 ± 0.60 2.97 ± 0.68 * 

C22:1n-9 0.00 ± 0.00 0.06 ± 0.06 * 0.08 ± 0.08 0.15 ± 0.10 ** 

C24:1n-9 - 0.21 ± 0.12 0.15 ± 0.15 3.22 ± 1.58 

  

 

  

C16:2n-4 - 1.27 ± 0.79 - 0.33 ± 0.33 

C16:3n-4 - 0.09 ± 0.05 0.08 ± 0.05 0.29 ± 0.04 

C18:2n-6 2.98 ± 0.48 3.43 ± 0.90 5.10 ± 0.33 4.76 ± 0.66 

C18:3n-6 1.02 ± 0.24 1.30 ± 0.43 - 0.99 ± 0.10 *** 
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C18:3n-4 0.00 ± 0.00 0.00 ± 0.00 0.12 ± 0.12 0.18 ± 0.11 

C18:3n-3 3.85 ± 0.58 3.67 ± 1.23 1.20 ± 0.19 1.21 ± 0.09 

C18:4n-3 0.00 ± 0.00 0.32 ± 0.21 * 0.46 ± 0.18 0.27 ± 0.17 

C20:2n-6 1.94 ± 0.37 0.43 ± 0.32 * 7.21 ± 1.08 2.24 ± 1.03 ** 

C20:3n-6 0.24 ± 0.12 0.42 ± 0.24 1.34 ± 0.08 2.88 ± 0.70 

C20:4n-6 3.67 ± 0.70 1.48 ± 0.65 * 21.61 ± 2.02 10.15 ± 3.43 * 

C20:3n-3 0.00 ± 0.00 1.21 ± 0.74 0.18 ± 0.08 7.54 ± 4.66 

C20:4n-3 0.12 ± 0.12 0.31 ± 0.15 0.41 ± 0.32 0.24 ± 0.13 

C20:5n-3 5.36 ± 0.19 4.97 ± 1.04 4.35 ± 0.40 5.99 ± 0.87 

C22:2n-6 1.62 ± 0.22 0.32 ± 0.20 ** 0.57 ± 0.31 0.15 ± 0.10 

C22:5n-3 1.18 ± 1.18 0.62 ± 0.23 6.19 ± 2.77 0.09 ± 0.09 ** 

C22:6n-3 - 5.63 ± 2.15 ** 3.68 ± 2.07 6.17 ± 4.42 
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Σn-3 10.51 ± 1.41 16.12 ± 2.38 10.05 ± 2.39 21.51 ± 5.08 

Σn-6 11.47 ± 1.61 7.37 ± 1.01 35.83 ± 1.92 20.36 ± 3.53 ** 

Σn-9 10.94 ± 2.38 10.90 ± 1.25 15.00 ± 0.61 17.25 ± 1.38 

U/S 1.15 ± 0.15 1.20 ± 0.13 2.31 ± 0.12 1.60 ± 0.14 

5 
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The FA compositions were also determined in the grazers Lymnaea sp. (Table 5.1). The SFAs 

were dominated by C16:0 and C18:0 representing 10.53 ± 0.37 % and 14.41 ± 0.73 %, 

respectively. The predominant MUFAs were C18:1n-9 and C20:1n-9 representing 9.77 ± 0.38 % 

and 4.99 ± 0.60 %, respectively. The predominant PUFAs were C18:2n-6, C20:2n-6, C20:4n-6, 

C20:5n-3 and C22:5n-3 representing 5.10 ± 0.33, 7.21 ± 1.08, 21.61 ± 2.02, 4.35 ± 0.40 and 6.19 

± 2.77 %, respectively. This composition is in accordance with that of other snails found in the 

literature, except for the presence of C20:5n-3 (Annexe III) [48–52]. This PUFA was found to be 

characteristic of fatty acid profiles for marine invertebrates (mostly molluscs) and was also a major 

component of the marine gastropods Rapana venosa and Turbo cornutus [49,50]. The FA content 

in animal tissues according to Kelly et al. (2012) is similar to our results (Figure 5.2). In addition, 

the SFA, MUFA and PUFA amounts in the diet have been reported to directly affect the FA 

composition of the consumers [51–53], and C18:1n-9, C18:2n-6 and C20:5n-3 in animal tissues 

are known to originate from dietary sources. For example, C20:5n-3 is a typical biomarker for 

diatoms and their presence in the snail’s tissue highlights the presence of diatoms in the grazed 

biofilm [54]. Burns et al. (2011) measured the C18.2n-6 FA principally in Chlorophyceae such as 

Choricystis coccoides, Pseudokirchneriella subcapitata, Stichococcus chodati and also in 

Cyanobacteria. In the same study, they also observed that C18.2n-6 percentage in the grazers 

Daphnia and Ceriodaphnia fed with these algae were significantly correlated with its percentage 

in their diet [55]. In the literature, some molluscs, such as pulmonated snails, are expected to be 

able to synthesize PUFAs de novo [56,57], but we didn’t find any information about such metabolic 

pathways occurring in the genera Lymnaea. Thus, these results are in line with the observation 

of Kelly et al. (2012) and show that the grazers are able to assimilate and retain these PUFAs 

from a biofilm diet [47]. The C20:4n-6 is known to be accumulated at a relatively high level in 

several molluscs, which Kharlamenko et al. (2001) attributed to the consumption of fungi [58]. 

However, it has been suggested that the accumulation of C20:4n-6 might be due to its 

biosynthesis from its precursor C18:2n-6, since this has been observed in other molluscs like the 

scallop Pecten maximus [47,59]. These interpretations are coherent with our results regarding the 

high C18:2n-6 accumulation in the grazers’ tissues. 
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Figure 5.2. Biosynthetic pathways of polyunsaturated fatty acids (FAs) in algae and invertebrates by 
desaturation and elongation (modified from Fadhlaoui et al. 2020, Monroig et al. 2018 

and Guschina and Harwood 2006) [3,10,60]. C18:2n-6 = linoleic acid; C20:4n-6 = 
arachidonic acid; C22:6n-3 = docosahexaenoic acid; C20:5n-3 = eicosapentaenoic 

acid; C18:3n-3 = linolenic acid, FAs shown in bold are known to accumulate in animal 
tissues with high concentration. The D12D: Δ12-desaturase (in green) occurs only in 

algae, bacteria and protists of biofilm.  

5.3.1 Effect of Th exposure on biofilm fatty acid profile  

The Th bioaccumulated concentrations measured in the biofilm after the 4 weeks of exposure are 

presented in Table 5.2. The control biofilm contained a baseline Th content of 0.009 ± 0.004 ng 

mg-1 dw despite that Th was not added into the exposure medium. Thorium, like all other metallic 

elements, is naturally present in environmental freshwater and tap water [38–41]. Therefore, it is 

normal to find a background signal in the biofilm. The concentration measured in the C10 condition 

was significantly higher than the control conditions with 11.6 ± 1.4 x 103 ng mg-1 dw. These results 

show the ability for Th to be accumulated by the periphytic biofilm. Thorium accumulation in the 

biofilm can result from internalization and adsorption onto the cells surface [30]. 

Table 5.2. Thorium content in control (C0) and Th-exposed (C10) biofilms after 4 weeks of exposure and in 
the grazer Lymnaea sp. fed for 4 weeks with C0 and C10 biofilms, the significant differences 

between biofilm or grazer Th content is indicated by * (ANOVA, p ˂ 0.05, n = 6). 

  C0  C10 

Biofilm Th (µg mg-1 dw) 0.009 ± 0.004 11.6 ± 1.4 * 

Grazers Th (µg mg-1 ww) 1.3 ± 0.1 2.4 ± 0.2 * 
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The FA composition in the biofilm samples (Figure 5.3A) was not significantly different in the 

control and the C10 condition after 4 weeks of exposure (MUFA = 29 ± 1, PUFA = 23 ± 3, SFA = 

47 ± 3 %). Whereas the total SFAs, MUFAs and PUFAs in the biofilm were not significantly 

affected by the Th exposure, the amounts of some minor FAs belonging to these groups 

significantly varied (Table 5.1). The SFAs C15:0 and C17:0 values were significantly higher in the 

control (1.20 ± 0.19 and 1.09 ± 0.08 respectively) than in the C10 biofilm (0.51 ± 0.06 and 0.73 ± 

0.11 % respectively). The MUFAs C22:1n-9, C16:2n-4 and C16:3n-4 were not detected in the 

control biofilms but represented 0.06 ± 0.06, 1.27 ± 0.79 and 0.09 ± 0.05 % of the FAs measured 

in the C10 biofilms, respectively. Then, the PUFAs C18:4n-3 and C22:6n-3, which were not 

detected in the control biofilm, were present in the C10 biofilm. The C22:6n-3 represented 5.6 ± 

2.2 % of the total FAs and was thus one of the main FAs of the C10 biofilm. This showed that Th 

exposure can induce significant FA metabolism perturbations at low concentration. 

 

As opposed to C22:6n-3, the biofilm content in PUFAs C20:2n-6 and C20:4n-6 were significantly 

higher in the control than in the C10 condition with 1.94 ± 0.37 and 0.43 ± 0.32 % for the C20:2n-

A B 

 

 

 

Figure 5.3. Saturated (SFA), monounsaturated (MUFA) and polyunsaturated (PUFA) fatty acids measured 
in: A. biofilm samples after 4 weeks of exposure in control C0 (0.004 ± 0.002 nM Th) or 
C10 (8.7 ± 3.4 nM Th) (n = 6). B. in the snail Lymnaea sp. following 4 weeks of feeding 
with C0 (9.4 ± 4.4 ng mg-1 dw) or C10 (11.6 ± 1.4 x103 ng mg-1 dw) biofilm. Significant 

differences between the two biofilm or grazer’s conditions for each fatty acid are shown 
by *** (p < 0.001), **(p < 0.01), *(p < 0.05) and ▪ (p < 0.1), one-way ANOVA (n = 6, except 

Th-exposed biofilm group n = 5).  
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6, and 3.67 ± 0.70 and 1.48 ± 0.65 % for the C20:4n-6, respectively. The C20:4n-6 is known to 

play an important role in mollusc cellular signalling [65], the nervous system [66] [62] and 

reproduction [67,68]. Its decrease in snail tissues could lead to important physiological damages 

in the grazers and also in their consumers since this PUFA cannot be synthesized by most 

animals, especially by mammals. 

Table 5.3. Estimated fatty acid desaturase and elongase activities in biofilms and grazers from different 
exposure conditions. Values are shown as % mean ± SEM for each condition (n = 6, except 
for exposed biofilm n = 5). D9D: Δ9-desaturase (stearoyl-CoA-desaturase, 116:1n-7/16:0 and 

218:1n-9/18:0); D12D: Δ12-desaturase (18:2n-6/18:1n-9); D15D: Δ15-desaturase (18:3n-
3/18:2n-6), Δ6-desaturase (18:3n-6/18:2n-6 and 18:4n-3/18:3n-3) and elongase: ELOVL 

(18:0/16:0).  

n.c. = not calculated (because of the absence of either the precursor or the product).  

The indices of enzymatic activities presented in Table 5.3 can be used to estimate the effects of 

metallic exposure on elongation and desaturation reactions. The values calculated for D9D, D12D 

and ELOVL were lower than those previously found in the control biofilm observed by Fadhlaoui 

et al. (2020), but the D15D indices were similar (1.31 ± 0.03 and 1.35 ± 0.06, respectively) [3]. 

