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Résumé
En raison d’une utilisation croissante et massive, les nanoparticules manufacturées appa-
raissent comme de potentiels contaminants émergents pour l’environnement, incluant no-
tamment les écosystèmes aquatiques. Alors que le transfert trophique semble constituer une
voie d’exposition majeure pour les organismes, une connaissance lacunaire dans la littéra-
ture scientifique persiste, résultant pour partie des difficultés expérimentales inhérentes à
ce type d’exposition. Pour ce travail en conditions contrôlées de laboratoire, les nanopar-
ticules d’or (sphériques, 10 nm, fonctionnalisées aux PEG-amines), stables en solution, ont
été choisies pour l’étude du transfert trophique et des impacts toxiques sur des organismes
aquatiques. Ce continuum trophique considère la base des réseaux trophiques (biofilms na-
turels, algues), des niveaux intermédiaires (poissons brouteurs, bivalves suspensivores), jus-
qu’aux organismes de haut de chaînes trophiques, avec l’anguille européenne. Avec des ex-
positions réalisées à de relatives faibles doses, ce travail tend à la représentativité environne-
mentale. Des approches méthodologiques intégratives des niveaux subcellulaire à tissulaire
(RT-qPCR, séquençage haut-débit, histologie) ont permis d’évaluer les impacts toxiques.

Les résultats indiquent une importante capacité de rétention des nanoparticules par les bio-
films naturels. À la suite d’une exposition de 21 jours, les dosages d’or révèlent un transfert
des biofilms aux poissons brouteurs, avec une distribution de l’or dans tous les organes. De
plus, ce transfert est associé à une réponse inflammatoire au regard des lésions histologiques
observés dans les foies, rates et muscles des poissons exposés. Une chaîne alimentaire « na-
turelle » à trois maillons trophiques, impliquant algues - bivalves - anguilles européennes,
atteste d’un transfert significatif jusqu’au poisson prédateur. Enfin, l’analyse du transcrip-
tome, par une approche de séquençage haut-débit, des foies et cerveaux d’anguilles exposées
aux nanoparticules par nourriture enrichie, a permis de mettre en évidence une réponse
conjointe à ces deux organes dans des processus biologiques associés au système immuni-
taire et sa régulation, dont des récepteurs NOD-like impliqués dans l’inflammasome.

L’ensemble des résultats expérimentaux interpellent quant aux effets délétères à long-terme
qu’engendreraient les nanoparticules sur les écosystèmes aquatiques, illustrant par ailleurs
la propension de ces contaminants à être transférés dans les chaînes trophiques.

Mots clés : Nanoparticules d’or, expositions chroniques, transfert trophique, écosystème
aquatique, algues - biofilms naturels, bivalve - poisson brouteur, poisson prédateur, histolo-
gie, transcriptomique, séquençage haut-débit.
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Abstract

Due to an increasing and massive use, engineered nanoparticles are raising as potential
emerging contaminants in the environment, including aquatic ecosystems. While trophic
transfer appears to constitute a major exposure route for organisms, scientific literature has
difficulties to respond to the questions raised to explore the range of the interactions existing
between nanoparticles and living organisms at different scales from the trophic interactions
to the cellular impacts. This problem is partly due to experimental difficulties inherent to
this exposure type. For this work performed in controlled laboratory conditions, spheri-
cal gold nanoparticles (10 nm, coated with PEG-amines, positively charged) were chosen to
study the trophic transfer and toxic effects on aquatic organisms. Trophic chains concerned
several trophic levels (up to three) with a variety of species considered : the basis of the
trophic web with natural biofilms or microalgae, intermediate levels with grazing fish or
suspensivorous bivalves, and up to top food chain organisms, with the European eel, a car-
nivorous fish. With relatively low doses for exposures, this work tends to represent environ-
mental conditions. Integrative methodological approaches from subcellular to tissue levels
(RT-qPCR, RNA-sequencing, histology) were performed in order to assess toxic impacts.

The results indicate a high retention capacity of nanoparticles by natural biofilms. Following
a 21-day exposure, gold quantifications reveal a transfer from biofilms to grazing fish, with
a gold distribution in all organs. Moreover, this transfer is associated with an inflammatory
response according to the histological lesions observed in the liver, spleen and muscle of
exposed fish. A longer food chain, with three trophic levels involving microalgae - bivalves
- European eels, is set up to give a better representation of the complexity of trophic in-
teractions in the aquatic environment. It shows a significant transfer to the predatory fish.
Transcriptomic analyses, using the RNA-sequencing approach, for the liver and the brain of
exposed eels by nanoparticles’ enriched food, highlight a joint response for these two organs
in the biological processes associated with the immune system and its regulation, including
NOD-like receptors involved in inflammasome.

All the experimental results suggest long-term harmful effects that nanoparticles would ge-
nerate in aquatic ecosystems, emphasizing the ability of these contaminants to be transferred
throughout trophic chains.

Keywords : Gold nanoparticles, chronic exposure, trophic transfer, aquatic ecosystem, al-
gae - natural biofilms, bivalve - grazer fish, predatory fish, histology, transcriptomic, high
throughput sequencing.
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Introduction

La révolution nanométrique est en marche depuis plus d’une ving-
taine d’années. L’Homme s’est approprié le contrôle et le réarrangement
volontaire de la matière, aux niveaux atomique et moléculaire, dans une
gamme de tailles allant de 1 à 100 nm, afin de créer des « nanomaté-
riaux ». À cette échelle de taille, celle du nanomètre, des propriétés spé-
cifiques de la matière émergent alors qu’elles ne sont retrouvées pour au-
cune autre forme. De fait, la transposition des nanosciences en technolo-
gies présage des avancées majeures, et des retombées économiques tout
autant attrayantes, pour les acteurs du secteur (Roco et al. 2011). En élar-
gissant le champ des possibles, ces nanotechnologies s’invitent dans un
large spectre d’applications, balayant de nombreux domaines, de la mé-
decine à l’aérospatiale, en passant par l’industrie de l’agroalimentaire, de
l’énergie et du textile, etc. (Caballero-Guzman et Nowack 2016). Ainsi,
un rapport du Sénat français, publié en 2009, évaluait à environ 2000, le
nombre de nanoparticules manufacturées d’ores et déjà commercialisées,
présentes dans plus de 700 produits de consommation courante (Braye et
al. 2009).

Il y a maintenant une dizaine d’années, des premiers travaux scienti-
fiques ont montré la possibilité d’un relargage des nanomatériaux manu-
facturés dans l’environnement, notamment dans les eaux de ruissellement
(Kaegi et al. 2008 ; Kaegi et al. 2010). Néanmoins les verrous analytiques
actuels limitent considérablement les connaissances en termes de concen-
trations réellement présentes dans l’environnement. Par conséquent, les
niveaux de contaminations des écosystèmes engendrés par le relargage
de ces nanomatériaux demeurent, pour l’heure, encore difficilement éva-
luables.

Alors que l’écosystème se définit comme un ensemble dynamique com-
posé de biocénoses, en interrelations entre elles-mêmes et avec leur bio-
tope, les relations trophiques constituent de fait l’une des interactions ma-
jeures entre les organismes à cette échelle. Par ailleurs, il n’est plus à dé-
montrer que les interactions trophiques sont en mesure de contribuer aux

xiii



transferts des contaminants anthropiques dans les écosystèmes.
À l’heure actuelle, au regard de la diversité des nanomatériaux manu-
facturés, relativement peu d’études renseignent le transfert trophique de
ceux-ci (ANSES 2014 ; Tangaa et al. 2016) alors que (1) il s’apparente
comme l’une des voies majeures de contamination des organismes aqua-
tiques (Ferry et al. 2009 ; Holbrook et al. 2008 ; Wang et al. 2016), et que
(2) il tend à intégrer la complexité environnementale (Bour et al. 2015a).
Ainsi, à défaut d’études in situ pour les raisons sus-mentionnées, la réali-
sation de chaînes trophiques en conditions contrôlées permet d’appréhen-
der la complexité environnementale et de tendre à l’évaluation des risques
liés à l’exposition aux nanomatériaux pour les écosystèmes.

Par ailleurs, les propriétés particulières des nanomatériaux nécessitent
une évaluation singulière de leur toxicité pour les organismes exposés. Il
est par conséquent nécessaire de renseigner les impacts biologiques selon
des approches affranchies de jugements a priori, afin d’identifier la spéci-
ficité des nano-expositions. La toxicologie présente une avancée considé-
rable en ce sens, avec notamment des approches intégrant l’ensemble de la
réponse du transcriptome (Cho et al. 2009 ; Zhang et al. 2017), essentiel-
lement renseignée pour des expositions aiguës chez des rongeurs ou des
cultures cellulaires. En écotoxicologie, l’approche classique, et non moins
indispensable, des « biomarqueurs » est majoritairement utilisée pour éva-
luer la réponse des organismes aux nanomatériaux (Ates et al. 2014 ; De-
deh et al. 2014 ; Gomes et al. 2012 ; Pham et al. 2012 ; Renault et al. 2008 ;
Tedesco et al. 2008). Ainsi, il convient aussi d’appliquer les approches
sans a priori pour les expositions environnementales, conjointement aux
approches classiquement pratiquées, pour renseigner de manière intégra-
tive la toxicité des nanomatériaux.

Dans ce contexte, le présent travail a été réalisé dans le cadre du projet
ANR CITTOXIC-Nano (2014 - 2018, Multiscale approaches to characte-
rize Cellular Interaction, Trophic transfer and TOXIC impacts of metal-
lic NPs in aquatic organisms). Ce projet interdisciplinaire a pour objec-
tif d’étudier le comportement, l’internalisation, les impacts toxiques et le
transfert trophique de nanoparticules métalliques fonctionnalisées, inté-
grant une large gamme de niveaux organisationnels, de la cellule à aux
écosystèmes aquatiques.
Parmi la diversité des nanomatériaux manufacturés, les nanoparticules
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d’or sphériques (10 nm) ont été choisies comme contaminant modèle pour
ce travail. Elles présentent en effet de nombreux atouts, telle qu’une ab-
sence de toxicité reconnue de l’élément considéré comme chimiquement
inerte, ainsi qu’une grande stabilité en solution (Cobley et al. 2011 ; Da-
niel et Astruc 2004). Les nanoparticules d’or sont ici enrobées au poly-
éthylène glycol (PEG), permettant d’accroître la stabilité des particules et
de les rendre « biocompatibles » (Gu et al. 2009). Enfin, les macromolé-
cules de PEG sont fonctionnalisées avec des groupements amines, géné-
rant une charge positive à la surface des particules à pH neutre.

Ce travail présente en outre la particularité d’intégrer de nombreux
modèles biologiques, dont la majorité n’a pour l’heure fait l’objet d’aucune
étude dans le cadre de l’exposition aux nanomatériaux. Ces expérimenta-
tions considèrent en effet la base des réseaux trophiques avec des biofilms
naturels de rivière et des algues planctoniques, des niveaux intermédiaires
impliquant des poissons brouteurs et des bivalves, jusqu’aux organismes
de haut de chaînes trophiques, avec l’anguille européenne.

Ainsi, en s’intéressant aux expositions par la voie trophique d’orga-
nismes aquatiques, ce travail vise à renseigner la capacité de transfert,
d’une part, et les impacts associés, d’autre part, de nanoparticules d’or.
Les différents questionnements soulevés s’articulent comme suit :

— En considérant la base des réseaux trophiques, dans quelle mesure
un transfert trophique de nanoparticules d’or entre des biofilms na-
turels de rivière et des poissons brouteurs est-il observé? Quel or-
ganotropisme et quels effets histologiques peuvent être mis en évi-
dence chez ce consommateur primaire?

— Par une approche sans a priori, quelles sont les réponses biologiques
à l’échelle moléculaire observées chez un poisson prédateur, l’an-
guille européenne, à la suite d’une exposition trophique par nour-
riture enrichie aux nanoparticules d’or ?

— En considérant des expositions subchroniques et dans le cadre d’une
chaîne alimentaire à trois maillons trophiques (algues - bivalves
- anguilles), dans quelle mesure les nanoparticules d’or sont-elles
transfèrées jusqu’au prédateur ? Quelles sont les réponses molécu-
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laires associées à cette exposition « naturelle » chez le prédateur?

Le manuscrit se subdivise ainsi en 6 chapitres. Le premier est consa-
cré à un état de l’art sur la problématique « nano » dans sa globalité. Dans
le second chapitre, la démarche scientifique et les bases méthodologiques
sont explicitées. Les expérimentations de transfert trophique des nanopar-
ticules d’or, selon des chaînes à deux et trois maillons développées dans le
cadre de ce travail, sont présentées dans les chapitres 3, 4 et 5, faisant cha-
cun l’objet d’une publication. Enfin, le dernier chapitre met en lumière
l’ensemble des résultats obtenus soulignant les interrogations nouvelles
amenées par ce travail.
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Chapitre 1

État de l’art

1.1 À l’ère du préfixe « nano »

1.1.1 Définitions et concepts

La définition des « nanomatériaux » a évolué, pour gagner en précision,
depuis le milieu des années 90. À la suite d’une consultation des autorités
compétentes, l’Union Européenne a défini en 2011 les « nanomatériaux »
comme « des matériaux naturels, accidentels ou fabriqués, contenant des par-
ticules dispersées, agrégées ou agglomérées, et où, pour 50% ou plus des parti-
cules, dans une ou plusieurs dimensions, la taille est comprise entre 1 et 100
nm » (Commission 2011a). La figure 1.1 illustre le positionnement des na-
noparticules sur une échelle de taille.

Figure 1.1 – Taille relative de différents objets à la nanoéchelle
(Carnovale et al. 2016).
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CHAPITRE 1. ÉTAT DE L’ART

Dans le cadre de cet état de l’art, l’effort de synthèse s’est principale-
ment concentré sur les nanomatériaux fabriqués intentionnellement par
l’Homme. L’intérêt porté aux nanomatériaux tient aux propriétés parti-
culières conférées à la matière par l’échelle nanoparticulaire. En effet, ces
propriétés spécifiques peuvent s’expliquer par deux concepts clés que sont
(1) le rapport surf acevolume et (2) le confinement quantique.

(1) Le rapport surf acevolume ( SV ) correspond à l’aire surfacique d’un objet divi-
sée par le volume de celui-ci. Pour les objets symétriques, telle qu’une par-
ticule sphérique, ce rapport est inversement proportionnel au rayon alors
que, pour un cube, il est inversement proportionnel à ses côtés. La parti-
cularité du nanomatériau tient en l’augmentation du rapport S

V alors que
sa taille diminue, ayant pour conséquence un nombre croissant d’atomes
en surface (figure 1.2). Witschger et Fabriès (2005) proposent une simu-
lation du rapport S

V et de la fraction de molécules en surface considérant
une particule sphérique de structure dense (figure 1.3). Dans le cadre de
cette modélisation, une particule de diamètre 20 nm présente environ 15%
de molécules en surface et un rapport S

V de l’ordre de 3× 108m2m-3 (équi-
valent à une surface spécifique de 300 m2g -1 pour une masse volumique
de 1gcm-3). La figure 1.3 illustre graphiquement l’augmentation exponen-
tielle du nombre de molécules en surface dès lors que le diamètre de la
particule devient inférieur à 100 nm. À noter que, lorsque le diamètre dé-
croît de 500 nm à 5 nm, la proportion de molécules en surface passe de
moins de 1% à près de 50%.
De fait, ces atomes et/ou molécules, directement exposés à l’environne-
ment extérieur de la particule, représentent ainsi des sites de liaisons in-
stables disponibles en surface, tendant à des particules plus actives chi-
miquement. C’est précisément pour cette raison que certains métaux dits
nobles, tels que l’argent, l’or, le platine, etc., se comportent comme des ca-
talyseurs très puissants dans leurs formes particulaires et en particulier
nanoparticulaires.

(2) Le confinement quantique correspond à la limitation, dans une ou
plusieurs dimensions, des déplacements des électrons (ou des trous d’un
semiconducteur). En raison de la réduction de taille, les changements as-
sociés aux propriétés électroniques et optiques du matériau résultent d’un
confinement des ondes électroniques. En effet, une particule de plus pe-
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1.1. À L’ÈRE DU PRÉFIXE « NANO »

Figure 1.2 – Une caractéristique des nanomatériaux est l’augmentation
du rapport surf ace

volume en fonction de la diminution de leur taille. Cette figure
illustre le changement des caractéristiques physiques pour des nanoparti-
cules d’or ayant une masse constante de 1µg. (A) 1 particule, (B) 10 parti-
cules, (C) 100 particules et (D) 1000 particules. (Klaine et al. 2012).

tite taille entraîne une consolidation plus forte qui augmente l’écart de
bande, modifiant ainsi la structure de bande du matériau (Sengupta et
Kumar 2015). Il en résulte des changements dans la mobilité des élec-
trons, la masse effective, la constante diélectrique relative, les propriétés
optiques, etc. Par exemple, les nanoparticules métalliques présentent des
variations de couleur avec un changement de taille, photo-émettent dans
l’UV, etc.

Ces propriétés spécifiques à chaque matériau vont pouvoir être combi-
nées afin de produire des nanomatériaux aux propriétés souhaitées pour
l’application finale. Ainsi les nanomatériaux manufacturés peuvent être
des composites, c’est-à-dire constitués de plusieurs types de matériaux
(Chaudhuri et Paria 2012). De manière générale, le nanomatériau se com-
pose d’un cœur (matériau interne) et d’un enrobage (matériau de la couche
externe). Par conséquent, une large gamme de combinaisons différentes
est possible (figure 1.4), mêlant tant des matériaux organiques qu’inorga-
niques. Par exemple, les nanoparticules pourront avoir un cœur composé
d’atome d’or et un enrobage composé de citrate ou de polyéthylène gly-
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Figure 1.3 – Évolution du rapport surf ace
volume (bleu) et de la fraction de molé-

cules présentes à la surface de la particule (rouge) en fonction du diamètre.
Hypothèse de calcul : particule sphérique de structure dense composée de
molécules de 5 Å (Witschger et Fabriès 2005).

col. D’autres nanoparticules seront par exemple constituées de cadmium-
sélénium au cœur et de zinc-soufre pour l’enrobage.

Les nanomatériaux avec enrobage ont émergé en raison de leurs fonc-
tionnalités et de leurs propriétés modifiées. Ces changements de surface,
ainsi que le choix des constituants chimiques conditionnent les carac-
téristiques des nanomatériaux et dépendent des applications visées. Par
exemple, à composition chimique identique, les propriétés finales du na-
nomatériau peuvent différer en fonction de la proportion cœur versus en-
robage (Chaudhuri et Paria 2012 ; Oldenburg et al. 1998). L’enrobage per-
met également d’apporter une stabilité ou une réactivité modifiées com-
parativement au cœur seul de la particule.
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Figure 1.4 – Diversités potentielles de coeurs (gris foncé) et d’enrobages
(gris clair) de nanoparticules : (a) sphérique, (b) hexagonale, (c) noyaux
multiples enrobés d’un unique matériau, (d) nanomatryoshka, (e) noyau
mobile dans un enrobage creux (Chaudhuri et Paria 2012).

Pour aboutir à la fabrication des nanomatériaux souhaités, la synthèse
intentionnelle peut se diviser en deux catégories qui font références à la
manière de procéder : « top-down » et « bottom-up ». L’approche « top-
down » (i.e.descendante) utilise des méthodes par lesquelles le façonnage
des matériaux s’effectue par l’extérieur. Les techniques les plus courantes
sont les techniques lithographiques (par UV, faisceaux électroniques ou
ioniques, etc.), le traitement au rayon laser et les techniques mécaniques
(usinage, meulage et polissage (Chaudhuri et Paria 2012 ; Jang et al. 2009 ;
Jiang et al. 2001 ; Salari et al. 2009). L’approche « bottom-up » (i.e. ascen-
dante) use quant à elle des propriétés chimiques des atomes et molécules
pour les amener à s’assembler spontanément (Chaudhuri et Paria 2012).
Les techniques ascendantes majoritaires sont la synthèse chimique, le dé-
pôt en phase vapeur, l’assemblage induit par laser (i.e. taraudage laser), le
dépôt de film et la croissance, etc. (Wang et al. 2009 ; Yoo et al. 2009). Ces
deux approches présentent toutes deux des avantages et inconvénients.
L’approche « bottom-up » offre la possibilité de produire des particules
plus petites en taille et semble permettre un meilleur contrôle du proces-
sus de synthèse (Chaudhuri et Paria 2012).
Pour la synthèse des nanoparticules comprenant un cœur et un enrobage,
l’approche ascendante s’avère la plus utilisée, l’importance étant d’obtenir
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un enrobage uniforme.

Les nanomatériaux peuvent être classifiés en fonction de différents cri-
tères fondés sur : (i) la taille, (ii) les caractéristiques de surface, (iii) les
structures cristallines, (iv) la composition chimique intrinsèque, (v) la com-
position chimique extrinsèque, (vi) les propriétés physiques et/ou chi-
miques, (vii) les applications auxquels ils sont destinés, etc. Par consé-
quent, aucune de ces classifications ne peut être considérée comme ab-
solue (Sanjay et Pandey 2017). Quelques familles de nanomatériaux fré-
quemment utilisées (figure 1.5) sont détaillées dans la liste ci-dessous :

Figure 1.5 – Un exemple de classification des nanomatériaux en fonction
des propriétés physiques et chimiques selon Peralta-videa et al. (2011).

— les quantum dots sont des semi-conducteurs confinés dans les trois
dimensions spatiales, aux propriétés optoélectroniques spécifiques
à l’échelle nanométrique, étroitement dépendantes de la taille et de
la forme du cristal (Alivisatos 1996 ; Zhou et Coleman 2016). Le
semi-conducteur le plus couramment utilisé comme quantum dots
est le CdSe, bien que les dérivés des groupes élémentaires II et VI
(CdTe, CdS, CdHg, ZnS) et des groupes élémentaires III et V (InAs,
InP, GaAs) soient également employés (Bailey et al. 2004). L’inter-
action avec les photons excite les semi-conducteurs qui émettent
de l’énergie détectable dans les régions UV, visibles ou infrarouges
proches. Pour cette caractéristique, les quantum dots apparaissent
notamment comme une nouvelle classe de sondes fluorescentes. Par
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comparaison avec les fluorophores « classiques », les quantum dots
ont un large spectre d’excitation, un spectre d’émission restreint,
une bonne photostabilité et une longue durée de vie fluorescente
(Chan et al. 2002).

— les fullerènes correspondent à un assemblage sphérique de sous-
structures hexagonales ou pentagonales d’atomes de carbone. Tout
comme au sein d’un réseau de graphite, les atomes de carbone dans
les fullerènes sont liés par des liaisons simples ou doubles. La cour-
bure, induite par la structure pentagonale ou hexagonale, a pour
conséquence une moindre planarité des carbones adjacents, géné-
rant des tensions et rendant ainsi les atomes plus réactifs (Prato
1997). Les fullerènes ont une faible solubilité dans bon nombre de
solvants, cette dernière pouvant être améliorée grâce à une fonc-
tionnalisation chimique.

— les nanotubes de carbone (CNT) peuvent être imaginés comme une
feuille de graphène enroulée dans une nanostructure tubulaire et
peuvent être sub-classifiés en fonction du nombre d’enroulements
(CNT à paroi unique ou à multi-parois). Les interactions de van der
Waals au sein des CNT favorisent leur aggrégation et perturbent
leur dispersion dans les solvants polaires tels que l’eau. Comme
pour les fullerènes, la fonctionnalisation génère la présence de grou-
pements fonctionnels en surface qui amélioreront les potentialités
du matériau.

— les nanoparticules métalliques et oxides métalliques présentent des
propriétés électroniques et optiques très spécifiques s’agissant par
exemple du cuivre, d’argent, d’or, du dioxyde de titane, d’oxydes
de fer, etc. Un exemple emblématique de cette particularité nano-
métrique est la coupe de Lycurgue, célèbre objet de verre datant de
l’époque romaine, pour lequel il a été établi que les changements de
couleur, conjoints aux modifications de la lumière ambiante, étaient
dus aux nanoparticules d’or et d’argent enchâssées dans le verre
(Freestone et al. 2007). L’interaction entre les électrons libres des
nanoparticules métalliques et le champ lumineux électromagné-
tique permet d’expliquer ces changements de coloration du verre
(Ellenbogen et al. 2012). Ce phénomène correspond à la résonance
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plasmon de surface (Kawamura et al. 2013). Ce type de nanopar-
ticules présente également des propriétés antimicrobiennes, pho-
tocatalytiques, magnétiques, etc. Une fonctionnalisation en surface
permet également d’augmenter la stabilité. De plus, ces nanoparti-
cules peuvent être incorporées dans la matrice d’autres matériaux,
tels que des polymères et des CNT, devenant ainsi des matériaux
hybrides aux caractéristiques uniques.

1.1.2 Avènement des nanosciences, un bref historique

« There’s plenty of room at the bottom » — Richard P. Feynman, NL.

Perçu à l’origine comme une plaisanterie, le discours du chercheur RP.
Feynman en 1959, lors d’une réunion de la Société Américaine de Phy-
sique, annonçait la perspective d’une manipulation de la matière atome
par atome, ouvrant le champ des possibles en termes de prouesses tech-
nologiques (Feynman 1959). Il étaye ainsi son propos d’exemples provoca-
teurs mais argumentés, comme l’éventualité technique d’écrire l’ensemble
des 24 volumes de l’Encyclopædia Britannica sur une tête d’épingle. Freyn-
man clôture son exposé en proposant une récompense de 1000 dollars à
tout chercheur qui contribuerait aux avancées scientifiques de l’infiniment
petit.

L’intérêt pour la problématique est finalement relancé deux décennies
plus tard lors de la publication, en 1986, d’« Engines of Creation — The Co-
ming Era of Nanotechnology » par l’ingénieur Eric Drexler. La notoriété de
Feynman, qui a reçu entre-temps le prix Nobel de physique (1965), sert
d’appui à Drexler, dont l’ouvrage permet de révéler les nanotechnologies
au grand public, aux politiques et aux industriels. Considéré comme une
utopie technoscientifique à l’époque, Drexler annonce la révolution envi-
sageable grâce au contrôle de l’agencement des atomes et promeut, par
la même occasion, les nanotechnologies (Drexler 1986). Recevant un ac-
cueil dithyrambique, cet ouvrage est considéré comme le point de départ
des nanosciences, pour le grand public tout du moins.

Les travaux à l’échelle nanométrique avaient en effet déjà débuté dès
les années 1970, pour le compte de la NASA, avec la mise au point de films
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métalliques ultrarésistants, ayant une épaisseur de l’ordre de dizaines de
nanomètres, destinés à capter l’énergie solaire (Lenglet 2014).
Bien que souvent associé à Drexler - qui l’a incontestablement popularisé
-, la paternité du terme « nanotechnology » revient au professeur Norio Ta-
niguchi qui l’employait dans une publication de 1974 (Taniguchi 1974).
La multinationale américaine de l’électronique et de l’informatique IBM
(International Business Machines) avait également investi dans l’invention
du microscope à effet tunnel (1981), dont les améliorations techniques ont
permis de manipuler les atomes individuellement, selon la conception par
bottom-up, grâce à un champ de force quantique. Des chercheurs de la
firme disposeront, en 1989, 35 atomes de xénon sur une surface de nickel
pour écrire l’acronyme IBM. La photographie de cette prouesse technique
fera le tour du monde et des médias. IBM, avec l’aide de nombreuses entre-
prises partenaires, a été l’un des fers de lance de la recherche industrielle
et du développement des nanotechnologies, et est depuis, à l’origine d’un
certain nombre de nano-applications (brevetées) en informatique et mi-
croélectronique.

Des efforts financiers considérables, et à l’échelle mondiale, ont permis
de cristalliser l’enthousiasme des années 80 relatif aux nanotechnologies.
Les importantes subventions, avec in fine la prévision de retombées écono-
miques colossales, illustrent clairement les volontés étatiques de faire des
« nanos » une priorité nationale. La Chine finance le « ‘Climbing up’ pro-
ject » soutenant la recherche sur les nanomatériaux pour dix années suc-
cessives, de 1990 à 1999 (Bai 2001). En 2000, Bill Clinton, alors président
des États-Unis, initie la « National Nanotechnology Initiative » (NNI), al-
louant à la recherche des fonds qui augmenteront d’environ sept fois en
quatre ans, atteignant ainsi un montant de 847 millions de dollars améri-
cains en 2004 (Hsiao et Fong 2004). L’Union Européenne embraye le pas
dès 2004 avec la création de l’« European Strategy for Nanotechnology » et
le plan « Nano Action » en 2005 avec l’objectif de consolider la recherche
en ce sens (Commission 2011b).

Dès lors la problématique « nanos » se répand dans de nombreux do-
maines scientifiques pour devenir multidisciplinaire (figure 1.6). Ces avan-
cées scientifiques vont dès lors être transposées en applications diverses et
variées.
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Figure 1.6 – Analyse bibliographique illustrant la position des nanos-
ciences et nanotechnologies sur la carte des sciences. Chaque nœud cor-
respond à une des 175 catégories de sujets du SCI (Science Citation Index).
La taille relative de chaque nœud est proportionnelle au nombre d’articles
publiés dans des revues scientifiques inhérentes à la discipline, et pour la
période de janvier à juillet 2008. La coloration correspond au regroupe-
ment des catégories de sujets en macrodisciplines, obtenues à partir de
modèles de citation croisée (Porter et Youtie 2009).

1.1.3 De la théorie aux applications : les nanotechnologies
au quotidien

Au cours des 15 à 20 dernières années, de nombreux articles, relayés
dans les médias « grand public », ont diffusé la propension des nanotech-
nologies à impacter le quotidien de chacun. À la hauteur de leurs diver-
sités, les applications commerciales des nanotechnologies sont extrême-
ment variées et balayent un large spectre de secteurs industriels telles
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que l’automobile, l’aérospatiale, les biotechnologies, les cosmétiques, l’ar-
mement, l’énergie, les secteurs pharmaceutique et médical, la construc-
tion, l’agroalimentaire, les textiles, etc. À défaut d’une liste exhaustive,
quelques exemples sont présentés dans cette section.

L’électronique au sens large constitue une des aires majoritaires pour
l’application des nanomatériaux avec des retombées économiques très im-
portantes. De nombreuses applications sont basées sur l’utilisation de ma-
tériaux composites ou de films nanostructurés déposés sur différents sub-
strats (polymères, métaux, etc.). Il s’agit principalement de quantum dots,
de CNT et de graphènes. Parmi les idées sous-jacentes, citons par exemple
l’amélioration du transfert et du stockage de l’énergie dans des objets tou-
jours plus miniaturisés (Hou et al. 2017 ; Zi et Wang 2017).

Le secteur du bâtiment est concerné avec des améliorations des ci-
ments, de l’isolation phonique des matériaux, des revêtements anticorro-
sions, etc (Hanus et Harris 2013) ; et par exemple des vitrages de fenêtre
dont l’unique action de l’eau sert de nettoyage (Sengupta et Kumar 2015).

Des matériaux hautes-performances à base de nanocomposites sont à
l’origine de matériaux ultra-légers, entrant dans la fabrication des voi-
tures, des vélos ou autres engins aérospatiaux.

Une large diversité de nanomatériaux entre dans la composition des
cosmétiques afin d’améliorer les performances des produits comme la trans-
parence, la solubilité, les couleurs et la réactivité chimique. L’ensemble
des cosmétiques est concerné, des crèmes toutes utilités confondues au
maquillage. À titre d’exemple, les filtres dits minéraux, à base de nano-
particules d’oxydes de zinc ou de dioxyde de titane (Wright 2016), ont
remplacé dans certaines crèmes solaires les filtres anti-UV issus de la chi-
mie de synthèse (souvent pointés du doigt pour leurs effets de perturba-
teurs endocriniens).

Concernant la santé, certaines applications sont axées sur la distribu-
tion et l’action ciblée de médicaments (ou de rayonnements) grâce à des
nanovecteurs (Bogdan et al. 2017) dont l’objectif est de traiter des cancers,
des maladies neurodégénératives, etc. D’autres possibilités concernent l’a-
mélioration des performances des techniques d’imagerie (King et al. 2017).
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Le secteur paramédical fait également entrer les nanotechnologies par
exemple dans la composition de pansements biocides (souvent à base d’ar-
gent), afin d’éviter le développement de bactéries indésirables sur les plaies,
ou encore dans le dentifrice, afin d’utiliser les propriétés blanchissantes
du dioxyde de titane.

Dans l’industrie textile, les nanomatériaux sont utilisés pour modifier
les surfaces et conférer des propriétés déperlantes, antibactériennes, anti-
statiques, de retardateur de flamme, une plus grande résistance, une pro-
tection aux UVs, ou encore l’amélioration de la tenue des teintures.

L’agroalimentaire fait également la part belle aux nanomatériaux pour
« améliorer » la nourriture industrielle, comme additifs alimentaires (colo-
rant, stabilisant, etc.), ou encore pour la « sécurité alimentaire » avec leurs
pouvoirs antimicrobiens (Eleftheriadou et al. 2017).

D’autres pistes d’utilisations de nanomatériaux en vue d’applications
environnementales sont à l’étude pour la purification de l’air, le traite-
ment des eaux usées et potables, ou encore la remédiation des sols et eaux
souterraines (Araujo et al. 2015 ; Nowack et al. 2013 ; Shipley et al. 2011 ;
Westerhoff et al. 2015).

Ainsi, depuis plusieurs années, les nanotechnologies sont présentes
dans le quotidien de tout à chacun. Si la question de leur utilisation mas-
sive ne fait plus de doute, il convient de s’interroger quant au relargage
des nanomatériaux dans l’environnement.