These dissimilarities could be explained by differences in the biofilm’s taxonomic composition. 

Despite the significant changes in some FA amounts observed between the control and Th-

exposed condition in the biofilm, no significant differences were found between indices of enzyme 

activities. This indicates that the changes induced by the Th exposure could rather be attributed 

to lipid peroxidation rather than to the reduction of the enzymes’ activities. However, those indices 

are calculated from ratios of corresponding FA amounts which also depend on previous or 

subsequent enzymatic reactions of the FAs biosynthesis pathways. Thus, the indices calculation 

might not allow for observation of Th effects on the enzymatic activities. For example, the 

significant increase of C18:4n-3 in the C10 biofilm, while C20:2n-6 and C20:4n-6 being more 

present in the control biofilm, could be partly explained by an increase of the desaturase D15 

  Biofilm Grazers 

 
Control biofilm Contaminated biofilm Control grazers 

Grazers feeding on 
contaminated biofilm 

D9D1 0.69 ± 0.13 0.57 ± 0.05 0.15 ± 0.03 0.16 ± 0.03 

D9D2 0.78 ± 0.06 0.81 ± 0.06 0.68 ± 0.03 0.74 ± 0.06 

D12D 0.41 ± 0.13 0.33 ± 0.09 n.c. n.c. 

D15D 1.31 ± 0.03 2.21 ± 1.54 n.c. n.c. 

D6D 0.32 ± 0.04 0.38 ± 0.18 0.13 ± 0.09 0.12 ± 0.08 

ELOVL 0.55 ± 0.12 0.48 ± 0.05 1.37 ± 0.04 1.26 ± 0.04 
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activity in the C10 exposed biofilm. In the control biofilm, the activities of the elongase (EVOVL) 

and the desaturase D8 enzymes could be dominant (Figure 5.2).  

5.3.1 Effect of Th-exposed biofilm on grazers 

The Th content measured in the grazer’s (Lymnaea sp.) soft bodies fed with the control and 

Th-exposed biofilm are presented in Table 5.2. Thorium bioaccumulation by the snails fed with 

the C10 biofilm was significantly higher than by snails fed with the control biofilm, with 1.3 ± 0.1 

and 2.4 ± 0.2 µg·mg-1 ww, respectively (p˂0.05). These results suggest that the Th 

bioaccumulated by the biofilm could be trophically transferred to grazers. The proportions of the 

FA categories measured in the snail soft bodies after 4 weeks of feeding on Th-exposed biofilm 

were different from the controls (Figure 5.3A). The proportions of PUFAs were significantly higher 

in the control grazers than in snails fed with the C10 biofilm with 52 ± 2 and 43 ± 5 %, respectively. 

On the contrary, SFA tended to be higher in the C10 fed snails (36 ± 3 %) as compared to the 

control biofilm fed snails (30 ± 1 %). Significant differences in the MUFA group were observed 

(Table 5.1) for the eicosenoic (C20:1n-9) and erucic (C22:1n-9) acids between the two diet 

exposure conditions. The C20:1n-9 was higher in the control condition with 4.99 ± 0.60 % than in 

the C10 fed condition (2.97 ± 0.68 %). On the contrary, C22:1n-9 was found in higher amounts in 

the C10 fed condition than in control snails. Because the ELOVL enzyme is involved in the 

elongation of eicosenoic acid to erucic acid, Th exposure could have led to an elongation rate 

increases but this hypothesis is not supported by the ELOVL calculated activity, which was not 

significantly different between the control and exposed conditions (Table 5.3). A significant 

decrease of the biomass of the snails was observed in the C10 fed condition (from 0.12 ± 0.01 to 

0.08 ± 0.01 mg ww) while it remained constant in the control condition (0.12 ± 0.01 mg ww). This 

decrease of biomass can be attributed to a grazing reduction of the snails in the presence of Th, 

perhaps by reducing the biofilm palatability. In this experiment, the only source of PUFAs was the 

biofilm provided as food, thus, the decrease of PUFA abundance in the snails of the C10 fed 

condition could be linked with a decrease in their food intake. The n-6 FAs were significantly lower 

in the grazers fed with the C10 biofilm than in those fed with the control biofilm with 35.8 ± 1.9 

and 20.4 ± 3.5 %, respectively. Moreover, PUFAs C20:2n-6, C20:4n-6 and C22:5n-3 were 

significantly different and 3 times more abundant in the control as compared to the C10 fed 

condition. Numerous metallic elements are known to produce reactive oxygen species (ROS) 

which can initiate lipid peroxidation (LPO) [69]. Correa et al. (2011) showed that Th waterborne 

exposure from 25.3 ± 3.2 to 609 ± 61 µg L-1 induced oxidative stress in the bile, gills, liver, muscle, 

brain, skin, kidney and blood of the silver catfish (Rhamdia quelen) [38]. Because PUFAs are 



138 

relatively easy to breakdown during oxidative reactions, the Th bioaccumulated in the biofilm 

could have generated ROS in the snail tissues during and after the food uptake [70,71]. This could 

explain the lower amount of PUFAs in the C10 fed snails despite the lack of significant differences 

in the amount of PUFAs between control and C10 biofilms. While nonsignificant differences were 

observed for the C18:2n-6, the snails fed with the control biofilm accumulated around 1.6 times 

more of this FA than those fed with the Th-exposed biofilm. This decrease of accumulation was 

also observed for the C20:2n-6 and the C20:4n-6. Because n-3 and n-6 PUFAs such as C22:5n-

3 and C20:4n-6 are essential for the consumer’s physiology and metabolism, their decrease in 

the C10-fed grazer tissues could affect the snail’s fitness [8]. Moreover, these PUFAs can only be 

synthesized de novo in plants and algae and can only be provided to the consumers through diet. 

Therefore, their decrease in the grazers could affect the rate of PUFA flow in the upper trophic 

levels [72–74]. 
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 The principal component analysis (PCA; Figure 5.4) shows the repartition of biofilm and 

snail samples as a function of their FA profiles. Biofilms and snails appeared well separated along 

Dim1. Biofilm samples were characterized by high SFAs and MUFAs content, while snails were 

more characterized by PUFAs, notably by the n-6. This shows the ability of the grazer to 

accumulate the n-6 PUFAs from the biofilm, as it was already observed in the literature [47]. 

Biofilm FA profiles in control and Th-exposed conditions were not separated by the PCA and 

thus seemed non-affected by the exposition. It has been shown that metal contamination in acid 

mine drainage waters leads to FA profile changes in biofilm [75], but in the case of our study, the 

Th exposure might be too low to induce such changes. However, the centroids of PCA points for 

 

Figure 5.4. Principal component analysis (PCA) realized on FAs data of samples of biofilms and snails, under 
control and Th-exposure conditions. n = 6, except Th-exposed biofilm group for which n = 5. 
Abbreviations: BCtrl (control biofilm), BCTh (exposed biofilm), SCtrl (control snails), SCTh 

(exposed Snails). 
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control and Th-exposed snails appeared to be spatially discriminated along Dim1. The control 

snails were characterized by higher n-6 PUFAs compare to those fed with Th-exposed biofilm. In 

the grazers, Th diet exposure appeared to affect the amount of n-6. This could be explained by 

the tendency of those PUFAs to decrease in the Th-exposed biofilm and/or by a lipid peroxidation 

occurring during feeding, as suggested previously. Moreover, the Th diet-exposed snail samples 

were more dispersed than the control. This shows that Th dietary exposure to Th-exposed biofilm 

leads to changes in the FA profile of the grazers. The two patterns of changes induced by Th diet 

exposure could be explained by individual variations such as the rate of egg production and laying 

which involve PUFAs in hormone synthesis and nutritive stock for the eggs and could lead to a 

change of fatty acid profile [68]. Moreover, laying could be a Th excretion pathway for the snails 

if the Th is able to bioaccumulate inside the eggs like Cu and Zn in squid [76]. The Th 

bioaccumulated in the biofilm was transferable to the grazer and the Th-exposed biofilm diet 

affected the snail’s FA composition, notably by reducing PUFA and n-6 abundance. Moreover, 

the grazers, when fed with the Th-exposed biofilm, presented more heterogeneous FA profiles 

than the control grazers, probably due to individual physiologic and metabolic variations. 

5.3.2 Conclusion 

 In this study, Th was shown to be accumulated by a periphytic biofilm and to affect its fatty 

acid composition. When this biofilm was consumed by the grazer Lymnaea sp., Th 

bioaccumulated and affected the biofilm nutritional quality, notably by a significant decrease of 

C20:2n-6, which plays essential roles in metazoan metabolisms. Snail exposure to Th through 

the diet together with changes in the fatty acid composition of the biofilm, led to changes in the 

FA composition of the grazer. Indeed, the grazers fed with Th-laden biofilms had less PUFA and 

n-6 FA compared to the snails fed with the control biofilm. These results show that a very low 

concentration of Th can induce a change in the nutritional quality of the organisms studied. Thus, 

Th can represent a hazard for the entire freshwater ecosystem by being accumulated and 

affecting the energy transfer along the trophic chain. This study shows the pertinence of 

examining sublethal endpoints, such as FA profiles, and multiple trophic levels in order to improve 

our knowledge of metal impacts on the aquatic food chain. As these effects were observed at 

very low Th concentrations, more work should be initiated on the potential impacts of this data-

poor element on aquatic ecosystems. 
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6 DISCUSSION GÉNÉRALE ET CONCLUSION 

Cette thèse avait pour but d’étudier les risques associés aux métaux tétravalents tels que le Th 

et le Zr pour les microorganismes d’eau douce. Pour cela il était important de mieux comprendre 

quatre grands enjeux à trois échelles différentes du vivant : 

- Comprendre sous quelles formes ces métaux sont présents dans les eaux et à quel point 

ils sont assimilables par les microorganismes 

- Comprendre leur potentiel toxique à l’échelle cellulaire, une fois internalisé  

- Comprendre les effets de ces métaux sur les différents individus à l’échelle de la 

communauté  

- Comprendre comment la perturbation des communautés périphytiques peut affecter les 

milieux aquatiques à l’échelle des écosystèmes. 

Lors de ces travaux de thèse, les résultats obtenus ont permis d’enrichir la connaissance sur 

certains de ces points. Cependant, des problèmes de dosage du Zr à l’ICP-MS (présence 

d’interférents) dans le biofilm et dans les algues vertes n’ont pas permis de quantifier 

l’accumulation de Zr dans les organismes ni d’examiner le fractionnement subcellulaire. 

6.1 Accumulation du thorium par les microorganismes d’eau douce et transfert 
trophique 

Dans ces travaux de thèse, l’accumulation du Th par les microorganismes d’eau douce a été 

observée à différentes échelles (de la cellule à l’écosystème) et au moyen de différentes 

expériences (prise en charge et fractionnement subcellulaire ; exposition du biofilm en aquariums 

et canaux). Dans le biofilm, le Th était majoritairement associé aux organismes. Plusieurs 

hypothèses ont pu être ainsi formulées quant aux mécanismes en jeu. Le Th associé aux 

microorganismes pourrait être séquestré par adsorption ou par internalisation à l’intérieur des 

organismes. 