1.2 Vers une contamination diffuse de l’environ-
nement?

L’étude de Kaegi et al. (2008) constitue la première démonstration
du relargage de nanoparticules manufacturées dans l’environnement en
conditions météorologiques naturelles. Utilisé à l’origine comme pigment
blanc dans les peintures revêtant les façades extérieures, le TiO2 sous
forme nanoparticulaire se retrouve directement libéré dans les eaux plu-
viales, constituant ainsi une source de contamination des eaux de surfaces.
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Dans la continuité de cette étude, Kaegi et al. (2010) se sont ensuite foca-
lisés sur les nanoparticules d’argent, qui entrent également dans la com-
position des revêtements extérieurs. Suite à une exposition d’un an aux
intempéries, environ 30% des nanoparticules d’argent, initialement conte-
nues dans la peinture, ont été emportées par les eaux de ruissellement.
Toutefois, en raison des verrous analytiques et de la multitude de nano-
particules, l’évaluation des rejets dans l’environnement demeure encore
largement mal connue et repose encore essentiellement sur des estima-
tions de flux à partir des quantités produites (Tolaymat et al. 2017). En
effet, la principale limitation à l’heure actuelle reste l’incapacité à isoler et
à quantifier les nanomatériaux manufacturés dans une matrice environ-
nementale (Caballero-Guzman et Nowack 2016). Néanmoins, les sources
d’expositions et scénarios de contaminations des écosystèmes font l’objet
de publications évoquées dans le paragraphe suivant.

1.2.1 Sources et scénarios de contaminations des écosys-
tèmes

Au cours de ces dernières années, un nombre croissant d’études rela-
tives au relargage des nanomatériaux manufacturés dans l’environnement
a étayé la littérature. Cependant, malgré cette hausse, les scénarios d’ex-
position demeurent limités. En effet, seulement 20% des nanomatériaux
manufacturés utilisés dans l’industrie, et 36% des produits impliqués, font
l’objet d’investigation en termes de rejets, avec par ailleurs, peu de simula-
tions réalistes (Caballero-Guzman et Nowack 2016). Les nanomatériaux
manufacturés peuvent être appliqués en surface ou être intégrés dans une
matrice. Ils peuvent être relargués dans l’environnement durant tout leur
cycle de vie, et ce dès l’étape de production (Caballero-Guzman et No-
wack 2016, figure 1.7).

Les compartiments environnementaux cibles incluent l’atmosphère, les
sols et sédiments, les eaux de surfaces et souterraines. Le relargage dans
l’environnement peut être considéré comme direct lorsque le transfert
s’effectue en une unique étape, ou indirect lorsqu’il comprend plusieurs
étapes. Des nanoparticules de TiO2, initialement contenues dans une crème
solaire seront, par exemple, relargées directement dans le milieu aqua-
tique lors d’une baignade dans un lac ou une rivière (Gondikas et al.
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Figure 1.7 – Relargage des nanomatériaux manufacturés aux cours de leur
cycle de vie, i.e. de la production à l’élimination. Ce diagramme souligne
une libération en deux étapes : (i) pendant la manipulation des nanoma-
tériaux (flèche bleu foncée) et, (ii) vers un transfert final dans l’environne-
ment (flèche bleu claire). Les pointillés représentent des matériaux ou des
compartiments susceptibles d’entraver le relargage final dans l’environ-
nement. En raison de mesures de contrôle moindre, la phase d’utilisation
peut représenter un potentiel de relargage plus important (pointillés es-
pacés), à l’origine d’un transfert accru vers l’environnement (flèche bleu
clair épaisse). Le flux relatif au recyclage n’est pas connecté aux boîtes de
production ou de fabrication, du fait qu’il semble plus probable que les
nanomatériaux manufacturés, qui entrent en recyclage, soient (1) élimi-
nés (incinération, etc.) ou (2) alloués dans des fractions d’autres matériaux
(plastiques, etc.) (Caballero-Guzman et Nowack 2016).

2014). Alors qu’a contrario, dans le cadre d’une baignade en piscine, les
nanoparticules de TiO2 seront d’abord relarguées dans cette eau, attein-
dront ensuite les eaux usées, et in fine le réseau hydrographique. À noter
que le relargage de nanomatériaux manufacturés peut être intentionnel ou
non. Dans le cadre d’un rejet intentionnel, il s’agira par exemple de l’utili-
sation de nanoparticules de fer pour la remédiation des eaux souterraines
(Mueller et al. 2012). Le rejet non intentionnel survient lors de la mani-
pulation du nanomatériau, dans le cadre d’une usure normale au cours de
son cycle de vie, ou du fait que l’utilisation implique la libération d’aéro-
sols ou des applications liquides (Caballero-Guzman et Nowack 2016).
Blaser et al. (2008) ont estimé la contribution des plastiques et textiles
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nano-fonctionnalisés dans l’exposition des écosystèmes d’eau douce aux
nanoparticules d’argent. Les produits manufacturés utilisant les proprié-
tés biocides des nanoparticules d’argent sont en constante augmentation
à l’échelle mondiale. La figure 1.8 relève les différentes voies d’entrée de
l’argent dans l’environnement ayant pour origine les textiles et plastiques
nano-fonctionnalisés. L’utilisation de ce type de produit libère des nano-
particules et des ions argent dans les eaux usées qui seront soit traités
dans une station d’épuration, soit directement déversés dans les eaux na-
turelles. Ainsi, en 2010, les plastiques et textiles biocides participent, se-
lon les modélisations antérieures, comme contributeurs à plus de 15% de
l’argent total rejeté dans les eaux de l’Union Européenne (Blaser et al.
2008). Il semblerait par ailleurs que la majorité de l’argent relargué dans
les eaux usées soit incorporée dans les boues d’épuration répandues par
la suite sur les champs agricoles avec un rejet final par lessivage ou infil-
tration dans les eaux de surface et/ou souterraines. La quantité d’argent,
qui atteint in fine les eaux naturelles, dépend de la fraction d’eaux usées
subissant un traitement. A noter toutefois que l’ensemble des comparti-
ments du biotope (i.e. air, eau, sol) sont susceptibles de recevoir, transitoi-
rement a minima, de l’argent issu de nano-produits textiles ou plastiques
(figure 1.8, Blaser et al. 2008).

Le relargage et le transfert dans l’environnement sont conditionnés
par les propriétés initiales du matériau et les caractéristiques physico-
chimiques du milieu réceptacle.

Baalousha et al. (2016) se sont focalisés plus spécifiquement sur les re-
jets et transferts de nanomatériaux en contexte urbain, qu’ils soient issus
de nanotechnologies ou créés de manière non intentionnelle (figure 1.9).
La voie de transfert par le compartiment atmosphérique apparait comme
importante, avec un transport et un devenir des nanomatériaux qui vont
dépendre essentiellement de leur taille. Des particules inférieures à la cen-
taine de nanomètres sont davantage sensibles à la diffusion résultante du
mouvement brownien qu’à la décantation gravitationnelle (Baalousha et
al. 2016). Le temps de séjour dans l’atmosphère est d’autant plus faible
que les nanoparticules s’agrègent et de fait, croissent en taille (Omstedt
et al. 2004). La taille des nanomatériaux libérés dans l’atmosphère dé-
pend des propriétés physico-chimiques des particules et de l’environne-
ment ambiant. Des particules de 30 à 50 nm de diamètre ont un taux de
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Figure 1.8 – Aperçu des flux d’argent initiés par les plastiques et tex-
tiles biocides. Les flèches et les lignes pointillées représentent respective-
ment les flux d’argent et les différents compartiments environnementaux
(Blaser et al. 2008). TWT = thermal waste treatment ; STP = sewage treat-
ment plant.

croissance moyen de 14 nm h−1 si l’air ambient est chargé en particules
(env. 300 µg m−3 PM10), et de 7 nm h−1 pour un air peu chargé en parti-
cules (env. 64 µg m−3 PM10) selon Nie et al. (2014).
Ce mélange hétérogène, complexe et évolutif, est susceptible d’être éli-
miné de l’atmosphère par un dépôt sec ou humide. Gunawardena et al.
(2013) ont démontré qu’un dépôt humide contient davantage de parti-
cules de petites tailles comparativement au dépôt sec. Ce phénomène est
attribué à la capacité des pluies à éliminer les particules de plus petites
tailles, moins soumises à la gravité en raison des forces de flottaison et de
résistance (Gunawardena et al. 2013).
Des quantités importantes de nanomatériaux sont donc susceptibles d’être
déposées sur les nombreuses surfaces imperméables des environnements
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Figure 1.9 – Sources et transferts potentiels dans l’environnement des na-
nomatériaux à usage extérieur (Baalousha et al. 2016). WWTP = waste
water treatment plants.

urbains avant d’être de nouveau en suspension dans l’atmosphère pour
un temps plus ou moins long, ou emportées avec les eaux de pluie. L’en-
semble de ces compartiments de transit conduit à l’arrivée des nanomaté-
riaux dans les sols et cours d’eau, auxquels ils s’ajouteront à la mixture hé-
térogène et complexe des nanomatériaux déjà présents (et d’autres conta-
minants).
Lorsque les nanomatériaux et leurs agrégats sont mélangés avec l’eau de
pluie, ceux-ci deviennent assujettis aux transformations physico-chimiques
rencontrées dans les systèmes aquatiques (Lowry et al. 2012b, Peijnen-
burg et al. 2015). Relativement à la chimie de l’eau et aux propriétés des
nanomatériaux, ces transformations peuvent entraîner la perte ou des mo-
difications de la surface des nanomatériaux, une agrégation ou le phéno-
mène inverse, la libération d’espèces ioniques, un détachement du nano-
matériau de son substrat porteur, une sédimentation ou un transfert dans
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le réseau hydrographique, etc.
Cet exemple, ayant pour origine un contexte urbain, illustre clairement la
complexité du devenir des nanomatériaux dès leurs rejets dans l’environ-
nement. Il témoigne par ailleurs de la nécessité d’admettre que, la physico-
chimie dynamique et évolutive des nanomatériaux dans l’environnement,
demeure éloignée de la relative simplicité des phénomènes observés lors
des expérimentations de laboratoire.

1.2.2 Voies d’exposition et de transfert pour les organismes

Comme explicité dans la sous-section précédente, les nanomatériaux
sont susceptibles d’être rejetés dans l’environnement durant chacune des
étapes de leurs cycles de vie. De fait, l’ensemble des biocénoses est po-
tentiellement assujettie à l’exposition aux nanomatériaux ; certains orga-
nismes pouvant également servir de compartiment de transfert dans les
réseaux trophiques.

Écosystèmes terrestres

Dans un écosystème terrestre (figure 1.10), les bactéries présentes dans
le sol peuvent sorber ou disperser les nanomatériaux agrégés (Horst et
al. 2010). Il a par ailleurs été montré que les nanomatériaux, tels que les
quantum dots de CdSe, après une interaction avec les parois bactériennes,
peuvent générer des espèces réactives de l’oxygène, à l’origine d’un stress
et d’une inhibition de croissance (10 à 125 mg L−1, Priester et al. 2009).
À la suite d’une exposition en microcosme, des nanoparticules de TiO2 (>
2 mg g−1 de sol) et de ZnO (> 0,5 mg g−1 de sol) ont impacté la struc-
ture des communautés bactériennes (Ge et al. 2011), avec notamment une
influence sur les taxons associés aux processus de fixation du N2, à l’oxy-
dation du CH4, et à la décomposition de la matière organique (Ge et al.
2012).
Pour ce qui concerne les végétaux, une expérimentation en mésocosme sur
le soja a montré une biodisponibilité et une distribution dans les feuilles
et les graines du Zn issu de sol amendé aux nanoparticules de ZnO (0,05 à
0,5 g kg−1, Priester et al. 2012). Pour les nanoparticules de CeO2, les no-
dules des racines ont présenté une accumulation importante, entrainant
une interférence avec la fixation de N2 et une croissance moindre (0,1 à
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1 mg g−1,Priester et al. 2012).

Figure 1.10 – Schéma conceptuel du transfert des nanomatériaux dans
un écosystème terrestre (Holden et al. 2012). Les nanomatériaux (points
rouges) peuvent être ad/absorbés aux bactéries (violet) et aux protozoaires
(vert) à partir du sol ou via le transfert trophique. Les nanomatériaux
peuvent également interagir avec les racines des plantes, incluant les rela-
tions symbiotiques (points jaunes et verts des racines). Transférés aux par-
ties aériennes des plantes, les nanomatériaux peuvent changer chimique-
ment (points oranges). Les nanomatériaux peuvent impacter le développe-
ment des populations et des communautés bactériennes (graphiques). Le
transfert trophique (flèches noires), la bioaccumulation et la bioconcen-
tration des nanomatériaux sont envisageables pour l’ensemble des orga-
nismes de l’écosystème terrestre. À noter également, les flux de nutriments
(flèches serpentiformes) peuvent être modifiés en raison des changements
des communautés microbiennes du sol et des plantes, ou indirectement si
la présence des nanomatériaux induit une altération de la physicochimie
du sol, et donc des flux d’eau et de nutriments.

Or, dès lors que les nanomatériaux ont été ad- ou absorbés par des
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organismes et/ou microorganismes, l’hypothèse d’un transfert trophique
devient une possibilité. Ainsi, Unrine et al. (2010) ont montré la biodis-
ponibilité pour la pédofaune des nanoparticules d’or (20 et 50 nm, 2,5
à 50 mg kg−1), avec un transfert de ces dernières dans les tissus du ver
détritivore Eisenia fetida suite à une exposition de 28 jours. Une autre ex-
périmentation souligne la prépondérance de la biodisponibilité des na-
noparticules d’or (12 nm, 200 mg kg−1) pour une exposition trophique,
comparativement à une exposition directe (Unrine et al. 2012). Chae et
al. (2016) ont évalué le transfert trophique de quantum dots de CdSe pour
une chaîne à trois maillons (i.e. une levure Saccharomyces cerevisiæ, une
collembole Folsomia candida et un cloporte Armadillidium vulgare). Les na-
noparticules de CdSe ont été transférées par voie trophique de la levure
au collembole puis au cloporte, avec une distribution se limitant toutefois
à l’intestin dans ce dernier. Dans le cadre d’une chaîne alimentaire sim-
plifiée, comprenant des plants de tabac et un consommateur primaire (la
chenille du Sphinx du tabac, Manduca sexta), un transfert trophique et une
bioamplification de nanoparticules d’or de différents diamètres ont été ob-
servés, avec un facteur de transfert évalué à 6.2, 11.6 et 9.6 pour des dia-
mètres de particules de 5, 10 et 15 nm respectivement (Judy et al. 2011).
Les quantums dots peuvent transférer et se biomagnifier chez les proto-
zoaires prédateurs (Werlin et al. 2011). Enfin, dans le cas d’un sol ennoyé
(microcosme de rizière simplifiée), le TiO2 (1,8 mg L−1), sous forme de
nanoparticules ou de nanotubes, s’accumule principalement dans les bio-
films, et est ensuite largement transféré aux consommateurs primaires,
tels que les nématodes et les gastéropodes (Yeo et Nam 2013).

Écosystèmes aquatiques

En raison d’une production et d’une utilisation croissante, le relargage,
qu’il soit direct ou indirect, des nanomatériaux dans les milieux aqua-
tiques est tout aussi préoccupant. Les écosystèmes aquatiques sont sen-
sibles à la contamination environnementale et en constitue généralement
le réceptacle final. La figure 1.11 résume les voies de transfert et poten-
tielles interactions des nanomatériaux au sein d’un écosystème aquatique.

Plusieurs études ont montré expérimentalement des transferts entre
les compartiments abiotique et biotique par le biais de la colonne d’eau.
Exposé via la colonne d’eau, le phytoplancton sorbe les nanoparticules
de CeO2 en moins d’une heure (30 mg L−1, Conway et al. 2014), et au
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Figure 1.11 – Possibles voies de transfert des nanomatériaux dans les éco-
systèmes aquatiques (Walters et Pool 2016 modifié).

bout de 24 heures pour des nanoparticules d’or (4,8 à 48 mg L−1, Lar-
guinho et al. 2014 ; Renault et al. 2008). Concernant des macrophytes
vasculaires immergés ou flottantes, l’absorption de nanoparticules d’or (4
et 18 nm) semble se produire par le système racinaire dès 24 heures d’ex-
position (250 µg L−1, Glenn et al. 2012). Suite à une exposition directe
de 21 jours aux nanoparticules d’argent, le polychète Hediste diversicolor
et le bivalve Scrobicularia plana ont présenté une accumulation significa-
tive à l’échelle de l’organisme (Buffet et al. 2014). Un transfert direct au
poisson (Carassius auratus) est également observé après 21 jours d’expo-
sition aux nanoparticules de CuO et de ZnO (10 à 100µg L−1), entrainant
une bioaccumulation de Cu et de Zn dans l’intestin, le foie et les branchies
(Ates et al. 2014). Toutefois, l’agrégation des nanoparticules en suspension
dans la colonne d’eau semble diminuer le transfert direct en conditions ex-
périmentales (Khan et al. 2012). Néanmoins, les nanoparticules agrégées
sont susceptibles de sédimenter, représentant ainsi un apport de contami-
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nants pour les organismes benthiques. Ramskov et al. (2015) ont montré
que les invertébrés vivants dans le sédiment bioaccumulent les nanopar-
ticules associées à ce dernier (100 µg Ag g−1MS). Par ailleurs, il a été mis
en évidence que des nanoparticules d’or, ajoutées artificiellement au sédi-
ment (16 et 55 µg g−1MS), peuvent aussi être redistribuées vers la colonne
d’eau, devenant ainsi biodisponibles pour les poissons, pour lesquels un
transfert dans les branchies et le tube digestif est observé après 20 jours
d’expérimentation (Dedeh et al. 2014).

Dès lors qu’ils sont accumulés dans le biote, les nanomatériaux sont
également susceptibles d’être ingérés par des prédateurs et, de fait, peuvent
être transférés dans les réseaux trophiques. Ferry et al. (2009) ont démon-
tré que les nanotiges d’or peuvent être transférées facilement de la co-
lonne d’eau aux réseaux trophiques marins, à partir d’un unique apport en
contaminant, dans lors d’une expérimentation en mésocosmes estuariens
comprenant du sédiment, des plantes aquatiques, des biofilms, des mol-
lusques, des crustacés et des poissons. Après douze jours, 84,4% des nano-
tiges d’or initialement apportés au système ont été répartis entre les diffé-
rents compartiments, avec des biofilms et des palourdes qui ont concentré
davantage l’or par unité de masse, attestant de la capacité des nanoparti-
cules à entrer dans les réseaux trophiques aquatiques (Ferry et al. 2009).
L’une des premières expositions d’organismes aux quantum dots carboxy-
lés ou biotinylés, a mis en évidence le transfert trophique de nanomaté-
riaux manufacturés, des protozoaires ciliés aux rotifères (Holbrook et al.
2008). Pour l’étude du transfert trophique jusqu’à un prédateur, Wang
et al. (2016) ont reconstitué expérimentalement une chaîne alimentaire
benthique comprenant des polychètes (Perinereis aibuhitensis) et des tur-
bots juvéniles (Scophthalmus maximus). Les nanoparticules de TiO2 ont été
transférées du polychète au turbot, sans qu’une bioamplification n’est été
observée après 20 jours d’exposition (10 à 100 mg L−1, Wang et al. 2016).
En outre, une caractérisation physico-chimique des nanomatériaux dans
les réseaux trophiques reste impossible à l’heure actuelle. Une fois accu-
mulée dans les organismes, des transformations sont susceptibles d’im-
pacter les propriétés initiales (dégradation de l’enrobage, modification des
charges de surface, dissolution, etc). Il n’en demeure pas moins que ces
études illustrent la capacité de divers nanomatériaux à transférer dans les
réseaux trophiques aquatiques, qu’ils soient d’eau douce ou marin.
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Pour rendre compte des transferts et des effets des nanomatériaux sur
l’environnement, les études réalisées en conditions contrôlées de labora-
toire intègrent petit à petit la complexité de celui-ci avec pour idée de
tendre à des scénarios représentatifs.

1.2.3 Prise en compte progressive de la complexité envi-
ronnementale

Dès lors que les nanomatériaux se retrouvent dans une matrice envi-
ronnementale, les propriétés physico-chimiques de ceux-ci sont impactées
par de multiples interactions représentées dans la figure 1.12. En effet, des
facteurs environnementaux, tels que le pH, la force ionique, et la concen-
tration en particules, influent sur le comportement des nanomatériaux
(Bai et al. 2010 ; Tiede et al. 2009 ; Von Der Kammer et al. 2010). Outre la
physico-chimie du milieu, la présence d’organismes influe également sur
le comportement des nanomatériaux, citons entre autre la génération de
matières organiques. Or, Majumdar et al. (2016) ont montré par exemple
que, la quantité de matière organique, présente dans le sol, augmente le
transfert et la translocation aux parties aériennes des plantes exposées aux
nanoparticules d’oxydes de cérium.

Ainsi, pour comprendre le comportement et les effets des nanomaté-
riaux en écotoxicologie, de récents efforts ont consisté en la réalisation
d’expérimentations qui se rapprochent des conditions rencontrées en mi-
lieu « naturel » et qui tendent à intégrer la complexité environnementale.
Ces méthodes d’exposition diffèrent des protocoles normalisés et se subdi-
visent en trois types : les chaînes trophiques, les expositions multi-espèces
en conditions contrôlées et les expositions réalisées en extérieur (Bour et
al. 2015a).

Rendre compte de la voie trophique est essentielle en écotoxicologie,
car ce type de relations constitue l’une des interactions majeures entre les
organismes d’un écosystème. Or, peu d’études se focalisent sur les expo-
sitions trophiques, et c’est pourquoi Tangaa et al. (2016) déplorent par
exemple que, moins d’une vingtaine d’expérimentations, abordent la pro-
blématique du transfert trophique considérant les nanomatériaux métal-
liques en milieu aquatique.
L’étude de la voie trophique explore la capacité de la première espèce ex-
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Figure 1.12 – Influence mutuelle de l’environnement et du biote sur les
nanomatériaux (Hartmann et al. 2012).

posée à bioaccumuler le nanomatériau ainsi que le potentiel de transfert,
dans les chaînes alimentaires, de ce dernier. En se focalisant sur le trans-
fert trophique, c’est concevoir que les nanomatériaux accumulés dans l’es-
pèce n−1 sont susceptibles de subir une transformation qui conditionnera
notamment le transfert vers l’espèce n. En raison d’une mise en œuvre ex-
périmentale également complexe, la plupart des études trophiques consi-
dèrent deux niveaux trophiques terrestres (Holbrook et al. 2008 ; Judy et
al. 2011 ; Unrine et al. 2012) ou aquatiques. Pour les chaînes trophiques
aquatiques, les algues demeurent préférentiellement choisies comme pre-
mière espèce, en raison de leur rôle fonctionnel de producteurs primaires.
Ensuite, les consommateurs primaires étudiés sont par exemple des bi-
valves (Buffet et al. 2014 ; Renault et al. 2008), des daphnies (Bouldin et
al. 2008 ; Fouqueray et al. 2012 ; McTeer et al. 2014 ; Zhao et Wang 2010),
des gastéropodes (Croteau et al. 2011), des copépodes (Jarvis et al. 2013)
ou des amphipodes (Jackson et al. 2012). Une autre étude à deux niveaux
trophiques intègre des daphnies, à la base de la chaîne alimentaire, puis
des poissons pour observer le transfert trophique des nanoparticules de
TiO2 (Zhu et al. 2010). Enfin, seulement quelques études s’intéressent au
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transfert trophique en considérant une chaîne alimentaire expérimentale
à trois niveaux (Cedervall et al. 2012 ; Chae et al. 2016).

D’autres recherches se focalisent sur une exposition simultanée de plu-
sieurs espèces, prenant en compte d’autres interactions que la voie tro-
phique (Bour et al. 2015a). Ce type d’études permet d’envisager l’impact
sur les communautés microbiennes (Frenk et al. 2013 ; Ge et Priester
2013 ; Nogueira et al. 2012 ; Shrestha et al. 2013), alors que d’autres dis-
positifs incluent plantes et animaux (Ferry et al. 2009 ; Yeo et Nam 2013 ;
Zhang et al. 2012).

Pour pallier à la nécessaire mise en place de détection et de quantifi-
cation des nanomatériaux in situ et à large échelle, quelques expérimen-
tations ont été réalisées en milieu extérieur, intégrant de fait intempéries,
rayonnements, etc. Ce type d’expérimentation a permis de mettre en évi-
dence, pour la première fois, le relargage de nanoparticules de TiO2 dans
les eaux de ruissellement à partir de peinture pour façade (Kaegi et al.
2008). Des systèmes complexes sont également utilisés pour étudier le
devenir des nanomatériaux dans l’environnement, avec notamment des
mésocosmes pour des expérimentations long-terme sur les nanoparticules
d’argent (Colman et al. 2013 ; Lowry et al. 2012a), ou des dispositifs re-
produisant les cycles de marée (Buffet et al. 2012, 2014).

L’ensemble de ces études, et le manque de reproductibilité en termes
de transfert et d’effets biologiques pour un nanomatériau donné, tendent
à montrer la complexité de la problématique et illustrent la nécessité de
poursuivre les expérimentations.

1.3 « Nanotoxicologie » ou la toxicologie des par-
ticules

1.3.1 The Dark Side of « Nanos »

Les propriétés physico-chimiques des nanoparticules, ainsi que leurs
fabrications « sur-mesures », imposent une appréhension spécifique de leur
toxicité, prenant en compte la combinaison de différents effets : la taille,
la forme, la charge, la composition chimique intrinsèque, la composition
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chimique extrinsèque, etc (figure 1.13).

Figure 1.13 – Propriétés physico-chimiques des nanomatériaux condition-
nant leurs effets biologiques (Lai 2012).

Ainsi, évaluer la toxicité des nanoparticules dans son ensemble relève
de l’illusion, s’agissant davantage d’un vaste tout, singulier uniquement
par son échelle de taille. Toutefois, ce sont leurs propriétés uniques qui in-
terpellent la communauté scientifique avec des conséquences potentielles
sur la santé humaine et de tout autre organisme exposé. En l’état actuel
des connaissances, certains effets toxiques des nanomatériaux semblent
récurrents et sont explicités dans cette section.

1.3.2 Prémices des découvertes de la toxicité des particules

Au fil des décennies, le lien causal entre l’exposition à divers types de
« poussières » inorganiques et nombre de pathologies -humaines- a pu être
mis en évidence, notamment dans le cadre d’activités professionnelles,
ayant pour effet d’alarmer les autorités de santé publique au sujet de la
toxicité potentielle des particules. Cette section a vocation à résumer briè-
vement le contexte et les faits ayant abouti aux investigations scientifiques
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actuelles.

La préoccupation concernant la toxicologie des particules a été ini-
tialement inspirée par la mise en évidence des pathologies pulmonaires
chez les travailleurs exposés à ces substances, dans les mines notamment
(Fletcher 1948). Il a nécessité plus d’un siècle pour reconnaitre le lien
entre l’inhalation de particules par les travailleurs et les maladies asso-
ciées (Houdy et al. 2011). Les maladies pulmonaires étaient observées
dans plusieurs pays européens dès le début du XIXième siècle, période
de révolution industrielle, mais l’état des connaissances et les moyens de
l’époque sont à l’origine de ce temps de latence.
La problématique liée à l’amiante est le second exemple ayant contribué
à cristalliser la recherche sur la toxicologie des particules. Les utilisations
des fibres d’amiante ont considérablement augmenté lors de la Seconde
Guerre mondiale, et les afflictions suscitées par la période ont accéléré les
recherches dans le domaine (Houdy et al. 2011). L’asbestose pulmonaire
est la première conséquence recensée de l’exposition à l’amiante (Houdy et
al. 2011). Les travaux de Lynch et Smith constituent l’étude inaugurale de
la relation entre le cancer du poumon et l’amiante (Lynch et Smith 1935 ;
Selikoff 1990).

Depuis les premières études, une prise de conscience progressive a per-
mis d’identifier que les effets délétères des « poussières » ne se limitaient
pas aux travailleurs mais concernaient l’ensemble des populations. Ainsi,
le terme « poussières » a été remplacé par « matières particulaires », se
sub-divisant en différentes catégories. À cela s’ajoutent les nouvelles pré-
occupations relatives aux particules fines et ultrafines d’origine anthro-
pique. Les travaux de Donaldson tendent à montrer que certains nano-
tubes de carbone sont en mesure d’induire des effets similaires aux fibres
d’amiante (Donaldson et al. 2006). Enfin, plus récemment, Kolosnjaj-
tabi et al. (2015) ont pu montrer la présence de nanotubes de carbone dans
les poumons d’enfants parisiens présentant une sensibilisation à l’asthme.

Avec la commercialisation des nanotechnologies, la diversification des
particules et la variété de sources associées démultiplient les effets toxiques
et affectent l’environnement dans son ensemble. De fait, une dimension
écologique de la problématique a émergé.
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1.3.3 Focus sur l’échelle cellulaire : étude des voies d’en-
trée

La membrane plasmique est une membrane perméable et sélective qui
définit la limite d’une cellule et maintient un environnement intracellu-
laire. Les petites molécules non polaires, comme l’O2 ou le CO2, diffusent
facilement au travers de la bicouche phopholipidique, alors que les molé-
cules polaires, tels que les ions, ou les nanomatériaux ne peuvent traver-
ser par eux-mêmes la membrane plasmique (Verma et Stellacci 2010).
Les ions et métabolites sont transportés à travers la bicouche lipidique
via des canaux spécialisés ou des protéines de transport (Verma et Stel-
lacci 2010). Pour ce qui concerne la plupart des macromolécules nano-
métriques ou autres assemblages moléculaires, l’internalisation dans les
cellules se fait par endocytose de la membrane plasmique. L’endocytose se
produit par des mécanismes multiples qui se divisent en deux catégories :
la phagocytose ou la pinocytose (figure 1.14, Conner et Schmid 2003). La
phagocytose est généralement limitée aux cellules spécialisées, alors que
la pinocytose se produit dans toutes les cellules et se subdivise en quatre
mécanismes : la macropinocytose, l’endocytose médiée par la clathrine,
l’endocytose médiée par la calvéoline, et l’endocytose indépendante de la
clathrine et de la calvéoline. La compléxité des mécanismes qui régissent
l’endocytose suggère la possibilité pour les cellules de contrôler les entrées
et constitue, d’un point de vue évolutif, une réponse à l’environnement
(Conner et Schmid 2003).

En l’état actuel des connaissances, les nanomatériaux semblent péné-
trer dans les cellules par la voie endocytaire et rester confinés -dans un
premier temps du moins- dans les endolysosomes (Verma et Stellacci
2010). Des observations en microscopie à force atomique ont montré que
des nanoparticules d’or (3 nm de diamètre) ont été internalisées dans des
macrophages par un mécanisme impliquant une pinocytose (Shukla et al.
2005). Après 24 heures, les nanoparticules semblent être confinées dans
des lysosomes, disposés de manière périnucléaire (Shukla et al. 2005). Ce
devenir endocytaire a également été observé pour d’autres nanoparticules,
à savoir des oxydes de fer (Goya et al. 2008 ; Ma et Gu 2007 ; Wilhelm et
al. 2008) et des fullerènes (Li et al. 2008).

L’internalisation est conditionnée par de nombreux paramètres rela-
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Figure 1.14 – Représentation schématique des différentes voies d’endocy-
tose. Les voies endocytaires diffèrent en fonction de la taille de la vésicule,
de la nature des composants transportés et du mécanisme de formation
des vésicules (Conner et Schmid 2003).

tifs aux nanomatériaux et aux cellules. En effet, les interactions avec les
cellules sont dictées par la chimie de surface, ainsi que par la forme et par
la taille du nanomatériau. L’état d’agrégation de ce dernier peut réduire
son taux d’entrée dans les cellules, jusqu’à 25% par exemple pour des na-
noparticules d’or (Albanese et Chan 2011).

Très récemment, Liu et al. (2017) se sont intéressés à caractériser l’in-
ternalisation de nanoparticules d’or. Les résultats de l’étude montrent que
les nanoparticules d’or (50 nm) pénètrent par endocytose, principalement
médiée par la clathrine, sous forme de particule seule. Au cours du trans-
port intercellulaire, le long de la région périnucléaire, les nanoparticules
individuelles présentes dans les premiers endosomes sont progressive-
ment regroupées par fusion des vésicules pendant le processus de matu-
ration (Liu et al. 2017). Lorsque ces nanoparticules entrent dans les lyso-
somes, elles forment principalement de grands clusters. Ce regroupement
de nanoparticules est susceptible d’affecter leurs effets biologiques, y com-
pris au niveau des interactions avec les membranes cellulaires.

Toutefois, dans certains cas, même si un ensemble de paramètres rend
possible l’endocytose, l’aboutissement de celle-ci peut aussi s’avérer ex-
trêmement complexe. Par exemple, concernant les nanotubes de carbone
(ou les fibres d’amiante), il a été montré une toxicité, pour les cellules, dé-
pendante de la longueur des nanotubes, en raison d’une internalisation
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incomplète, dont résulte une « phagocytose frustrée » (Brown et al. 2007 ;
Donaldson et al. 2010 ; Poland et al. 2008). Il a été montré que, pour
pouvoir être internalisés, les nanotubes de carbone (ou autres nanomaté-
riaux cylindriques unidimentionnels) doivent entrer par la pointe et avec
un angle spécifique en fonction du « bouchon » éventuellement présent
aux extrémités (Shi et al. 2011).

Enfin, bien que la voie endocytaire semble faire consensus pour ce qui
est de l’internalisation des nanomatériaux dans les cellules, d’autres pos-
sibilités impliquant une pénétration directe au travers de la membrane
biologique restent discutées (Xia et al. 2008.)

1.3.4 Biodistribution et organotropisme

Par la voie gastro-intestinale, les nanomatériaux doivent franchir une
série de barrières préalablement à l’atteinte des capillaires du tissu sous-
épithélial (figure 1.15). Les principales barrières sont le milieu gastrique
et intestinal, la barrière de mucus, les jonctions serrées bloquant le pas-
sage intercellulaire, les cellules épithéliales du tractus gastro-intestinal et
enfin le tissu sous-épithélial (Lundquist et Artursson 2016).