6.1.1 Accumulation du thorium par adsorption 

6.1.1.1 Répartition du Thorium dans les différentes fractions du 

biofilm 

Les quantités associées aux EPSs représentaient 0,03 ± 0,02 % du Th total mesuré dans le 

biofilm. Ceci montre que le Th est très peu associé la matrice du périphyton. Pourtant, dans la 

littérature, plusieurs travaux sur l’adsorption de ce métal par les EPS de microorganismes, en 
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majorité des bactéries, ont montré que ce métal était capable de s’associer aux peptides et 

oligopeptides présents dans la matrice [1,2]. En effet, Shukla et al. (2020) ont publié cette année 

des travaux sur une souche de bactérie, Ochrobactrum intermedium AM7, capable de croitre 

dans des milieux contenant une concentration très élevée en Th (1 g L-1). Bien que ces 

concentrations d’exposition nominales soient peu crédibles au regard de la solubilité du Th, les 

auteurs ont pu caractériser les groupes fonctionnels des EPS avec lesquels le Th était associé 

par analyse infrarouge à transformée de Fourier (IRTF) et ont observé que le métal était associé 

en majorité aux groupes hydroxyles, amines et carboxyles [3].Cependant, dans nos travaux de 

thèse, la plus grande quantité de Th mesurée était retrouvée dans la fraction non désorbable à 

l’EDTA (ND), c’est-à-dire associée aux organismes, avec 97 ± 2 et 92 ± 9 % du total dans les 

biofilms exposés à C1 (0,18 ± 0,09 nM) et C10 (8,7 ± 3,4 nM) respectivement. Cette fraction de 

métal mesurée peut être soit présente à l’intérieur des cellules, soit adsorbée à leur surface au 

niveau de sites biologiques membranaires ou à des formes solides précipitées.  

Association aux polysaccharides et aux protéines 

Les protéines et les polysaccharides présents à la surface des cellules sont potentiellement des 

sites de complexation pour les métaux de classe A tels que le Th, notamment au niveau des 

groupements (-NH) et (-COOH). Afin de vérifier leur implication dans la bioaccumulation de cet 

élément dans le biofilm, des tests de corrélation de Spearman ont été effectués pour déterminer 

si les concentrations en protéine et polysaccharides dans les fractions EPSs, désorbable à 

l’EDTA, ND et dans le biofilm total influençaient la quantité de Th associée à ces différentes 

fractions. 

 Tableau 6.1. Coefficients de Spearman et p value associés aux tests de corrélation entre les concentrations 
de thorium mesurées dans chaque fraction du biofilm avec les quantités de protéines et de 
polysaccharides mesurées dans ces mêmes fractions (n = 8). 

 EPSs Désorbable à l’EDTA ND Total 

 ρ P value ρ P value ρ P value ρ P value 

Protéines - - - - NS NS - 0,3 0,02 

Polysaccharides - 0,4 0,0003 NS NS -0,3 0,02 - 0.2 0,04 

* NS : non significatif 

Les valeurs de Th dans les fractions EPSs, ND et dans le total étaient significativement 

négativement corrélées avec les concentrations en polysaccharides (Tableau 6.1). Il n’y avait 

aucune corrélation dans la fraction désorbable à l’EDTA (test de corrélation de Spearman, p 

˂0,05) ce qui indique que les polysaccharides n’étaient pas responsables de la faible quantité de 

métal retrouvée dans ces fractions. Dans les EPSs et la fraction désorbable à l’EDTA, la méthode 
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Bradford de dosage de protéines n’était peut-être pas assez sensible pour mesurer leurs 

concentrations dans ces fractions.  

Association aux oxydes de fer et de manganèse 

La synthèse de ces oxydes peut avoir des origines biotiques et abiotiques [4]. Dans le traitement 

des eaux de drainage minier, les oxydes de Mn d’origine biotique et abiotique ont été observés 

comme capables de sorber les métaux tels que le Zn, le Ni, et le Co [5–7]. Dynes et al. (2016) 

ont également observé cela pour le Ni par microscopie électronique à balayage couplée à un 

détecteur de rayons X (scanning transmission X-ray microscopy), mais ils n’ont pu déterminer si 

le métal était associé aux oxydes de Mn ou aux polysaccharides qui leur sont associés [8].  

Si les oxydes de Mn et de Fe sont retrouvés dans la matrice d’EPS du biofilm, ils sont également 

retrouvés associés aux cellules des microorganismes. Dans ces travaux de thèse, le protocole 

de séparation des fractions du biofilm a été réalisé selon celui de Stewart et al. (2015) [9]. Dans 

cet article, les auteurs ont étudié la répartition du Pb, du Cu, du Mn et du Fe dans plusieurs 

biofilms soumis ou non à une exposition au Pb. Ils ont observé que le Mn et le Fe étaient 

principalement associés à la fraction non désorbable (ND, correspondant au métal fortement 

adsorbé ou internalisé par les organismes). De plus, le haut ratio de Fe:C et de Mn:C (1100 ± 

100 and 590 ± 70 µmol mol-1 respectivement) ont permis aux auteurs de suggérer que ces deux 

éléments étaient probablement présents sous la forme d’oxydes à l’extérieur des cellules et qu’ils 

séquestraient la plupart du Pb associé dans cette fraction. Similairement à leurs résultats, dans 

nos expériences le Th était majoritairement présent dans la fraction ND (92 à 97 %). Comme le 

Pb, le Th peut être retrouvé associé à ces oxydes [10]. C’est pourquoi il est probable qu’une 

grande partie du Th mesuré dans la fraction ND soit liée aux biomatériaux d’oxydes de Mn et de 

Fe à la surface des organismes en comparaison avec une possible internalisation. 

Les biomatériaux d’oxydes de Mn et Fe ne sont pas les seuls ligands (autres que les ligands 

biotiques) à être présents à la surface des cellules de microorganismes. Des complexes 

métalliques ternaires pourraient se former à la surface des organismes. En effet, Morel (1983) 

observait que la réaction des complexes métal-EDTA à la surface des algues était étonnamment 

rapide et suggérait qu’un complexe ternaire tel que L-M-X-cellule (où L = EDTA) pouvait se former 

de manière transitoire avant que le métal ne se lie seul au site biologique X pour former M-X-

cellule [11]. Campbell et al. (2002) ont observé que les CE50 du Cd en présence d’alanine étaient 

3 à 4 fois plus faibles que le métal seul sur la croissance des algues Pseudokirchneriella 

subcapitata [12]. Les auteurs suggéraient également que le Cd en présence d’alanine pouvait 

non seulement former ce type de complexe ternaire, pas seulement en tant que forme transitoire, 
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mais en tant qu’espèce à l’équilibre pouvant induire une toxicité chez les microalgues. Comme le 

Cd, le Th est capable de se lier à certains acides aminés tels que l’alanine, la sérine et la 

thréonine, au niveau des groupes hydroxyles (-OH) [13], de même qu’à des oligopeptides 

susceptibles d’être retrouvés dans la matrice du biofilm [1,2]. Ainsi, il serait possible que le Th 

forme des complexes ternaires avec les acides aminés à la surface des cellules, mais aussi avec 

l’EDTA présent dans les solutions de rinçage lors des étapes du protocole de séparation des 

fractions du biofilm.  

6.1.1.2 Adsorption du Thorium à la surface des 

microorganismes du biofilm 

Dans le cas des organismes unicellulaires, la capacité d’un ion métallique ou d’un complexe L-M 

présent en solution de se lier avec les sites biologiques à la surface des cellules dépend bien 

évidemment de la quantité de ces sites, mais aussi de leur affinité pour le métal ou le complexe 

L-M. Ainsi, la composition de la membrane cellulaire joue un rôle très important dans l’interaction 

métal-cellule. La composition des membranes cellulaires et des parois peut être très différente 

d’un microorganisme à un autre et la capacité de ces derniers à adsorber les métaux est donc 

espèce- ou souche- (pour les bactéries, champignons et algues) dépendante [14,15]. Dans le but 

d’améliorer les outils de bioremédiation, notamment en cas d’accident nucléaire, l’adsorption des 

radionucléides tels que le Th par différentes espèces et souches de bactéries et de mycètes a 

fait l’objet d’un grand nombre d’études dans la littérature, et plus rarement certaines s’intéressent 

aux algues [16]. Même si ces études sont réalisées dans des conditions très éloignées de celles 

retrouvées dans les biofilms en milieu naturel (culture monospécifique, pH faibles, cellules non 

actives ou mortes, etc), elles nous donnent des renseignements intéressants quant aux possibles 

mécanismes d’adsorption pouvant se produire à la surface des microorganismes. 

Bactéries et champignons 

Le biofilm périphytique est connu pour être dominé par des espèces autotrophes telles que les 

diatomées et les cyanobactéries pour lesquelles peu de données sur l’accumulation du Th sont 

disponibles. Cependant, comme mentionné dans l’introduction (cf. 1.5.2), il peut également 

héberger une grande diversité de bactéries jouant des rôles essentiels dans la colonisation du 

milieu par le périphyton ainsi que dans le cycle des nutriments. Plusieurs espèces et souches de 

bactéries isolées à partir de biofilm ont démontré de grandes capacités d’adsorption du Th. 

Andres et al. (1993) mesuraient une concentration de 170 µmol g dw-1 de Th associé aux cellules 

de bactéries Mycobacterium smegmatis en suspension à pH = 1. Une souche de Pseudomonas 
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sp. était capable d’accumuler entre 430 et 541 mg g dw-1 de Th, avec un optimum pour des pH 

compris entre 4 et 5 [17]. Tsuruta et al. (2004) ont étudié l’adsorption du Th concentré à 50 µM à 

pH = 3.5 par la bactérie gram-positive Streptomyces levoris, qui adsorbait un maximum d’environ 

300 µmol g dw-1 [18]. 

Les bactéries gram-positives semblent avoir une capacité d’adsorption plus élevée due à leurs 

couches de peptidoglycanes, contenant de nombreux sites d’adsorptions pour les métaux, plus 

épaisse que celle des gram-négatives [20,21]. Dans un autre article, les mêmes auteurs 

comparaient la capacité de S. levoris à accumuler le Th avec d’autres bactéries gram-positives, 

des bactéries gram-négatives et des levures [19]. Les résultats de Tsuruta et al. (2006) sont 

présentés dans la Figure 6.1. Les valeurs montrent effectivement que les bactéries gram-

positives telles que Micrococcus luteus, Arthrobacter nicotianae, Bacillus subtilis et B. 

megaterium accumulaient jusqu’à environ 50 µmol g dw-1 de plus que les actinomycètes, et 

jusqu’à trois fois plus que les bactéries gram-négatives, les mycètes et les levures. Pourtant, la 

biomasse des champignons est considérée comme ayant d’excellentes propriétés pour la 

sorption des radionucléides [22] et a montré de bonnes capacités d’accumulation des 

radionucléides dont le Th et également le 95Zr [23,24]. White et Gadd (1990) ont observé 

l’accumulation de 90 à 95 % du Th présent par Rhizopus arrhizus, et Aspergillus niger. Ces deux 

 

Figure 6.1. Résultats issus et traduit de Tsuruta et al. (2006) [19] : bioaccumulation du thorium par les 
cellules au repos de divers microorganismes suspendus dans 100 mL d’une solution à 
pH 3,5 contenant 50 µM de Th pendant 1 h. GPB: bactéries gram-positives, A: 
actinomycètes, GNB: bactéries gram- négatives, F: champignons, Y: levures 
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champignons étaient capables d’accumuler 0,5 et 0,6 mmol g dw-1 respectivement (116 and 138 

mg g dw-1) lorsqu’ils étaient exposés à une solution concentrée en Th (3 mM) [24]. Les bactéries 

et les champignons représentent donc deux composantes biologiques du biofilm susceptibles 

d’avoir un rôle dans la bioaccumulation du Th dans le périphyton telle qu’observée dans ces 

travaux de thèse. 

Microalgues 

Les expériences de prise en charge à court terme présentées dans la section 2.3.1 n’ont pas 

abouti aux courbes d’internalisation habituellement observées, mais montraient plutôt la présence 

d’un phénomène d’adsorption s’opérant potentiellement à la surface des cellules algales.  

Dans la littérature, il semble que peu de travaux ont été effectués sur la bioaccumulation du Th 

par les microalgues. Cependant, des sites potentiels de complexation des métaux sont également 

présents à la surface des cellules algales tels que des groupements carboxyles, phosphates, 

imidazoles, hydroxyles ainsi que d’autres groupes ionisables [25]. Des études ont été menées 

sur l’adsorption de métaux bivalents par des microalgues d’eau douce (Chlorella vulgaris) et 

marines (Heterosigma akashiwo) et ont montré le rôle des groupements carboxyles à la surface 

des cellules [26] ainsi que des sites de types carboxyliques et phosphatés dans la complexation 

[27] de ces éléments. Les biomasses sèches des microalgues marines Chlorella salina et 

Isochrysis galbana sont capables d’adsorber le Th, mais l’existence et la nature de possibles sites 

d’adsorption ne sont pas discutés, alors que la biomasse de C. salina adsorbe plus efficacement 

le Th que celle de I. galbana [28]. Peng et al. (2017) ont observé par spectroscopie de rayons X 

à dispersion d'énergie l’adsorption non quantifiée de Th à la surface de l’algue verte Chlorella 

pyrenoidosa [29]. Les auteurs suggéraient que le Th adsorbé était sous forme de Th(OH)4 

précipité. 

Microméiofaune  

La microméiofaune est un compartiment du biofilm périphytique qui a longtemps été négligé dans 

les études en écotoxicologie et qui pourtant peut jouer un grand rôle dans sa biodiversité et donc 

sa réponse aux contaminants [30,31]. Ce compartiment est composé de consommateurs 

primaires ayant une taille comprise entre 2 μm to 2 mm et appartenant à divers groupes 

taxonomiques (cf. 1.5.3.3). Cette diversité sous-entend également une diversité de potentiels 

d’adsorption à leur surface. Les plus gros organismes appartenant à cette communauté ont bien 

sûr une surface spécifique et un nombre d’individus moins important que pour les producteurs 

primaires, les bactéries et les champignons, ce qui induit une capacité d’adsorption moins 
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importante que ces derniers. Cependant, certains organismes, comme les familles de rotifères, 

possèdent des cuticules capables d’adsorber les métaux. Chez les rotifères, des micro-analyses 

aux rayons X par dispersion d'énergie ont montré que les lorica, principalement composées de 

chitine, permettent l’accumulation des métaux tels que le Cr et le Pb à la surface de ces 

organismes [32,33]. Une autre étude sur cinq espèces de rotifères et une espèce de cilié 

échantillonnées dans quatre sites différents a mis en évidence leur capacité à bioaccumuler des 

métaux présents dans le milieu (Cr, Mn, Fe, Ni, Cu, Zn, As, Pb), cependant la différence entre 

adsorption et internalisation n’a pas été discutée [34]. 

Dans le Tableau 6.2, les valeurs des coefficients de Spearman ainsi que les valeurs de p 

associées aux tests de corrélations nous indiquent si le nombre d’individus des différents taxons 

varient en fonction de la quantité de Th mesurée dans les fractions des biofilms témoins, C1 et 

C10. Les résultats de ces tests peuvent mener à plusieurs hypothèses. Dans le cas d’une 

corrélation négative, soit la présence de Th est néfaste pour l’organisme en question, soit cet 

organisme accumule peu le Th, ce qui défavorise la bioaccumulation du Th dans le biofilm. 

Cependant, les tests ANOVA réalisés sur les données de comptage de la microméiofaune nous 

renseignent sur les effets significatifs du Th sur le nombre d’individus (cf. chapitre 5). Ainsi, les 

ANOVAs effectuées n’étant pas significatives pour les organismes, on peut conclure que la 

corrélation observée est plutôt liée à la capacité de bioaccumulation. Les organismes de la 

microméiofaune ayant significativement varié dans le biofilm exposé au Th sont les ciliés totaux, 

A. cicada et les rotifères de la famille des Philodinae. Mais ces individus étaient retrouvés en plus 

grand nombre dans les conditions exposées au Th, ce qui signifie que ce dernier n’induit pas 

d’effet toxique ou que ces derniers sont tolérants aux expositions réalisées dans ces travaux. 
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Tableau 6.2. Coefficients de Spearman et p value associés aux tests de corrélation entre les concentrations de 
thorium mesurées dans chaque fraction du biofilm avec le nombre d’individus de chaque 
taxon de microméiofaune comptés dans le biofilm (n = 8). 

 

Le nombre total d’individus observés dans ces travaux était négativement corrélé avec les 

concentrations de Th dans le biofilm total et associées aux organismes (ND), ainsi que les 

nématodes, les flagellés et les técamébiens. Ces corrélations négatives pourraient être attribuées 

aux relations trophiques de certains organismes de la microméiofaune avec les bactéries et les 

algues en exerçant une pression de sélection sur les espèces qui bioaccumuleraient plus le Th. 

Seule la présence des ciliés (totaux, vorticelles et A. cicada) était corrélée avec l’augmentation 

du Th mesuré dans les fractions EPSs et désorbable à l’EDTA, ce qui indique qu’une partie du 

Th bioaccumulé dans le biofilm se trouvait complexée à la surface de ces organismes. Ainsi, les 

ciliés semblent faiblement favoriser la bioaccumulation du Th par le biofilm.  

L’adsorption du Th par le biofilm : un mécanisme dépendant de la taxonomie 

Pour résumer les propos tenus précédemment, les bactéries gram-positives et les champignons 

ont des propriétés d’adsorption, notamment au niveau des parois cellulaires, qui peuvent leur 

permettre de complexer de grandes quantités de Th dans certaines conditions. Les résultats de 

prise en charge à court terme sur C. reinhardtii indiquent que ces microalgues sont susceptibles 

 Th Total Th ND Th Désorbable Th EPSs 

 ρ P value ρ P value ρ P value ρ P value 

Individus 

Total 
-0,29 9 x10-3 -0,27 2 x10-2 - - - - 

Œufs de 

rotifère 
- - -0,25 2 x10-2 - - -0,27 1 x10-2 

Flagellés -0,24 4 x10-2 - - - - -0,28 1 x10-2 

Amibes - - - - - - - - 

Técamébiens -0,38 5 x10-4 -0,40 2 x10-4 -0,44 4 x10-5 -0,44 5 x10-5 

Ciliés Total - - - - 0,33 3 x10-3 0,31 5 x10-3 

Vorticelles - - - - - - 0,24 3 x10-2 

A. cicada - - - - 0,45 3 x10-5 0,30 6 x10-3 

Nématodes 

Total 
-0,27 1 x10-2 -0,22 5 x10-2 - - - - 

Nématodes 

moyens 
-0,36 1 x10-2 -0,32 4 x10-3 - - -0,24 3 x10-2 

Nématodes 

petits 
- - -0,25 3 x10-2 - - - - 



159 

d’absorber le Th. Les groupements à la surface de ces microorganismes qui sembleraient être 

majoritairement impliqués dans la complexation du Th sont les groupes carboxyliques, hydroxyles 

et phosphatés. Les corrélations négatives du nombre d’individus de la microméiofaune avec la 

présence de Th indiquent que ces organismes jouent un rôle défavorable dans l’accumulation de 

ce métal, notamment par le bias de la prédation des espèces accumulatrices (bactéries, algues, 

champignons). Ainsi nous pouvons émettre l’hypothèse que, dans le biofilm, bactéries, 

champignons et microalgues, vivants ou morts, ont un rôle important et prédominant dans 

l’adsorption du Th et du Zr.  

6.1.2 Accumulation du thorium par internalisation à l’intérieur des cellules 

La majorité des études effectuées sur le Th et les microorganismes se sont focalisées sur la 

capacité de ces derniers à adsorber ce métal, mais peu se sont intéressées à son internalisation 

[35–38]. Une des raisons de cette lacune est que la spéciation des métaux tétravalents et son 

influence sur leur prise en charge par les organismes d’eau douce est encore mal comprise. Dans 

les eaux naturelles, la spéciation du Th et du Zr est encore difficile à appréhender dû à un manque 

de constantes de complexation (cf. Annexes IV et V), notamment en ce qui concerne les 

carbonates. Cependant, plusieurs publications s’accordent pour dire que l’ion Th4+ est quasiment 

inexistant dans les eaux douces naturelles et que le Zr est biologiquement inerte, c’est-à-dire 

n’interagissant pas et n’induisant pas d’effet toxique sur les organismes (cf. introduction 1.3 et 

1.4). Dans les parties suivantes, des expériences dans ces travaux de thèse suggérant que le Th 

est internalisable par les algues modèles, les capacités de certaines formes chimiques du Th à 

pénétrer dans les cellules seront discutées. 

Gadd et White (1989) ont étudié la prise en charge du Th par les levures Saccharomyces 

cerevisiae exposées à 20 µM de Th à pH 6.5 pendant 90 min. Après filtration et lavage à 0,1 M 

de Na2CO3 pour désorber le Th associé à l’extérieur des cellules, le métal a été mesuré par 

scintillation liquide [39]. Les auteurs ont observé une courbe similaire à celle de prise en charge 

d’autres cations métalliques, avec une première phase d’adsorption et une seconde 

correspondant normalement à un transport intracellulaire médié. Les micrographies obtenues au 

microscope électronique confirmaient la présence du Th dans les cellules au niveau des granules. 

L’absence de stimulation de la prise en charge avec la présence de 50 mM de glucose dans le 

milieu permettait aux auteurs de conclure que la prise en charge du Th n’était pas dépendante 

de l’activité métabolique et de l’attribuer à des phénomènes de transport passif, répondant avec 

la majorité des métaux.  
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Dans un article sur les mécanismes de séquestration du Th et de l’U par Pseudomonas sp., Kazy 

et al. (2008) ont également démontré la présence de nanoparticules de Th dans le cytoplasme 

par microscopie dense aux électrons et analyses aux rayons X à dispersion d'énergie à la suite 

d’une exposition de 12 h à 430 µM (100 mg L-1), à pH = 4,0. Les auteurs concluaient également 

que cette internalisation était indépendante du métabolisme cellulaire et qu’il résultait d’une 

perméabilisation membranaire causée par le Th et facilitant son entrée [40]. Dans ces mêmes 

travaux, le Th était été en partie associé aux phosphates ce qui pourrait être en cohérence avec 

le Th trouvé associé aux granules dans les expériences Gadd et White [39] et celles de 

fractionnement réalisées dans ces travaux de thèse. Cependant, Peng et al. (2017) ont montré 

par microscopie électronique à balayage (SEM) et microscopie électronique en transmission 

(TEM) que le Th se retrouvait sous forme de Th(OH)4 nanoparticulaire dans les cellules de C. 

pyrenoidosa [29]. 