Le franchissement de la barrière gastro-intestinale par les nanomaté-
riaux n’est pas systématique comme le montre l’expérimentation de Khan
et al. (2014)), pour laquelle les nanoparticules d’or (enrobées au citrate,
20 nm, 600 µg L−1) sont retenues dans la lumière intestinale des daphnies
avec une absence d’internalisation. Des résultats similaires sont observés
chez la daphnie pour des nanoparticules d’oxyde de cuivre et des nano-
tubes de carbone (Heinlaan et al. 2011 ; Petersen et al. 2009). A l’inverse,
il a été montré que les quantum dots, de CdSe et de ZnS, diversement
enrobés, pénètrent au travers de la barrière intestinale des daphnies (Fes-
wick et al. 2013). La contamination des organismes par la voie trophique
est également avérée pour d’autres modèles biologiques et divers nanoma-
tériaux (Bettini et al. 2017 ; Hu et al. 2015 ; Ladhar et al. 2013 ; Ramsden
et al. 2009).

Par ailleurs, plusieurs études ont montré la propension des nanoparti-
cules à pénétrer dans le système circulant par inhalation chez les rongeurs
(Kreyling et al. 2014 ; Sadauskas et al. 2009 ; Sung et al. 2009). Une étude

30



1.3. « NANOTOXICOLOGIE » OU LA TOXICOLOGIE DES PARTICULES

Figure 1.15 – Représentation schématique des entraves aux franchisse-
ments de la barrière gastro-intestinale (Lundquist et Artursson 2016
modifié).

réalisée chez l’homme témoigne d’un passage de nanoparticules marquées
(aérosol de particules de carbone marquées au 99mTechnétium, 5− 10 nm)
très rapide dans la circulation systémique, avec un niveau maximal atteint
entre 10 et 20 minutes, qui persiste dans le temps (Nemmar et al. 2002).
Une autre étude montre que les nanoparticules d’or (enrobage PEG, 4 et
13 nm) se maintiennent au niveau le plus élevé dans le sang pendant 24
heures avant de décliner les 7 jours suivants chez des souris (Cho et al.
2010). Concernant un modèle aquatique, à la suite d’une exposition via la
colonne d’eau, les nanoparticules sont détectées dans le sang des médakas
exposés (Kashiwada 2006), avec toutefois la difficulté, inhérente aux orga-
nismes aquatiques, à discerner la part de la voie directe et celle de la voie
trophique.

La circulation sanguine assure ensuite la distribution à l’ensemble de
l’organisme, qu’il s’agisse de diverses nanoparticules et vers de nombreux
organes, incluant le foie, la rate, le cœur et le cerveau (Hillyer et Al-
brecht 2001 ; Ji et al. 2006 ; Nemmar et al. 2002 ; Oberdörster et al. 2002).
Par exemple, après 30 minutes, les nanotiges d’or (65 × 11 nm) injectées
en intraveineuse ont été accumulées principalement dans le foie, alors que
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l’enrobage au polyéthylène glycol (PEG) a entrainé une circulation prolon-
gée dans le sang (Niidome et al. 2006). Environ 70 − 80% de la dose d’or
injectée se retrouve dans le sang et le foie des rats après 24 heures (De
Jong et al. 2008). Indépendamment de leur taille, et au regard de l’en-
semble des organes étudiés, les nanoparticules d’or ont été plus largement
accumulée dans le foie et la rate (De Jong et al. 2008). Au bout de 28 jours,
et à la suite d’une unique injection, le foie reste le principal organe d’accu-
mulation bien que sa concentration en or ait largement diminuée (Fraga
et al. 2014). Concernant les nanoparticules d’or, abstraction faite de leurs
tailles, la rate constitue également un organe d’accumulation majeur avec
les poumons et les reins chez les modèles rongeurs (Balasubramanian et
al. 2010 ; Fraga et al. 2014 ; Sonavane et al. 2008). D’autres études ont at-
testé d’une accumulation importante dans le foie et la rate avec d’autres
nanoparticules, telles que des nanoparticules de TiO2, d’Ag, d’Al, de Zn
ou encore de Si mésoporeuse (Cho et al. 2013 ; Fu et al. 2013 ; Park et al.
2016 ; Recordati et al. 2016 ; Tassinari et al. 2014 ; Zande et al. 2012).

Des études soulignent un transfert des nanomatériaux jusqu’au cer-
veau, mise en évidence par des bioaccumulations significatives dans cet
organe (Boyes et al. 2012 ; Cho et al. 2013 ; Czajka et al. 2015 ; De Jong et
al. 2008 ; Elder et al. 2006 ; Recordati et al. 2016 ; Sonavane et al. 2008 ;
Wang et al. 2007 ; Zande et al. 2012). Par exemple, il a été montré que les
particules ultrafines peuvent pénétrer jusqu’au cerveau par la voie olfac-
tive ou par inhalation (Phalen et al. 2010). En raison de leurs tailles, les
nanomatériaux peuvent traverser la barrière hémato-encéphalique (Chen
et al. 2010 ; Kreuter 1994). Bien que les mécanismes d’influx des nano-
matériaux au travers de la barrière hémato-encéphalique demeurent en-
core mal compris, il semblerait que la transcytose constitue la voie majo-
ritaire (Fernandes et al. 2010), alors que seules les plus petites particules
peuvent passer au travers des jonctions serrées qui constituent des pores
de 4 − 6 nm (Cupaioli et al. 2014). Par ailleurs, Chen et Liu (2012) sug-
gèrent aussi que des monocytes circulants peuvent prendre des nanopar-
ticules via le sang, et les faire pénétrer dans le cerveau selon le principe
du cheval de Troie.
Concernant l’effet taille (nanoparticules d’or ; 10, 50 et 100 nm), seules les
plus petites ont été bioaccumulées dans le cerveau (De Jong et al. 2008).
La chimie de surface semble, quant à elle, en mesure de modifier le tro-
pisme des nanomatériaux dans le cerveau (Song et al. 2017).
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Il semble toutefois ardu d’établir une règle générale pour expliquer
et/ou prédire l’accumulation des nanoparticules dans les organismes, com-
me le souligne Schleh et al. (2012). Wang et al. (2015) montrent par
exemple, qu’une simple modification d’enrobage est en mesure de mo-
difier, en partie du moins, la biodistribution des fullerènes in vivo.

1.3.5 Effets toxiques

Un certain nombre d’études ont pu mettre en évidence une toxicité as-
sociée à l’exposition aux nanomatériaux, s’agissant d’une large diversité
d’organismes. Les processus par lesquels s’exprime la toxicité sont mul-
tiples, et sont détaillés, pour partie, ci-après.

Stress oxydant

Dans les systèmes biologiques, les nanomatériaux peuvent générer des
espèces réactives de l’oxygène (ROS), tels que le superoxyde (O2

•−), les ra-
dicaux hydroxyles (•HO) ou le peroxyde d’hydrogène (H2O2), ainsi que les
espèces réactives de l’azote (RNS), comme l’oxyde nitrique (NO) et le per-
oxynitrite (ONOO) de manière directe ou indirecte (Unfried et al. 2007).

La chimie de surface des particules est à même de former directe-
ment des ROS (Stoeger et al. 2009), alors que les cibles cellulaires comme
les enzymes NADPH-like, les mitochondries ou le calcium intracellulaire
peuvent être activés pour produire des ROS de manière indirecte (Brown
et al. 2004 ; Singh et al. 2007). Par ailleurs, les particules peuvent aussi gé-
nérer indirectement des ROS via l’induction d’une réponse inflammatoire
caractérisée notamment par le recrutement et l’activation de cellules pro-
ductrices de ROS, comme les monocytes et neutrophiles (Schins et Knaa-
pen 2007).

Qu’il s’agisse de nanomatériaux très différents, et de modèles biolo-
giques tout autant divergents, certains suggèrent la génération de ROS et
l’induction d’un stress oxydant comme l’un des principaux mécanismes
impliqués dans les manifestations toxiques entraînées par les nanoparti-
cules (Stone et Donaldson 2006).
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Ainsi, les biomarqueurs du stress oxydant (superoxide dismutase, ca-
talase, glutathion peroxidase, peroxydation lipidique) chez la moule My-
tilus galloprovincialis sont impactés, suite à une exposition de 15 jours, par
les nanoparticules de CuO (10 µg Cu L−1, Gomes et al. 2012). Pan et al.
(2009) ont mesuré une augmentation des ROS intracellulaires induite par
l’exposition de lignées HeLa à des nanoparticules d’or (1.4 nm), supplé-
mentée d’une réponse au stress oxydant par les cellules, et de conclure à
un dommage mitochondrial. Une exposition orale de 21 jours, aux nano-
particules de TiO2, de ZnO ou d’Al2O3, génère également un stress oxy-
dant important pour les érythrocytes des souris, comme l’attestent les ni-
veaux accrus de ROS et l’altération de l’activité des enzymes antioxydantes
(Shrivastava et al. 2014). De même, les nanoparticules de TiO2 induisent
un important stress oxydant chez deux lignées de cellules gliales (C6 et
U373) en modifiant leurs états redox, associé à une peroxydation des li-
pides et une augmentation de l’expression génique des enzymes antioxy-
dantes (20 µg cm−2, Huerta-García et al. 2014).
Les nanoparticules d’argent peuvent également inhiber l’activité ATPase
mitochondriale du foie des rats exposés (Chichova et al. 2014). Chez les
poissons Danio rerio exposés aux quantum dots CdS (8 et 50 nm, 100 et
40 ng jour−1g−1), un dysfonctionnement de la chaîne respiratoire mito-
chondriale a pu être observé à la suite d’une exposition trophique (Ladhar
et al. 2013). Des effets similaires ont été observés chez le protozoaire Pa-
ramecium pour une exposition aux nanoparticules de Fe3O4 (Sara et al.
2016).

Immunotoxicité et réponses inflammatoires

L’interaction entre les nanoparticules et les cellules du système immu-
nitaire peut provoquer une réponse moléculaire ayant des effets toxiques
(figure 1.16).

Certaines études pointent la contribution des nanoparticules aux pro-
cessus inflammatoires. La réponse inflammatoire est accompagnée d’une
sécrétion de molécules signals (cytokines et chemokines) qui permettent
la communication entre les cellules immunitaires et la coordination des
événements moléculaires.

Des rats exposés oralement, à des doses réalistes, à l’additif alimen-
taire E171 (nanoparticules de TiO2) présentent, au bout d’une semaine,
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Figure 1.16 – Interactions possibles avec le système immunitaire dans le
cas de nanoparticules métalliques (Luo et al. 2015).

une accumulation de titane dans les cellules immunitaires des plaques de
Peyer, au sein desquelles la fréquence des cellules dentritiques a augmenté
(10 mg kg−1demassecorporelle jour−1, Bettini et al. 2017). Un traitement
de 100 jours a suffi pour promouvoir une inflammation du colon et ini-
tier des lésions prénéoplasiques, tout en favorisant la croissance de foyers
de cryptes aberrantes dans un modèle de carcinogenèse chimiquement in-
duite (Bettini et al. 2017).
Le traitement des souris avec des nanoparticules de Fe3O4 (0,250 à 1 mg-
kg−1), par instillation intratrachéale, induit une augmentation de la pro-
duction de cytokines proinflammatoires IL-1, TNF-α et IL-6 (Park et al.
2010). Les auteurs rapportent également une production accrue de cyto-
kines (Th0-type, Th1-type, Th2-type), IL-2, IL-4, IL-5, TGF-β, ainsi qu’une
hausse des IgE (Park et al. 2010). Cho et al. (2009) mettent en évidence
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un pattern d’expression génique typique de l’apoptose et de l’inflamma-
tion dans le foie de souris après une injection en intra-veineuse de nano-
particules d’or (4 mg kg−1) enrobées avec du polyethylene glycol (PEG).
Les nanotubes de carbone monofeuillets sont également suspectés de pro-
voquer une réponse inflammatoire (Shvedova et al. 2005). Par ailleurs,
les nanoparticules chargés positivement semble présenter un potentiel in-
flammatoire plus élevé comparativement à celles chargées négativement
ou neutres (Dobrovolskaia et McNeil 2007).

Pour ce qui concerne la détermination des voies de signalisation impli-
quées, Hong et al. (2016) ont exposé des souris aux nanoparticules de TiO2
pendant 90 jours (2,5 à 10 mg kg−1 de masse corporelle). L’augmentation
de la dose d’exposition entraine une diminution de la masse corporelle
des souris, pendant que les dysfonctionnements hépatiques, l’infiltration
des cellules inflammatoires, l’apoptose et la nécrose des hépatocytes aug-
mentent (Hong et al. 2016). En outre, l’inflammation s’accompagne d’une
augmentation de l’expression génique de Januse kinase 2 (JAK2) et de
transducteurs de signaux et activateurs, mettant ainsi en évidence l’acti-
vation de voie JAK-STAT dont l’induction provoque une toxicité hépatique
(Hong et al. 2016).

Par ailleurs, l’implication des récepteurs NOD-like (NLR), « senseur »
intracellulaire cytosolique jouant un rôle majeur dans la régulation de
l’inflammation, a récemment été soulignée dans la réponse à l’exposition
aux nanoparticules. Il existe de nombreuses sous-familles de NLR, chez
l’homme tout du moins (Kufer et Sansonetti 2011), dont l’assemblage
en complexe constitue l’inflammasome (Martinon et al. 2002). L’inflam-
masome NLRP3 (NLR pyrin domain containing 3), le mieux renseigné en
l’état actuel des connaissances, est l’un des composants majeurs du sys-
tème immunitaire inné, bien que les mécanismes d’activation demeurent
encore largement inconnus.
Des oxydes métalliques inorganiques de taille nanométrique, tels que le
SiO2 ou le TiO2, activent l’inflammasome NLRP3 dans les macrophages
(Winter et al. 2011), de manière similaire à la silice ou aux fibres d’amiantes
(Dostert et al. 2008). Pour les mêmes nanoparticules, Baron et al. (2015)
montrent que, la libération d’adénosine extracellulaire, phénomène lié à
un stress et/ou une activation, déclenche la formation de l’inflammasome
NLRP3 et la sécrétion d’IL-1β. De même, les nanoparticules d’oxyde d’in-
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dium-étain déclenchent l’inflammasome NLRP3, conjointement aux re-
crutements de neutrophiles et à la production d’IL-1β (Naji et al. 2016).
Enfin, les nanoparticules d’argent sont également susceptibles d’activer
l’inflammasome NLRP3 (Mishra et al. 2016).

Autophagie

Constituant un processus physiologique par lequel les composants cy-
toplasmiques sont digérés par voie lysosomale, l’autophagie participe au
maintien de l’homéostasie cellulaire à l’état basal, et peut se retrouver im-
pactée en condition de stress (Cohignac et al. 2014). Certaines études sug-
gèrent qu’une perturbation de ce processus peut, en partie au moins, ex-
pliquer la toxicité des nanomatériaux, en parallèle du stress oxydant et de
la réponse inflammatoire.

Qu’il s’agisse d’une induction ou d’un blocage, une dérégulation du
processus a été mise en évidence pour de nombreuses classes de nano-
matériaux et divers modèles biologiques (Stern et al. 2012). Par exemple,
l’ubiquination des nanomatériaux, directement ou indirectement via une
colocalisation avec des agréagats de protéines ubiquinées, atteste que les
cellules peuvent sélectionner les nanomatériaux pour l’autophagie, comme
dans le cas d’une invasion de pathogènes (Stern et al. 2012). Toutefois,
l’accumulation d’autophagosomes, induite par l’exposition aux nanoma-
tériaux, semble engendrer une cytotoxicité en conséquence d’un blocage
des mécanismes de survie autophagique, conduisant in fine à la mort cel-
lulaire (Stern et al. 2012).

De plus, comme précédemment explicité, les lysosomes interagissent
directement avec les nanomatériaux, pour leur entrée dans les cellules
notamment. L’un des effets associés au dysfonctionnement lysosomal par
l’exposition aux nanomatériaux est la perméabilisation des membranes de
l’organite. Or, cette perméabilité de la membrane des lysosomes est un mé-
canisme reconnu de mort cellulaire, qui engendre un stress oxydant médié
par le fer lysosomal ou la libération de cathepsines et d’autres hydrolases
lysosomales associées. De ces événements résulte la perméabilisation de la
membrane externe mitochondriale (Kroemer et Jäättelä 2005).
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Cytotoxicité

La cytotoxicité est généralement évaluée de telle sorte que les cellules
cultivées sur plaques sont exposées à des nanomatériaux en suspension
dans le milieu de culture cellulaire (Fröhlich et Fröhlich 2016).

Une augmentation dose-dépendante de la cytotoxicité de nanoparti-
cules d’or (10 et 25 nm) a été observée pour des lignées épithéliales et
endothéliales humaines, en témoigne une diminution conjointe de la via-
bilité et de la prolifération des cellules (Freese et al. 2012). À noter que,
pour cette expérience, contrairement à la taille, une modification de l’en-
robage a impacté la cytotoxicité observée (Freese et al. 2012). De même,
les cellules pulmonaires humaines BEAS-2B, exposées aux nanoparticules
d’argent enrobées de citrate et de différentes tailles (10, 40 et 75 nm), pré-
sentent une viabilité moindre (Gliga et al. 2014).

Les dosages de LDH (lactate déshydrogénase - marqueur de l’intégrité
membranaire) et de WST-1 (sel de tétrazolium hydrosoluble - marqueur
de l’activité métabolique) ont montré une cytotoxicité pour différentes na-
noparticules (TiO2, SiO2, ZnO et noir de carbone) pour les cellules intesti-
nales humaines Caco-2 (Gerloff et al. 2009). De même, les nanoparticules
d’argent affectent l’intégrité membranaire des hépatocytes de truite et mo-
difient l’activité métabolique des cellules (Farkas et al. 2010). Pour des
cellules épithéliales intestinales, l’accumulation des nanoparticules d’or
(5 µg mL−1 ; 15, 50 et 100 nm) a initié une cytotoxicité mise en évidence
par la dépolarisation des membranes mitochondriales (Yao et al. 2015).

Homéostasie et métabolisme

Des perturbations de l’homéostasie et du métabolisme ont été mises en
évidence.

Guo et al. (2017) rapportent une altération fonctionnelle de la barrière
intestinale suite à une exposition aux nanoparticules de TiO2, avec no-
tamment une augmentation de la perméabilité et une absorption de nu-
triments (Fe, Zn et acides gras) significativement diminuée. Suite à une
exposition de 28 jours aux nanoparticules d’argent (30 mg kg−1, 60 nm),
les rats traités ont présenté des lésions histologiques au niveau du tractus
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gastrointestinal, induisant un relargage de mucus de composition anor-
male (Jeong et al. 2010). Les cellules épithéliales sont également affectées
avec une perte de microvillosités, que les auteurs associent à la réduction
des capacités d’absorption pour expliquer la perte de masse significative
des souris exposées aux nanoparticules d’argent (5 à 20 mg kg−1 de masse
corporelle, Shahare et al. 2013).

Les nanoparticules de polystyrène peuvent se lier à l’apolipoprotéine
A-1, entrainant des effets sur le métabolisme des lipides chez le poisson
en bout de chaîne trophique (Cedervall et al. 2012). Une exposition de
14 semaines aux nanoparticules de TiO2 augmente significativement la
concentration en glucose dans le plasma des souris exposées et provoque
une résistance à l’insuline (64 et 320 mg kg−1 de masse corporelle, Hu
et al. 2015). Chez le poisson d’eau douce, Labeo rohita, les nanoparticules
de SiO2 (sphérique, 80 − 100 nm) sont à l’origine d’une altération de la
concentration des électrolytes sanguins, tels que le sodium, le potassium
et le chlore (Krishna Priya et al. 2015). Par ailleurs, une modification de
l’activité Na+/K+ ATPase a pu être observée au niveau des branchies pour
des nanoparticules de SiO2 ou d’Ag (Krishna Priya et al. 2015 ; Osborne
et al. 2015).

Fonctions endocrines et reproduction

De récentes études suggèrent également de considérer les nanomaté-
riaux comme une nouvelle classe de perturbateurs endocriniens pouvant
entraîner une reprotoxicité (Campagnolo et al. 2012 ; Ema et al. 2010 ; Ia-
vicoli et al. 2013).

Les effets stéroïdiens des nanoparticules de carbone (i.e. gaz d’échap-
pement diesel et noir de carbone) ont été mis en évidence (Komatsu et al.
2008 ; Li et al. 2016a ; Li et al. 2013 ; Ramdhan et al. 2009 ; Yamagishi et al.
2012 ; Yoshida et al. 2008). Par exemple, certains travaux montrent que
l’exposition aux gaz d’échappement diesel, riches en nanoparticules, aug-
mente les concentrations plasmatiques de testostérone chez les rats mâles
(Ramdhan et al. 2009), et diminue la concentration de progestérone dans
le sérum maternel pendant la gestation (Li et al. 2013).
Par ailleurs, les nanoparticules d’or de 10 nm peuvent entrer dans les cel-
lules de la granulosa chez le rat, transloquer dans des gouttelettes lipi-
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diques, modifier la morphologie des mitochondries et moduler ensuite la
production d’œstrogènes (Stelzer et Hutz 2009). Les nanoparticules de
TiO2 affectent les concentrations d’hormones stéroïdiennes sexuelles dans
le sérum des souris femelles exposées (2 et 10 mg kg−1, Gao et al. 2012 ;
Tassinari et al. 2014).

À noter également que le stress oxydatif est un inhibiteur bien connu
de la production de stéroïdes sexuels pour les ovaires (Margolin et al.
1990). Il est par conséquent raisonnable de postuler que les nanomaté-
riaux peuvent avoir une incidence sur la production d’hormones stéroï-
diennes en raison de la génération d’un stress oxydant. Toutefois, une mo-
dulation de l’expression des gènes stéroïdiens par les nanoparticules d’or
a été mis en évidence indépendamment du stress oxydant (Larson et al.
2014).

D’autre part, du sperme exposé aux nanoparticules d’or entraine une
immobilité de 25% des spermatozoïdes, alors qu’elle n’est que de 5% pour
les non-exposés (Wiwanitkit et al. 2009). Enfin, les observations en micro-
scopie montrent une pénétration des nanoparticules d’or dans la tête et le
flagelle des spermatozoïdes (Wiwanitkit et al. 2009).

Génotoxocité

La génotoxicité est considérée comme un aspect important de la carci-
nogénèse. De fait, les interactions des nanomatériaux avec l’ADN doivent
être appréhendées.

Cardoso et al. (2014) ont évalué les dommages à l’ADN dans le cortex
cérébral de rats adultes suite à une exposition aiguë (24h) ou chronique
(28 j) aux nanoparticules d’or de 10 et 30 nm (70 µg kg−1). Bien que tous
les traitements aient généré des dommages à l’ADN, la fréquence la plus
élevée est observée pour l’exposition chronique et ce, indépendamment de
la taille des nanoparticules (Cardoso et al. 2014). Une exposition aux na-
noparticules de CdS par le sédiment (0,52 mg kg−1) a également entraîné
des altérations de l’ADN chez le vers aquatique Tubifex tubifex (Dedeh et
al. 2016).
Pour ce qui concerne les nanoparticules d’argent, l’exposition de lignée
cellulaire de Oryzias latipes provoque des aberrations chromosomiques et
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une aneuploïdie (Wise et al. 2010). Par ailleurs, une analyse transcripto-
mique avec une puce à ADN montre une sur-représentation de gènes as-
sociés à la réparation des dommages à l’ADN (Griffitt et al. 2013).
L’expérimentation de Mohamed (2015) atteste d’une fragmentation per-
sistante de l’ADN apoptique et des mutations dans les exons suite à l’ad-
ministration de nanoparticules de TiO2.
Cependant, pour une même nanoparticule (CeO2), les effets génotoxiques
ne sont pas observés pour l’ensemble des organismes exposés (Bour et al.
2015b).
Une exposition chronique aux nanoparticules d’or chez Drosophila mela-
nogaster conduit à des effets génotoxiques (Vecchio et al. 2012b) et révèle
des modifications phénotypiques pour les générations suivantes, attestant
de leur capacité mutagène transmissible à la descendance (Vecchio et al.
2012a). Balansky et al. (2013) montrent des effets clastogènes et épigéné-
tiques transplacentaires des nanoparticules d’or (3,3 mg kg−1).

Neurotoxicité

Pour la neurotoxicité, les premières considérations portent sur la capa-
cité des nanomatériaux à atteindre le système nerveux et les mécanismes
toxiques sous-jascents.
Les nanoparticules métalliques (Al, Ag et Cu, 50 − 60 nm) peuvent alté-
rer la fonction et la perméabilité de la barrière hémato-encéphalique, en
induisant des œdèmes cérébraux prononcés associés à une fuite de la bar-
rière hémato-encéphalique (2,5 à 50 mg kg−1, Sharma et al. 2009). Une
augmentation de la perméabilité de la barrière hémato-encéphalique est
également observée dans le cas d’une exposition in vivo aux nanoparti-
cules d’or de 40 nm (Li et al. 2015), et in vitro pour des nanoparticules
d’argent de 7 nm (Xu et al. 2015).

Concernant l’expression des gènes dans le cerveau de souris femelles
exposées aux nanoparticules de TiO2 (10 mg kg−1 de masse corporelle),
Ze et al. (2014) ont révélé que l’expression de 424 gènes était modifiée,
dont des gènes associés à la mémoire et à l’apprentissage, à la réparation
de l’ADN, au métabolisme lipidique et protéique, à la réponse immuni-
taire, au métabolisme énergétique, à l’apoptose, au stress oxydatif, ainsi
qu’au développent du cerveau. Sheng et al. (2009) ont constaté que les
expressions des gènes associés à la mémoire et à l’apprentissage étaient
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impactées chez le poisson zèbre suite à une exposition subchronique aux
TiO2. Le cerveau des truites exposées pendant 4 semaines aux nanoparti-
cules de TiO2 présente une accumulation significative de titane, avec une
inhibition de 50% de l’activité Na+/K+ ATPase et des niveaux de Cu et
Zn divergents comparativement aux truites non exposées (Ramsden et al.
2009).

Les nanoparticules d’or (14 nm) peuvent également altérer la neuro-
transmission avec une augmentation de l’activité acétylcholinestérasique
au niveau du cerveau des poissons Danio rerio (Dedeh et al. 2014). En re-
vanche, les nanoparticules d’oxyde de fer inhibent l’activité de l’acétylcho-
linestérase et induisent une réponse apoptotique au niveau du cerveau des
poissons zèbres (200 mg kg−1, De Oliveira et al. 2014).

Une expérimentation comportementale montre que les rats traités aux
nanoparticules de ZnO pendant 8 semaines présentent des capacités de
mémoire et d’apprentissage spatial amoindris en raison de l’altération de
la plasticité synaptique (Han et al. 2011). Enfin, les rongeurs âgés s’avèrent
plus sensibles à la neurotoxicité des nanoparticules de ZnO (5,6 mg kg−1,
Tian et al. 2015).

1.4 Progrès technologiques versus principe de pré-
caution

Au regard de l’ensemble des données de la littérature scientifique pour
les nanomatériaux, il convient d’illustrer la dualité entre ce qui s’appa-
rente à des progrès technologiques et le principe de précaution semblant
tout autant nécessaire. L’appréhension des nanotechnologies par le droit
est au centre de préoccupations récentes suscitant des interrogations légi-
times. L’accroissement massif de la production et de l’utilisation de nano-
matériaux manufacturés au cours de ces dernières années est indéniable.
Un rapport du Sénat français indiquait, en 2009, qu’« environ 2000 nano-
particules manufacturées sont d’ores et déjà commercialisées » et que leur
présence est identifiée dans « plus de 700 produits de consommation »
(Braye et al. 2009).
La situation législative actuelle sur les nanomatériaux semble résulter des
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différents aspects détaillés ci-après.

1.4.1 Limitations scientifiques

Les nanoparticules naturelles sont présentes dans l’environnement de-
puis le début de l’histoire de la Terre, et de fait, les organismes vivants
ont subsisté en leurs présences. Les nanomatériaux manufacturés pré-
sentent quant-à-eux des réactivités spécifiques et engendrent des effets
biologiques expérimentalement.
Les techniques analytiques disponibles à l’heure actuelle pour quantifier
les nanomatériaux dans l’environnement sont très complexes et en cours
de développement, et par conséquent, ne permettent pas la réalisation
d’études de terrain (Gottschalk et al. 2010 ; Tiede et al. 2008). En dépit
d’estimations fondées à partir d’études de relargage et de modélisation, il
résulte un manque d’informations sur les concentrations réellement pré-
sentes dans l’environnement. Ce à quoi s’ajoute l’incertitude du comporte-
ment et du devenir des nanomatériaux dans l’environnement, qui diffèrent
a priori selon leurs caractéristiques initiales (Petersen et al. 2014), le tout
régissant la toxicité et le transfert aux organismes.

En témoigne une étude bibliométrique, les expérimentations en nano-
écotoxicologie sont encore très peu nombreuses, soulignant que cette dis-
cipline émergente se développe beaucoup plus lentement que la nanotoxi-
cologie (Kahru et Ivask 2013). Malgré cela, en considérant indépendam-
ment chaque nanomatériau, seulement 1% des publications se réfère à la
nanotoxicologie et 0.1% à la nanoécotoxicologie (Kahru et Ivask 2013),
attestant nettement d’un déséquilibre avec les autres disciplines scienti-
fiques et des connaissances lacunaires qui en résultent. Par exemple, pour
les États-Unis, Choi et al. (2009) ont évalué entre 34 et 53 années d’études
approfondies, considérant un budget raisonnable, pour tester la toxicité
de l’ensemble des nanomatériaux existants au moment de leur étude ; ce
qui va sans dire, est largement incompatible avec la frénésie des avancées
technologiques. Par ailleurs, concernant la nanoécotoxicologie, il est inté-
ressant de souligner le manque de diversité biologique dans la réalisation
des expérimentations, avec une focalisation principalement sur certains
modèles biologiques comme les algues, daphnies et quelques espèces de
poissons (Handy et al. 2008 ; Kahru et Dubourguier 2010 ; Navarro et al.
2008 ; O’Brien et Cummins 2010). Dans le cadre des nanomatériaux, cer-
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tains s’interrogent également sur la mise en œuvre des expérimentations
et des conceptions dogmatiques inhérentes à la toxicologie (Lison et al.
2014).

L’ensemble de ces différents points contribue sans doute aux difficul-
tés rencontrées pour l’élaboration d’un cadre législatif pour les nanoma-
tériaux. Cela invite clairement à démultiplier les études sur le sujet afin
d’approfondir les effets toxiques, et de se préoccuper davantage de l’im-
pact sur les écosystèmes, en abordant notamment la question du transfert
dans l’environnement et de doses réalistes.

1.4.2 Vide juridique persistant

Malgré un intérêt croissant pour les nanotechnologies d’une part, et
pour la nano(éco)toxicologie d’autre part, les débats sur les aspects éthiques,
politiques, réglementaires et juridiques associés demeurent encore relati-
vement limités. Ainsi, considérant le cas australien, Bowman et Hodge
(2006) montrent l’écart réglementaire émergeant entre les avancées des
nanotechnologies et les attentes de la société en termes de garanties et
de protections. Et aux auteurs de souligner, qu’au vu de la littérature sur
le sujet, et comparativement aux technologies antérieurs (i.e. biotechnolo-
gie, pharmaceutique, etc.), la spécificité des nanotechnologies justifie une
prise en compte séparée et précoce concernant les différents aspects sus-
mentionnés (Bowman et Hodge 2006).

L’action juridique requière la définition claire des termes impliqués,
ce qui n’est pas le cas des « nanomatériaux », pour lesquels une unique
définition est loin de faire consensus. Maynard (2011) souligne, que les
changements de propriétés ne sont pas uniquement fonction de la taille
nanométrique et que, par conséquent, une définition globale ne peut pas
appréhender les spécificités de chaque nanomatériau et leurs risques po-
tentiels. Ce contre quoi, Stamm (2011) argumente de la nécessité d’une
définition, en tant que classe de matériaux, plutôt que de considérer leurs
degrés de dangerosité. Ces deux articles montrent la controverse que sus-
cite la régulation des nanomatériaux.

Pour l’heure, la réglementation européenne REACH (acronyme de « Re-
gistration, Evaluation, Authorization and Restriction of Chemicals ») re-
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connaît les propriétés spécifiques des nanomatériaux, sans pour autant re-
quérir d’une disposition particulière pour ceux-ci (European-Commision
2008). En effet, comme toutes les substances chimiques dont la production
dépasse une tonne par an, les nanomatériaux sont soumis à enregistre-
ment. En pratique, la production industrielle semble fréquemment infé-
rieure au seuil établi par le règlement (Vergès 2010) ; et n’étant pas classés
dans les substances « préoccupantes », la déclaration sans seuil de produc-
tion pour les nanomatériaux n’est pas requise.
En France, aucune loi ne régule la mise sur le marché des nanomatériaux
manufacturés, mais des mesures ont été prises pour la déclaration et l’in-
formation du public. En effet, les déclarations de fabrication, d’importa-
tion depuis l’étranger et/ou de mise sur le marché de « substances à l’état
nanoparticulaire », pour des quantités supérieures à 100 g, sont obliga-
toires au regard des lois Grenelle de l’Environnement 1 et 2 (Loi no2009 -
967 du 3 août 2009 - article 42, 2009 et loi no2010 - 788 du 12 juillet 2010
- article 185, 2010).
Pour les États-Unis d’Amérique, l’agence de protection environnementale
(US EPA) et celle des produits alimentaires et médicamentaux (US FDA)
considèrent la nouveauté des nanomatériaux au regard de leurs « identités
moléculaires », c’est-à-dire que, si le nanomatériau s’apparente à un pro-
duit existant, il tombe sous la réglementation en vigueur de son équivalent
non-nano (US-EPA 2008).

Enfin, un exemple intéressant et récent illustre le non-avancement lé-
gislatif en dépit de résultats scientifiques, le tout suscitant des craintes
chez les consommateurs. Il concerne l’étude de Bettini et al. (2017) qui
met en évidence les effets génotoxiques et inflammatoires au niveau in-
testinal des rats exposés oralement aux nanoparticules de TiO2 (pigment
E171 en Europe). En 2016, l’efsa (European Food Safety Authority), sur la
base des données de la littérature, avait conclu que les expositions - des
consommateurs - au E171 n’étaient pas de nature à entraîner un risque sa-
nitaire. La publication de Bettini et al. (2017) relance le débat autour du
E171, et l’Anses doit (re)évaluer la situation au regard de cette étude et du
précédant avis de l’efsa. Il en est conclu que l’étude de Bettini et al. (2017)
apporte de nouveaux éléments, notamment le potentiel effet promoteur
cancérogène du E171, mais qu’elle n’est pas suffisante pour remettre en
cause l’évaluation de l’efsa (ANSES 2017). Par ailleurs, il faut souligner
que, dès 2006, le Centre International de Recherche sur le Cancer (CIRC)
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a classé le TiO2 comme substance « cancérogènes possibles chez l’Homme
(2B) » par voie pulmonaire (ANSES 2017). Ainsi, cet exemple interpelle
clairement quant au moment à partir duquel les autorités compétentes
considèreront que les études scientifiques seront assez nombreuses pour
s’accorder une évolution du cadre législatif actuel.

À noter que les questionnements relatifs à la législation des nanoma-
tériaux concernent, pour l’heure, principalement les aspects sanitaires, là
où finalement les enjeux environnementaux apparaissent comme secon-
daires.

1.5 En conclusion

Cette étude bibliographique a montré qu’il existait une très grande di-
versité de nanomatériaux et que ces derniers sont à considérer comme une
classe à part entière de contaminant.

Alors que les nanomatériaux ont été inclus dans de nombreuses appli-
cations, et que l’évaluation de leur relargage repose essentiellement sur
des modélisations, le devenir des nanomatériaux dans l’environnement
reste mal connu. De plus, les concentrations réelles des nanomatériaux
dans l’environnement ne sont pas renseignées en raison des difficultés
analytiques.

Par conséquent, à défaut d’études in situ, les études écotoxicologiques
tendent à intégrer la complexité environnementale dans le design des ex-
périences conduites en conditions contrôlées. Néanmoins, les expérimen-
tations restent peu nombreuses relativement à la diversité des nanomaté-
riaux, et ce tant en milieu terrestre, qu’en milieu aquatique.

Les réponses biologiques associées à l’exposition des nanomatériaux
sont essentiellement renseignées dans le cadre d’études de toxicologie im-
plicant des rongeurs ou des cultures cellulaires.
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Démarche scientifique et bases
méthodologiques

L’évaluation écotoxicologique d’un xénobiotique dans le cadre des éco-
systèmes requière la mise en place d’une approche intégrative de diffé-
rentes échelles, de la molécule à la population et aux interactions inter-
spécifiques. En filigrane du présent travail, le transfert trophique consti-
tue l’articulation centrale et commune à l’ensemble des expérimentations,
alors que les réponses biologiques sont évaluées par différentes approches.

Ce chapitre détaille les choix scientifiques émanants de la littérature
associée, et la transposition expérimentale qui en découle. Dans un pre-
mier temps, nous revenons sur le choix du nanomatériau utilisé pour l’en-
semble des expériences ; dans un second temps, l’exposition trophique
et les organismes sélectionnés sont détaillés. Enfin, les outils méthodo-
logiques utilisés pour l’évaluation des transferts et des effets associés à
l’exposition du nanomatériau sont brièvement décrits.

2.1 Nanoparticules d’or comme contaminant mo-
dèle

Alors que l’état de l’art (chapitre 1) a considéré de manière non ex-
haustive toute la diversité des nanomatériaux, pour ce travail, les nanopar-
ticules ont été sélectionnées comme contaminant modèle. Métal « noble »
et précieux par excellence, l’or est très peu réactif par nature, à tel point
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que des artéfacts historiques ont traversé le temps sans ternir et se dété-
riorer.

2.1.1 Utilisation des nanoparticules d’or

Alors que dans sa forme massive, les utilisations de l’or en joaillerie, en
électronique, ou encore comme valeur de transaction, sont bien connues ;
les applications usant des propriétés spécifiques de l’or nanoparticulaire
demeurent moins vulgarisées. L’utilisation de métaux à l’état nanoparti-
culaire a été mise en évidence dès l’antiquité romaine, comme mentionné
dans le chapitre 1, avec l’exemple décoratif que constitue la coupe de Ly-
curgue, et a également permis une coloration intense des vitraux religieux
au fil de l’histoire. Depuis quelques décennies, d’autres types d’applica-
tions impliquant l’or à la taille nanométrique fleurissent.

Les applications biomédicales des nanoparticules métalliques débutent
dans les années 1970 avec l’utilisation de nanobioconjugués suite à la dé-
couverte de l’immunomarquage à l’or par Faulk et Taylor (1971). Les
techniques traditionnelles d’imagerie restent essentielles au diagnostic et
le bénéfice de l’utilisation les nanoparticules d’or s’avère être supérieure
à celui des produits chimiques classiques. Par la suite, des nanostructures
d’or ont été introduites dans un large éventail d’applications associées à la
biologie ou cristallisent un espoir de progrès (Antosh et al. 2015 ; Bog-
danov et al. 2015 ; Gao et al. 2015 ; Katz et Willner 2004 ; Rosi N.L.
2005 ; Whitesides 2003). Les propriétés physico-chimiques de ces nano-
structures sont en effet d’un grand intérêt pour l’imagerie et les senseurs
biologiques. Actuellement, de nouvelles recherches s’orientent vers la vec-
torisation des traitements médicamenteux (Ghosh et al. 2008 ; Tripathi et
al. 2015). D’autres applications concernent les capacités de catalyse de l’or
(Corti et al. 2007), la pigmentation de divers matériaux (Blosi et al. 2012 ;
Gautier et al. 2010) ou encore pour l’amélioration technologique des cos-
métiques (Raj et al. 2012). Enfin, des usages peuvent également concernés
le secteur de la construction avec, par exemple, des films d’or (inférieurs
à 20 nm d’épaisseur) inclus dans le verre des fenêtres, ayant pour fina-
lité une transmission de la lumière visible au travers du vitrage, tout en
reflétant la lumière infrarouge (Dreaden et al. 2012).
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2.1.2 Une synthèse maîtrisée et reproductible

Au regard de l’ensemble des nanoparticules, la synthèse des nanopar-
ticules d’or est connue de longue date, et par conséquent les protocoles de
synthèse ont été optimisées au fil du temps, permettant la maîtrise et la
reproduction de la fabrication de celles-ci.

Il existe différentes façons de synthétiser des nanoparticules d’or, la
plupart du temps à partir d’une solution de HAuIIICl4. La réduction, par
le citrate, de l’AuIII à l’Au0, en solution aqueuse, a été initiée par Turke-
vich et al. (1951), et constitue une méthode toujours utilisée de nos jours.

Classiquement, le HAuIIICl4 porté à ébullition, est ajouté à une so-
lution de dihydrate de citrate trisodique. Au cours de la réaction, deux
étapes se distinguent, à savoir la nucléation et la croissance des particules
(Zhao et al. 2013). La première étape de la réaction de Turkevich consiste
à oxyder le citrate pour aboutir à la formation de dicarboxyacétone, alors
que les ions Au3+ sont réduits en ions Au1+. Suite à cette étape, des atomes
d’or Au0 générés s’assemblent pour former des agrégats. Au cours de ce
processus, le dicarboxyacétone agit comme une molécule « organisatrice »
facilitant les étapes de cette réaction (Kumar et al. 2007).

À cette réduction peut s’ajouter une étape ultérieure afin de rempla-
cer l’enrobage au citrate par un autre ligand d’intérêt (Daniel et Astruc
2004 ; Kimling et al. 2006). Par ailleurs, des modifications récentes de la
méthode de Turkevich permettent un meilleur contrôle de la taille des na-
noparticules pour une gamme allant de 9 à 120 nm (Kimling et al. 2006).
Bien que les nanoparticules d’or peuvent être stabilisées par une certaine
diversité de ligands (i.e. polymères, dendrimères, biomolécules, etc., (Da-
niel et Astruc 2004 ; Zhao et al. 2013)), les nanoparticules d’or les plus
stables ont été décrites par Giersig et Mulvaney (1993), et sont fonction-
nalisées par des thiolates, en raison de la liaison chimique forte Au—S. La
substitution moléculaire, par un ligand plus affin, est une des méthodes
permettant une modification de l’enrobage avec, par exemple, des oligo-
nucléotides, des peptides ou des polyéthylène glycols (PEG).

Pour ce travail, la synthèse des nanoparticules d’or a été réalisée à l’Ins-
titut de Chimie de la Matière Condensée de Bordeaux dans le cadre de
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l’ANR CITTOXIC-Nano dans laquelle s’inscrit ce travail.
Brièvement, celle-ci consiste en la réduction des ions aurique en solution
aqueuse avec du citrate trisodique, selon la classique méthode de Turke-
vich. Le sel tétrachloraurate de potassium (KAuCl4) est dissous dans de
l’eau ultrapure. La solution est ensuite portée à ébullition sous agitation
magnétique. À l’atteinte du point d’ébullition de la solution, une solu-
tion de citrate trisodique (Na3C6H5O7 · 2 H2O) est ajoutée, l’ébullition du
mélange est maintenue pendant 30 minutes. Pendant cette phase, les na-
noparticules d’or croissent pour atteindre un diamètre de 10 nm.
La seconde partie du protocole consiste à modifier l’enrobage des nano-
particules, passant du citrate au polyéthylène glycol (PEG), d’après la mé-
thode de Brisson et Mornet 2013, basée sur l’échange du ligand de sur-
face. Le poly(éthylèneglycol) bis(3-aminopropyl) est dissous dans une so-
lution tampon de borate à pH 8. Une solution de réactif de Traut (2-
iminothiolane·HCl) est ajoutée pendant une nuit. Enfin, du sodium bo-
rohydride (NaBH4) est ajouté au même nombre de moles que le réactif
de Traut et le bis(amine) des PEG pour une réaction de 10 min. Le pH
est ajusté à 6,5− 7 avant d’ajouter les nanoparticules (enrobées au citrate)
précédemment synthétisées. Après une nuit d’incubation à l’obscurité, le
mélange est concentrée à l’aide d’un évaporateur rotatif à 70˚C. L’excès de
PEG est ensuite éliminé par 7 cycles de lavage par ultrafiltration.
La taille des nanoparticules est mesurée à l’aide d’un logiciel d’analyses
d’images à partir de photographies de microscopie électronique à trans-
mission (TEM).

Pour l’ensemble des expérimentations de ce travail, un lot unique de
nanoparticules d’or (10 nm, fonctionnalisées aux PEG-amine) a été utilisé.
L’enrobage aux PEG-amine permet d’obtenir des nanoparticules chargées
positivement. La description chimique des nanoparticules en solution est
détaillée dans le chapitre 3.

2.1.3 Propriétés physico-chimiques

Cœur or

Le premier travail scientifique sur les nanoparticules d’or, publié par
Faraday (1857), attribue la couleur rouge à la nature colloïdale de l’or.
Quelques années plus tard, leur absorption dans le visible est expliquée
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grâce aux équations électromagnétiques de Maxwell (Mie 1908).

Les nanoparticules d’or sont synthétisables pour l’ensemble de la gam-
me de tailles, allant de 1 à 100 nm, et pour diverses formes. L’absorption
de la bande plasmon peut être observée dans le visible (figure 2.1).

Figure 2.1 – Photographies de microscopie électronique à transmission
pour (a) des nanosphères d’or, et (b) des nanotiges d’or. Variation d’ab-
sorption relative à la taille (d) des nanosphères d’or ou (e) des nanotiges
d’or (Liz-Marzán 2004).

Selon la théorie de Mie (1908), une fréquence électromagnétique induit
une oscillation cohérente de résonance des électrons libres à la surface de
la nanoparticule, à condition que la taille de celle-ci soit inférieure à la
longueur d’onde. Ce phénomène s’appelle la résonance plasmon de sur-
face. Pour les nanoparticules métalliques, la résonance plasmonique de
surface aboutit à un champ électromagnétique renforcé, se traduisant par
une oscillation des charges en surface (figure 2.2).

La résonance plasmonique de surface est observée jusqu’à 3 nm de dia-
mètre minimum pour les nanoparticules d’or. En deçà de cette taille, la
nanoparticule d’or ne peut plus être considérée comme un « morceau » de
métal, avec une bande de conduction, mais se rapproche d’une molécule,
caractérisée par des orbitales moléculaires. De fait, il est préférable d’uti-
liser le terme de « cluster » plutôt que de nanoparticules.
Au-delà de 3 nm, le champ électromagnétique renforcé en surface de la
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Figure 2.2 – Représentation schématique de l’interaction d’un rayonne-
ment électromagnétique avec une nanosphère d’or. Le dipôle induit oscille
en phase avec le champ électrique incident. (Cobley et al. 2011).

particule génère des propriétés optiques spécifiques. De fait, les cœffi-
cients d’extinction des bandes de la raisonance plasmonique de surface
sont extrêmement élevés (jusqu’à 1011 M−1 cm−1), de plusieurs ordres de
grandeurs que les colorants organiques (Boisselier et Astruc 2009).
En conséquence, les nanoparticules d’or absorbent et diffusent la lumière
incidente dans des proportions dépendantes de leurs tailles. Ainsi, l’ab-
sorption est majoritaire quand le diamètre est inférieur à 20 nm alors que
la diffusion devient prépondérante pour une taille supérieure à 80 nm.

Enrobage

Enfin, l’enrobage supplémente et/ou modifie les propriétés physico-
chimiques des nanoparticules. Pour ces expérimentations, le polyéthylène
glycol (PEG) constitue l’enrobage des nanoparticules d’or, permettant d’ac-
croître l’état de stabilité des nanoparticules. À noter que l’enrobage au
PEG des nanoparticules d’or n’induit pas de cytoxicité sur des lignées cel-
lulaires humaines, permettant même d’améliorer la « biocompatibilité »
des nanoparticules testées (Gu et al. 2009).

52



2.1. NANOPARTICULES D’OR COMME CONTAMINANT MODÈLE

Stabilité en solution

La stabilité en solution des nanoparticules d’or peut être illustrée par
comparaison avec celles d’argent. En effet, concernant les nanoparticules
d’argent, la littérature indique que la toxicité peut être attribuée à la pré-
sence d’ions libres et de fractions sous-nanos dans le milieu en suspension
(Hadrup et Lam, 2014), tous deux provenant de la surface des particules.
Pour l’or, et contrairement à l’argent, plusieurs études soulignent la stabi-
lité des nanoparticules en suspension (Cobley et al. 2011 ; Daniel et As-
truc 2004 ; García-Negrete et al. 2013 ; Gonzalez et al. 2011), bien que
des phénomènes d’agrégation et d’agglomération ne sont pas exclus en mi-
lieu marin (Pan et al. 2012). Par ailleurs, il existe également des données
suggérant qu’il existe des effets spécifiques aux nanoparticules d’or. En ef-
fet, dans une étude comparative de l’or nanoparticulaire avec l’or ionique
in vitro, Di Guglielmo et al. (2012) ont constaté que les nanoparticules
d’or induisent un effet génotoxique alors qu’aucun effet est constaté avec
les sels d’or, semblant indiquer que les nanoparticules d’or peuvent exer-
cer des effets en raison de la nature physique et de la forme nanoparticu-
laire. Par conséquent, dans le cadre de l’évaluation écotoxicologique liée
à la taille nanoparticulaire, les nanoparticules d’or constituent un modèle
de choix.

Il convient maintenant de renseigner les réponses biologiques obser-
vées résultant de ces propriétés.

2.1.4 Effets nano(éco)toxicologiques recensés

Bien que, pour certains, les nanoparticules d’or ne sont pas toxiques
et constituent de bons vecteurs pour les traitements ciblés chez l’Homme
(Ghosh et al. 2008), d’autres études en (éco)toxicologie attestent d’impacts
délétères sur les organismes exposés.

Toxicologie

Les études toxicologiques reposent essentiellement sur des expérimen-
tations réalisées chez des rongeurs ou des lignées cellulaires, où les effets
générées concernent majoritairement des expositions à court et/ou moyen
termes.

53



CHAPITRE 2. DÉMARCHE SCIENTIFIQUE ET BASES MÉTHODOLOGIQUES

À la suite de leur étude bibliographique, Hadrup et al. 2015 ont sou-
ligné que les nanoparticules d’or induisent in vitro une génotoxicité sur
des cellules de mammifère, avec des cassures à l’ADN et des dommages
chromosomiques. Néanmoins, les auteurs constatent que les études géno-
toxiques réalisées in vivo sur mammifères font globalement défaut (Ha-
drup et al. 2015). Toutefois, des cassures à l’ADN dans le cortex cérébral
de rats adultes pour des nanoparticules d’or de 10 et 30 nm (70 mg L-1, 24
heures ou 28 jours d’exposition) ont récemment été mises en évidence par
Cardoso et al. (2014).

In vivo, les nanoparticules d’or de 10 et 60 nm, fonctionnalisées aux
PEG et administrées à 4000 µg kg-1 pendant 28 jours, induisent chez les
souris exposées une augmentation significative des niveaux d’alanine trans-
aminase et d’aspartate transaminase dans le système circulant, indiquant
l’apparition de dégâts hépatiques selon les auteurs (Zhang et al. 2011). Par
ailleurs, un recrutement de leucocytes est induit par les nanoparticules de
10 nm alors que celles de 5 et 30 nm engendrent une diminution des leuco-
cytes et érythrocytes dans le système circulant (Zhang et al. 2011). Noël
et al. (2016) ont montré une internalisation, par des cellules neutrophiles
humaines, de nanoparticules d’or de 20 nm de diamètre, alors que celles
de 70 nm restent localisées au niveau de la membrane. Toutefois, quelque
soit le diamètre des nanoparticules d’or, pour les doses les plus élevées (25,
50 et 100 µg mL-1), un déclenchement de l’apoptotose est mis en évidence
par un mécanisme qui semble lié à l’activation de la caspase-4 (Noël et al.
2016), connue pour son implication dans la mort cellulaire médiée par le
stress du réticulum endoplasmique (Hitomi et al. 2004).

La capacité des nanoparticules d’or à franchir la barrière hématho-
encéphalique a été montrée par Sela et al. (2015) à la suite d’une injection
chez le rat. Il a également été montré, pour le cerveau de rats exposés, que
les nanoparticules d’or sont capables de générer un stress oxydant, d’al-
térer l’activité de la glutathion-peroxydase, de diminuer significativement
les concentrations des neurotransmetteurs, telles que la dopamine et la
sérotonine, et d’augmenter les niveaux de caspase-3 et de protéine de choc
thermique 70 (Siddiqi et al. 2012).

D’autres part, la reprotoxicité des nanoparticules d’or n’est pas exclue,
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en raison de leurs modulations de la production d’œstrogènes (Stelzer et
Hutz 2009) et de leurs capacités à immobiliser de manières significatives
des spermatozoïdes (Wiwanitkit et al. 2009).

Écotoxicologie

La génération d’un stress oxydant, évaluée via des biomarqueurs (ca-
talase, ubiquitination, carbonylation), a été mise en évidence chez des
moules exposées aux nanoparticules d’or fonctionnalisées au citrate (13 nm,
750 µg Au L-1) (Tedesco et al. 2008). Toujours pour le milieu marin, à la
suite d’une exposition de 16 jours à différentes tailles de nanoparticules
d’or, il a également été montré la génération d’un stress oxydant avec l’in-
duction de métallothionéines (5 et 40 nm), l’augmentation des activités de
la catalase (15 et 40 nm) et de la superoxide dismutase (40 nm), ainsi que
de la glutathione S-transferase (5, 15 et 40 nm) chez le bivalve Scrobicula-
ria plana (Pan et al. 2012). Néanmoins, pour cette expérience, les auteurs
soulignent le fait que le milieu salin provoque l’agrégation et l’agglomé-
ration des nanoparticules devenant de tailles supérieures à 700 nm, mais
n’empêchant pas pour autant l’accumulation de l’or dans les tissus des or-
ganismes exposés (Pan et al. 2012).

L’exposition par voie trophique à partir de nourriture enrichie, réali-
sée par Geffroy et al. (2012), induit un impact sur l’expression des gènes
impliqués dans la réparation de l’ADN, les processus de détoxication et
d’apoptose, le métabolisme mitochondriale et le stress oxydant chez le
poisson zèbre. Des effets similaires, avec une altération de l’activité de
l’acétylcholinestérase dans le cerveau, sont observés chez des poissons zè-
bres exposés aux nanoparticules d’or via un sédiment enrichi (Dedeh et al.
2014), sans pour autant ici être à même de discerner l’exposition direct de
l’exposition trophique.

Toutefois, la fonctionnalisation, et notamment la charge, constituent
également un facteur déterminant pour l’interaction entre les nanoparti-
cules d’or et les organismes exposés. Ainsi, la littérature semble montrer
que les nanoparticules d’or chargées positivement interagissent et sont à
même de générer une toxicité (Baudrimont et al. 2017 ; Lovern et al. 2008 ;
Renault et al. 2008 ; Schaeublin et al. 2011). Alors que, pour celles fonc-
tionnalisées avec des groupements neutres ou négativement chargés, la
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toxicité ne fait pas évidence (Gilroy et al. 2014 ; Goodman et al. 2004 ;
Harper et al. 2008 ; Verma et Stellacci 2010). Mais le propos nécessite
d’être nuancé en raison de résultats divergents pour des particules a priori
relativement identiques (Goodman et al. 2004 ; Schaeublin et al. 2011).

Enfin, certaines études se sont intéressées à l’impact des nanoparti-
cules d’or sur le comportement des organismes exposés. Lovern et al.
(2008) et Li et al. (2010) ont montré une altération du comportement na-
tatoire des daphnies exposées aux nanoparticules d’or par l’eau, alors que
par voie trophique Gilroy et al. (2014) n’ont pas noté de changements
comportementales. La capacité d’altération du comportement par l’expo-
sition aux nanoparticules d’or semble donc espèce dépendante.

Abstraction faite du mode d’exposition et des doses utilisées, au re-
gard de la littérature, les nanoparticules d’or sont en mesure d’induire
une toxicité chez les organismes exposés. Il reste à déterminer les modali-
tés d’internalisation des nanoparticules.

2.2 Expositions trophiques

2.2.1 Une voie majeure aux connaissances lacunaires

La littérature actuelle portant sur le transfert trophique des nanoma-
tériaux dans les écosystèmes demeurent très largement incomplète et, se-
lon des suggestions récentes, doit constituer une direction majeure pour
les futures recherches (ANSES 2014 ; Tangaa et al. 2016). Le transfert
trophique des nanomatériaux manufacturés métalliques dans les écosys-
tèmes aquatiques est, par ailleurs, identifié comme un sujet de préoccupa-
tion, avec moins de vingt études publiées (Tangaa et al. 2016).

Alors qu’elles sont considérées comme étant « biocompatibles », et qu’elles
rassurent en raison des recherches dont elles font l’objet en médecine, les
nanoparticules et nanotiges d’or se sont avérées transférables aux com-
partiments biotiques (Dedeh et al. 2014 ; Ferry et al. 2009 ; Glenn et al.
2012).
La table 2.1 synthétise les modalités d’exposition pour les études ayant
considérés le transfert trophique des nanoparticules d’or.
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Table 2.1 – Récapitulatif des expérimentations conduites en écotoxicolo-
gie pour l’étude du transfert trophique des nanoparticules d’or.

Les quelques études trophiques des nanoparticules d’or, en système
aquatique, ont utilisé essentiellement des organismes invertébrés, tels que
les daphnies (Geitner et al. 2016 ; Gilroy et al. 2014 ; Lee et al. 2015),
gammares (Baudrimont et al. 2017), ou encore bivalves (Larguinho et al.
2014 ; Renault et al. 2008). Le constat demeure le même au regard des
rares études sur les réseaux terrestres, avec l’utilisation du vers Eisenia fe-
tida (Unrine et al. 2012) ou de chenilles (Judy et al. 2011).
Enfin, à ce jour, seulement deux études considèrent le transfert trophique
de nanoparticules pour une chaîne alimentaire à trois maillons (Ceder-
vall et al. 2012 ; Chae et al. 2016), aucune ne se focalisant sur les nano-
particules d’or.

Ainsi, ce travail a pour objectif d’augmenter les connaissances sur les
transferts trophiques des nanoparticules d’or et de renseigner les effets as-
sociés. La reconstitution de plusieurs chaînes trophiques à deux et trois ni-
veaux, impliquant différents modèles biologiques, a été engagée (figure 2.3).

2.2.2 Sélections biologiques

Une brève description des organismes biologiques, ainsi que l’intérêt
qu’ils représentent dans le cadre de ce travail, sont détaillés ci-après.
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Figure 2.3 – Représentation schématique des différentes chaînes tro-
phiques réalisées dans le cadre de ce travail.

Chlorophytes, Scenedesmus sp.

Avec une position à la base des réseaux trophiques, les chlorophytes
constituent un embranchement d’importance écologique contribuant à la
production primaire des écosystèmes. Par ailleurs, les chlorophytes se dis-
tribuent à toutes les latitudes et représentent une part importante du phy-
toplancton (Cadée et Hegeman 1974 ; Lürling 2003 ; Phinyo et al. 2017).

Algues unicellulaires largement utilisées pour nourrir les organismes
suspensivores lors des expérimentations en eaux douces, les chlorophytes
Scenedesmus sp. constituent un genre de choix. Ces algues se multiplient
rapidement, par reproduction asexuée, permettant ainsi la mise en œuvre
d’expérimentations nécessitant de grande quantité de producteurs pri-
maires, i.e. expositions chroniques et études des voies trophiques, etc.

Ce genre a déjà fait l’objet d’études en termes de toxicité des nanoparti-
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cules (Cardinale et al. 2012 ; García-Cambero et al. 2013 ; Li et al. 2016b ;
Sadiq et al. 2011), et s’avère sorber les nanoparticules à fortes doses dans
le cadre d’exposition trophique (Renault et al. 2008).

Biofilm naturel

À l’état naturel, les microorganismes peuvent se structurer en agrégats
plurispécifiques adhérant à un substrat, pour former ce qui est communé-
ment nommé « biofilm ».

Pour la majorité des biofilms, les microorganismes représentent moins
de 10% en masse sèche, alors que la matrice, matériau extracellulaire,
comble le reste (Flemming et Wingender 2010). Cette matrice, principale-
ment produite par les organismes eux-mêmes, consiste en un conglomérat
de biopolymères, d’où l’attribution du terme de « substances polymères
extracellulaires » (EPS). L’assemblage de ces polymères forme l’échafau-
dage pour l’architecture tridimensionnelle du biofilm, contribue à son adhé-
sion aux substrats et à la cohésion entre les organismes, incluant la com-
munication entre cellules, le tout formant un microconsortium (Flemming
et Wingender 2010). Toutefois, cette matrice, de composition évolutive
dans le temps (Whitfield et al. 2015), inclut une très large gamme de
biopolymères et de constituants de toutes natures, qui demeurent très dif-
ficiles à analyser, d’où l’appellation justifiée de « the dark matter of bio-
films » (Flemming 2016).

Parmi les propriétés structurales et fonctionnelles, la matrice semble
jouer un rôle majeur dans la sorption passive des ressources, comme les
éléments nutritifs ou autres gaz, associés au substrat, ou plus largement,
à l’environnement dans lequel le biofilm se développe (Flemming et al.
2016). Les sites de liaison comprennent à la fois des échangeurs anio-
niques et cationiques. Par conséquent, une très large gamme de substances
peut être piégée et accumulée dans le biofilm, et ce même si les compo-
sés sont présents à des concentrations très faibles (Flemming et al. 2016).
Cette puissante capacité de sorption permet d’ailleurs aux biofilms de se
développer dans des environnements oligotrophes (Battin et al. 2016).

Seulement, la sorption par le biofilm n’est pas spécifique à un composé,
ce qui signifie que non seulement les éléments nutritifs, mais aussi les sub-
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stances toxiques, peuvent s’accumuler dans les biofilms, et des composés
tels que l’érythromycine éthylsuccinate, l’acétaminophène (Métivier et al.
2013), des acides pharmaceutiques (Dobor et al. 2012), les hormones sté-
roïdiennes et les composés nonylphénols (Writer et al. 2011) ont été re-
trouvés dans des biofilms. De même, des substances non polaires, comme
le benzène, le toluène et le xylène, peuvent s’accumuler dans la matrice
EPS, même si elle est hautement hydrophile et ne possède pas de sites li-
pophiles évidents (Späth et al. 1998). Par conséquent, les biofilms peuvent
constituer un puits et une source de contaminants (Flemming et al. 2016).
Or, avec une position à la base des réseaux trophiques, les biofilms sont
une source d’énergie pour les organismes, et de fait, représentent une voie
d’entrée pour les contaminants dans les chaînes alimentaires.

Concernant plus spécifiquement le cas des nanomatériaux aurifères,
Ferry et al. (2009) ont montré que les nanotiges d’or, initialement pré-
sentes dans la colonne d’eau de mésocosmes, s’accumulent de manière
importante dans les biofilms, avec 61% de la dose introduite. Enfin, à de
fortes doses d’expositions des biofilms (jusqu’à 46,5 mg Au L-1), un trans-
fert d’or est avéré pour le gammare pendant 7 jours d’exposition (Baudri-
mont et al. 2017).

Par conséquent, les biofilms apparaissent d’un intérêt particulier pour
l’étude du transfert trophique des nanoparticules en raison de (1) leur ca-
pacité de sorption et de (2) leur position à la base des chaînes alimentaires.

Bivalve suspensivore, Corbicula fluminea

Espèce invasive des écosystèmes aquatiques européens, la palourde
asiatique Corbicula fluminea est connue de longue date pour les études en
écotoxicologie (Baudrimont et al. 1997 ; Tran et al. 2002). D’une écologie
benthique, et en échange permanent avec la colonne d’eau pour la filtra-
tion et la prise alimentaire, cette espèce constitue un bon indicateur de la
contamination métallique des milieux naturels, tout en étant relativement
facilement maintenue en conditions de laboratoire.

Pour la littérature associée aux nanoparticules d’or, Ferry et al. (2009)
montrent que les palourdes sont susceptibles de concentrer des quantités
importantes d’or, constituant la seconde espèce du biote en termes d’accu-

60



2.2. EXPOSITIONS TROPHIQUES

mulation, avec quasiment 6% de l’or initialement introduite dans le méso-
cosme. La voie trophique est une source de contamination pouvant engen-
drer une toxicité chez Corbicula fluminea à des doses relativement élevées
(Renault et al. 2008). Pour le milieu marin, d’autres bivalves (Scrobicula-
ria plana et Mytilus edulis) montrent une toxicité des nanoparticules d’or
(Pan et al. 2012 ; Tedesco et al. 2008 ; Tedesco et al. 2010a,b).

En outre, Corbicula fluminea a été choisi pour réaliser la chaîne tro-
phique à trois maillons du fait que nos pré-tests ont montré que les an-
guilles (maillon trophique supérieur) les consomment sans réticence, et
qu’il est par ailleurs nécessaire de « produire » une quantité importante
d’organismes en maillon intermédiaire contaminés naturellement (cf. cha-
pitre 5).

Poisson benthique, Hypostomus plecostomus

Poisson benthique des eaux douces chaudes, le pléco Hypostomus pleco-
stomus est un grand consommateur de périphyton. Sa bouche, en position
ventrale et en forme de ventouse, qui lui vaut d’ailleurs le nom de « sucker-
mouth catfish » en anglais, permet son accroche aux substrats et favorise
une activité de broutage des biofilms (Lujan et Armbruster 2012). De pe-
tite taille, il s’adapte aux conditions d’élevage en conditions contrôlées de
laboratoire. Son régime alimentaire en fait un modèle de choix pour les
études de transfert entre un vertébré et le biofilm.

À ce jour, cette espèce ne fait l’objet d’aucune expérimentation concer-
nant l’étude du transfert, par voie directe ou trophique, et de la toxicité
des nanoparticules. Des pré-tests, réalisés au laboratoire, ont néanmoins
montré que ce modèle biologique présente un intérêt certain dans le cas
de l’étude trophique à partir des biofilms (communications personnelles).

Alors que les expérimentations de transfert, et de toxicités associées,
se focalisent essentiellement sur des organismes invertébrés (Baudrimont
et al. 2017 ; Ferry et al. 2009 ; Geitner et al. 2016 ; Gilroy et al. 2014 ;
Larguinho et al. 2014 ; Lee et al. 2015 ; Renault et al. 2008), ce poisson
benthique permet d’étudier le cas d’un vertébré comme second maillon
trophique, dans le cas d’un transfert « naturel » initié par des biofilms.
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L’anguille européenne Anguilla anguilla

En raison d’un cycle de vie atypique et intercontinental, l’anguille eu-
ropéenne (Anguilla anguilla) occupe une vaste étendue géographique, et se
distribue tout au long des côtes adjacentes à l’océan Atlantique, allant de
l’Island au nord-ouest de l’Afrique (Avise 2003 ; Bertin 1951). Ce poisson
catadrome se caractérise par deux phases de migration transatlantique,
deux métamorphoses et une reproduction unique, qui achève son exis-
tence sémelpare, en Mer des Sargasses.

Un cycle de vie complexe

Portée par les courants marins de l’Atlantique, la larve leptocéphale
dérive jusqu’aux côtes européennes, pour une durée de migration évaluée
à plus d’une vingtaine de mois (Bonhommeau et al. 2009 ; Bonhommeau
et al. 2010 ; Wang et Tzeng 2000).

Une première métamorphose opère, conduisant au stade civelle, siège
de changements morphologiques et physiologiques importants (Tesch 2003).
La civelle, transparente, est de taille plus petite que la larve, les dents ré-
gressent, l’appareil digestif moins différencié, et ne se nourrit plus à ce
stade (Tesch 2003). La civelle atteint les eaux douces, à l’amont des es-
tuaires, et adopte une nage active à contre-courant, afin de poursuivre sa
remonté des cours d’eau. Progressivement, la civelle se pigmente en noir
au niveau dorsal, puis en jaune au niveau ventral (Durif 2003), qualifiée
alors d’anguillette. L’anguillette se sédentarise en adoptant un mode de
vie benthique, nocturne et solitaire, prémices du stade anguille jaune.
C’est au stade jaune que l’anguille constitue d’importantes réserves lipi-
diques en vue de la migration de reproduction (Tesch 2003). Cette phase
de croissance somatique s’accompagne d’une activité de prédation intense,
pour un régime alimentaire essentiellement constitué de crustacés, de mol-
lusques bivalves, de larves ou encore de poissons (Tesch 2003). À noter
qu’à ce stade de développement, les anguilles sont immatures et difficile-
ment différenciables sexuellement.