La microméiofaune étant peu étudiée en comparaison avec d’autres taxons tels que les 

microalgues ou les bactéries, il n’est pas surprenant de peiner à trouver des informations sur 

l’internalisation du Th par ce compartiment du biofilm. Dans une publication de Barbeau et al. 

(2001), les auteurs ont étudié la remobilisation du Th associé à des bactéries (Halomonas 

halodurans) dans le milieu de culture par broutage de trois protistes marins dont deux flagellés 

(Cafeteria sp. et Paraphysomonas imperforata) et un cilié (Uronema sp.) [41]. Une désorption 

significative du Th associé aux bactéries d’environ 40 % était observée dans les conditions 

d’exposition en absence de protistes, ce qui sous-entend que l’exposition des protistes était à la 

fois trophique et directe. Cafeteria sp. était l’espèce remobilisant le plus de Th avec une 

remobilisation de 42 % du métal initialement associé aux bactéries sous forme dissoute (<0,2 

µm) alors que P. imperforata en remobilisait seulement 2 % et les valeurs d’Uronema sp. se 

situaient entre les deux avec 20 %. Les résultats d’ultrafiltration montraient également que le Th 

remobilisé dans la fraction dissoute était associé à des complexes organiques de faibles et hauts 

poids moléculaires [41]. Ainsi, les organismes de la microméiofaune pourraient grandement 

influencer la biogéochimie du Th dans le biofilm et contribuer à sa remobilisation dans les 

écosystèmes aquatiques. Dans cette même étude, les auteurs n’ont pas déterminé l’assimilation 

du Th par ces microorganismes, cependant ils ont observé une redistribution similaire entre le Fe 

et le Th dans les fractions particulaires et dissoutes obtenues après le broutage. Contrairement 

à ce qui est généralement observé par d’autres études concernant les brouteurs métazoaires où 

de fortes corrélations étaient établies entre la présence des éléments traces dans le cytoplasme 

des proies et leur assimilation [42–44], ce constat les amenait à conclure que la localisation du 
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métal au niveau de la cellule (internalisé et/ou adsorbé à la surface chez les bactéries) ne jouait 

pas de rôle dans leur allocation pendant le broutage. 

Ces études ont démontré l’internalisation du Th par les bactéries, les champignons et les algues 

auxquels s’ajoutent les résultats obtenus dans ces travaux de thèse sur l’algue verte C. 

reinhardtii. Cependant, les mécanismes menant à cette internalisation demeurent difficiles à 

identifier, et cette difficulté est notamment liée au manque de données concernant la 

complexation du Th aux ligands naturels dans des conditions environnementales. Dans les trois 

publications présentées plus haut, Gadd et White (1989), Kazy et al. (2008) et Peng et al. (2017) 

suggéraient que le transport du Th s’effectuait, sans toutefois pouvoir le démontrer, émettant 

l’hypothèse d’une perméabilisation membranaire dans le cas des levures et des bactéries qui 

permettrait au Th de diffuser passivement à l’intérieur des cellules [29,39,45]. 

Dans ces travaux de thèse, il a été démontré que les organismes du biofilm étaient capables de 

bioaccumuler le Th. Cependant, les individus de la microméiofaune ne favorisaient pas 

l’accumulation du Th. Ainsi, d’autres compartiments biologiques du biofilm tels que les 

mircroalgues, les bactéries et les champignons sont responsables de cette bioaccumulation. 

L’internalisation du Th par ces derniers est susceptible de mener à la contamination des 

consommateurs par voie trophique. La répartition subcellulaire des éléments traces dans les 

proies est connue pour affecter leur assimilation par les consommateurs métazoaires [42–44].  

6.1.3 Transfert trophique du thorium chez les consommateurs primaires 

Qu’il s’agisse de métaux essentiels (Cu, Zn, Se) ou non (Hg, Cd), les métaux associés aux 

producteurs primaires peuvent être transférables du biofilm vers les brouteurs [46,47]. Mais leur 

bioamplification n’a été observée pour le moment que dans les cas du Hg et du Se [48–50]. 

Dans le chapitre 5, les biofilms périphytiques témoins et exposé pendant 4 semaines à 10 nM de 

Th présentés dans le chapitre 4 ont été donnés comme source de nourriture à des gastéropodes 

Lymnaea sp. Les mesures du Th dans les escargots ont démontré que ces derniers étaient 

effectivement capables de bioaccumuler le métal contenu dans le périphyton. Cependant, aucune 

analyse n’ayant été faite sur la répartition du Th dans les tissus de l’escargot, il est impossible de 

conclure si le métal a été internalisé ou bien est resté adsorbé dans le tractus digestif.  

Le transfert trophique des métaux des proies aux prédateurs métazoaires, comme mentionné 

précédemment, dépend de la spéciation subcellulaire, mais aussi de la capacité digestive des 

prédateurs [51]. Les gastéropodes sont connus pour avoir de grandes capacités digestives [52], 
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ainsi ces organismes sont susceptibles d’assimiler les métaux présents dans leur nourriture 

même lorsque ces derniers sont associés à des granules intracellulaires. Précédemment, le Th 

a été décrit comme présent à l’intérieur des cellules sous forme de granules dans les levures S. 

cerevisiae et les bactéries Pseudomonas sp., et représentait 14 % du total intracellulaire chez les 

algues vertes C. reinhardtii. Une fraction de 26 % était également associée aux organites dans 

les microalgues. Il est donc envisageable qu’une partie du Th mesuré ait été assimilée par les 

gastéropodes. 

Pour conclure, l’accumulation des métaux par les organismes n’induit pas toujours un effet chez 

ces derniers. Si pour Newman et Jagoe (1994), la biodisponibilité d’un métal est sa capacité à 

être internalisé et/ou adsorbé par les organismes, la définition de Campbell (1995) nécessite 

l’internalisation du métal dans les cellules et/ou aussi l’induction d’un effet sur ces dernières, 

parfois indépendamment de l’internalisation [53,54]. Il semblerait que les mécanismes de 

bioaccumulation principaux concernent l’adsorption et l’internalisation du métal au niveau des 

organismes. Le Th ainsi présent dans le biofilm a été observé trophiquement accumulable par le 

gastéropode Lymnaea sp. Si l’internalisation des métaux par les prédateurs dépend de leur 

répartition subcellulaire dans les proies, il est évident que la composition taxonomique du biofilm 

joue un rôle clef dans l’efficacité du transfert trophique. Ainsi, pour mieux comprendre les effets 

de la présence du Th sur les organismes aquatiques, il est nécessaire d’étudier son influence sur 

la structure des communautés du biofilm périphytique. 

6.2 Perturbation des structures des communautés benthiques exposées aux Th 
et au Zr 

Au cours des expériences menées sur le biofilm périphytique exposé au Th ou au Zr, des 

changements structuraux ont pu être observés dans les différentes communautés de 

microorganismes. Ces changements pouvaient se traduire par la diminution ou bien une 

augmentation du nombre d’individus total ou de l’abondance relative de certaines espèces. Dans 

le cas d’une diminution, plusieurs hypothèses peuvent expliquer l’effet du métal sur les 

microorganismes périphytiques (Figure 6.2) . Il peut s’agir d’un effet toxique direct causé par 

l’interaction du métal avec un site biologique sensible à l’intérieur ou à l’extérieur des 

microorganismes [55]. Cependant, le biofilm est un ensemble complexe d’organismes pouvant 

avoir des relations très diverses les uns avec les autres (symbiose, facilitation, compétition, 

relations trophiques…) [31,56,57]. Il est difficile d’avoir en même temps une vision d’ensemble de 

tous les organismes présents, notamment en ce qui concerne la microméiofaune. Ainsi, la baisse 

du nombre d’individus d’une première espèce peut être également attribuée à des effets indirects, 
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c’est-à-dire à un effet direct du Th sur une ou plusieurs autres espèces ayant des relations 

écologiques étroites avec la première (relation trophique, symbiotique, relation de compétition 

pour les ressources, etc.) [58]. Dans le cas d’une augmentation du nombre d’individus ou de 

l’abondance relative, comme le Th et le Zr ne jouent aucun rôle biologique connu, il ne peut s’agir 

que d’effets indirects. 

 

 

Figure 6.2. Schéma illustrant les effets directs et indirects pouvant intervenir dans les communautés 
périphytiques soumise à une contamination inspiré de Proia et al. (2012) [59] 

Dans cette partie, les effets directs et indirects des deux métaux tétravalents seront présentés 

ensemble en gardant l’idée en tête que les conditions expérimentales étaient tout de même 

différentes (condition lentique pour le Zr, lotique pour le Th, luminosités différentes, biofilms 

provenant de deux continents différents, etc). 

6.2.1 Effets du thorium et du zirconium sur les communautés autotrophes 

Effets du zirconium 

Comme présenté dans le chapitre 4, l’exposition au Zr (2,9 ± 0,3 nM) affectait la communauté 

autotrophe du biofilm par une réduction de la chlorophylle totale, de croissance des diatomées, 

confirmée par une réduction de la Chl associée aux algues brunes. En parallèle, une 

augmentation de Chl correspondant aux algues vertes avait été observée dans les mêmes 

conditions d’exposition.  
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Effets du thorium 

Les augmentations de la croissance des diatomées dans les expositions au Th étaient similaires 

pour les conditions intermédiaire (C1 = 0,18 ± 0,09 nM) et maximale (C10 = 8,7 ± 3,4 nM), et ont 

été observées dès la deuxième semaine d’exposition. Ces effets étaient principalement indirects, 

car, alors que dans le témoin une baisse significative du nombre d’individus s’opérait à deux 

semaines, les valeurs avaient légèrement augmenté dans les deux autres conditions. 

En ce qui concerne la taxonomie, le Th a démontré des effets sur les structures des communautés 

diatomiques, avec notamment l’augmentation des abondances d’Achnanthidium exiguum 

(ADEG) et Stauroforma exiguiformis (SEXG) et la diminution de celle de Eolimna minima (EOMI), 

habituellement décrite comme tolérante aux contaminants [60]. Finalement, une diminution des 

cyanobactéries du genre Pseudanabaena a été observée en présence de Th. 

Le Th et le Zr ont eu des effets différents sur la communauté de diatomées. Alors que le premier 

semble induire un effet indirectement positif sur le nombre total d’individus, le Zr affectait 

négativement de façon significative la croissance des diatomées. Ceci peut être expliqué par la 

différence de composition des communautés initiales. Malgré cet apparent effet positif du Th sur 

le nombre d’individus, la diversité des diatomées avait tendance à être plus faible dans les 

conditions exposées et des espèces telles que EOMI semblaient sensibles à la présence du 

métal. Les deux métaux induisaient cependant des effets négatifs sur les cyanobactéries 

observées dans ces travaux, avec une diminution de l’abondance de Pseudanabaena pour le Th 

et une tendance à la diminution de la Chl a pour le Zr. 