La croissance s’achève par une seconde métamorphose, poétiquement
nommée « l’argenture ». L’anguille se revêt, en face dorsale, d’un noir sombre,
et d’un blanc aux reflets argentés en face ventrale, la peau s’épaissit, le dia-
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mètre des yeux s’accroît en parallèle du développement des cellules en bâ-
tonnet, les nageoires pectorales s’allongent (Tesch 2003). L’arrêt de prise
alimentaire, la régression progressive du tractus digestif et la fermeture
de l’anus témoigne de la fin de l’argenture (Durif 2003).

La seconde, et dernière, migration commence, en groupe pour une pé-
riode très courte, probablement déclenchée par des facteurs environne-
mentaux, tels que le cycle lunaire ou la pluviométrie (Tesch 2003). Les
anguilles dévalent les cours d’eau, en direction de la Mer des Sargasses,
pour se reproduire. La maturation de l’appareil sexuel intervient pendant
la migration sous les effets supposés de la forte pression résultant d’une
nage en profondeur (Sébert 2003), et de l’exercice natatoire (Ginneken et
Maes 2005). Chaque individu épuise ses réserves lipidiques au cours de
cette migration transatlantique, et une fois reproduite, l’anguille meurt.

Une espèce d’intérêt pour l’étude des contaminants

Depuis maintenant plus de trois décennies, les populations d’anguilles
européennes subissent un dramatique déclin, en témoigne leur statut de
conservation répertorié comme étant « en danger critique d’extinction ».
Bien que la pêche excessive constitue probablement une cause majeure de
ce déclin, cette situation semble être la résultante de différents facteurs,
dont la pollution (Feunteun 2002). Geeraerts et Belpaire (2010) sou-
lignent la sensibilité des anguilles aux contaminants, et leurs tendances
à la bioaccumulation, en raison des spécificités écologiques et physiolo-
giques de cette espèce (i.e. longue phase de croissance, régime carnivore
et prédateur haut de chaîne, etc.). De nombreuses études attestent des ni-
veaux de contaminations variés pour des anguilles, échantillonnées sur
différents sites et pour une grande diversité de substances (Baillon et al.
2015 ; Belpaire et Goemans 2007 ; Maes et al. 2008 ; Pierron et al. 2007,
2008).

Carnivore et prédateur haut de chaîne durant le stade jaune, l’anguille
constitue une espèce d’intérêt, au regard de l’étude du transfert trophique
des contaminants. Alors que cette espèce a fait l’objet de plusieurs études,
sur les métaux ou autres contaminants organiques (Baillon et al. 2015 ;
Geeraerts et Belpaire 2010 ; Pierron et al. 2008), aucune ne porte, à
ce jour, sur le transfert et l’impact des nanoparticules. Par ailleurs, cette
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espèce s’est révélée être un bon bioindicateur pour ce qui concerne les
contaminants (Belpaire et Goemans 2007 ; Belpaire et al. 2008 ; Boer et
al. 1994), sans pour autant constituer le « rat de laboratoire » par excel-
lence. Enfin, la colonisation d’une large gamme de milieux, au cours de
son cycle de vie, est susceptible de maximiser la diversité des expositions
aux contaminants, et donc de fait, engendrer un éventuel contact avec des
nanoparticules.

Les anguilles ont été prélevées par un pêcheur agréé au niveau du do-
maine de Certes (Bassin d’Arcachon), qui constitue un site peu contaminé
au regard des précédentes études (Baillon et al. 2015). Par ailleurs, ce site,
géographiquement proche du laboratoire, permet une manipulation mini-
male de nos anguilles, qui sont acclimatées à la domestication pendant 1
mois, préalablement aux expériences.

2.2.3 Des expérimentations conduites à doses relativement
faibles

La plupart des études conduites sur les nanoparticules relèvent de
fortes concentrations. Citons pour exemple, l’étude du transfert trophique
de nanoparticules d’or de Larguinho et al. (2014) dont la concentration
d’exposition des algues Dunaliella salina était de 23,6 mg Au L-1.

Pour ces expérimentations trophiques, l’exposition des maillons infé-
rieurs (i.e. producteurs primaires) est réalisée à des doses relativement
faibles. La valeur de référence pour baser les doses d’exposition est établie
à partir de la concentration létale 50% (CL50) pour des algues Scenedemus
(Renault et al. 2008) et pour des nanoparticules d’or enrobées au PEG,
sphériques et de 10 nm. La CL50 à 24 heures d’exposition est de 48 mg
Au L-1. Par ailleurs, toujours pour les mêmes nanoparticules, Baudrimont
et al. (2017) ont utilisé deux concentrations d’exposition pour les biofilms,
4,6 et 46 mg Au L-1.

Pour ce travail, les biofilms naturels ont été exposés à 480 µg Au L-1

et 4,8 mg Au L-1 soit des doses, respectivement, 100 et 10 fois inférieures
à la CL50 de Renault et al. (2008). Pour les algues Scenedemus sp., qui
constituent le premier niveau de la chaîne trophique à trois maillons, la
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concentration dans l’eau pour la condition exposée est de 480 µg Au L-1,
soit 100 fois inférieure à la CL50.

2.2.4 Mise en œuvre expérimentale

Ce paragraphe présente succinctement les modalités d’exposition et de
réalisation des expérimentations, le détail plus approfondi des protocoles
se trouve dans la section « materials and methods » des articles corresponds.

Du biofilm au poisson brouteur

Cette expérimentation fait l’objet du chapitre 3 et consiste en l’exposi-
tion pendant 21 jours, de poissons Hypostomus plecostomus à des biofilms
naturels préalablement contaminés aux nanoparticules d’or.

Les biofilms naturels ont été obtenues par une colonisation passive de
lames de verre fixées à un dispositif de cages immergées d’octobre 2014 à
janvier 2015 dans l’Isle (figure 2.4, A à C), un des affluents de la Dordogne
(44˚50’16”N, 00˚34’46”W, France).

Suite à ces 4 mois de colonisation, les cages sont rapportées au labo-
ratoire et les lames retirées de celles-ci (figure 2.4, D), puis rangées dans
un dispositif évitant le contact entre chacune d’entre-elles. Les lames sont
stockées à l’obscurité, à 4˚C, dans le l’eau de la rivière Isle, prélevée lors de
la collecte des cages. L’expérience débute immédiatement, les lames utili-
sées pour nourrir les poissons brouteurs sont retirées de ce dispositif au
fur et à mesure.

La contamination des biofilms s’effectue durant les 48 heures précé-
dant l’exposition trophique des poissons. Chaque lame est placée dans 50
mL de solution de nanoparticules d’or, et dont l’ensemble est placé sous
une rotation lente et continue (figure 2.4, E).

À la fin des 48 heures, les lame de biofilms fraichement contaminée
sont données à brouter aux poissons individuellement séparés (figure 2.4,
F), à raison d’une lame par poisson et par jour, et ce pendant 21 jours. À
la fin de l’exposition, les poissons sont sacrifiées.
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Figure 2.4 – Photographies des différentes étapes de l’expérimentation
biofilm naturel - poissons brouteurs. (A et B) Préparation du dispositif
de caging, avec l’enchâssement de lames de verre (rectangles bleus). (C)
Immersion des cages dans la rivière l’Isle. (D) Lame de verre colonisée par
du biofilm naturel de rivière (marron). (E) Contamination individuelle des
lames de biofilm sous rotation. (F) Exposition individualisée des poissons
brouteurs.

Exposition trophique par nourriture enrichie pour l’anguille

Cette expérimentation s’intéresse davantage à la toxicité des nanopar-
ticules d’or, dans le cadre d’un transfert trophique à partir de nourriture
enrichie, dont le détail se trouve dans le chapitre 4.
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Des filets de muscle de vives (famille des Trachinidae), pêchées à proxi-
mité du Bassin d’Arcachon ont été levés et broyés. La chair est ensuite
contaminée artificiellement aux nanoparticules d’or et disposée dans des
moules, afin de standardiser des portions individuelles pour chaque an-
guille. Les préparations sont congelées à - 20˚C. Tous les deux jours, les
anguilles individuellement séparées reçoivent une portion standardisée
(figure 2.5). La nourriture est donnée le soir. Le lendemain matin, les éven-
tuels restes de nourriture sont récupérés et pesés afin d’évaluer la prise
alimentaire de chaque anguille.

Par ailleurs, les bacs d’expositions des anguilles sont alimentés par un
circuit ouvert afin d’éviter un enrichissement en or de l’eau. L’exposition
dure 21 jours et les poissons sont sacrifiés à la fin de celle-ci.

Figure 2.5 – Photographies du dispositif expérimental pour l’expérimen-
tation trophique des anguilles à partir de nourriture enrichie. (A) En-
semble du dispositif. (B) Bac subdivisé en 4 compartiments permettant
une individualisation physique des anguilles. Une cache est placée dans
chaque compartiment.
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Chaîne alimentaire « naturelle » à 3 maillons trophiques

Cette expérimentation a été incontestablement la plus difficile à mettre
en place.

Ajustement de la chaîne alimentaire

Initialement, et pour être en conformité avec le projet ANR dans lequel
s’inscrit cette thèse, la chaîne trophique à trois maillons continus devait
comporter : biofilms naturels - poisson brouteur (Hypostomus plecostomus)
- anguille européenne (Anguilla anguilla).

La première expérimentation réalisée atteste de la faisabilité du bas
de la chaîne trophique, à savoir biofilms - poisson brouteur. Avant d’en-
treprendre l’expérimentation avec les trois maillons continus, des tests
ont été réalisés afin de s’assurer que les anguilles consomment le poisson
brouteur. En vain, ces tests ont été répétés ou agrémentés par des mo-
difications, notamment tenter d’« améliorer » la nourriture pour essayer
d’augmenter l’appétence.
D’autres tentatives infructueuses ont exploré les pistes des crustacés (gam-
mares), des gastéropodes pulmonés (limnées, neritina, planorbe, ampul-
laire).
À la suite de ces nombreux essais, la palourde asiatique (Corbicula flumi-
nea) s’est avérée être la solution. Mais par conséquent, les biofilms naturels
ne pouvaient plus constituer le premier maillon de la chaîne trophique,
d’où le fait qu’ils aient été remplacés par des algues en suspension.

Finalement, le continuum algues - corbicules - anguilles est donc la
seule chaîne alimentaire réalisable pour cette expérience d’envergure.

Réalisation de la chaîne alimentaire

L’expérience est réaliser en deux phases, une contamination des corbi-
cules par les algues (figure 2.6, A et B), puis dans un second temps, le haut
de la chaîne avec le nourrissage des anguilles avec les corbicules préala-
blement contaminés (figure 2.6, C).

Un dispositif d’apport en continu et à circuit ouvert a été mis en place
pour exposer les corbicules (figure 2.7) afin d’assurer un renouvellement
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Figure 2.6 – Photographies des différentes étapes de l’expérimentation à
trois maillons trophiques. (A) Cultures des algues Scenedesmus sp. (B) Ré-
serves d’algues (à droite) alimentant les bacs d’exposition des bivalves (à
gauche). (C) Exposition trophique et individualisée des anguilles dans un
dispositif en circuit ouvert.

régulier du milieu, limitant la dégradation physico-chimique de celui-ci,
tout en assurant la constance de la pression de contamination.

Par ailleurs, l’eau des bacs expérimentaux est aérée par un système
d’airlifts, assurant une homogénéisation par mouvement de convection
du milieu d’exposition des corbicules. À la fin de la phase d’exposition,
les corbicules sont prélevés et congelés coquille entre-ouverte.

Dans un second temps, les anguilles sont placées individuellement
dans des bacs en circuit ouvert. Pendant 21 jours, les anguilles reçoivent
un corbicule préalablement contaminé. La nourriture est donnée le soir.
Le lendemain matin, les coquilles de corbicule sont retirées. À la fin de
l’exposition les anguilles sont sacrifiées.

2.3 Analyses et traitement des données

Dans un premier temps, ce travail s’est focalisé sur la mesure des trans-
ferts entre les différents constituants des chaînes trophiques expérimen-
tales. La distribution et la caractérisation des nanoparticules d’or a été
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Figure 2.7 – Schéma du dispositif pour la phase d’exposition algues - cor-
bicules. (A) Préparation journalière d’une réserve de 45L contenant des
algues Scenedesmus sp. à 105 cellules mL-1 et des nanoparticules d’or pour
la condition exposée. (B) Bacs de 15L contenant 500 bivalves et un substrat
sableux, le milieu est également placée sous aération et homogénisation,
et renouvelé de manière journalière.

entreprise.
Cette section précise la raison d’être des outils méthodologiques employés
pour les expérimentations. Le détail des différents protocoles est explicité
dans le paragraphe « materials and methods » des articles corresponds.
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2.3.1 Bioaccumulation

La bioaccumulation des nanoparticules d’or, évaluée par la quantifica-
tion de l’or dans les tissus d’intérêt, permet de (1) statuer sur l’organo-
tropisme à l’instant t du prélèvement et de, (2) renseigner d’un éventuel
transfert trophique. Le protocole d’analyse permet de mesurer l’ensemble
des différentes formes de l’or dans les différentes matrices.

Les échantillons sont préparés comme classiquement dans le cadre du
dosage des métaux (i.e. chauffage). À noter que, s’agissant d’or, les diges-
tions acides sont réalisées à l’eau régale (mélange 3 pour 1 en volume
d’acide chlorhydrique HCl et d’acide nitrique HNO3, respectivement). La
dissolution de l’or, nécessaire pour l’analyse, est rendu possible par l’en-
semble des espèces chimiques générées par l’eau régale. En effet, l’acide
nitrique est un puissant oxydant, mais ne permet pas à lui seul l’oxyda-
tion de l’or :

Au(s) + 3 NO3−
(aq) + 6 H+

(aq) � Au3+
(aq) + 3 NO2 (aq) + 3 H2O(l)

Il s’agit d’un équilibre de réaction, déplacé à l’inverse de la formation
de l’ion aurique. Les ions chlorures, apporté par l’acide chlorhydrique,
vont déplacer l’équilibre en raison de la formation d’anions chloraurates
(AuCl4−) :

Au3+
(aq) + 4 Cl− (aq) 
 AuCl−4 (aq)

Au final, la réaction d’oxydation de l’or pour les digestions acides est
donc :

Au(s) +3 NO3−
(aq) +6 H+

(aq) +4 Cl− (aq) 
 AuCl−4 (aq) +3 NO2 (aq) +3 H2O(l)

Le protocole thermique du spectromètre d’absorption atomique à four
graphite (240ZAA spectrometer, Agilent Technologies) a été établi selon
Medved et al. (2006) et Shamsipur et Ramezani (2008).

2.3.2 Observations histologiques

Des observations histologiques en microscopie électronique à trans-
mission (MET) ont été initiées pour (1) rendre compte des lésions tissu-
laires engendrées par l’exposition trophique aux nanoparticules et pour
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(2) rendre compte de la localisation subcellulaire des nanoparticules par
une approche EDX (Energy Dispersive X-ray).

La préparation des échantillons est réalisée comme classiquement s’agis-
sant d’une fixation chimique des tissus. Brièvement, à la suite des dissec-
tions, les tissus sont incubés dans une solution de glutaraldéhyde, puis
post-fixés au tétroxyde d’osmium (OsO4). L’eau est ensuite substituée des
échantillons par une suite de bain en solutions croissantes d’éthanol. En-
fin, l’inclusion des échantillons s’effectue en résine (araldite). Des sections
semi- et ultra-fines (1,5 et 0,05 µm, respectivement) sont réalisées à l’ul-
tramicrotome muni d’un couteau en diamant. Les coupes semi-fines sont
colorées au bleu AZUR II de méthylène afin d’être observées en microsco-
pie optique pour valider la préparation des échantillons et cibler les zones
d’intérêts. Les coupes ultra-fines sont déposées sur grilles Formvar® car-
bone. Les observations histologiques sont effectuées en microscopie élec-
tronique à transmission (TEM, Technai 12, Philips) en collaboration avec
le Bordeaux Imaging Center (BIC).

Dans un second temps, et de manière complémentaire aux dosages
d’or, une approche EDX a été initiée afin d’entreprendre des microana-
lyses chimiques élémentaires de manière localisée sur les coupes, ayant
pour objectif de confirmer la présence d’or sous forme nanoparticulaire
dans les tissus.
Des pré-tests ont été réalisés à partir des coupes préparées comme sus-
mentionné. Or, bien que des spots denses aux électrons, de formes sphé-
riques, et d’une taille de l’ordre de la dizaine de nanomètre, ont été ob-
servés dans des organes dont l’accumulation d’or était significative, les
analyses EDX n’ont pas permis de confirmer la présence d’or de manière
localisée. L’ajout d’osmium durant la fixation des échantillons s’apparen-
tait être une possible explication pour justifier l’absence de signal aurifère.
En effet, l’osmium (numéro atomique 76) est proche de l’or (numéro ato-
mique 79) sur la table périodique de Mendeleïev. Ainsi, des interférences
dans le signal, qui renseigne des couches électroniques, peuvent être sus-
pectées.
Par conséquent, un second lot de blocs, dont la préparation est identique
à l’exception de l’osmium, a été systématiquement réalisé. Seulement les
analyses EDX, à partir des préparations sans osmium, ne sont pas avérées
plus concluantes.
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Un simple dépôt de nanoparticules d’or sur grille génère un signal, at-
testé par la présence sur le spectre des trois pics d’or, correspondant aux
couches K, L et M (figure 2.8). Cette analyse de dépôt atteste de la possibi-

Figure 2.8 – Spectre EDX correspondant à un dépôt de nanoparticules
d’or. La photographie en MET renseigne de la zone ciblée par le faisceau.
Les trois pics d’or sont spécifiés par un rectangle turquoise en leurs som-
mets.

lité de réaliser une analyse élémentaire localisée. Toutefois, une telle den-
sité de nanoparticules n’est pas retrouvée dans un échantillon biologique,
ce qui pose la question des limites de détection pour ce type d’analyse,
comme suggéré par De Jong et al. (2010) dans le cas des nanoparticules
isolées. Par ailleurs, ce simple dépôt exclu de fait toutes les interférences
chimiques potentiellement générées pendant la fixation chimique des tis-
sus. Par conséquent, malgré de nombreux essais, aucune analyse EDX s’est
avérée fructueuse à partir des échantillons biologiques.
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2.3.3 Séquençage de l’ARN à haut-débit, une analyse d’im-
pacts sans a priori

La puissance et l’originalité de cette approche de séquençage haut-
débit du transcriptome repose sur l’exploration de la totalité de l’expres-
sion génique à un instant t. Il s’agit donc d’une analyse sans a priori.
Ainsi, alors que les « biomarqueurs » présentent un potentiel routinier en
(éco)toxicologie, le séquençage s’affranchit des choix préconçus et consti-
tue un outil remarquable pour l’étude des effets biologiques des contami-
nants émergents.

Le séquençage des ARNm a été réalisé avec l’utilisation de la techno-
logie Illumina HiSeq3000, en collaboration avec la plateforme génomique
de la Génopole de Toulouse/Midi-Pyrénées (INRA, Auzeville, France).

Principe analytique

Les ARN totaux sont extraits des tissus d’intérêt et envoyés par carbo-
glace à la plateforme de collaboration pour la suite des préparations et des
analyses.

Après avoir vérifié la qualité des échantillons, les ARN totaux sont pu-
rifiés pour extraire les ARNm qui sont ensuite convertis en ADNc. Les
ADNc sont fragmentés (pour obtenir une longueur d’environ 150 paires
de bases) et supplémentés d’adaptateurs à chaque extrémité, pour leurs
fixations sur le support solide et leurs amplifications. Cette étape permet
de constituer des « librairies », soit une collection d’ADNc modifié. Il y a
une librairie par échantillon.

Avec la technologie Illumina, le séquençage se fait « par synthèse »,
c’est-à-dire par une amplification des librairies avec une alternance de
cycles de dénaturation et d’hybridation. L’amplification par polymérisa-
tion du fragment d’ADNc s’effectue directement sur le support solide.
Chaque base est agrémentée d’un chromophore, dont le séquenceur lit
le signal au fur et à mesure de l’amplification, révélant ainsi la succession
des bases de chaque chaque fragment.
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Bioinformatique d’assemblage des séquences

Une fois les séquences des fragments renseignées, celles-ci sont as-
semblées selon une logique de bioinformatique, ayant fait l’objet d’une
collaboration avec la plateforme de bio-informatique Genotoul, Mathé-
matiques et Informatique Appliquée (Université de Toulouse, INRA de
Castanet-Tolosan).

La qualité des données issues du séquençage est analysée par outil
informatique (FastQC). Les séquences sont ensuite travaillées via Trinity
pour un assemblage dit de novo (Grabherr et al. 2011). À l’inverse des ap-
proches reposant sur une reconstruction des transcrits par alignement sur
un génome de référence, avec le pipeline Trinity, les transcripts sont as-
semblés à partir du chevauchement des séquences entre elles-même. Cette
méthode est tout particulièrement adaptée dans le cas où le génome de ré-
férence est partiel ou manquant (Grabherr et al. 2011).
L’annotation des transcripts assemblés est ensuite réalisée par blast sur la
base de données NCBI (https ://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi).

Traitement statistique des données

L’expression différentielle des gènes entre les conditions d’exposition
aux nanoparticules d’or est basée sur le nombre de séquences assemblées,
pour un gène donné, et dont la statistique a été réalisée avec le package
DESeq2 du logiciel R (version 3.3.0) (Love et al. 2014). Les p-values pour
les gènes différentiellement exprimés sont corrigées avec la méthode de
Benjamini et Hochberg (1995) afin d’éliminer les faux positifs par le cal-
cul d’un FDR (False Discovery Rate) ayant valeur de probabilité. La docu-
mentation du package DESeq2 a été suivie pour l’élaboration du script.

En raison des tailles importantes des bases de données issues du sé-
quençage, des outils ont été développés afin d’analyser les transcripts en
tant qu’ensemble afin de leurs conférer une puissance statistique, c’est le
concept du « Gene Ontology ».

Le « Gene Ontology Consortium » est un projet collaboratif de bio-
informatique, reposant sur plusieurs bases de données, visant à structurer
la description des gènes et de leurs produits, dans le cadre d’une ontolo-
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gie commune à toutes les espèces. Les gènes sont définis et associés à des
classes de fonction, et les relations entre les classes sont prises en compte.
Ainsi, l’outil « Gene Ontology » (GO) décrit chaque gène pour 3 aspects :

— « Molecular Function », soit la fonction moléculaire associée au pro-
duit du gène

— « Cellular Component », soit la localisation cellulaire où le produit
du gène est actif

— « Biological Process », soit les voies et grands processus biologiques
dans lesquels le produit du gène est impliqué

À partir de cette affiliation gène-GO des tests dits d’enrichissement
peuvent être réalisés. Les tests d’enrichissement comparent la représenta-
tion des fonctions GO entre une référence (l’ensemble du transcriptome)
et un groupe testé (les gènes différentiellement exprimés). L’idée sous-
jacente consiste à rendre compte si le groupe de test est statistiquement re-
présentatif de la référence pour ce qui concerne les GO. Si dans le groupe
testé, des termes GO sont sur- ou sous-représentés par rapport à la réfé-
rence, il y a alors enrichissement pour les termes GO considérés. Cette
analyse correspond à un test de Fisher, réalisé avec le package topGO sur
le logiciel R (version 3.3.0).

2.3.4 Expression génique sélective, RT-qPCR

Pour des raisons évidentes de simplicité de mise en œuvre et de coût ré-
duit, la RT-qPCR (quantitative Reverse Transcription Polymerase Chain Reac-
tion) permet d’évaluer l’expression de gènes sélectionnés a priori, par une
quantification relative des ARNm, résultants de la transcription des gènes
d’intérêts.

Design des primers

Pour le présent travail, les gènes d’intérêts ont été sélectionnés a pos-
teriori de l’analyse des résultats du séquençage de l’ARN effectué sur des
anguilles. En effet, l’analyse bioinformatique a révélé des gènes différen-
tiellement exprimés, et dont les séquences nucléotidiques chez l’anguille
sont renseignées grâce au séquençage, permettant le design des amorces
pour les RT-qPCR.
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Les séquences nucléotidiques de l’assemblage de novo sont blastées sur
la base de données NCBI (https ://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi) afin
d’identifier la partie codante et vérifier l’alignement.
Ensuite, à partir de la séquence nucléotidique, la plateforme en ligne Pri-
mer3 (http ://bioinfo.ut.ee/primer3-0.4.0/) identifie les amorces sens et
anti-sens appropriées à partir des données renseignées.

Calculs de l’expression relative

Le nombre de copies d’ADNc des gènes d’intérêts d’un échantillon est
quantifié relativement au nombre de copies d’un ou plusieurs gènes de
référence. Les gènes de référence, analysés par RT-qPCR en même temps
que les gènes d’intérêt, présentent une stabilité statistique des Ct dans le
tissu, permettant une normalisation relative.

Selon la méthode de Livak et Schmittgen (2001), l’expression relative
des gènes d’intérêt est calculée d’après la méthode du 2−∆Ct, où :

∆Ctgène d’intérêt = Ctgène d’intérêt − Ctgène de référence
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Chapitre 3

Du biofilm naturel au poisson
brouteur

3.1 Introduction

En raison de la matrice de biopolymères qui les caractérise, la pro-
pension des biofilms à ad/absorber de manière passive des toxiques pré-
sents dans l’eau a été soulignée pour des substances variées (Dobor et al.
2012 ; Flemming et al. 2016 ; Métivier et al. 2013 ; Writer et al. 2011).
Par conséquent, dans l’hypothèse d’une contamination des eaux de surface
par les nanoparticules, les biofilms semblent constituer un compartiment
de la biosphère susceptible d’accumuler une importante part du contami-
nant et, qui plus est, d’engendrer son entrée dans les chaînes alimentaires
(Ferry et al. 2009).

Récemment, Baudrimont et al. (2017) ont pu montrer un transfert d’or
des biofilms aux gammares. En effet, pour cette expérience, les biofilms
ont été exposés aux nanoparticules d’or (fonctionnalisées aux PEG, 10
nm+) pendant 48 heures à de l’eau contenant 4,6 et 46,5 mg Au L−1 (Bau-
drimont et al. 2017). Les gammares ont ensuite été nourris, pendant 7
jours, avec les biofilms préalablement contaminés (Baudrimont et al. 2017).
Avec des dosages d’or réalisés sur les gammares entiers, les auteurs ont
illustré un transfert entre ces deux maillons (Baudrimont et al. 2017).
La littérature considère le transfert des nanoparticules métalliques pour
les premiers niveaux trophiques en se focalisant principalement sur des
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organismes invertébrés comme consommateurs primaires (Baudrimont et
al. 2017 ; Ferry et al. 2009 ; Geitner et al. 2016 ; Gilroy et al. 2014 ; Lar-
guinho et al. 2014 ; Lee et al. 2015 ; Pan et al. 2012 ; Renault et al. 2008).
Or, les consommateurs primaires peuvent également être représentés par
des vertébrés, pour lesquels très peu d’études existent.

Ainsi, la présente expérimentation se focalise sur le transfert trophique
de nanoparticules d’or entre des biofilms naturels de rivière et un poisson
brouteur et benthique, Hypostomus plecostomus.
Le protocole expérimental de cette expérience se base sur l’étude de Bau-
drimont et al. (2017), mais deux différences notoires sont à souligner :
(1) la pression de contamination est ici 10 fois plus faible dans l’eau des
biofilms (0,46 et 4,65 mg Au L−1) et (2), la durée d’exposition du consom-
mateur primaire est ici allongée à 21 jours contre 7 jours dans l’étude pré-
cédente.

Pour la présente expérience, la bioaccumulation de l’or est renseignée
chez le consommateur primaire en considérant 8 organes (branchies, cer-
veau, cœur, foie, intestin, muscle, rate, reins).
Par ailleurs, la capacité de rétention des biofilms naturels de rivière est
évaluée au regard d’une gamme de concentration de nanoparticules dans
l’eau et pour 48 heures d’exposition.

Enfin, des observations histologiques sont réalisées sur différents or-
ganes afin de rendre compte d’une éventuelle réponse tissulaire à l’expo-
sition aux nanoparticules chez ce poisson.

3.2 Article : Gold nanoparticles trophic transfer from natural bio-
film to grazer fish

Cet article fait l’objet d’une soumission en cours dans le journal « Environ-
mental Toxicology and Chemistry ».
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Abstract 

Nanoparticle (NP) trophic transfer is reported as an important exposure route for 

organisms in aquatic ecosystems. This study focused on gold nanoparticle (AuNP, 

PEG-coated, 10nm diameter) transfer using an experimental benthic food chain 

which included two trophic levels: natural river biofilm and grazer fish 

Hypostomus plecostomus.  

AuNP biofilm accumulation was assessed via water AuNP concentrations and 

total biofilm mass. An extended range of six AuNP concentrations in water (0; 

0.0048; 0.048; 0.48; 4.8 and 48 mg Au L-1) was set. A dose dependent relation 

between gold concentrations in water and natural river biofilm was observed after 

a 48-hour exposure. This pointed out the high propensity of natural biofilms to 

accumulate gold. Additionally, total biofilm mass appeared to influence AuNP 

accumulation at the highest exposure levels. 

This first step enables the set-up of the transfer experiment in which grazer fish 

were exposed for 21 days to natural biofilms, previously contaminated by low 

AuNP concentrations in water (NP0.1: 0.48 and NP1: 4.8 mg Au L-1). Gold was 

quantified in 8 fish organs, and histology was observed. Gold was transferred 

from biofilms to fish; bioaccumulation was organ- and exposure level-dependent. 

Interestingly, the brain showed significant gold accumulation at the highest 

exposure level (NP1). Histological observations indicated distinct inflammatory 

responses in fish liver, spleen and muscle. The overall results suggest the potential 

hazards of subchronic nanoparticle exposure in aquatic organisms. 

 

 

 

 

Keywords 

Gold nanoparticle, trophic transfer, toxicity, natural biofilm, fish, Hypostomus 

Plecostomus 
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1. Introduction 

A nanometric revolution is underway, exploring the unique properties of matter 

with a particle size in the 1–100 nm range. Since the 1990s, substantial worldwide 

efforts have led to the manufacturing of many types of nanomaterials [1,2] 

stimulated by their improving performances and innovative applications, such as 

next generation medicines, superconductors and high-performance ceramics and 

composites [3–5]. While nanotechnology developments have increased over the 

last few years, knowledge regarding their impact has struggled to keep pace. The 

inescapable use of nanotechnology in everyday life requires careful assessment of 

unexpected toxicities and biological interactions, especially due to a mounting 

potential of environmental discharges. Nanoparticle release might occur at any 

point during the nanomaterial life cycle (manufacturing, storage or transportation, 

use, or any possible waste management activity) [6–8]. For instance, outdoor 

facades released nanoparticles or composite colloids which were initially 

contained into the paints during weathering or abrasion [9,10]. Consequently, 

nanoparticles might reach aquatic ecosystems due to surface runoffs of dry or wet 

depositions [6]. Furthermore, quantification of engineered nanomaterials in 

complex matrices are still challenging for analytical chemistry, and environmental 

concentrations are estimated according to use, regardless of transformations [8]. 

Only 3.3% of all « nano » publications (January 2017, Scopus analysis) were 

performed in environmental science, highlighting a scientific gap in understanding 

ecological risks related to nanotechnology use. In the few experimental studies 

conducted, nanoparticle induced impacts were seen in ecosystem trophic 

interactions. Plankton populations exposed to relatively high concentrations of 

silver nanoparticles presented changes in prey/predator abundances [11] 

indicating probable disruption in the basis of aquatic food webs. Other studies 

reported nanoparticle transfer through aquatic food chains up to invertebrates 

[12,13]. Regarding toxicity, trophic nanoparticle exposure impacts organisms. 

Polystyrene nanoparticles transferred via trophic webs affected lipid metabolism 
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and behavior of fish [14] and biochemical changes in the brain of rainbow trout 

followed exposure to titanium dioxide nanoparticles [15]. 

Among the great variety of nanoparticles, the gold ones have induced huge 

scientific and technological interest due to their standardized synthesis 

procedures, chemical stability in solution, and unique properties (i. e. surface 

plasmon resonance) [16,17]. Furthermore, gold nanoparticles (AuNP) are 

considered suitable for biomedical applications due to their reactivity with 

biological interfaces [18–21], and may be used as non-invasive radiofrequency 

cancer therapy [22]. Although Ferry et al. [12] showed a AuNP propensity to 

accumulate at the base of food webs and especially into biofilms, current studies  

are mainly focused on suspension algae, filter feeders and/or model organisms 

[23–25].  

In order to increase environmental representativeness, the present experiment 

focused on a two-level benthic aquatic food chain including natural river biofilms 

and a grazer fish Hypostomus plecostomus. Previous studies [25,26] showed 

significant AuNP transfer from biofilm or algae to crustacean or bivalve, for 0.48, 

4.8 and 48 mg Au L-1. This experiment focused on lower concentrations (i.e. 0.48 

and 4.8 mg Au L-1) with a vertebrate model and a subchronic exposure. 

Experimental design included two steps. First, biofilms were exposed to an 

extended concentration range of AuNPs in water in order to precise the AuNP 

accumulation capacity of natural biofilm. Second, fish were fed with 

contaminated biofilms for a 21-day exposure. Gold biodistribution in 8 fish organs 

was quantified and three organs were selected for an overview of histological fish 

responses: liver as a major accumulation organ, spleen due to its immune system 

involvement, and muscle in order to observe responses in an a priori non-target 

organ accumulation. AuNPs were synthesized and characterized prior biological 

exposures. This study aimed to assess (i) AuNP accumulation capacity of natural 

biofilms, (ii) AuNP trophic transfer from contaminated natural biofilms to fish 
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during a chronic exposure and, (iii) toxic impacts for fish through histological 

examinations.  

 

2. Methods 

2.1. Ethics  

All procedures used in this study were submitted to the Aquitaine fish-birds Ethic 

Committee under the tutelage of the French Ministry of Higher Education and 

Research. 

 

2.2. PEG-coated gold nanoparticles: synthesis and characterization  

Gold nanoparticles were prepared by gold ion reduction in sodium citrate solution 

according to the modified Turkevich method giving 10 nm-sized nanoparticles 

[25]. Potassium tetrachloroaurate (KAuCl4, 99.995%, Aldrich) was dissolved in 

ultrapure water to obtain a 63.5 mM solution of which 25 mL was added to 725 

mL boiling water under magnetic stirring (400 rpm). When the solution reached 

boiling, 75 mL of 69 nM trisodium citrate solution was added (1.53 g, 

Na3C6H5O7·2H2O, Alfa Aesar), and boiling were continued an additional 30 

minutes. Polyethylene glycol (PEG)-coated (PEGylated) AuNPs were then 

prepared following the Brisson and Mornet method [27] which is based on the 

exchange of surface ligand. Poly(ethylene glycol) bis(3-aminopropyl)terminated 

(Mn 1500g mol-1, Aldrich) was dissolved in 150 mL of 0.2 M borate buffer 

solution pH at 8.0 and an equimolar aqueous solution of Traut’s reagent (2-

iminothiolane·HCl, Thermo Scientific) was added for an overnight reaction. Then, 

sodium borohydride (NaBH4, ≥98.0%, Aldrich) was added at the same number of 

moles as Traut’s reagent and PEG bis(amine) for a 10-min reaction. The pH was 

adjusted to 6.5-7 prior to adding citrate-coating AuNPs under strong stirring. 

Following an overnight incubation in the dark, the solution was concentrated 

using a rotary evaporator at 70°C to decrease volume below 300 mL. Seven 
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washing cycles of ultrafiltration (100kDa cut-off Amicon membrane, Millipore) 

were performed in order to remove excess PEG and to reach a 50 mL final 

volume. The PEG-coated AuNP solution had a gold concentration of 2.15 g Au L-

1 corresponding to 2.1×1017 nanoparticles L-1. The absorption spectra were 

recorded in the range of 300–800 nm with an UV-3600 Shimadzu UV-Vis-NIR 

spectrophotometer using 1 cm optical path length plastic cells. AuNP size was 

assessed by transmission electron microscopy (TEM). A volume of 5 μL of 

dispersed NPs was deposited on a carbon-film covered copper grid and allowed to 

adsorb for 1 min. The excess liquid was then removed using Whatman filter 

paper. TEM micrographs were performed with a Philips CM120microscope 

operating at 120 kV and captured with an Ultra scan USC1000 2k × 2k camera. 

NP size assessment was performed with Digital Micrograph software from Gatan. 

 

2.3. Natural river biofilm: collection and AuNP exposure  

Natural biofilms were collected in the Isle River (44°50’16’’N, 00°34’46’’W, 

France), an uncontaminated site according to measured metal concentrations in 

aquatic organisms (data not shown). For 4 months (Oct. 2014 to Jan. 2015), glass 

slides (76 mm × 26 mm) protected in plastic racks were immersed into the water 

column. After, the biofilm colonized slides were transferred to the laboratory and 

kept in Isle River water in the dark at 4°C until experiments began. Experimental 

units (one biofilm glass slide unit-1) were placed on a circular rotation device (5 

revolutions per minute) under a 12:12 hr light:dark cycle (80 µmol s-1 m-2 for light 

intensity according to Duong et al. [28]). Each experimental unit contained 40 mL 

of Dauta culture medium [29; modified with 10 mg Si L-1 ; pH adjusted to 7.7] 

spiked with PEG-coated AuNPs. Biofilms were exposed for 48 hours at six AuNP 

concentrations in order to assess AuNP accumulation for an extended 

concentration range: 0 µg Au L-1 (NP0); 4.8 µg Au L-1 (NP0.001); 48 µg Au L-1 

(NP0.01); 480 µg Au L-1 (NP0.1); 4,800 µg Au L-1 (NP1); 48,000 µg Au L-1 

(NP10). According to a previous study [25], the highest concentration (NP10) of 
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this range corresponded to the AuNP LC50-24h for phytoplanctonic algae, 

Scenedesmus subspicatus. 

 

2.4. Trophic fish exposure to AuNP contaminated biofilms 

Grazer fish Hypostomus plecostomus, purchased from a commercial company 

(Exomarc, Lormont, France), were transferred to the laboratory for a two-week 

acclimatization period. Fifteen fish (body weight: 6.4 ± 0.3 g; standard length: 8.4 

± 0.1 cm; mean ± SE, n=15) were individually and randomly placed in 

experimental units containing 3 L of dechlorinated, permanently aerated tap 

water. Throughout the experiment, the temperature was maintained at 22.0 ± 

0.5°C and organisms were exposed to a 12:12hr light:dark period. Each fish was 

fed once a day with a river biofilm glass side according to exposure levels. 

Control fish (NP0) were fed with uncontaminated biofilms ; NP0.1 and NP1 fish 

were fed with artificially contaminated NP0.1 and NP1 biofilms, respectively 

following procedures previously described (section 2.3). To assess nanoparticle 

trophic exposure of fish, gold concentrations in biofilm were measured throughout 

the experiment and were below the detection threshold for NP0, 543 ± 76 µg Au 

g-1 DW for NP0.1 and 7,676 ± 1,592 µg Au g-1 DW for NP1 (mean ± SE, n=12). 

To reduce fish contamination by water exposure, the water of each tank was 

renewed once a week, and tank bottoms were cleaned twice per week to remove 

fish feces. Water gold concentration was punctually measured in fish tanks. At the 

end of the 21-day exposure, fish were sacrificed and tissues (brain, gills, heart, 

digestive tract, kidney, liver, muscle, spleen) were dissected. Three fish were 

collected for gold bioaccumulation quantification and two others for 

histopathological analyses. Digestive tracts were manually emptied during 

dissection to remove most of the food bowl. Bioconcentration factors were 

calculated as the ratio of gold concentration in biofilm to gold concentration in the 

water column. Trophic transfer rate was assessed after the 21-day exposure with 

the following calculation: [(gold quantity in exposed fish - gold quantity in control 

fish) ÷ (gold quantity in biofilm ingested by fish)] × 100.   

87



 

2.5. Gold quantification 

Biological samples were dried (48h at 50°C) and then digested in aqua regia (0.25 

volume of 65% HNO3 - Carlo Erba Reagent, Dasit Group, Italy - and 0.75 volume 

of 37% HCl - SCP Science,  Canada) at 100°C for 3h (Fluka, Buchs, Switzerland). 

Biofilms were rinsed with dechlorinated water, scraped and centrifuged (5 

minutes at 700 g) prior to being dried and weighed, then digested in 1 mL of aqua 

regia. Fish carcass and muscle (weighing >50 mg DW) were digested in 5 mL of 

aqua regia; gills (tissues weights between 10 and 30 mg DW) in 3 mL of aqua 

regia; digestive tracts, livers and brains (from 5 to 10 mg DW) in 1 mL of aqua 

regia; heart, spleen and kidney (weighing less than 5 mg DW) in 0.2 mL of aqua 

regia. All acid-digested samples were diluted 6-fold with ultrapure water (MilliQ, 

Bedford, MA, USA).  Gold concentrations were expressed as µg Au g-1
 
tissue dry 

weight (DW). Water samples were diluted with ultrapure acidified water (2% 

aqua regia) before gold quantification. 

All gold quantifications were performed by electrothermic atomic absorption 

spectrophotometry with Zeeman correction using a graphite furnace (240ZAA 

spectrometer, Agilent Technologies, USA). The detection limit was 0.1 µg Au L-1. 

The analytical method was validated by the analysis of gold standard solutions 

(Merck, Darmstadt, Germany), and for each sample series by checking an inter-

laboratory biological reference material (gold-contaminated Asiatic clam 

Corbicula fluminea, concentration intercalibrated with six laboratories, data not 

shown). Gold recoveries reached 97 ± 1% (n=26). 

 

2.6. Biological sample preparation for microscopy 

Fish tissue samples were randomly collected and then prepared for TEM 

observations according to Baudrimont et al. [26]. 
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2.7. Statistical analysis 

For all statistical results, a probability of p<0.05 was considered significant. 

Comparisons among groups were performed using analysis of variance 

(ANOVA), after checking assumptions (normality and homoscedasticity of error 

terms). If significant effects were detected, Tukey’s test (p<0.05) was used to 

separate means. When assumptions were not met, datasets underwent Box-Cox 

transformations or were analyzed by the non-parametric Kruskall-Wallis test. 

Linear correlations were investigated using Pearson R-squared and Fisher tests. 

Data were processed using R3.3.0 collaborative statistical software (www.r-

project.org/). 

 

3. Results 

3.1. Characterization of PEG-coated AuNPs 

Spherical and PEG-coated AuNPs synthesized for this study were observed under 

TEM (figure 1, A-B). During the dying of the AuNP-PEG-NH2 dispersion on the 

carbon grid, particles formed a dense close-packed monolayer attesting to their 

colloidal stability, even at high concentration. The coating of AuNPs by a layer of 

polyethylene glycol (PEG) (also called PEGylation) did not affect their size nor 

their colloidal stability compared to citrate-coated AuNPs. A histogram of 300 

particle sizes (figure 1.C) showed a narrow distribution around 10 nm (± 1 nm 

which corresponded to the uncertainty related to TEM analysis). UV-Vis 

measurements (figure 1.D) confirmed TEM observations. The optical properties 

of dispersion of spherical gold nanoparticles were characterized by a single 

plasmon band at 520 nm, corresponding to the dipole resonance mode due to the 

collective displacement of the free conduction electron cloud under 

electromagnetic radiation [30]. Nanoparticle size, shape and aggregation were the 

main factors affecting plasmon response. Here, plasmon bands observed for both 

AuNP dispersions were quite similar attesting that the chemical surface 
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Figure 1 : (A - B) TEM images of citrated and PEGylated 10 nm AuNPs. (C) Size distribution histogram of AuNP-PEG-
NH2. (D) UV-visible spectra of citrated (dotted curve) and PEGylated (solid curve) AuNPs dispersed in water. The red 
shift from 520 to 522 nm of the plasmon band of PEGylated AuNPs is from anchoring of the nucleophilic thiol function of 
bifunctionalized PEG macromolecules. (E) Zeta potential measurements (using a Nano-plus device from Micromeritics) of 
PEGylated AuNPs versus pH.
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Figure 2 : (A) Gold concentrations in biofilm versus water, mean±SD, n=8. (B) Gold quantities ac-cording to biofilm 
biomass after a 48-hour AuNP exposure. Measurements were fitted with linear models. Statistical values were assessed by 
the Fisher test, * indicates a significant linear regression (p<0.05).
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Figure 3 : Gold concentration in fish organs after a 21-day exposure. Metal concentrations are means±SE, n=3. Bars with 
different letters are statistically different from each other as assessed by the ANOVA on ranks - Tukey HSD (p<0.05).
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A

Figure 4 : Representative TEM photomicrographs 
showing histological injuries observed in fish liver 
after AuNPs exposure (NP1). (A) Control fish 
liver. (B) Exposed fish showed fatty degeneration. 
(C) Exposed fish exhibited vacuolization of the 
hepatocyte cytoplasm.  
Legends: H: Hepatocyte; LD: Lipid Droplet; N: 
Nucleus.
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A

C D

Figure 5 : Representative TEM photomicrographs showing histological injuries observed in fish spleen (A-B) and muscle 
(C-D) after AuNP exposure (NP1). (A) Control fish spleen. (B) Exposed fish spleen with melano-macrophage centres 
(MMC). (C) Control fish muscle. (D) Exposed fish muscle exhibited a clear myofibril destruction.  
Legends: E: Erythrocyte; Mi: Mitochondrion; MMC: Melano-Macrophage Centres; My: Myofibril; S: Sarcomere; SR: 
Sarcoplasmic Reticulum.
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modification by thiolated PEG molecules did not affect colloidal stability. 

However, a slight plasmon band red shift to 522 nm was observed for PEGylated 

AuNPs (figure 1.D). This phenomenon was due to the chemisorbed nucleophilic 

thiolated functions responsible for a charge transfer which took place between the 

Fermi level of the AuNP and the unoccupied LUMO level of the adsorbed 

molecule. Zeta potential measurements (figure 1.E) of AuNP-PEG-NH2 showed 

an isoelectric point close to the pKa value of aminopropyl groups (i.e. 10.5). The 

zeta potential values decreased gradually in alkaline medium while in neutral and 

acidic range the particles were positively charged due to the presence of primary 

ammoniums on the outer layer of the polymer corona. 

 

3.2. AuNPs in biofilms and in water 

Nanoparticle accumulation of the natural river biofilms were assessed by gold 

quantification (figure 2). After an exposure of 48 hours, a significant correlation 

between biofilm and water gold concentrations was observed (R2=0.91, p-value < 

2.2 × 10-16) (figure 2.A). Moreover, for each nanoparticle exposure level, 

regressions between biofilm gold quantity and biofilm biomass showed a positive 

correlation (figure 2.B). Due to the constancy of the colonized surface, biomass 

might be used to assess biofilm thickness. Pearson coefficients tended to increase 

with higher gold concentrations in water and reached 0.83 for the highest 

exposure level (i.e. NP10, 48 mg Au L-1). The Fisher test showed a significant 

regression for NP1 (p=0.028) and NP10 (p=0.002) conditions.  

 

3.3. Food chain: AuNP transfer and accumulation in fish tissues 

No fish mortality was noted during this experiment. Biofilm gold concentrations 

were monitored in order to follow fish trophic exposure. Gold concentrations were 

below the detection threshold for NP0 biofilms. For the entire experiment, mean 

concentrations reached 543 ± 76 and 7, 676 ± 1, 592 µg Au g-1 DW (mean ± SE, 

n=12) for NP0.1 and NP1 in biofilms, respectively. Bioconcentration factors were 
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1, 131±158 for NP0.1 and 1, 599±332 for NP1. Fish food intake was assessed by 

differences of biofilm mass before and after grazing, and the significant decrease 

in mass after grazing (p = 1.3 × 10-7) confirmed fish feeding during the 

experiment. There were no significant post-grazing differences in biofilm biomass 

(p=0.06) among exposure levels indicating that nanoparticles did not inhibit fish 

feeding activity. Gold nanoparticles were transferred from biofilm to grazer fish 

with a trophic transfer rate of 1.52% for NP0.1 and 0.95% for NP1 fish at the end 

of the 21-day exposure. All organs except the heart showed a significant gold 

accumulation compared to control (figure 3). Digestive tract had the highest 

accumulation, 60- and 220-fold more than control for NP0.1 and NP1 AuNP 

exposures, respectively. Kidney was second with 49- and 154-fold increases in 

NP0.1 and NP1 compared to NP0. Gills and liver showed dose-dependent gold 

concentrations and a significant 8-fold rise was observed between NP0 and NP1 

in spleen. Brain had a significantly increased gold concentration at the highest 

exposure level, 5-fold more than control, whereas NP0 and NP0.1 were 

unchanged.  

 

3.4. Histological alterations in fish tissues 

Histological alterations were detected in liver, spleen and muscle of exposed fish 

(NP1). Liver exhibited a severe increase of lipid droplets in size and frequency 

(figures 4.A and 4.B) with vacuolization of hepatocyte cytoplasm (figure 4.C). In 

spleen, control fish showed a homogeneous distribution of cell types whereas 

melano-macrophage centers were observed in exposed fish (figures 5.A and 5.B). 

Skeletal muscle tissue appeared disordered for exposed fish compared to control 

(figures 5.C and 5.D), with disorganized myofibrils and broken fibers leading to 

spaces between fiber bundles. 
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4. Discussion 

This study aimed to assess (i) gold biofilm accumulation from AuNP 

contaminated water and (ii) nanoparticle transfer to grazer fish and impacts 

through an experimental benthic aquatic food chain for chronic exposure at low 

contamination pressure.  

Natural river biofilms showed a very high AuNP accumulation capacity related to 

water concentration after only a 48h exposure. Cohesion among biofilm 

components resulted from extracellular polymeric substances (EPS) which carried 

surface negative charges [31]. Consequently, biofilm surfaces should display a 

high affinity for positively charged PEG-stabilized nanoparticles. Nanoparticles 

coating effects on bacterial biofilm penetration showed penetration of only 

cationic quantum dots [32], but it was also noted that organic ligands of an EPS 

matrix might contribute to interactions with nanoparticles [33]. For a 48-hour 

exposure, retained gold quantity was correlated with biofilm biomass according to 

nanoparticle concentrations in water.  At relatively low exposure levels, biofilm 

biomass did not significantly increase retained gold quantity, emphasizing that 

nanoparticles might be mainly fixed to surface charges. Conversely for high 

exposure levels, a biomass increase was significantly correlated with an increase 

of biofilm gold quantity. In addition to nanoparticle retention by surface charges, 

this might indicate nanoparticle penetration into the biofilm. Regardless of 

accumulation mechanisms, the very high nanoparticles accumulation capacity of 

natural river biofilm, previously illustrated in marine and paddy artificial 

mesocosms [12,34], was intriguing due to their position at the bases of trophic 

webs. A study of gold nanorod distribution in marine mesocosm systems assessed 

that closed to 61% of all the whole in the experimental system was concentrated 

into biofilms [12]. Biofilms, thus, could represent a potential entry route for 

nanoparticles into river food chains through transfer to grazing consumers. 

Besides nanoparticles accumulation by biofilm, other studies reported 
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nanoparticle impacts on biofilm community composition [35,36], potentially 

leading to nutritional quality changes. 

In the 21-day exposure, AuNPs were transferred from biofilm to grazer fish 

tissues. Gold accumulation was highest in the digestive tract for both exposures, 

which supports trophic route as the primary nanoparticle source. Previous studies 

showed bioaccumulation of nanomaterials from algae-clam [25], algae-mussel 

[24], biofilm-gammarus [26] and algae-zooplankton-fish [14] food chains, 

indicating trophic transfer studies were mainly focused on invertebrates and/or 

monospecific algae at the bases of experimental food chain. Geitner et al. [23] 

highlighted the importance of surface affinity in predicting the propensity of 

nanoparticles to enter the food chain, reporting a correlation between ingested 

gold concentrations in daphnia and AuNP attachment to algae. Authors calculated 

attachment efficiencies for different AuNPs to algae culture cells (Chlorella 

vulgaris) which varied based on nanoparticle types [23]. Larguinho et al. [24] 

estimated that 76 and 36% of initial AuNP and PEGylated AuNP were, 

respectively, fixed by microalgae (Dunaliella salina) after a 72h-exposure and 

Mediterranean mussels (Mytilus galloprovincialis), fed with these contaminated 

algae, had 34- and 24-fold increased concentration in digestive glands for AuNPs 

and PEGylated AuNPs, respectively. Here, biofilms had much higher gold 

concentrations than fish. A dose-dependent transfer of 1.52% for NP0.1 fish and 

0.95% for NP1 fish at the end of the 21-day exposure was nevertheless observed. 

Baudrimont et al. [26] assessed a 3% trophic transfer rate from biofilms to 

Gammarus for an NP1 equivalent concentration; this higher rate might be 

explained by physiological differences (Gammarus versus Hypostomus 

plecostomus), and/or a 7-day exposure in which excretion played a lesser role than 

in the 21-day exposure here. Considering other nanoparticles, Wang et al. [37] 

studied trophic transfer of TiO2 throughout a marine benthic food chain. During 

dietary exposure, TiO2 accumulation in juvenile fish (Scophthalmus maximus) 

increased with increasing Ti content in clamworms during the dietary exposure, 

however, biomagnification of TiO2 NPs was not observed. Similarly, Al2O3 
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nanoparticles were transferred in a dose-dependent manner from algae to daphnids 

without evidence of biomagnification [38]. Conversely, cadmium selenide 

quantum dots were biomagnified in an experimental microbial food chain [39]. 

Despite the absence of a clear consensus on nanomaterial biomagnification in 

food chains, studies concede at least the existence of nanomaterial transfer.  

Organs analyses, after the 21-day exposure here showed all organs except the 

heart with significant gold accumulation compared to control, suggesting 

nanoparticle transit into the fish circulatory system. A shorter exposure in 

daphnids showed a clear penetration of quantum dots through the intestinal 

epithelial barrier and translocation to other cells after only 24 hours [40]. PEG-

coated gold nanoparticles in mice blood were still detected 6 months after a single 

injection [41] and regardless of charge, AuNPs entered red blood cells [42], 

leading potentially to transport in the whole organism. 

Here, gold bioaccumulation in fish was organ- and exposure level- dependent. 

AuNP organotropism appeared as follows: digestive tract > kidney > gills > liver 

> spleen > muscle > brain. This is in agreement with literature [41,43,44] in which 

gold nanoparticles tended to mainly accumulate in liver, spleen and kidney. No 

general rule for AuNP accumulation can yet be made, the present study points to 

organ gold distribution after only a 21-day trophic exposure. There was a punctual 

presence of gold in water, mainly due to fish feces prior to water renewal 

(maximum 0.4 and 7.0 µg Au L-1 for NP0.1 and NP1, respectively). Although 

biofilm gold concentrations were 1.4 × 106 (NP0.1) and 1.1 × 106 (NP1) fold 

higher than in the water column, direct exposure can not be completely excluded. 

Gill concentrations, classically considered as indicating direct uptake in fish, 

exhibited a dose-dependent increase according to AuNP exposure levels and were 

the third highest gold-accumulating organ. For TiO2 trophic transfer in a marine 

food chain, Wang et al. [37] also observed higher TiO2 nanoparticle accumulation 

in gills, intestine and stomach compared to liver of juvenile turbots. A possible 

explanation might be the high flow of contaminated blood to gill tissues following 
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a trophic exposure route. Gold clearly penetrated the brain at the highest exposure 

level which characterized to our knowledge the first evidence of AuNP 

internalization into fish brain through a trophic route. Ramsden et al. [15] reported 

significant accumulation and functional disturbances in brains of juvenile rainbow 

trout following dietary exposure to TiO2 nanoparticles: a transient increase of 

titanium concentrations at week 4 and at the end of experiment, and metal 

homeostasis (Cu and Zn) and Na+-K+ ATPase activity were modified, changes 

which could affect many brain processes including neuroendocrine functions and 

memory formation. 

The last objective of this study was to reveal potential histological effects after 

AuNP exposure. Although trophic transfer rate appeared low, fish tissue 

alterations were revealed by electron microscopy. Overall, liver, spleen and 

muscle tissues showed inflammatory lesions not seen in controls. In the same 

way, after TiO2 dietary exposure, juvenile turbots presented abnormal histology 

(i.e. congestion, inflammatory cell infiltration, necrosis and fatty degeneration) in 

liver and spleen [37]. Similarly, hepatic disturbances were shown in mice causing 

activation of the JAK-STAT pathway [45]. In this experiment, exposed fish 

clearly exhibited vacuolization of the hepatocyte cytoplasm and fatty 

degeneration, indicating liver injury induced by nanoparticles.  Both alterations 

might suggest oxidative stress and might be a response to toxic chemicals [46,47]. 

Fatty accumulation could result from disturbances in ion and fluid homeostasis 

[46], and trophic nanoparticle exposure in fish could affect lipid metabolism [14]. 

Exposed fish had melano-macrophage centres in spleen not seen in controls, these 

are defined as aggregations of phagocytic cells with abundant cell debris, 

associated with the vascular system and surrounded by a capsule [48]. These 

structures could increase in size or frequency in conditions of environmental 

stress due to their function of destruction, detoxification or recycling of 

endogenous and exogenous materials [49]. Compared to liver or spleen, fish 

muscle accumulated less gold, but that does not negate injuries at the histological 

level. Skeletal muscle cells were shown to be impacted by PEG-AuNPs, including 
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increased of intracellular ATP levels and mitochondrial membrane potential, 

resulting in altered cell survival signaling pathways, increased local inflammation 

and susceptibility to cell death [50]. Present histological results suggested that 

AuNP toxicity follows stimulation of an inflammatory response, probably due to 

oxidative stress as reported in many investigations of nanoparticle impacts [51]. 

 

5. Conclusions 

These results show that AuNP were transferred from natural river biofilm to 

grazer fish through trophic exposure. Biofilm exhibited high AuNP accumulation 

capacity leading to important nanoparticles quantities available for higher trophic 

levels. Histological injuries in fish were induced by a 21-day exposure and gold 

was distributed in all organs including the brain. These results indicate the 

potential harm of sub-chronic nanoparticle exposure to aquatic organisms. To 

further assess environmental impacts of nanoparticles, future exposures may be 

focused on trophic transfer at upper ecological levels, such as to predator fish. 
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CHAPITRE 3. DU BIOFILM NATUREL AU POISSON BROUTEUR

3.3 Conclusion

Pour cette expérience, les biofilms naturels de rivière présentent une
très forte capacité de rétention des nanoparticules, avec des facteurs de
concentration de l’or supérieurs à 1000. De manière intéressante, l’accu-
mulation de l’or par les biofilms s’avère être du même ordre de grandeur
indépendamment de la concentration d’exposition, montrant une réten-
tion des nanoparticules par les biofilms directement proportionnelle aux
concentrations dans l’eau.

Par ailleurs, cette expérimentation atteste d’un transfert de l’or aux
poissons brouteurs sur 21 jours d’exposition et pour les deux niveaux de
contamination réalisées.
Les tractus digestifs, vidangés manuellement lors des dissections, consti-
tuent le premier organe d’accumulation bien qu’aucune différence statis-
tique ne soit avérée entre les deux conditions de poissons exposés. Tou-
tefois, il n’est pas exclu que la vidange des tractus digestifs n’ait pas été
complète et que des restes de contenus alimentaires aient pu demeurer et
être dosés. Par conséquent, rapporter ces concentrations à de l’ad ou ab-
sorbé par le tube digestif semble une conclusion hasardeuse.
Tous les organes étudiés chez le poisson présentent des augmentations
d’or significatives dans les conditions exposées, à l’exception du cœur. Les
concentrations d’or dans les organes décroissent comme suit : intestin >
rein > branchies > foie > rate > muscle > cerveau et une distribution de
l’or dose-dépendante est mise en évidence pour les reins, les branchies et
les foies. De plus, à la plus forte condition d’exposition, une augmentation
significative de la concentration d’or dans le cerveau est clairement quan-
tifiée.

Enfin, les observations histologiques conduites dans différents organes
attestent d’une réponse associée à l’exposition aux nanoparticules. Chez
les poissons exposés, le foie présente des amas lipidiques et une vacuoli-
sation du cytoplasme des hépatocytes. Des structures s’apparentant à des
centres de mélano-macrophage sont mises en évidence dans la rate des
poissons exposés. Pour le tissu musculaire, une destructuration de l’orga-
nisation des myofibrilles est clairement observée.

Ainsi, cette expérimentation illustre (1) l’importante capacité de réten-
tion des nanoparticules par les biofilms naturels de rivière, (2) un trans-
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3.3. CONCLUSION

fert aux poissons brouteurs avec une distribution de l’or dans les organes,
y compris le cerveau, et (3) une réponse histologique associée au transfert.
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Chapitre 4

Transfert et réponses
transcriptomiques sans a priori
d’un poisson prédateur à
l’exposition trophique

4.1 Introduction

Alors que les travaux de la littérature se focalisent essentiellement sur
les premiers niveaux des chaînes trophiques aquatiques, il a récemment
été souligné la nécessité de focaliser les expérimentations sur les préda-
teurs (Tangaa et al. 2016).
Parmi les organismes de haut de chaîne trophique, l’anguille européenne
Anguilla anguilla constitue un bon indicateur de la contamination du mi-
lieu (Belpaire et Goemans 2007 ; Belpaire et al. 2008 ; Boer et al. 1994) au
regard de la littérature. Du cycle de vie complexe de cette espèce résulte
la colonisation d’une grande diversité de milieux dans des zones géogra-
phiques étendues (Tesch 2003). De surcroît, à ce jour aucune étude ne
rend compte de la toxicité des nanoparticules pour les anguilles bien que
cette espèce se soit avérée sensible à une grande diversité de substances
(Baillon et al. 2015 ; Belpaire et Goemans 2007 ; Maes et al. 2008 ; Pier-
ron et al. 2007, 2008).

Concernant l’évaluation de la toxicité des nanoparticules, la majorité
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CHAPITRE 4. TRANSFERT ET RÉPONSES TRANSCRIPTOMIQUES SANS A
PRIORI D’UN POISSON PRÉDATEUR À L’EXPOSITION TROPHIQUE

des études préjugent des effets générés chez les organismes, se concen-
trant essentiellement sur le concept des « biomarqueurs ». Si ces méthodes
sont classiquement suivies en (éco)toxicologie, et présentent par ailleurs
certains avantages, s’agissant d’un contaminant émergent, une approche
sans a priori s’avère d’un intérêt particulier afin de révéler des impacts
toxiques spécifiques. Alors qu’il est communément admis que les change-
ments de l’expression des gènes constituent une réponse des organismes
exposés aux contaminants, l’avènement des technologies de séquençage
haut débit permet une analyse complète et précise du transcriptome. Par
conséquent, ce screening à grande échelle de l’expression des gènes par
la technologie du « RNA-sequencing » constitue un moyen d’identifier des
profils d’expression spécifiques à l’exposition aux nanoparticules.
À notre connaissance, la littérature environnementale ne comporte à ce
jour qu’une seule étude d’impacts toxiques de nanoparticules sans a priori,
à savoir celle de Simon et al. (2013). En effet, via une analyse de séquen-
çage du transcriptome, les auteurs ont discriminé les effets toxicologiques
des nanoparticules d’Ag, de TiO2, de ZnO et des quantum dots CdTe/CdS
sur l’algue unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii exposée à des doses de
1 mg L−1 pour chacune des nanoparticules et de 0,125 mg L−1 pour les
quantum dots (Simon et al. 2013). Ainsi, cette approche sans a priori a per-
mis d’appréhender la spécificité de chaque exposition en renseignant la
réponse transcriptomique à une échelle globale.
Par conséquent, la présente expérimentation concerne l’étude de la ré-
ponse transcriptomique, via une approche de séquençage haut débit, chez
des anguilles exposées à de la nourriture enrichie aux nanoparticules d’or.
Deux organes ont été ciblés pour évaluer les effets, à savoir le foie et le
cerveau. Le premier parce que sur le plan physiologique, il participe à la
régulation de nombreuses fonctions biologiques ; le second, en raison de
la capacité des nanoparticules d’or à être transférées jusqu’à cet organe
(Cf. Chapitre 3). La consommation alimentaire des anguilles, ainsi que le
transfert d’or sont également renseignés.

4.2 Article : Transcriptomic profiling responses in liver and brain
tissues of European eels Anguilla anguilla after a gold nanoparticles
trophic exposure

(Article en préparation)
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Abstract 

Nanometric revolution is underway, promising technical innovations in a wide 

range of applications, leading also to a potential boost in environmental 

discharges. In the literature, nanoparticle propensity to be transferred throughout 

trophic chains and to generate toxicity was mainly assessed to primary consumers 

while the lack of knowledge for the higher levels of trophic chain persists. This 

study focused on a predatory fish, the European eel Anguilla anguilla exposed to 

gold nanoparticles (AuNP, 10 nm, PEG-coated) for 21 days at three concentration 

levels in food: 0 (NP0), 1 (NP1) and 10 (NP10) mg Au kg-1. Transfer was 

assessed by gold quantifications in eel tissues and the transcriptomic responses in 

the liver and the brain were revealed by RNA-sequencing analyses. NP10 eels 

presented an erratic feeding behavior compared to NP0 and NP1 eels. Gold 

quantifications in organs did not indicate any gold transfer to exposed eels, except 

for the NP1 intestine tissues. RNA-sequencing was performed for NP0 and NP1 

eels. 0.51% (258 genes) and 0.31% (156 genes) of the total genes were 

significantly differentially expressed due to AuNP trophic exposure in the liver 

and the brain, respectively. Liver enrichment analysis highlighted modifications in 

immune system and its regulation processes. In addition, results pointed out a 

share response for both studied organs regarding a dozen of genes among which 2 

genes involved in the inflammasome (nlrc3 and nlrp12). To our knowledge, this is 

the first evidence of inflammasome responses to nanoparticles in wild fish 

exposed by trophic route. 

 

 

 

Keywords 

Gold nanoparticles, Anguilla anguilla, trophic transfer, RNA-seq, liver, brain  
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1. Introduction 

Manufactured nanoparticles emerge as a potential contaminant for the 

environment due to a broad and increasing use over the last few years (Nowack et 

al., 2013). Nanoparticles are expected to reach aquatic ecosystems through several 

pathways such as surface runoffs of dry or wet depositions (Baalousha et al., 

2016). For one year of weather exposure, a realistic scenario of application 

experiment assessed a 30% release of nanoparticles or composite colloids, 

initially contained into the paints, from outdoor facades (Kaegi et al., 2010). 

Furthermore, quantification of engineered nanomaterials in complex matrices are 

still challenging for analytical chemistry, and environmental concentrations are 

estimated according to use, regardless of transformations (Caballero-Guzman and 

Nowack, 2016).  

Nanoparticles exhibit a potential of transfer through experimental aquatic food 

chains, focused at lower trophic levels such as invertebrates (Buffet et al., 2014; 

Croteau et al., 2011; Fouqueray et al., 2012; Jackson et al., 2012; Jarvis et al., 

2013; McTeer et al., 2014; Renault et al., 2008; Zhao and Wang, 2010) or fish 

(Cedervall et al., 2012; Wang et al., 2016), which were reported as a major 

exposure route for organisms according to literature. Regarding biological 

impacts, nanoparticle size and surface reactivity might be responsible of toxic 

responses in exposed organisms. Studies mainly pointed out DNA damage 

(Cardoso et al., 2014; Wise et al., 2010), disruptions of enzyme activities 

(Chichova et al., 2014; Shrivastava et al., 2014), immunotoxicity (Bettini et al., 

2017; Park et al., 2010) and cytotoxicity (Freese et al., 2012; Gliga et al., 2014), 

as a potential result of oxidative stress (Stoeger et al., 2009; Stone and Donaldson, 

2006).   