6.2.2 Effets du thorium et du zirconium sur les communautés hétérotrophes 

Effets du zirconium sur la microméiofaune 

L’effet de la présence du Zr sur la microméiofaune était dépendant du temps d’exposition et de 

sa concentration. À la deuxième semaine d’exposition, dans les conditions d’exposition à 2.9 ± 

0.3 nM, le nombre total de ciliés a significativement augmenté menant à une augmentation du 

nombre d’individus de la microméiofaune totale observée. Cependant, le cilié Aspidisca cicada 

ne suivait pas cette augmentation et au contraire, semblait sensible à la présence du métal à la 

deuxième semaine d’exposition. Le nombre de rotifères était plus faible dans les milieux 

contenant du Zr et suivaient des tendances concentration-réponse à la première et deuxième 

semaine d’exposition. Une baisse marquée de l’oviposition de ces derniers à la première semaine 
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a également été observée, suggérant que le Zr pourrait être toxique pour ces rotifères dans ces 

conditions. 

Contrairement à la communauté autotrophe, la microméiofaune semblait réagir à la présence du 

Zr essentiellement à la deuxième semaine d’exposition alors que les nombres d’individus 

n’étaient plus significativement différents à la dernière semaine d’exposition. Mais le nombre total 

d’individus à la quatrième semaine tendait à être plus faible dans le milieu contenant la plus forte 

concentration de Zr comparée aux deux autres milieux. Les effets observés sur la 

microméiofaune à la deuxième semaine pourraient être la conséquence de la toxicité du Zr sur 

les organismes autotrophes dont ils se nourrissent. Les effets indirects étant observés plus tard 

car dépendant du temps de réponse des autotrophes à l’exposition. Mais ce pourrait être 

également un effet direct de l’exposition par la colonne d’eau au Zr, les organismes s’intoxiquant 

plus lentement, car leur constitution étant plus complexe. 

Effets du thorium sur la communauté bactérienne hétérotrophe 

À la deuxième semaine d’exposition, des bactéries du genre Sphingopyxis étaient 

significativement plus abondantes dans le témoin que dans les conditions exposées au Th. Ce 

genre récemment créé par Takeuchi et al. (2001) regroupe des bactéries Gram-négatives, 

aérobies non-fermentatives, ne formant pas de spores et pouvant être motiles ou non [61]. Ces 

bactéries sont capables de synthétiser des glycosphingolipides [62]. Le genre a été observé 

capable de dégrader plusieurs contaminants organiques tels que les hydrocarbures aromatiques 

polycycliques (HAPs) [63], des huiles brutes, du diésel et du kérosène [64] et de l’alcool polyvinyle 

[65]. Une étude sur la biorémédiation du chromate (Cr (VI)) par une bactérie du genre 

Sphingopyxis (Sphingopyxis macrogoltabida SUK2c) a montré la capacité de la biomasse de ces 

dernières à réduire et complexer le Cr. Les auteurs ont observé que ce métal était lié et réduit par 

des groupements (-NH), (-COOH) et (P=O) présents dans les glycosphingolipides, les protéines 

de surface et la fine couche de peptidoglycane de ces bactéries [62]. Comme le Th, le Cr est un 

métal de classe A, se liant préférentiellement aux atomes N, O et F. Il est alors possible d’imaginer 

que le Th puisse suivre un mécanisme de complexation similaire à la surface des bactéries du 

genre Sphingopyxis observées dans ces travaux de thèse et que la sensibilité de ces bactéries 

puisse en partie être liée à leur capacité de bioaccumuler le Th.  

Une autre hypothèse développée dans le chapitre 5 mentionnait un effet du Th sur les 

cyanobactéries du genre Pseudanabaena capables de produire des microcystines. Ces 

cyanotoxines servant de substrat pour des bactéries du genre Sphingopyxis, un effet du Th sur 
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la présence de ces toxines (par réduction de la synthèse ou par réduction de la croissance de la 

cyanobactérie) pourrait indirectement affecter la présence de ces bactéries (cf.5.3.3). 

L’analyse taxonomique au moyen de la technique ADNr 16s a permis de suivre la diversité 

bactérienne et de pouvoir mettre en évidence des changements structuraux. Cependant cette 

technique reste assez couteuse et serait difficilement applicable en routine dans le cadre de suivis 

de la contamination et de la qualité des eaux, du moins pour le moment. Le nombre de copie de 

l’ADN 16s variant de 1 à 7 chez les espèces de bactéries, cette différence peut induire des biais 

et les bases de données possèdent parfois des lacunes nécessitant d’être prudent dans 

l’interprétation des données. De plus, les analyses sur les fonctions des communautés 

bactériennes sont parfois plus appropriées pour comprendre l’effet des répercussions d’un 

changement de ces communautés dû à une contamination. Les résultats obtenus dans ces 

travaux ont tout de même permis de montrer que l’exposition au Th, pour des concentrations 

environnementalement réalistes, induisait des changements structuraux dans les communautés 

bactériennes. 

Effet du thorium sur la microméiofaune 

Les deux taxons du biofilm ayant réponduà l’exposition au Th dans le biofilm sont les rotifères 

(Philodinidae) et les ciliés, notamment Aspidisca cicada. Contrairement aux expériences menées 

avec le Zr, le nombre d’individus de ces taxons était significativement plus élevé lors de la 

deuxième semaine en présence de Th. Ceci pouvait être expliqué par des effets indirects 

provenant des changements structuraux des communautés diatomiques et bactériennes en 

présence du métal.  

Les travaux de Barbeau et al. (2001) présentés précédemment (cf.6.1.2) montraient que le Th 

adsorbé aux bactéries pouvait être remobilisé par le cilié Uronema sp. ou par des flagellés tels 

que Cafeteria sp. dans des formes solubles potentiellement disponibles pour les organismes du 

biofilm [41]. Les flagellés représentaient 58,3 ± 8,1 % des individus de la microméiofaune 

observée et ne semblaient pas affectés par les expositions au Th. Ainsi, l’exposition au Th pourrait 

non seulement changer la pression de broutage exercée par la microméiofaune sur les bactéries 

et microalgues en modifiant sa structure taxonomique, mais certains organismes tolérants à 

l’exposition pourraient également remobiliser le métal adsorbé sur les microorganismes 

consommés dans des formes potentiellement biodisponibles. 
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Dans le cas du Zr, si A. cicada était sensible à l’exposition contrairement au Th, d’autres genres 

ou familles de ciliés semblaient également profiter d’un effet indirect favorable à leur croissance 

tels que Uronema sp. et pourraient être également à l’origine d’une remobilisation de cet élément. 

Dans les expériences menées sur le biofilm au cours de ce doctorat, le Th et le Zr se sont montrés 

perturbateurs dans la structure des communautés microbiennes périphytiques pour des 

concentrations environnementalement réalistes. Si ces travaux ne permettent pas de comprendre 

l’ensemble des mécanismes menant aux effets observés, des hypothèses ont été discutées au 

regard des informations encore rares sur les effets des métaux tétravalents dans la littérature et 

suggèrent des pistes de recherche pour les études à venir.  

6.2.3 Application à l’évaluation et au biosuivi des contaminations métalliques  

Les outils de biosuivi des contaminations métalliques utilisant le biofilm peuvent faire appel à de 

multiples techniques et sur n’importe quel niveau d’organisation biologique (cf. introduction 1.5.3). 

Les suivis biologiques à l’échelle des communautés ont deux prérequis principaux, 1) que leur 

composition reflète les conditions environnementales locales et , 2) que les espèces qui la 

composent aient des sensibilités ou tolérances variables aux contaminants menant à des 

changements structuraux et fonctionnels dans les sites exposés [66]. Cette approche a 

notamment mené à l’établissement d’indices aujourd’hui appliqués tels que les indices diatomées 

(IDEC et IBD). Ces indices offrent des exemples prometteurs pour l’application d’outils similaires 

au suivi des contaminants métalliques, notamment grâce à l’observation des déformations de 

frustules [67,68]. Dans ces travaux de thèse, les expositions au Th ont montré que la structure 

taxonomique des communautés diatomiques pouvait être perturbée, et celle au Zr affectait leur 

croissance. Les changements structuraux observés dans la microméiofaune et au niveau de la 

communauté bactérienne pourraient être également utilisés à ces fins. Ces résultats montrent 

que, comme pour d’autres métaux, l’observation des changements structuraux des communautés 

périphytiques couplés à d’autres mesures, représente une bonne alternative pour le suivi des 

effets des métaux tétravalents. 

Cependant, comme discuté précédemment, il est difficile d’interpréter les changements 

taxonomiques quant aux effets directs et indirects liés à l’exposition [69,70]. Les mesures des 

effets à l’échelle globale du biofilm comme la bioaccumulation, la génération du stress oxydatif, 

etc, peuvent permettre d’évaluer la réponse globale du biofilm périphytique et de s’affranchir des 

qualités directes ou indirectes des effets [58]. Dans ces travaux de thèse, le Th a été démontré 
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comme bioaccumulable dans différentes fractions du biofilm et des relations entre la présence de 

certaines espèces de la microméiofaune et l’accumulation ont pu être discutées. 

Le biofilm périphytique semble donc être un outil potentiellement applicable pour le biosuivi des 

effets des métaux tétravalents. Le Th et le Zr ne sont pas les seuls métaux tétravalents à avoir 

montré des effets sur les communautés périphytiques. Le titane, un autre métal tétravalent, utilisé 

sous forme de nanoparticules (TiO2-NPs) considérées par l’OCDE comme un nanomatériau 

prioritaire pour évaluation écotoxicologique, a été démontré comme perturbateur des 

communautés bactériennes et algales et également comme générant des réponses toxiques 

telles que de la peroxydation lipidique (LPO) dans les biofilms [71,72]. Pour continuer sur la 

lancée de ces travaux, il serait intéressant d’étudier les effets des métaux tétravalents sur les 

fonctions écosystémiques du biofilm. 

6.3 Effet de la perturbation des communautés périphytiques exposées au 
thorium sur la qualité nutritionnelle du biofilm 

6.3.1 Liens entre les communautés et la qualité nutritionnelle 

Les protéines et les lipides sont deux composants majeurs du périphyton essentiels pour les 

consommateurs primaires, représentant 12 à 30 % et 2 à 9 % de la biomasse sèche du biofilm 

respectivement [73]. Les protéines et les polysaccharides de la matrice sont une source de 

nutriments pour les microorganismes du biofilm périphytique. Sur des échelles trophiques plus 

grandes, la composition des profils en acide gras des microorganismes benthiques est connue 

pour jouer un grand rôle dans la qualité nutritionnelle, car, les métazoaires ne possédant pas les 

enzymes permettant de synthétiser les acide gras polyinsaturés (PUFAs) de novo, il leur est 

nécessaire de les trouver dans leur nourriture [74,75].  

Les variations de la qualité nutritionnelle du périphyton sont connues pour dépendre en grande 

partie de la succession microbienne [76]. C’est pourquoi, dans le tableau 6.3 les valeurs des 

coefficients de Spearman ainsi que les valeurs de p associées aux tests de corrélations nous 

indiquent si les quantités de protéines et de polysaccharides mesurées dans les fractions des 

biofilms témoins, C1 et C10, varient en fonction du nombre d’individus des différents taxons de la 

microméiofaune. Le nombre d’individus total de la microméiofaune comptée, et notamment les 

vorticelles, étaient positivement corrélées avec les protéines mesurées dans la fraction associée 

aux organismes (ND). Les técamébiens et les flagellés étaient également positivement corrélés 

avec les protéines totales du biofilm, ce qui signifie que leur présence augmente la richesse 

nutritionnelle. Les ciliés totaux ainsi que les vorticelles étaient négativement corrélés avec les 
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protéines et les polysaccharides mesurés dans le biofilm total, mais étaient positivement corrélés 

avec les polysaccharides mesurés dans la fraction ND (associé aux organismes). 