RNA-sequencing constitute an « omic » technology reflecting the whole genes 

actively expressed at any given moment. Transcriptomic profiling may be 

remodeled during or after environmental disruptions highlighting potential toxic 
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effects of pollutants for example. In environmental literature, studies are mainly 

focused on a priori effects such as oxidative stress based on biomarker genes 

(Baudrimont et al., 2017; Dedeh et al., 2014; Huerta-García et al., 2014; Ladhar et 

al., 2013; Renault et al., 2008). Suspected emerging contaminants require a 

without a priori method in order to anticipate their potential toxicities. To our 

knowledge, regarding aquatic environmental science literature, only one study 

aimed to focus on the whole transcriptome responses after nanoparticle exposures, 

considering the green alga Chlamydomonas reinhardtii (Simon et al., 2013). The 

authors exposed C. reinhardtii to TiO2, ZnO, Ag nanoparticles (1mg L-1) and 

CdTe/CdS quantum dots (0.125mg L-1) in order to investigate common and 

distinct effects of different nanoparticles after 2 hours of exposure. They revealed 

disruptions in photosynthesis functions for TiO2, nonspecific global stress for 

ZnO, structural cell damages for Ag and proteasome inhibition for TiO2, ZnO and 

CdTE/CdS. So, exposure to nanoparticles leads to complex and specific responses 

within organisms according to the type of nanoparticles highlighting the necessity 

to perform integrated approach. 

Therefore, the present study focused on a without a priori gene expression 

screening after gold nanoparticle trophic exposure. European eel (Anguilla 

anguilla) has been chosen as model organism for this experiment. This predatory 

fish presents a complex life cycle including several metamorphoses and 

migrations (Tesch, 2003); and as euryhaline fish, the ability to adapt to a wide 

range of aquatic ecosystems. Studies emphasize eel pollutant sensitivity 

(Geeraerts and Belpaire, 2010; Pierron et al., 2008) as possible contributor to its 

worldwide decline. Up to day, none study has investigated the nanoparticle 

toxicity in the eels although this species constitute a confirmed pollutant 

bioindicator (Belpaire et al., 2008; de Boer et al., 1994), and a top predator for 

trophic transfer, for which experiments are lacking in the nanoparticle ecotoxicity 

literature (Tangaa et al., 2016). Liver and brain eel tissues were chosen as target 

organs for the RNA-sequencing analyses, respectively for its involvement in 
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biological functions system directly targeted by a trophic contamination, and 

nervous system as gold nanoparticles could reach the brain (Geffroy et al., 2012).  

Among the great variety of nanoparticles, the gold ones have induced huge 

scientific and technological interest due to their standardized synthesis 

procedures, chemical stability in solution, and unique properties (i.e. surface 

plasmon resonance) (Abdelhalim and M. Mady, 2012; Kimling et al., 2006). 

Furthermore, gold nanoparticles (AuNP) are considered suitable for biomedical 

applications due to their reactivity with biological interfaces (Akiyama et al., 

2009; Antosh et al., 2015; Boisselier and Astruc, 2009; Cheng et al., 2014), and 

may be used as non-invasive radiofrequency cancer therapy (Bogdanov et al., 

2015). Several studies showed a AuNP propensity to transfer and generate toxic 

impacts in primary consumers regarding the trophic exposure (Baudrimont et al., 

2017; Ferry et al., 2009; Larguinho et al., 2014; Renault et al., 2008). 

This experimental study aims to investigate (i) the transfer to a terminal predatory 

fish from AuNP enriched food and, (ii) the transcriptomic remodeling by RNA-

sequencing approach for the liver and the brain tissues after a 21-day trophic 

exposure.  

 

2. Methods 

2.1. Ethics  

The experimental procedures of the present study respect the animal ethical 

guidelines in order to secure a decent existence in laboratory and reduce suffering 

according to the French Ministry of Higher Education and Research.  

 

2.2. PEG-coated gold nanoparticles: synthesis and characterization  

Polyethylene glycol coated gold nanoparticles (AuNP) were prepared according to 

Brisson and Mornet method (Brisson and Mornet, 2013). Briefly, gold ions were 
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reduced in sodium citrate solution in order to synthesize 10nm-sized and citrate-

coated gold nanoparticles. Based on the surface ligand exchanges, polyethylene 

glycol (PEG) were then substituted to citrate. The PEG-coated AuNPs solution 

reached a gold concentration of 2.15 g Au L-1 corresponding to 2.1 × 1017 

nanoparticles L-1. TEM micrograph of the AuNP prior to their incorporation into 

fish food was observed (figure 1). The synthesized AuNP looked uniform with a 

narrow size distribution (10 ± 1 nm). The AuNP were stabilized with PEG-amine 

at the particle surface and zeta potential was about 40 mV at pH 7, corresponding 

to a positive charge. 

 

 

2.3. Spiked food preparation  

Artificial food spiked with PEG-coated AuNPs were prepared from weeverfish 

(Trachinus sp.) caught in the Arcachon Bay. Weeverfish flesh was crushed and 

blended to dissolved agar-agar (0.8% of total food weight, Sigma-Aldrich, 

Missouri, U.S) in order to obtain an homogeneous mixture. Then, AuNPs were 

added to the mixture (1.3 mL of AuNP solutions for 380 g of food mixture). The 

Figure 1: TEM micrographs of gold nanoparticles prior to incorporation into fish food. 

120



 

 

control diet was exactly prepared in the same way, except that the AuNP solution 

was replaced by an equal volume of ultra-pure water. Nominal concentrations in 

gold spiked food were defined as NP0 for control, NP1 for 1 mg Au kg-1 fresh 

weight, and NP10 for 10 mg Au kg-1 fw. So as to get standardized food portions, 

final preparation was divided to fill identical molds and stored at -20°C waiting 

for used. One food portion corresponded to 11 ± 3 g fw (mean ± SE, n = 15). Gold 

concentrations in the diet were confirmed as described in in 2.5 section and were 

lower than the detection limit for NP0, 0.98 ± 0.03 for NP1 and 11.96 ± 0.84 mg 

Au kg-1 fw for NP10 (mean ± SE, n = 5).  

 

2.4. Trophic fish exposure and experimental design 

Immature yellow eels (Anguilla anguilla, 59 ± 2 g, 33.7 ± 0.3 cm , mean ± SE, 

n=18) were caught in the Arcachon Bay area considered as a pristine environment 

(Certes reservoirs: 44°41’24’’N-1°01’27’’W, Southwest, France) in September 

2015. Animals were transferred to the laboratory for a one month acclimatization 

period (i.e. kept in running aerated seawater, and feed with weeverfish flesh every 

two days). For the experiment, fish were individually separated in a flow-through 

seawater open system (40L fish-1, daily renewed; 21.0 ± 0.5°C, mean ± SE, n=21) 

under 12:12 light:dark period. During the 21-day exposure, one standardized 

portion was used to feed one eel every two days at dusk. The unconsumed food 

was removed every morning, dried at 45°C for 48 hours and weighed in order to 

assess fish feeding behavior. Water monitoring did not reveal gold in water tanks 

enabling to consider exposure of fish only by the trophic route. After 21 days of 

exposure, the six eels of each condition were sacrificed and tissues (blood, brain, 

gills, heart, intestine, kidney, liver, muscle, spleen) were dissected. Intestine 

tissues were manually emptied during dissection to remove most of the food bowl. 

All organs were stored at -20°C until the gold quantification analysis. A 

standardized sampling of brain and liver tissues were stored in RNA-later solution 

for further RNA-sequencing analysis. 
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2.5. Gold quantification 

Biological samples were dried (48 h at 45°C) and then digested in aqua regia 

(0.25 volume of 65% HNO3 - Carlo Erba Reagent, Dasit Group, Italy - and 0.75 

volume of 37% HCl - SCP Science,  Canada) at 100°C for 3 h (Fluka, Buchs, 

Switzerland). Muscle and food samples (weighing > 100 mg dry weight) were 

digested in 5 mL of aqua regia; blood, liver and kidney (tissues weight between 

50 and 100 mg dw) in 3 mL of aqua regia; intestine (tissues weight between 10 

and 30 mg dw) in 2 mL of aqua regia; brain, heart, gills and spleen (weighing < 

10 mg dw) in 1 mL of aqua regia. All acid-digested samples were diluted 6-fold 

with ultrapure water (MilliQ, Bedford, MA, USA).  Gold concentrations were 

expressed as µg Au g-1 dw. The gold quantification in water samples were diluted 

with ultrapure acidified water (2% aqua regia) prior the analysis. Gold 

quantifications in fish tissues were performed by HR-ICP-MS (Element XR, 

Thermo Scientific) at the GET laboratory in Toulouse (http://www.get.obs-

mip.fr/). The detection limit of the Element XR in fish digests was around 0.1 ng 

L-1 for gold. Water gold concentrations in experimental tanks were determined by 

electrothermic atomic absorption spectrophotometry with Zeeman correction 

using a graphite furnace (240Z AA spectrometer, Agilent Technologies, USA), 

whose detection limit was 0.1 µg Au L-1. The analytical method was validated by 

the analyses of gold standard solutions (Merck, Darmstadt, Germany), and for 

each samples series by checking an inter-laboratories biological reference material 

(gold contaminated asiatic clam Corbicula fluminea, concentration intercalibrated 

with six laboratories, data not shown). Gold recoveries reached 101 ± 1 % (n = 

26).  

Trophic transfer ratio was assessed after the 21-day exposure with the following 

calculation: [(organ gold quantity in fish ÷ ingested gold quantity) x 100].   
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2.6. RNA-sequencing analyses and bioinformatics pipeline 

Total RNAs were extracted from liver and brain using SV Total RNA Isolation 

System (Promega) according to the manufacturer’s instructions. NP10 eels were 

excluded for RNA-sequencing analyses (see result section 3.1). RNA-sequencing 

libraries were prepared by Genotoul (France) in order to perform analyses with 

the Illumina HiSeq 3000 technology. RNA reads results were registered in NCBI 

Gene Expression Omnibus under GEO accession XXX. 

The read quality of the RNA-seq libraries was evaluated using FastQC 

(http://www.bioinformatics.babraham.ac.uk/projects/fastqc/). Cleaned and filtered 

reads were de novo assembled using DRAP version 1.7 (Cabau et al., 2017) (de 

novo RNA-Seq Assembly Pipeline, http://www.sigenae.org/drap) using the 

Trinity assembler version 2.0.6 and filtered with at least one FPKM. The resulting 

contigs were aligned with NCBI blast (blastx program, -e 1e-5 parameter, version 

2.2.26) on Refseq protein, Swissprot and Ensembl protein reference files from 

Danio rerio, Latimeria chalumnae and Lepisosteus oculatus to retrieve the 

corresponding annotations. The contigs were also processed with rnammer 

(Lagesen et al., 2007) (standard parameters, version 1.2) to find ribosomal genes, 

with repeatmasker (Smith et al) (-engine crossmatch -gccalc -species Danio rerio 

parameters, version open-4-0-3) to list the contained repeats and with interproscan 

(Quevillon et al 2005) (-goterms-pathways parameters, version 4.8) for gene 

ontology and structural annotation. Reads have been realigned back to contigs 

with bwa (Li and Durbin, 2009) (standard parameters, mem algorithm, version 

0.7.12). The resulting sam files were compressed, sorted and indexed with 

samtools (Li and Durbin, 2009) (view, sort and index programs, standard 

parameters, version 1.1). The contig expression counts have been generated from 

the bam files with samtools (idxstats program, standard parameters, version 1.1) 

and merged with unix commands (cut, paste). The alignment files have then been 

filtered for duplicates with samtools (rmdup program, standard parameters, 

version 1.1) before variant calling. The resulting bam files have been processed 
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with GATK (McKenna et al., 2010) (-glm BOTH parameter, version v3.0-0-

g6bad1c6) following the best practices found on the GATK website. All the 

results have been uploaded in a RNAbrowse (Mariette et al., 2014) instance and 

can be accessed from the web.  

 

 

2.7. Statistical analysis 

Data were processed using R 3.3.0 collaborative statistical software (www.r-

project.org/). For feeding behavior and gold bioaccumulation, comparisons among 

groups were performed using analysis of variance (ANOVA) with mean grouping 

using Tukey’s test (p<0.05) after checking assumptions (normality and 

homoscedasticity of error terms). Datasets underwent Box-Cox transformations in 

order to respect the ANOVA test assumptions.  

Differential gene expressions between NP0 and NP1 eels were based on gene 

expression counts by using DESeq2 R package (Love et al 2014). P-values for 

differential gene expressions were corrected for multiple testing using the 

Benjamini and Hochberg method, and a false discovery rate (FDR) was 

calculated. Gene ontology (GO) annotations were obtained with an E-value and a 

homology threshold set to 10-6 and 50%, respectively. GO analyzes were 

performed on Blas2GO 2.8 software.  

 

3. Results 

3.1. Mortality and eels feeding behavior 

No mortality occurred during this experiment. Food consumption by eels was 

monitored during the 21-day exposure and reached a total of 32.5 ± 0.5 g dw for 

NP0, 31.0 ± 0.7 g dw for NP1 and 18.6 ± 6.3 g dw for NP10 (mean ± SE, n = 6). 

Regarding the whole experiment, eels had significantly less eaten at the higheest 

AuNP exposure level (i.e. NP10, p = 0.04) in food compared to controls and NP1. 
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In addition, NP10 eels presented erratic dietary intakes highlighted by extended 

standard error range. 

 

3.2. Gold accumulation in eels tissues 

Gold concentrations were below the detection limits for all organs except for 

intestine, kidney and liver (figure 2). For these three organs, no statistical 

difference in gold accumulation was shown among exposure levels excepted for 

the intestine in NP1 condition with a significant 13-fold increase compared to 

control. Kidney and liver of NP1 exposed eels presented a non-significant raising 

tendency in gold accumulation compared to controls.  

 

 

 

Despite a 10-concentration factor in food between NP1 and NP10 exposure levels, 

organs exhibited similar mean gold concentrations. Thus in relation to the low 

food consumptions of the eels, trophic transfer ratios for kidney and liver showed 

low values respectively of 0.0023 and 0.0015% at the NP1 exposure level. Ratios 
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Figure 2: Gold accumulation in intestine, kidney and liver of the eels after a 21-day AuNPs 

trophic exposure at the three contamination levels (mean ± SE, n = 6). Values are compared by 

variance analyses, letters indicate significant differences (p<0.05). 
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tended to decrease beyond the quantifiable for NP10 exposure levels compared to 

NP1 reaching less than 2 × 10-5 %. 

 

3.3. An overview of transcriptomic responses 

De novo transcriptome assembly highlighted 50,479 transcript sequences. NP10 

eels were excluded for the transcriptomic analysis due to their erratic feeding 

behavior compared to NP0 or NP1 eels (see section 3.1). AuNP trophic exposure 

led to significant differences in transcriptomic profiling compared to control eels 

in the liver and the brain (table 1). Taking into account the whole transcriptome, 

less than 1% of gene expression was altered due to AuNP trophic exposure. 

Divergences with the NP0 eel transcriptome were mainly higher for the liver 

compared to the brain of NP1 eels. For the liver, regardless of significance 

threshold (i.e. p-value < .05, .01 or .001), genes were more under- than over-

expressed, while for the brain, distributions between under- and over-expressed 

appeared most homogeneous. The whole genes differently expressed in NP1 eels 

compared to NP0 eels were listed in supplementary informations (SI1 for the liver 

tissue and SI2 for the brain tissue). 

 

 

 

 

Table 1: Number of genes differentially expressed in liver and brain of contaminated eels after a 

21-day AuNPs exposure. Percentage are referring of the total number of transcripts. 
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3.4. Biological process distribution 

Taking into account gene classifications by ontology, sequence distributions were 

broadly similar between brain and liver tissues, with gene expressions mainly 

down-regulated after a 21-day AuNP trophic exposure (figure 3). In agreement 

with table 1, gene expressions were more altered into the liver than in the brain, 

with up to 26 sequences assigned to the GO « regulation of cellular process » for 

the liver. Regarding the brain, « macromolecule metabolic process » and 

« transport » were the most impacted GO by AuNP according to number of 

sequences. Major functional categories of transcripts altered by trophic exposure 

to AuNPs might be grouped as follow: immune system (GO:0002250; 

GO:0002443; GO:0002682), metabolism-biosynthesis (GO:0043170; 

GO:0044249; GO:1901576; GO:0006725; GO:0034641; GO:0046483; 

GO:1901360; GO:0019222; GO:0006629; GO:0006793), stimulus (GO:0051716; 

GO:0048583), toxicity (GO:0031341; GO:0055114), transport/organization 

(GO:0006810; GO:0006996).  

 

3.5. Enrichment analysis 

Enrichment analysis was performed and significant results were pointed out for 

liver (table 2).  Regarding biological process, immune system (GO:0002376; 

GO:0002697), response to stimulus (GO:0048583; GO:0048584; GO:0050896) 

and cell killing (GO:0001906) appeared to be impacted by AuNP exposure. 

Molecular functions clearly emphasized binding process (GO:0003823; 

GO:0042277; GO:0033218), mainly focused in membrane as cellular component 

(GO:0042611; GO:0042612; GO:0098797). Regarding the brain tissue, statistical 

analysis did not reveal any enrichment.     
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5 0 5 20 15 10 5 0 5

Number of sequences

UpDown UpDown

Table 2: Gene Ontology (GO) enrichment analysis from liver of contaminated eels after a 21-

day AuNPs exposure. 

Figure 3: Gene ontology (GO) analysis regarding biological processes for brain and liver of the 

eels after a 21-day AuNPs trophic exposure. Distribution between number of sequences up- and 

down-regulated are for NP1 eels compared to control. GO with a total number of sequences higher 

than 3 at least one of organs were represented. 
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3.6. A shared transcriptomic responses between the liver and the brain tissues 

Genes differentially expressed between NP0 and NP1 eels were compared for the 

liver and the brain in order to highlight a specific transcriptomic response due to 

AuNP trophic exposure. Thirteen genes were shared by the liver and the brain 

tissues (table 3) with 3 not annotated. The summary of major functions of each 

gene revealed an implication of immune responses for both organs, in addition to 

various cellular movements. Interestingly, 2 genes characteristic of the 

inflammasome (nlrc3 and nlrp12) were jointly over-expressed in the liver and the 

brain of NP1 eels. Overall, gene expression profilings were similar for both 

organs except for tnrc6b gene, involved in gene silencing by RNA.  

 

 

 

4. Discussion 

This experiment aimed to study transfer and transcriptomic responses by RNA-

sequencing approach in the eels at the end of a 21-day trophic exposure. 

Table 3: Genes differentially and jointly expressed for liver and brain. Fold changes (FC) were 

indicated compared to controls of the corresponding organ (n = 6). 
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No mortality was noted throughout this experiment, neither within control eels 

(NP0) nor in contaminated eels (NP1, NP10). This observation was consistent 

with a study involving dietary exposure of zebrafish (Danio rerio) to gold 

nanoparticles (12 and 50 nm) despite biochemical disturbances revealed in the 

muscle and the brain (Geffroy et al., 2012).  

Regarding food intake, for the higher exposure level (NP10), eels presented an 

avoidance and erratic feeding behavior which was not observed for the NP0 and 

NP1 eels. Similar avoidance behavior were pointed out for the isopod 

Porcellionides pruinosus exposed to Ag nanoparticles by trophic route (Tourinho 

et al., 2015). The discontinuation of feeding were reported by Kasumyan (2001) 

for fish, and considered as a nonspecific response to high concentrations of 

toxicants or to a prolonged exposure in the polluted environment, previously 

highlighted for metal and organic contaminants.  

To our knowledge, this is the first experiment regarding AuNP trophic transfer to 

a top predatory fish. Here, gold quantification in eel tissues neither revealed 

significant bioaccumulation except for the intestine. Conversely, Ramsden et al.  

(2009) showed a titanium transfer to rainbow trout after 10 weeks of spiked TiO2 

nanoparticle food (10 and 100 mg kg-1), which get started from the 4th week 

according to the accumulation kinetics. The 10-fold lower exposure doses, the 3-

fold shorter exposure period, and the 3-fold higher fish weight might explain this 

absence of significant transfer in the eels by comparison with Ramsden et al. 

(2009). Despite the removal of intestinal contents prior gold analysis, the rest of 

some food residuals might not have been excluded, restricting the ability to 

discern AuNP ad- or absorption to digestive tract. However, this result clearly 

emphasized an exposure of eel intestinal barrier to AuNP (NP1 condition).  

Despite an absence of quantifiable trophic transfer, transcriptomic profilings 

revealed AuNP impacts at the end of the 21-day exposure period for the NP1 eels. 

For liver and brain tissues, respectively 0.51% and 0.31% of the total genes were 
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differentially expressed in NP1 eels compared to NP0 eels (p<0.05). Similarly, 

gene expressions in zebrafish were altered even though gold was not detected in 

fish tissues after a 60-day trophic exposure (Geffroy et al., 2012). For comparison, 

Cho et al. (2009) investigated the gene expression responses in the mice liver after 

an intravenous administration of 4 or 100 nm PEG-coated AuNP (4.26 mg Au kg-1 

of body weight) for 30 minutes. Only 0.38% (for 4 nm) and 0.50% (for 100 nm) 

of the total genes were differentially expressed in AuNP exposed mice (Cho et al., 

2009), highlighting the same variation range of gene expressions compared to the 

present experiment, whith similar chemical compositions of nanoparticles. In 

addition, authors pointed out that these genes were involved in apoptosis, 

inflammation and metabolic processes (Cho et al., 2009), showing the overall 

transcriptomic response similar to the present experiment although biological 

models and exposure modalities clearly differed. Thus, these two experiments 

tend to reveal analogous transcriptomic responses in the exposed organisms to 

PEG-coated AuNP, regardless of particle sizes. 

In the present study, a clear immune response was highlighted in the liver by 

enrichment analysis. Engineered nanoparticles were already reported at the 

initiation of the immune response which corresponds to either a suppression or a 

stimulation (Dobrovolskaia and McNeil, 2007; Dwivedi et al., 2009; Ngobili and 

Daniele, 2016; Petrarca et al., 2015). Engineered nanoparticles might interact with 

the innate and adaptative immune systems (Cui and Mumper, 2002; Fytianos et 

al., 2015; García et al., 2013; Lutsiak et al., 2006; Yen et al., 2009). For example, 

after a single intratracheal instillation in mice (0.250 to 1 mg kg-1) of Fe3O4 (5 nm, 

23.14 mV), Park et al. (2010) noticed raising levels of cytokines and distribution 

modifications in lymphocyte types, emphasizing a chronic inflammation due to 

the persistant effects at 28 days. Immunotoxicity, defined as deregulated function 

of the immune system, contributes to the onset and development of various 

disorders (Ilinskaya and Dobrovolskaia, 2014). Regarding the present fish trophic 

exposure, gold nanoparticle induced immunotoxicity responses at transcriptomic 

level in absence of significant accumulation. 
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The intriguing common response in the liver and the brain, considering 

differential expressions of some genes, requires a careful attention. Two genes 

were subclassified in the NLR-receptor family, NLRC3 and NLRP12, 

corresponding to cytoplasmic proteins involved in many different biological 

processes including innate and adaptative immunity (Kufer and Sansonetti, 2011). 

The TRAF6 protein must be ubiquitinated to activate NF-kB pathway, involved in 

inflammatory response (Chen, 2005). Schneider et al. (2012) exhibited the 

interaction between NLRC3 and TRAF6 which prevent the ubiquitination of 

TRAF6 leading to a downregulation of NF-kB signaling in mouse cells. NLRC3 

appeared as a negative feedback loop in inflammatory response. In vitro study 

also established the control by NLRC3 to the activation of STING pathway 

(stimulator of interferon genes), which mediates signaling events for the host 

defenses (Barber, 2015; Zhang et al., 2014). Regarding these dual roles, Mangan 

and Latz (2014) suggested that NLRC3 behaves as a watchdog to prevent an 

overshooting onset of immune responses in the wake of diverse immune stimuli. 

Another NLR, overexpressed in the liver and the brain eel tissues, NLRP12, 

appeared according to the literature as a critical checkpoint during inflammation, 

migration of immune cells and tumorigenesis (Allen et al., 2012). For exemple, 

NLRP12 is implicated to maintain intestine homeostasis and to provide protection 

against colorectal tumorigenesis (Kaki et al., 2012). Recent study pointed out the 

NLRP12 implication in the inflammasome, leading to activation of caspase-1-

dependent cytokines, and NLRP12 propensity to suppress NF-kB-kinase-

dependent immune cell activation (Zaki et al., 2014). NLRP12 presented 

divergent functions highlighting its differential role in defense mechanisms, 

currently misunderstood (Claes et al., 2015). Several particulate materials, such as 

silica, asbestos, and carbon nanotubes, were highlighted as inflammasome 

activators (Baron et al., 2015; Dostert et al., 2008; Naji et al., 2016). To our 

knowledge, this is the first evidence of inflammasome responses to nanoparticles 

regarding to ecotoxicological literature. In addition, NLR subfamily might 

regulate the transcription of Major Histocompatibility Complex (MHC) 
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(Kobayashi and van den Elsen, 2012), a protein group on cell surfaces which are 

crucial for an effective adaptative immune response. Interestingly, MHC appeared 

as enriched cellular component in the eel liver and with mr1 in common genes 

differentially expressed in the liver and the brain tissues. These results might 

indicate the onset of adaptative immune response in AuNP exposed eels. 

Considering the whole experiment results, eel gut might appear as the potential 

starter of the revealed immunotoxicity. Several hypotheses might support the 

immune response propagation from nanoparticles in absence of quantifiable 

transfer to organs. Firstly, nanoparticles might be suspected to disrupt gut 

microbiota (Pietroiusti et al., 2016). For example, a study reported a disturbance 

for bacterial evenness and population in the mice gut microbiota after a 28-day 

silver nanoparticle dietary exposure (van den Brule et al., 2015). Williams et al. 

(2015) assessed the effects of silver nanoparticle subchronic dietary exposure on 

the gut microbiota and gut-associated immune responses. Rats exhibited a gut 

microbiome shift towards a larger proportion of gram negative bacteria jointly to a 

gut associated immune response with an expression decrease of 

immunomodulatory genes (Williams et al., 2015). In addition, the activity of gut 

microbial populations also plays an important role in host health (Bennett et al., 

2015) and the gut–liver axis emerges as an area of interest in the microbial-

mammalian metabolic axis (Russell et al., 2013). A recent study demonstrated the 

direct involvement of the gut microbiota on whole body glucose homeostasis and 

on liver lipid metabolism with the development of associated disease (Le Roy et 

al., 2013). Regarding the brain tissues, microbiota-gut-brain axis is also 

considered as a bidirectional communication which includes immune, endocrine 

and metabolic pathways (Dinan and Cryan, 2017). Present results highlighted a 

differential expression in both studied tissues for per3 gene, involved in biological 

rhythms. Thaiss et al. (2016) pointed out the bidirectional regulation between gut 

microbiota and rythms, showing that disruption of homeostatic microbiome 

rhythmicity incited genome-wide de novo oscillations in the intestine and the liver 

tissues. Secondly, in this experiment, gastrointestinal tract was the first and the 
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only one eel biological barrier in contact with AuNP. Regarding dietary exposure, 

Bettini et al. (2017) reported the TiO2 nanoparticle propensity to generate immune 

responses in rat intestine by affecting dendritic cell frequencies and T cell 

populations in the Peyer’s patches. Here, RNA-sequencing results exhibited a 

clear immune response in the liver and brain tissues. Gastrointestinal tract is 

referred as an important involvement in immune function (Bergin and Witzmann, 

2013) and might initiate immune response in the whole organism. For example, El 

Aidy et al. (2014) emphasized the implication of cytokine molecules as 

communication route in immune signaling from gut to brain. Thirdly and finally, 

due to AuNP presence in the digestive tract of exposed eels, disruption of 

digestive function might also be suspected. Guo et al. (2017) examined in vitro 

the TiO2 nanoparticle effects (30 nm) on small intestinal epithelium cells in order 

to assess TiO2 influences on intestinal barrier functions. The decrease in 

absorptive microvilli in exposed cells and the alteration of nutrient transporter 

protein gene expression might explain the significant iron, zinc, and fatty acid 

transport decrease following exposure to TiO2 nanoparticles (Guo et al., 2017). 

Here, GO term distribution (figure 3) exhibited numerous sequences in the liver 

associated to metabolic and biosynthetic processes. According to literature, these 

results might suggest a nutrient flow impairments as consequence of intestinal 

disorders due to AuNP exposure.   

 

5. Conclusions 

At the light of the present results, gold nanoparticles were not transferred from 

enriched food to eels. At the highest exposure level, eels presented an erratic 

feeding behavior. Significant gold concentrations were only measured in the 

intestine tissues of NP1 eels. In absence of gold transfer, transcriptomic responses 

after AuNP trophic exposure were revealed in the liver and the brain tissues 

(NP1), with some common genes differentially expressed by both organs. As 

discussed, the intestine tissue might contribute to the transcriptomic responses in 

the liver and the brain, emphasizing the necessity to study it in future experiments. 
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4.3. CONCLUSION

4.3 Conclusion

Aucune mortalité n’a été observée pour cette expérience. Les dosages
de l’or dans l’eau d’exposition des anguilles n’ont révélé aucune présence
d’or, permettant de ne considérer ici que l’exposition par la voie trophique.

Les anguilles exposées à la plus forte concentration dans la nourriture
enrichie (10 µg Au g−1MF) ont consommé en moyenne moins de nourri-
ture. Le suivi journalier montre que ce comportement d’évitement a com-
mencé dès le début de l’exposition. Après 21 jours d’exposition, les ana-
lyses du plasma sanguins n’ont révélé aucune différence significative avec
les témoins, à l’exception de l’aspartate transaminase (AST) pour les an-
guilles du groupe NP10 (table 4.1). Pour éviter toutes interférences avec
des effets biologiques liés à ce jeûne, les anguilles de cette condition expé-
rimentale ont été écartées des analyses de transcriptomique.

Table 4.1 – Dosages de paramètres chimiques du plasma sanguin, réali-
sés par un laboratoire d’analyses vétérinaires, des anguilles après 21 jours
d’exposition aux nanoparticules d’or (moyenne ± ES, n = 6). Les valeurs
sont comparées par une analyse de variance, les lettres indiquent les dif-
férences significatives (p<0.05).
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CHAPITRE 4. TRANSFERT ET RÉPONSES TRANSCRIPTOMIQUES SANS A
PRIORI D’UN POISSON PRÉDATEUR À L’EXPOSITION TROPHIQUE

Les dosages d’or, effectués dans 9 organes différents (branchies, cer-
veau, coeur, foie, intestin vidangé, muscle, rate, sang) à la suite de l’ex-
position de 21 jours, n’ont révélé aucune différence significative d’accu-
mulation entre les conditions, à l’exception de l’intestin pour la condi-
tion intermédiaire (1 µg Au g−1MF). Cela confirme l’ingestion par l’an-
guille de nourriture contenant des nanoparticules. Ces résultats illustrent
aussi l’absence d’internalisation des nanoparticles d’or par l’anguille dans
le cadre de cette expérience.

Malgré l’absence de transfert, des effets transcriptomiques sont ob-
servés grâce à l’approche sans a priori dans le foie et le cerveau des an-
guilles exposées. Au regard de l’ensemble du transcriptome de l’anguille,
soit 50 479 transcrits, 258 et 156 gènes sont significativement différen-
tiellement exprimés dans le foie et le cerveau, respectivement, chez les
anguilles exposées aux nanoparticules d’or par comparaison aux anguilles
non-exposées. En considérant le nombre total de transcrits, cela corres-
pond à une expression différentielle de 0,51% de gènes pour le foie et
0,31% pour le cerveau. Pour le foie, les analyses d’enrichissement ont mon-
tré que l’exposition trophique génère des effets associés au système immu-
nitaire, à la réponse au stimulus et à la mort cellulaire. Par ailleurs, une di-
zaine de gènes est conjointement exprimés dans le foie et le cerveau, deux
organes aux fonctionnements biologiques distincts par essence. Cette ré-
ponse commune entre le foie et le cerveau implique notamment des gènes
de l’inflammasome, et un gène associé aux rythmes biologiques.

Après 21 jours d’exposition trophique, les résultats de cette étude con-
duite chez l’anguille illustrent (1) une modification possible de prise ali-
mentaire liée à la présence de nanoparticules, (2) une absence de trans-
fert avec internalisation et (3) l’induction d’une réponse transcriptomique
dans le foie et le cerveau.
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Chapitre 5

Étude expérimentale d’une chaîne
alimentaire à trois maillons

5.1 Introduction

Dans le cadre de la problématique des nanomatériaux, l’un des en-
jeux actuels consiste en la réalisation d’études dont le design expérimental
tend à la représentativité environnementale. Pour cela, différentes straté-
gies d’exposition peuvent être envisagées, à savoir : les expositions multi-
espèces, les expositions mimant les chaînes trophiques en conditions con-
trôlées et les expositions menées en extérieur (Bour et al. 2015a). Par
ailleurs, il a récemment été souligné que les expérimentations sur le trans-
fert trophique jusqu’aux prédateurs aquatiques font défaut dans la litté-
rature (Tangaa et al. 2016). De la difficulté expérimentale inhérente à la
réalisation de chaînes trophiques en laboratoire, résulte sans doute le peu
d’études dans la littérature.
Ainsi, afin de prendre en compte ces différents constats, cette expérience a
été conçue afin de permettre la réalisation d’une chaîne trophique à trois
maillons en conditions contrôlées de laboratoire. De plus, à notre connais-
sance, aucune étude ne renseigne pour l’heure le transfert trophique des
nanoparticules d’or dans une chaîne aquatique à trois maillons.