 

Tableau 6.3. Coefficients de Spearman et p value associés aux tests de corrélation entre les concentrations de 
protéines et de polysaccharides mesurées dans chaque fraction du biofilm avec le nombre 
d’individus de chaque taxon de microméiofaune comptés dans le biofilm (n = 8). Abréviation : 
fraction non désorbable (ND), invidus total (Ind Tot), Nema Tot (nématodes total), Nema G 
(grand nématode), Nema M (nématode moyen), Nema P (petit nématode). 

Comme observé dans ces travaux, les variations de la qualité nutritionnelle du périphyton sont 

connues pour dépendre en grande partie de la composition taxonomique microbienne [76]. En 

effet, les diatomées sont riches en PUFAs [77], alors que les cyanobactéries le sont un peu moins 

et que la plupart des bactéries, bien que riches en lipides, n’en contiennent généralement pas 

[78]. Dans le réseau trophique microbien, les ciliés et les flagellés, qui sont les consommateurs 

principaux des bactéries, sont considérés comme d’importants producteurs de PUFAs [79]. Les 

nématodes peuvent aussi être d’importants bactérivores et fournir de grandes quantités de 

PUFAs [80–82].  

Les mesures d’acides gras effectuées dans les biofilms témoins et exposé à 8,7 ± 3,4 nM lors de 

la 4e semaine d’exposition ne montraient pas de différences significatives en teneurs d’acide gras 

saturés (SFAs), acide gras monoinsaturés (MUFAs) et PUFAs totaux. Il est intéressant de 

 Protéines Total Protéines ND 
Polysaccharides  

Total 

Polysaccharides 

 ND 

 Coef P value Coef P value Coef P value Coef P value 

Ind Tot - - 0,31 0,5 x 10-2 - - - - 

Philodinae - - - - - - -0,23 0,04 

L. patella - - - - -0,35 0,1 x 10-2 -0,30 0,7 x 10-2 

Rotif. œuf - - - - - - - - 

Flagellés 0,36 0,1 x 10-2 - - - - - - 

Amibe - - - - -0,34 0,2 x 10-2 -0,31 0,5 x 10-2 

Técamébiens 0,37 0,9 x 10-3 - - - - - - 

Ciliés Totaux -0,49 3,2 x 10-6 - - -0,31 0,3 x 10-2 -0,44 4,4 x 10-2 

Vorticella -0,36 0,1 x 10-2 0,32 0,004 -0,57 4,5 x 10-8 0,6 8,3 x 10-6 

Cilié X1 - - -0,23 0,04 - - - - 

A. cicada -0,49 3,2 x 10-6 - - - - -0,30 0,6 x 10-2 

Nema. Tot - - - - -0,28 0,01 -0,35 0,2 x 10-2 

Nema. G -0,29 0,8x 10-2 - - - - - - 

Nema. M - - - - - - - - 
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remarquer que les principaux effets sur la structure taxonomique des communautés périphytiques 

ont eu lieu à la 2e semaine d’exposition et qu’à la 4e semaine, les biofilms témoins et exposés 

semblent de nouveau similaires, excepté pour la composition bactérienne. Ainsi, l’atténuation des 

principaux changements taxonomiques observés pourrait expliquer l’absence de différence en 

teneurs d’acides gras entre les conditions. Cependant, des teneurs de C20:4n6, plus connu sous 

le nom d’acide arachidonique, étaient significativement plus faibles dans la condition exposée 

que dans les témoins. D’autres acides gras polyinsaturés et monoinsaturés suivaient la même 

tendance. 

Les ciliés et les flagellés sont positivement corrélés aux éléments nutritifs tels que les protéines, 

les polysaccharides et les PUFAs. Les protistes hétérotrophes sont connus pour avoir des ratios 

C:N faibles, ce qui suggère que ces derniers sont une bonne source de composés riches en azote 

comme les acides aminés ou les protéines [83]. Dans la littérature, certains nématodes sont 

également associés à des teneurs élevées de PUFAs, mais dans ces travaux de thèse ils étaient 

plutôt corrélés avec une baisse des protéines totales du biofilm. Malheureusement, les analyses 

des acides gras et le comptage de la microméiofaune n’ont pas été effectués sur les mêmes 

échantillons, mais sur des prélèvements différents. De ce fait, les tests de corrélations ne peuvent 

pas être établis entre ces deux types de données. Celles de taxonomie concernant les diatomées 

ont été collectées sur des échantillons composites et la variabilité des données concernant les 

bactéries ne permettait pas non plus de réaliser les tests de corrélation.  

6.3.2 Effets des changements nutritionnels chez le brouteur Lymnaea sp. 

Dans les parties précédentes, il a été montré que le Th était capable d’être bioaccumulé par les 

organismes du biofilm, de modifier sa qualité nutritionnelle et d’être transférable par voie 

trophique au brouteur Lymnaea sp. Ainsi, la présence du thorium dans le biofilm peut avoir deux 

conséquences, la première étant d’intoxiquer l’escargot et la seconde de lui fournir diète moins 

nutritive comme cela a été observé pour le Ni [84]. La baisse de la qualité nutritionnelle pouvant 

affecter la santé de l’escargot et le rendre potentiellement plus sensible à la toxicité du Th. 

Les consommateurs primaires sont le premier maillon de la chaine trophique et sont une source 

de nourriture à leur tour pour les maillons supérieurs. Il a été montré dans la littérature que les 

herbivores et notamment des protistes contenaient de plus grande quantité de composés 

initialement présents dans leurs nourritures tels que les protéines, les acides taniques et les 

sucres digestibles [85]. Les acides gras sont également connus pour être trophiquement 

transférables, ce qui a mené à l’établissement d’indices basés sur ces derniers pour caractériser 
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les chaines trophiques [86]. Ainsi, s’ils ne sont pas ou pas suffisamment bioaccumulés par ces 

consommateurs primaires, cela peut générer des perturbations sur tous les maillons de 

l’écosystème aquatique [87]. 

Si les sommes des SFAs, MUFAs et PUFAs n’étaient pas significativement différentes entre les 

biofilms, les escargots nourris au biofilm exposé au Th contenaient significativement moins de 

PUFAs, avec notamment moins de C20:2n6 et C22:5n3 que le biofilm témoin. Ces baisses 

pouvant être dues à une LPO générée par l’exposition au Th durant et après la prise de nourriture 

[88–91].  Une baisse significative de la masse du corps mou des brouteurs dans la condition 

exposée au Th montrait que ces derniers se nourrissaient moins lorsque le biofilm contenait du 

métal ou que l’apport en nutriment du biofilm n’était pas suffisant. La baisse des acides gras 

C20:2n6 et C22:5n3 dans les escargots exposés, connus pour être essentiels aux métabolismes 

des consommateurs métazoaires, pourrait altérer leur santé et leurs aptitudes ainsi que celles de 

leurs prédateurs [87,92,93]. La perturbation de la qualité nutritionnelle du biofilm exposé au Th 

peut engendrer des effets sur les consommateurs primaires tels que Lymnaea sp. et ces effets 

sont susceptibles de se répercuter sur l’ensemble de la chaine trophique de l’écosystème 

aquatique. 

6.4 Conclusion 

Cette thèse avait pour but d’étudier les effets de deux métaux tétravalents (Th, Zr) sur les 

microorganismes périphytiques et de discuter du potentiel de leurs répercussions sur les 

écosystèmes d’eau douce.  

Le fractionnement subcellulaire chez les microalgues modèles confirme la présence de Th dans 

le milieu intracellulaire et son association avec les organites suggère une atteinte de sites 

sensibles chez C. reinhardtii. Dans le biofilm, le Th est majoritairement associé aux organismes, 

soit internalisé comme pour la microalgue modèle, soit adsorbé à leurs surfaces membranaires. 

Les organismes de la microméiofaune paraissent négativement corrélés avec la présence de Th 

total et lié aux organismes, ce qui suggère que les communautés fongiques, bactériennes et 

algales sont plus responsables de la bioaccumulation du Th par le biofilm que ces derniers. 

Cependant, les protistes de la microméiofaune pourraient jouer un rôle de remobilisation du Th 

adsorbé à la surface des bactéries ou des microalgues dans des formes plus solubles. 

Les qualités nutritives du biofilm sont également altérées par la présence du Th au niveau de la 

synthèse d’acides gras, des protéines et des polysaccharides. Certaines valeurs nutritives sont 

corrélées aux flagellés et aux ciliés, reportés également comme riches en acides gras essentiels 
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dans la littérature. Lors des expériences de transfert trophique du biofilm vers l’escargot Lymnaea 

sp., une accumulation de Th dans les tissus mous de l’escargot s’accompagnait d’une réduction 

des PUFAs. Ainsi, le Th affectait les brouteurs du biofilm en le contaminant lors de la prise de 

nourriture, mais également en fournissant des qualités nutritives amoindries comparées à celles 

d’un biofilm témoin. 

Ces travaux de thèse sont parmi les rares à avoir étudié les effets de métaux tétravalents sur les 

microorganismes d’eau douce. Ce sont les seuls, à notre connaissance, à s’intéresser aux 

réponses des différents compartiments biologiques du biofilm périphytique, et notamment la 

microméiofaune, en présence de Th et du Zr. La faible abondance d’études en ce sens est 

sûrement explicable par la chimie complexe et la faible solubilité de ces deux métaux. Cependant, 

il est intéressant d’observer que le Zr, qui est pourtant souvent déclaré comme biologiquement 

inerte, a été capable, dans nos conditions expérimentales, d’induire des effets significatifs sur la 

structure des communautés benthiques. Les perturbations induites par les expositions à des 

concentrations de Th environnementalement réalistes ont montré que ses effets et sa 

bioaccumulation dans le biofilm pouvaient avoir des conséquences sur les communautés 

périphytiques, mais également sur les maillons de la chaine trophique supérieurs. La 

contamination des eaux au Th pourrait donc grandement affecter les écosystèmes aquatiques. 

Ainsi, ces travaux encouragent fortement à la poursuite de la recherche sur l’écotoxicité des 

métaux tétravalents dans les milieux d’eau douce. 
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ANNEXE I 

Composition du milieu MHSM1 

Produit 
Concentration finale 
dans le milieu (M) 

Produit 
Concentration finale 
dans le milieu (M) 

NH4NO3 9,37E-04 Na2EDTA,2H2O 8,06E-07 

MgSO4,7H2O 8,12E-05 Fe 5,92E-07 

Ca(NO3)2,4H2O 6,80E-05 H3BO3 3,01E-06 

KH2PO4 5,44E-05 MnCl2,4H2O 2,10E-06 

K2HPO4 8,27E-05 Zn 2,43E-08 

KNO3 4,00E-03 Co 1,09E-08 

NaOH 5,00E-3 Mo 3,00E-08 

MOPS 1,00E-02 Cu 7,04E-11 
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ANNEXE II 

Major species observed in the biofilm samples over the 4 weeks of exposure in the control, C1 

and C10 conditions. NSD = not statistical differences; *no statistical test performed on data, 

qualitative results; ↓ and ↑ means diminution and augmentation respectively. 

 
Phylum Genus Time effect Th effect 

Bacteria 

Cyanobacteria 

Pseudanabaena_PCC-7429 t1↓ t2↓ t3↓ C1↓C10↓ 

Ancylothrix_8PC NSD NSD 

Geitlerinema_LD9 NSD NSD 

Bacteroidetes Flavobacterium NSD NSD 

Planctomycetes SM1A02 NSD NSD 

Proteobacteria 

Blastomonas NSD NSD 

Sphingopyxis t2↑  C1↓-C10↓ 

Rhizorhapis NSD NSD 

Diatoms 

Species code Time effect * Th effect * 

Achnanthidium exiguum (Grunow) Czarnecki ADEG t2↓ t3↑ C1↑C10↑ 

Stauroforma exiguiformis (Lange-Bertalot) Flower Jones & 
Round 

SEXG 
t3↓ C1↑C10↑ 

Fragilaria mesolepta Rabenhorst FMES t3↑ C1↑↓C10↑↓ 

Eolimna minima (Grunow) Lange-Bertalot EOMI t3↓ C1↓C10↓ 

Unidentified sp 1 Sp1 No effect C1↓C10↑↓ 

Unidentified sp 2 Sp2 t3↓ C1↓C10↑ 

Unidentified sp 3 Sp3 t1↓ t2↓ t3↓ C1↓-C10↓ 

Adlafia bryophila (Petersen) Moser Lange-Bertalot & 
Metzeltin 

ABRY 
t1↓ t2↓ t3↓ C10↓ 

Navicula sp. 22 (in Lavoie et al. 2013) NAVI22 t1↑ t2↑ t3↓ C1↓-C10↓ 

Navicula sp. 26 (in Lavoie et al. 2013) NAVI26 t3↑ C1↓C10↓ 

Nitzschia cf. acidoclinata Lange-Bertalot NACD t1↓ t2↓ t3↓ C1↓-C10↓ 

Nitzschia solgensis Cleve-Euler NSOL t1↑ C1↓-C10↓ 

Navicula aff. reichardtiana Lange-Bertalot NRCH t1↓ t2↑ t3↓ C1↓-C10↓ 

Navicula cf. seminulum NSEM t2↑ t3↑ C1↓C10↓ 

Navicula exilis Kützing NEXI No effect C1↑ 

NItzschia sp 2 (in Lavoie et al. 2013) NITZ2 No effect No effect 

Fragilaria pectinalis (O.F.Müller) Lyngbye FPEC t1↓ t2↓ t3↓ No effect 

Gomphonema pala Reichardt GOPA t1↓ t2↓ t3↓ C1↓-C10↓ 
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Group species Time effect Th effect 

Micromeiofauna 

Ciliates 

Aspidisca cicada t1↑t2↑t3↑ C1↑-C10↑ 

Vorticella sp t1↑t2↑ NSD 

Unidentified (X1) 
t2↑ NSD 

Nematods Unidentified NSD NSD 

Amoeba Unidentified t1↑t2↑t3↑ NSD 

Flagellates Unidentified t1↓-t2↓-t3↓ NSD 

Rotifera 
Lepadella patella t2↑ C10↑ 

Philodinidae NSD NSD 
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ANNEXE III 

Main fatty acid abundance as percent measured in Lymnaea sp. and in other snail species reported in the recent literature. 

 Lymnaea 
sp. 

Gibbula 
umbilicalis 

Turbo 
cornutus 
viscera 

Turbo 
cornutus 

foot 

Cornu 
aspersum 

viscera 

Cornu 
aspersum 

foot 

Rapana 
venosa 
Spring 

Rapana 
venosa 
Summer 

Eobania 
vermiculata 

Helix 
pomatia 

Helix 
lucorum 

Limax 
flavus 

SFA 16:0 
/10.53 ± 
0.37 
18:0 
/14.41 ± 
0.73 

16:0 /28.07 ± 

2.53 
18:0 /28.52 ± 
5.65 

16:0 
/22.6 ± 
2.8 

16:0 
/17.8 ± 
1.3 
18:0 /4.7 
± 0.2 

16:0 /11.54 

± 0.03 

18:0 /12.65 
± 0.0 

16:0 /6.48 

± 0.08 

18:0 /16.51 
± 0.01 

16:0 
/15.6 ± 
0.9 
18:0 /7.6 
± 0.7 

16:0 /10.53 

± 0.37 
18:0 /9.89 
± 0.9 

16:0 /10.49 ± 

0.90 

18:0 /7.76 ± 
0.75 

16:0 /10.29 

± 0.01 

18:0 /16.38 
± 0.10 

22:0 /6.27 

± 0.01 

16:0 /9.66 

± 1.10 

18:0 /6.75 
± 0.55 

16:0 /4.62 ± 

0.36 
16:0 /20.53 
± 1.18 

18:0 /5.54 ± 

0.47 

22:0 /6.27 ± 
0.01 

MUFA 18:1n-9 / 
9.77 ± 
0.38 

20:1n-9 / 
4.99 ± 
0.60 

16:1n-7 /4.75 
± 0.42 
18:1n-9 
/31.94 ± 1.70 

18:1n-9 
/15.5 ± 
1.0 

18:1n-7 
/9.3 ± 1.9 

18:1n-9 
/10.7 ± 
0.9 
18:1n-7 
/8.6 ± 0.4 
20:1n-13 
/6.5 ± 0.8 

18:1n-9 
/14.46 ± 0.1 
24:1 /4.75 
± 0.2 

18:1n-9 
/13.6 ± 0.23 

24:1 /6.47 
± 0.21 

16:1n-7 
/6.67 ± 
0.6 
18:1n-9 
/ 3.08 ± 
0.3 

16:1n-7 
/4.51 ± 0.43 
18:1n-9 
/3.95 ± 0.4 

18:1n-9 
/19.07 ± 1.18 

18:1n-9 
/14.70 ± 
0.08 

18:1n-9 
/22.02 ± 
1.48 

16:1n-7 
/4.75 ± 0.42 
18:1n-9 
/31.94 ± 
1.70 

PUFA 18:2n-6 
/5.10 ± 
0.33 

20:2n-6 
/7.21 ± 
1.08 
20:4n-6 
/21.61 ± 
2.02 
20:5n-3 
/4.35 ± 
0.40 
22:5n-3 
/6.19 ± 
2.77 

18:2n-6 
/6.05 ± 4.06 

18:2n-6 
/3.7 ± 1.2 
18:4n-3 
/3.6 ± 1.6 

20:4n-6 
/8.3 ± 2.3 
20:5n-3 
/3.2 ± 1.2 

18:2n-6 
/3.0 ± 0.1 
20:4n-6 
/10.2 ± 
0.6 
20:5n-3 
/2.1 ± 0.1 

18:2n-6 
/16.15 ± 
0.01 

20:2 /8.38 
± 0.0 

20:3n-3 
/17.72 ± 
0.04 

18:2n-6 
/18.60 ± 0.1 

20:2 /11.20 
± 0.2 

20:3n-3 
/13.37 ± 0.3 

20:4n-6 
/4.17 ± 
0.4 
20:5n-3 
/24.5 ± 
2.3 
22:5n-3 
/6.60 ± 
0.6 

22:6n-3 
/6.60 ± 
0.6 

20:4n-6 
/2.37 ± 0.2 
20:5n-3 
/28.7 ± 2.6 
22:5n-3 
/15.06 ± 1.5 

22:6n-3 
/15.06 ± 1.5 

18:2n-6 
/37.67 ± 1.83 

18:3n-3 /7.31 
± 0.74 

20:2n-6 /5.43 

± 0.50 

20:4n-6 /3.54 
± 0.37 
 

18:2n-6 
/13.53 ± 
0.05 

20:2n 
/9.08 ± 0.03 

18:2n-6 
/21.76 ± 
1.27 

18:3n-3 
/10.08 ± 
0.84 

20:2n-6 
/6.90 ± 0.71 

20:4n-6 
/9.85 ± 1.06 
 

18:2n-6 
/13.03 ± 
1.04 

20:2n-6 
/2.49 ± 0.22 

20:4n-6 
/3.48 ± 0.29 
 

Ref. This study 
Silva et al. 

(2017) 
[48] 

Saito et al. 
(2014) [ 54] 

Saito et al. 
(2014) [54] 

Çelik et al. 
(2019) [49] 

Çelik et al. 
(2019) [49] 

Panayotova 
et al. 

(2019) [50] 

Panayotova et 
al. (2019) [ 50] 

Ekin et al. (2017) 
[51] 

Özogul etal. 
(2005) [ 56] 

Ekin et al. 
(2017) [ 51] 

Ekin et al. 
(2017) [ 51] 
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ANNEXE IV 

Constante de complexation du thorium avec différent ligands naturels, source : Nagra/PSI 

Chemical Thermodynamic Data Base 01/01 [56]. 

Complexe Log K Complexe Log K 

ThO2 9,9 ThHPO4
2+ 13,199 

ThOH3+ -2,4 ThH2PO4
3+ 11,749 

ThOH2
2+ -6,95 ThH3PO4

4+ 11,249 

ThOH3
+ -11,7 Th(HPO4)2 26,397 

ThOH4 -18,4 Th(H2PO4)2
2+ 23,317 

Th2OH2
6+ -6,1 Th(HPO4)3

2- 34,946 

Th4OH8
8+ -21,1 ThSO4

2+ 7,6 

Th6OH15
9+ -36,7 Th(SO4)2 11,6 

ThCl3+ 1,1 Th(SO4)3
2- 12,4 

ThCl22+ 0,8 Th(SO4)4
4- 8,5 

ThCl3+ 1,65 ThNO3
3+ 0,94 

ThCl4 1,26 Th(NO3)2
2+ 1,97 

ThCO3
2+ 0,671 ThF3+ 8,03 

Th(CO3)5
6- 29,8 ThF2

2+ 14,25 

ThCO3
2+ -3,1 ThF3

+ 18,93 

Th(OH)3CO3
- 41,5   

. 
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ANNEXE V 

Constantes de complexation du zirconium avec différent ligands naturels, source : Nagra/PSI 

Chemical Thermodynamic Data Base 01/01 [56]. 

Complexe Log K Complexe Log K 

ZrOH3+ 0,32 ± 0,22 ZrSO4
2+ 7,04 ± 0,09 

Zr(OH)2
2+ 0,98 ± 1,06 Zr(SO4)3

2- 14,3 ± 0,5 

Zr(OH)4 - 2,19 ± 1,70 Zr(SO4)2(aq) 11,54 ± 0,21 

Zr(OH)5
- -16 Zr(CO3)4

-4 42,9 ± 1,0 

Zr(OH)6
2- -29,0 ± 0,7 ZrNO33+ 1,59 ± 0,08 

Zr3(OH)4
8+ 0,4 ± 0,3 Zr(NO3)2

2+ 2,64 ± 0,17 

Zr3(OH)9
3+ 12,19 ± 0,08 Zr(NO3)2

2+ 2,64 ± 0,17 

Zr4(OH)8
8+ 6,52 ± 0,65 ZrSO4

 2+ 5,06 ± 0,08 

Zr4(OH)15
+ 12,58 ± 0,24 Zr(SO4)2(aq) 11,54 ± 0,21 

Zr4(OH)16 8,39 ± 0,80   

Ca2Zr(OH)6
2+ – 22,6 ± 0,3   

Ca3Zr(OH)6
4+ -23,2 ± 0,3   

CaZr(OH)6 (aq) 59,4 ± 0,3   

ZrSO4
 2+ 5,06 ± 0,08   

Zr(SO4)2(aq) 11,54 ± 0,21   

 

 