L’expérience présentée dans ce chapitre a été réalisée en deux phases,
à savoir : une contamination des corbicules par des algues phytoplancto-
niques, puis dans un second temps, le nourrissage des anguilles avec les
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CHAPITRE 5. ÉTUDE EXPÉRIMENTALE D’UNE CHAÎNE ALIMENTAIRE À
TROIS MAILLONS

corbicules préalablement contaminés. Le terme de continuum trophique,
utilisé dans ce chapitre, évoque cette réalisation séquentielle du mode
opératoire, permettant de renseigner principalement la voie trophique.
D’autres protocoles réalisés de manière séquentielle pour étudier la voie
trophique ont également été utilisés par Cedervall et al. (2012), Chae et
al. (2016).

La première phase correspond à un dispositif d’apport en continu d’une
solution d’algues et de nanoparticules. Réalisé en circuit ouvert, avec un
renouvellement complet par jour, ce dispositif permet d’assurer la constan-
ce dans le temps (1) des propriétés physico-chimiques du milieu et (2) de
la pression de contamination. Ainsi, ce dispositif est adapté pour la réali-
sation de cinétique de bioaccumulation pour les organismes filtreurs.
Les corbicules sont congelés, servant ensuite de proie pour les anguilles.
Les anguilles, individuellement séparées pour permettre le suivi de leur
consommation alimentaire, sont nourries avec les organismes précédem-
ment contaminés. Le dispositif d’exposition des anguilles est également
un circuit ouvert. À la suite des 21 jours d’exposition, l’accumulation de
l’or est quantifiée dans l’intestin, le foie, les reins et les branchies des an-
guilles.

En parallèle de l’évaluation du transfert des nanoparticules dans une
chaîne trophique à trois maillons, la réponse transcriptomique de l’an-
guille, par une approche q-PCR, a également été évaluée. La sélection
des gènes d’intérêt a été réalisée à la lumière des résultats de séquençage
(Chapitre 4), afin de confirmer (ou non) la réponse transcriptomique aux
nanoparticules d’or dans le cadre d’une exposition qui se veut plus « na-
turelle » (relativement à la nourriture enrichie).

5.2 Article : Gold nanoparticles transfer throughout a three level
trophic chain leads to transcriptomic responses in the top predator,
Anguilla anguilla

(Article en préparation)
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Abstract  

Nanotechnology increasing use will probably result in nanomaterials release in 

aquatic environments which might be finally introduced into food webs. Among 

nanoparticle studies, informations on trophic transfer and consequent effects in 

natural and complex food chains are still limited. This experiment focused on 

spherical gold nanoparticles (AuNP, PEG-coated, 10 nm+) transfer and associated 

effects throughout an experimental three trophic level continuum (algae Senedes-

mus sp. - clams Corbicula fluminea - European eels Anguilla anguilla). The clams 

were continuously exposed to contaminated algae (480 µg Au L-1) for 15 days and 

finally, the eels were fed for 21 days by the previous contaminated clams. Gold 

concentrations were measured throughout the trophic chain for transfer assess-

ment. Bioaccumulation kinetics were performed on the clams and transcriptomic 

responses to « natural » trophic exposure to nanoparticles were investigated in the 

eels. Algae appeared to sorb about 85% of the initial gold supplied to the system. 

The exposed clams accumulated significant gold concentrations in their soft tis-

sues, with the highest concentrations observed into visceral mass. Bioaccumula-

tion factor from algae to clams might be assessed as 406. Then, transfer was also 

pointed out from the clams to the eels with a 2.9% trophic transfer ratio in the 

liver tissues after the 21-day exposure. Differential gene expressions revealed 

significant effects generated by AuNP in exposed eels. This study clearly exhibits 

the AuNP propensity to transfer in « natural » food chains at low dose of exposure 

and exert molecular toxic effects on top predators, highlighting the potential haz-

ard for aquatic ecosystems.  

 

 

 

Keyword 

Nanoparticles, trophic transfer, algae, Corbicula fluminea, Anguilla anguilla, 
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1. Introduction 

Due to the significant rise of nanomaterial applications, associated technologies 

might achieve a $3 trillion market value by 2020 according to Roco et al. (2011). 

As a result, these nano-products are suspected to be released in the environment 

through various pathways such as atmospheric depositions (Montes et al 2012), 

urban runoff (Kaegi et al., 2010; Künniger et al., 2014) or wastewater treatment 

(Ma et al., 2013). Thus, nanomaterials transfer and their related ecological im-

pacts are of major concern. 

Trophic relations constitute one of the main interactions among organisms in eco-

system, involving equilibrium and inter-regulation for the predator and prey spe-

cies. Trophic interactions are also a transfer pathway for contaminants in ecosys-

tems. Regarding environmental literature, nanoparticles were both transferred in 

terrestrial (Judy et al., 2011; Unrine et al., 2012; Yeo and Nam, 2013) and aquatic 

(Holbrook et al., 2008; Renault et al., 2008; Wang et al., 2016) food chains. In 

aquatic ecosystems, studies were mainly focused on invertebrates, such as daphnia 

(Bouldin et al., 2008; Fouqueray et al., 2012; Geitner et al., 2016; Gilroy et al., 

2014; Lee et al., 2015; McTeer et al., 2014; Zhao and Wang, 2010), gastropods 

(Croteau et al., 2011), bivalves (Buffet et al., 2014; Larguinho et al., 2014; 

Renault et al., 2008), copepods (Jarvis et al., 2013), or amphipods (Baudrimont et 

al., 2017; Jackson et al., 2012). As a result, nanoparticle trophic transfers have 

also extensively been investigated regarding the first levels of food chains. These 

studies suggest that nanoparticles are available for dietary uptake at the lower 

trophic levels which might be subsequently transferred through the entire food 

web, including humans. But up to now, only two experiments were focused on a 

three level food chain, considering each other different ecosystems and nanoparti-

cles (Cedervall et al., 2012; Chae et al., 2016). Chae et al. (2016) assessed quan-

tum dots terrestrial trophic transfer from a yeast to collembolan and finally the pill 

bug using fluorescence analytical techniques. Quantum dots (Cd/Se, 70 nm) were 

observed in collembolan intestine tissues after short-term (3 days) and long-term 
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(12 days) feeding with exposed yeasts (Chae et al., 2016). Quantum dots were 

further only transferred to pill bug intestines too (Chae2016). Cerdervall et al. 

(2012) investigated freshwater trophic chain, from algae, through zooplankton to 

fish. Lipid metabolism and behavior of the top consumer (Carassius carassius) 

were disrupted by polystyrene nanoparticles (Cedervall et al., 2012). Regarding 

these both studies, transfer quantifications were lacking whereas significant bio-

logical effects were demonstrated. 

Studying the trophic transfer along food chains constitutes an experimental chal-

lenge but also an environmentally relevant scenario regarding the potential nano-

pollution. The major aim of the present study is to demonstrate how nanoparticles 

move through a « natural » fresh water food chain from the water column to a 

three level trophic continuum, which starts with the algae Scenedesmus sp. Indeed, 

in aquatic ecosystems, planktonic algae constitute the base of many food chains 

and appear strongly impacted by various pollutants due to their small sizes and 

consequently high surface-to-volume ratios. Algae are preys for many organisms 

including filter-feeding bivalves. Corbicula fluminea, an aquatic benthic clam 

constitutes then the second trophic level as a key species in the fresh water eco-

systems with implication in cycles of both nutrients and contaminants as a result 

of its important ventilatory activity. Finally, the European eel Anguilla anguilla, a 

carnivorous and top predator fish at the yellow stage, was included in the present 

trophic chain as the third level. Previous investigations have pointed out the sensi-

tivity of this species to various contaminants highlighting its interest as pollutant 

bioindicator (Baillon et al., 2015; Geeraerts and Belpaire, 2010). But nowadays, 

no study has still considered nanoparticle transfer up to the eels in case of 

« natural » trophic chains.  

Moreover, biological responses to nanoparticles for predator are still poorly ad-

dressed (Tangaa et al., 2016). Previous (eco)toxicology investigations highlighted 

nanoparticle effects on immune system (Bettini et al., 2017; Cho et al., 2010), cell 

viability (Freese et al., 2012; Gliga et al., 2014) or oxidative stress initiation 
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(Gomes et al., 2012; Pan et al., 2009). In this study, effects associated to 

« natural » trophic transfer were examined at the transcriptome scale in the preda-

tor fish according to a gene selection based on RNA-sequencing data (article 

Chapitre 4). Chosen organs to explore toxic responses were the intestine which is 

the first biological barrier exposed to nanoparticles by trophic route (Chae et al., 

2016), the liver due to its involvement in biological function regulations and also 

as nanoparticles accumulation organ (Cho et al., 2010; De Jong et al., 2008), and 

the brain because nanoparticles might impact this organ in absence of accumula-

tion (article Chapitre 4). 

In this study, spherical polyethylene glycol-coated gold nanoparticles (AuNP, 10 

nm+), stable in solution (García-Negrete et al., 2013), were used as model nano-

particles in order to investigate nanoparticle transfers and effects on a three-level 

trophic system (algae - clams - European eels). Algae were exposed to low AuNP 

concentration (480 µg Au L-1, corresponding to LC50 ÷ 100, according to Renault 

et al. 2008) for 24 hours, the clams were continuously exposed to contaminated 

algae for 15 days and finally, European eels were fed for 21 days by the previous 

contaminated clams. Gold concentrations were measured throughout the trophic 

continuum for the transfer ratio assessment, bioaccumulation kinetics were per-

formed for the clams, bioaccumulation was measured in the eels, and tran-

scriptomic responses after « natural » trophic exposure to nanoparticles were in-

vestigated in the eels.    

 

2. Methods 

2.1. Ethics 

The experimental procedures of the present study respect the animal ethical guide-

lines in order to secure a decent existence in laboratory and reduce suffering ac-

cording to the French Ministry of Higher Education and Research. 
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2.2. PEG coated gold nanoparticles 

Polyethylene glycol coated gold nanoparticles (AuNP) were prepared according to 

the Brisson and Mornet method as previously described (Brisson and Mornet, 

2013). The synthesized AuNP were uniform with a narrow size distribution (10 ± 

1 nm) and observed in TEM micrograph (figure 1). AuNP were stabilized with 

PEG-amine at the particle surface and zeta potential was about 40 mV at pH 7. 

 

 

 

2.3. Exposure system from algae to bivalves 

Asiatic clams Corbicula fluminea (500 animals; 13 ± 1 mm shell length; 20 ± 2 

mm shell width) were catch in September 2016 from the Isle River (44°50’16’’N, 

00°34’46’’W, France), an uncontaminated site according to measured metal con-

centrations in aquatic organisms (data not shown). Animals were acclimated for 2 

weeks prior to the experiment. Clams were divided in 6 tanks containing 15 L of 

water with sand at the bottom, isolated from external vibrations, and with a 12:12 

hr light-dark photoperiod. Each tank was continuously supplied with an homoge-

nized algae solution (90% fresh water - 10% Dauta culture medium with 106 cells 

Figure 1: TEM micrograph of the PEG-coated gold nanoparticles after synthesis. 
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mL-1;  T°C = 18.2 ± 0.4 °C; pH = 8.2 ± 0.1; mean ± SE; n = 15) at a flow rate of 

10 mL min-1 containing 105 cells mL-1 in order to maintain a constant exposure. 

Two AuNP concentrations in algae solutions were studied: 0 µg Au L-1 (NP0) and 

480 µg Au L-1 (NP0.1, concentration 100-fold lower than the LC50 of Scenedes-

mus subspicatus - Renault et al., 2008). Total gold concentrations were daily 

measured during the experiment into the algae solution tanks and the clam expo-

sure tanks. Gold concentrations of the filtrated water (0.45 µm, GH Polypropyl-

ene) into both tanks were also daily performed to assess proportions of the free-

AuNP and the ad/absorbed AuNP to algae by difference with total gold concentra-

tions.  

Five clams were randomly sampled and dissected (visceral mass, gills and mantle) 

for the bioaccumulation kinetics at day 0, 5, 7, 10 and 15. At the day 7, 210 clams 

in each exposure condition were sampled and stocked at -20°C waiting to feed the 

eels in the second experiment part.   

 

2.4. Experimental design for eels trophic exposure 

Immature yellow eels (Anguilla anguilla, 12.8 ± 0.3 g, 21.7 ± 0.5 cm , mean ± SE, 

n = 20) were caught in the Arcachon Bay considered as a pristine environment 

(44°41’24’’N-1°01’27’’W, Southwest of France) in September 2016. Animals 

were transferred to the laboratory (Marine Station, Arcachon) for a 2-month ac-

climatization period (i.e. kept in running aerated seawater, and fed with Mytilus 

edulis every two days). For the experiment, 20 fish were individually separated in 

a flow-through seawater open system (15 L fish-1; daily renewed; T = 17.8 ± 

1.1°C, pH = 8.0 ± 0.1; mean ± SD, n = 42) under 12:12 hr light:dark period. Dur-

ing the 21-day exposure, the previously contaminated Corbicula fluminea were 

used to feed the eels, at a rate of 1 bivalve fish-1 day-1. Gold concentrations in the 

clams were below the DL for NP0 and of 47.96 µg Au g-1 DW (mean ± SE, n = 5) 

for NP0.1 after 7 days of exposure. The remaining food after consumption by the 

eels was removed to be monitored every morning and assessed as « consumed » if 
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only the clam shells were found or as « unconsumed » if any clam soft tissues 

were still observed stared to the shells. Water monitoring did not reveal any trace 

of gold in tanks allowing to consider the exposure of eels only by the trophic 

route. After 21 days of exposure, the 10 eels of each condition were sacrificed and 

tissues (brain, gills, intestine, kidney, liver) were sampled. Intestine tissues were 

manually emptied during dissections to remove most of the food bowl. Gills, in-

testine, kidney and liver tissues were stored at -20°C waiting for gold quantifica-

tion analysis. The brain and a standardized sampling of intestine and liver tissues 

were picked up for RT-qPCR analysis and stored in RNA-later solution at -20°C. 

 

2.5. Gold quantifications 

Biological samples were dried (48h at 50°C) and then digested in aqua regia (0.25 

volume of 65% HNO3 - Carlo Erba Reagent, Dasit Group, Italy - and 0.75 vol-

ume of 37% HCl - SCP Science,  Canada) at 100°C for 3h (Fluka, Buchs, 

Switzerland). Gill tissues of clams were digested in 0.5 mL of aqua regia; mantle 

and visceral mass of clams, gill and intestine of eels in 2 mL of aqua regia; liver 

and kidney of eels in 3 mL of aqua regia. All acid-digested samples were diluted 

6-fold with ultrapure water (MilliQ, Bedford, MA, USA) before analysis. Algae 

and water samples were diluted with ultrapure acidified water (2% aqua regia) 

before gold quantification. 

All gold quantifications were performed by electrothermic atomic absorption 

spectrophotometry with Zeeman correction using a graphite furnace (240ZAA 

spectrometer, Agilent Technologies, USA). The detection limit was 0.1 µg Au L-1. 

The analytical method was validated by the analysis of gold standard solutions 

(Merck, Darmstadt, Germany), and for each sample series by checking an inter-

laboratory biological reference material (gold-contaminated Asiatic clam Cor-

bicula fluminea, concentration intercalibrated with six laboratories, data not 

shown). Gold recoveries reached 95.9 ± 1.4 % (n = 14). Gold concentrations were 

expressed for clams and eels organs as µg Au g-1 dry weight (DW). 
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Bioaccumulation factor for the clams were estimated by gold concentration accu-

mulated in the clam DW ÷ gold concentration in the clam exposure tanks. Trophic 

transfer ratio to the liver tissues of exposed eels was assessed after the 21-day 

exposure with the following calculation: [(liver gold quantity in the exposed fish - 

liver gold quantity in the control fish) ÷ ingested gold quantity)] × 100. 

 

2.6. RNA extraction and real-time qPCR 

Total RNA was isolated from the brain, intestine and liver tissues using the SV 

Total RNA isolation system kit (Promega) according to the manufacturer’s in-

structions. Specific primers were designed in order to amplify approximately 100 

bp using the software primer3. Primer sequences are itemized in table 1. PCR 

reactions were prepared as advocated by GoTaq qPCR mastermix (Promega) 

with: 1 × GoTaq qPCR mastermix, 200 nM primers, and 10 ng of cDNA in a total 

volume of 25 μl. Transcript level quantification was performed using a Roche 

LC480 instrument parameterized as follow : 95°C for 2 min, followed by 40–45 

cycles of 15 sec at 95°C, 60 sec at 60°C, and a dissociation curve step (60–95°C) 

to confirm the absence of nonspecific products. The dissociation curves showed a 

single amplification product and no primer dimers. In the present study, amplifi-

cation of the housekeeping gene (elongation factor 1-alpha) cDNA was used as an 

internal control for gene expression. Indeed, this gene presented a steady-state 

level of expression (coefficient of variation = 3.9%), and no significant differ-

ences were observed between Ct values for the housekeeping gene among all 

samples (p = 0.12). Results were expressed as 2-ΔCt with ΔCt = Ct gene - Ct housekeep-

ing gene. 
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2.7. Data treatment 

Data were processed using R 3.3.0 collaborative statistical software (www.r-

project.org/). For bioaccumulation kinetics of the clams, gold accumulations and 

gene expressions of the eels, comparisons between exposure groups were per-

formed using the non-parametric Kruskal-Wallis test, considering the 0.05 thresh-

old as significant probability.  

 

3. Results 

3.1. Algae and clam exposures 

Gold concentrations in algae suspensions were below the detection limit for  NP0 

and reached 529.0 ± 13.1 µg Au L-1 for NP0.1 exposures (mean ± SE, n = 45). 

Free-AuNP assessment obtained  after algae filtration pointed out a gold concen-

tration below the detection limit for NP0 and of 77.0 ± 11.9 µg Au L-1 for NP0.1 

(mean ± SE, n = 45), highlighting that about 85% of AuNP were ad/absorbed to 

algae. In clam exposure tanks, continuously supplied by the algae suspensions, 

measured total gold concentrations were below the detection limit for NP0 and of 

Table 1: Studied genes and respective primer designs for the eel tissues. 
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118.7 ± 5.0 µg Au L-1 for NP0.1 (mean ± SE, n = 25). After water filtrations of 

clam exposure tanks, gold concentrations were below the detection limit for NP0 

and of 22.0 ± 1.9 µg Au L-1 for NP0.1 (mean ± SE, n = 25). Algae concentration 

monitoring in the algae solution gave the following results: 1.27 × 105 ± 5.53 × 

103 and 1.27 × 105 ± 4.61 × 103 cells mL-1 for NP0 and NP0.1 conditions respec-

tively (mean ± SE, n = 15). Algae concentrations in the clam tanks were of 3.70 × 

104 ± 2.75 × 103 and 4.38 × 104 ± 2.59 × 103 cells mL-1 for NP0 and NP0.1 condi-

tions respectively (mean ± SE, n = 31). For the 15-day exposure, 13 and 11 clams 

died in the NP0 and NP0.1 conditions, respectively. 

 

3.2. Clam bioaccumulation kinetics 

Bioaccumulation kinetics of gold in the clams were monitored for the 15-day 

AuNP exposure. From the day 5, gold accumulations in the clams were signifi-

cantly increased for NP0.1 compared to NP0 regarding all studied organs (figure 

2). Visceral mass of exposed clams exhibited the highest gold concentrations 

compared to the gills and mantle tissues. From the day 5 and until the end of ex-

posure, gold accumulations in the visceral mass were around 225.6 ± 45.8 µg Au 

g-1 DW. Gold concentrations in the gill tissues increased all along the experiment 

reaching 19.4 ± 1.9 µg Au g-1 DW (mean ± SE, n = 5). For the mantle tissues, 

gold concentrations increased to each sampling time, except the slight depletion 

observed at the day 10. At the end of NP0.1 exposure, gold concentrations in the 

visceral mass were 13- and 16-fold higher than in the gill and mantle tissues, re-

spectively. At the day 7 (sampling to feed the eels), bioaccumulation factor from 

algae to clams were assessed as 406.  
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3.3. Trophic exposure of the eels and gold accumulations 

No mortality was observed for the eels. For the 21-day trophic exposure, no sig-

nificant difference was noted for the food intakes by the eels with 19.5 ± 0.6 and 

19.8 ± 0.7 consumed clams for NP0 and NP0.1, respectively (p = 0.36, mean ± 

SE, n = 210). At the end of exposure, gold accumulations were measured in gill, 

intestine, kidney and liver of the eels (figure 3). For all the studied organs, gold 

concentrations were below the detection limit for the NP0 eels. For the NP0.1 

exposed eels, gold concentrations were also below the detection limit for the gills. 

The intestine of the NP0.1 eels exhibited the highest gold accumulation with 2.5 ± 

0.4 µg Au g-1 DW, followed by the kidney (1.7 ± 0.5 µg Au g-1 DW) and the liver 

Figure 2: Gold accumulation in Corbicula fluminea as a function of time. 

* represent significant difference from the corresponding data in the NP0 condition. 

Mean ±  SE, n = 5; DW = dry weight. 
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(0.3 ± 0.05 µg Au g-1 DW). The transfer ratio to the eels liver was assessed to 

2.9% after the 21-day trophic exposure. 

 

 

 

 

3.4. Eel transcriptomic responses 

Gene expressions were assessed by RT-qPCR in the brain, intestine and liver in 

order to investigate eel responses to AuNP after the 21-day trophic exposure (ta-

ble 2). Studied genes might be classified in several biological functions such as 

inflammatory responses, cell proliferation and apoptosis process, oxydo-reduction 

homeostasis and biological rhythms. Significant differential expressions com-

pared to NP0 eels were revealed for the aif1, itgb2 and acer2 genes in the liver 

and for the per gene in the intestine (table 2). No significant difference was ob-

served in gene expressions for the brain comparing both exposure conditions. In-

flammatory responses in the liver appeared down-regulated for aif1 and itgb2 

Figure 3: Gold accumulation for the intestine, kidney and liver tissues of the eels after the 21-day 

AuNP trophic exposure (Mean ± SE, n = 10). Gold accumulation was below the detection limit for 

both condition. Letters indicate significant differences (p<0.05). 
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genes with a 0.44 and 0.31 repression factor, respectively. Acer2 gene was also 

0.43-fold down-regulated in the NP0.1 eel livers compared to the NP0. In the in-

testine, per gene was significantly up-regulated in the NP0.1 eels compared to the 

NP0 after a 21-day AuNP trophic exposure.  
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4. Discussion 

The present experimental study aimed to focus on a « natural » transfer of AuNP 

along an aquatic three-level trophic continuum. In addition, toxic impacts associ-

ated to AuNP trophic exposure were investigated at the transcriptome scale for the 

top-predator fish in several tissues. 

Trophic continuum started with the algae Scenedesmus sp. Throughout the exper-

iment, the algae were exposed for 24 hours to 529.0 ± 13.1 µg Au L-1 (NP0.1 – 

nominal  concentration of 480 µg Au L-1) and Au appeared to ad- or absorb about 

85% of PEG-coated AuNP. AuNP sorption by the algae Dunaliella salina was 

also assessed after a 24-hour exposure (23.6 mg Au L-1) to about 76% for citrate-

coated and 36% for PEG-coated AuNP (Larguinho et al., 2014). Different sorp-

tion ratios between this study and our experiment might be the result of differ-

ences in exposure concentrations (0.529 mg Au L-1 versus 23.6 mg Au L-1) and 

algae concentration (105 cells mL-1 in our study versus 4 × 105 cells mL-1). Micro-

scopic observation of Scenedesmus sp. exposed to higher PEG-coated AuNP con-

centration (48.0 mg Au L-1) showed only an adsorption phenomenon with nano-

particle distribution all around the algae cell wall (Renault et al., 2008). The 

strong electrostatic attraction between the negative charges of algae cell walls and 

the positive charge of the PEG-coated AuNP (zeta potential = 40 mV at pH7) 

might lead to adsorptions between both components in solution, as previously 

demonstrated for other cell membranes (Goodman et al., 2004). Regarding other 

nanomaterials, Conway et al. (2014) exposed the phytoplankton Isochrysis galba-

na to 30 mg L-1 of CeO2 nanorods (67 × 31 nm) for 8 days noticing the occurrence 

of nanorod sorption to phytoplankton within 1 hour. For the authors, this fast in-

teraction between nanorods and phytoplankton cells might also support adsorption 

hypothesis due to electrostatic attractions. 

The clams were then continuously exposed for 15-days to the previous AuNP-

algae suspension. The water concentrations in clam exposure tanks exhibited a 

lower gold concentration (118.7 ± 5.0 µg Au L-1 for NP0.1) compared to the sup-
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plied algae suspension, as a result of clam feeding activity, algae sedimentation 

and sorption to plastic tanks. Interestingly, according to the performed water fil-

trations, the AuNP sorption to algae was assessed at 82%, also in the same pro-

portion than the supplied algae suspension. Here, the clam gold accumulations 

were the highest in visceral mass which appeared to reach the maximum concen-

tration from the fifth day. Conversely, gold bioaccumulations in the gills in-

creased throughout the AuNP 15-day exposure; the mantle seemed to follow the 

same trend with lower concentrations compared to the gills at the end of exposure. 

As well, for marine mussel Mytilus galloprovincialis exposed to citrate and PEG-

coated AuNP, gold concentration was also higher in the digestive gland than in 

gills (Larguinho et al., 2014). Hull et al. (2011) exposed the clam Corbicula 

fluminea to 7.8, 15 and 46 nm AuNP (BSA-coated, 2 mg Au L-1) during 180 h, 

and AuNP were again mainly internalized in the digestive gland. Increased up-

takes were observed for bivalves exposed to the highest nanoparticle size ranges 

(Hull et al., 2011; Pan et al., 2012). All this results might suggest that gold nano-

particle are mainly accumulated by trophic route in bivalves.  

Finally, AuNP were transferred from the clams to the eels mimicking a « natural » 

trophic exposure. The eels of both exposure conditions presented the same food 

consumption, highlighting no significant effects of AuNP on their dietary behav-

ior. Regarding gold bioaccumulation, exposed eels exhibited a significant increase 

in concentrations compared to control in the intestine, kidney and liver, emphasiz-

ing a clear transfer up to the predator fish. The kidney presented concentrations 5-

fold higher than the liver for NP0.1 eels. Similar trend was observed for another 

fish exposed by the trophic route to PEG-coated AuNP (Perrier et al., submitted), 

whereas the AuNP intravenous injections in rodents always led to the highest 

concentrations in the liver compared to the kidney (Cho et al., 2010; De Jong et 

al., 2008; Wojnicki et al., 2013) (DeJong 2008, Cho2010 et Wojnicki2013). Con-

trary to Chae et al. (2016), in the present experiment, nanoparticles passed 

throughout the intestinal barrier of the higher trophic level since significant gold 

accumulations in the liver and the kidney were observed.  
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In this study, gold bioaccumulations were higher in the clams compared to the 

eels. As a consequence, no biomagnification was highlighted in the present exper-

iment. Judy et al. (2011) have brought evidence for biomagnification of gold na-

noparticles within a terrestrial food chain emphasizing by higher concentration in 

the hornworm Manduca sexta compared to tobacco plant. Similarly, biomagnifi-

cation of cadmium selenide quantum dots were observed in microbial food chain 

(16-hr of exposure) with a 5-fold higher concentration in protozoa predator com-

pared to their bacterial prey (Werlin et al., 2011). But except for these two exper-

iments (Judy et al., 2011; Werlin et al., 2011), associated literature had mainly 

concluded to an absence of nanoparticle biomagnification according to their ex-

perimental designs (Holbrook et al., 2008; Lewinski et al., 2011; Wang et al., 

2016; Zhu et al., 2010). For example, regarding to another fish (juvenile Scoph-

thalmus maximus) dietary exposed for 20-day to TiO2 contaminated clams (from 

108 to 194 µg Ti. g-1 DW), no biomagnification was still observed with a 0.3 cal-

culated factor (Wang et al., 2016). 

After the 21-day AuNP trophic exposure, few significant differential expressions 

were observed among investigated genes in eel tissues, except for the brain. In the 

liver, significant differential gene expressions highlighted an inflammatory re-

sponse (aif1, itgb2) and a modulation in apoptosis regulation (acer2). PEG-coated 

AuNP (13 nm), administered by intravenous injection, were accumulated in the 

mouse livers up to 7 days and also induced acute inflammation and apoptosis re-

garding gene expressions (Cho et al., 2009a). Expression of aif1 gene was kinet-

ically studied by Volland et al. (2015) in the digestive gland of marine clams 

Ruditapes philippinarum exposed to AuNP (20 nm). Compared to the present 

study, they did not observed any significant difference between exposed and con-

trol clams whatever the kinetics time (1, 7 or 14 days). AIF-1 is a cytokine, in-

volved in the regulation of cell cycle progression and cellular activation status, 

which also plays an important role in chronic immune inflammatory processes, 

especially those involving macrophages (Kimura et al., 2007). Indeed, Yang et al. 

(2005) showed the mediation on survival and pro-inflammatory activity of mac-
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rophages by AIF-1. Recently, Wang et al. (2017) demonstrated the implication of 

ACER2 in the induction of autophagy as well as apoptosis. Interestingly, various 

nanoparticles were previously pointed out to disrupt autophagy process in differ-

ent organisms (Stern et al., 2012). But the present experimentation did not empha-

size a clear immune or apoptosis regulation responses after the 21-day trophic 

exposure due to only few genes differentially expressed and just concerning the 

liver. For a human cell line, Falagan-Lotsch et al. (2016) studied differential gene 

expressions regarding chronic and non-chronic exposures to low concentrations of 

PEG-coated gold nanorods. They analyzed 25 genes involved in several function-

al pathways such as inflammatory response, oxidative or osmotic stress, cell death 

by apoptosis, autophagy or necrosis, and DNA damage signaling (Falagan-Lotsch 

et al., 2016). According to their selected genes, significant expression modifica-

tions were mainly observed during non-chronic exposure compared to chronic 

one, highlighting that a cell adaptation might occur during long-term nanoparticle 

exposure (Falagan-Lotsch et al., 2016). Indeed, chronic and low doses might lead 

to a prolonged change in cell physiology as part of an adaptive response to the 

long-term effects of a specific stimulus (Calabrese et al., 2007). As a conse-

quence, the results of our experiment might also suggest the end of inflammatory 

process after the 21-day exposure with the setting up of adaptive mechanisms. 

The per gene expression exhibited a significant up-regulation in the eel intestine 

after trophic exposure. Other studies have also revealed a disruption in the per 

gene transcription due to different nanoparticle exposures. Balasubramanian et al. 

(2010) performed microarray analyses in the liver and spleen of rats after an 

AuNP single intravenous injection (15.1 µg Au L-1). Their results also showed a 

significant up-regulation of the per gene in both liver and spleen with expression 

changes still observed in the rat liver two months after the AuNP injection. An-

other experiment in mice exposed to PEG-coated AuNP (4 and 100 nm) high-

lighted a significant effect on per gene transcription in the liver among the 0.5% 

genes differentially expressed of the 45,000 tested genes by microarray analysis 

(Cho et al., 2009b). Minchenko et al. (2012) demonstrated that silver nanoparti-
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cles significantly affect the expression levels of several biological rhythm genes 

including the per gene in different rat tissues in time-dependent and tissue-

specific manner. Authors concluded that circadian gene expressions might be con-

sidered as a sensitive marker for silver nanoparticles toxic action (Minchenko et 

al., 2012). All these studies might suggest potential nanoparticle effects on biolog-

ical rhythms but other investigations are necessary in order to confirm these re-

sults. 

To conclude, this aquatic experiment clearly illustrated gold nanoparticle transfer 

throughout a three-level trophic continuum regarding to a relatively low initial 

exposure dose compared to literature. In both clams and eel tissues, gold nanopar-

ticles were internalized in exposed organisms. But this experimental design did 

not reveal any biomagnification. Gene expressions in the predator fish suggest 

transcriptomic effects associated to inflammatory responses and apoptotic process 

in the liver tissues, whereas disruption for one gene implicated in biological 

rhythms was also pointed out in the intestine. Nevertheless, future investigations 

should address the potential adaptive responses in organisms chronically exposed 

to nanoparticles. 
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CHAPITRE 5. ÉTUDE EXPÉRIMENTALE D’UNE CHAÎNE ALIMENTAIRE À
TROIS MAILLONS

5.3 Conclusion

Le design expérimental, tel que conçu pour cette étude, a permis la
réalisation d’une chaîne trophique à trois maillons, dont la pression de
contamination pour les organismes s’est avérée constante durant toute la
durée de l’exposition.

Pendant cette expérience, une faible mortalité (2% pour chaque mo-
dalité d’exposition), non imputable à la présence des nanoparticules, est
observée chez les corbicules ; alors qu’aucune mortalité n’a été constatée
pour les anguilles.

Cette expérimentation évalue qu’environ 80% des nanoparticules dans
la colonne d’eau sont fixées aux algues, et que cette proportion est main-
tenue qu’il s’agisse de la solution d’algues apportées aux systèmes ou du
milieu d’exposition des corbicules.

La cinétique d’accumulation réalisée chez la corbicule montre une aug-
mentation significative des concentrations d’or dans les tissus dès le cin-
quième jour d’exposition, avec des concentrations environ 10 fois supé-
rieures dans la masse viscérale comparativement aux branchies et au man-
teau.

Pour l’anguille, les dosages attestent d’un transfert et d’une internali-
sation de l’or chez les organismes exposés, avec des concentrations 5 fois
supérieures dans les reins comparativement au foie. Pour les branchies,
aucune présence n’a pu être observée chez les poissons exposés.

Enfin, l’étude de la réponse transcriptomique visait à renseigner l’ex-
pression de 15 gènes associés à la réponse inflammatoire, à la proliferation
cellulaire et aux processus d’apoptose, à la régulation de l’oxydoréduction,
et enfin, aux rythmes biologiques. Le cerveau, le foie et l’intestin ont été sé-
lectionnés comme organes cibles. Les résultats ne montrent aucune diffé-
rence significative d’expressions géniques pour le cerveau. Pour l’intestin,
un gène associé aux rythmes biologiques répond de manière significative à
la contamination trophique ; pour le foie, deux gènes associés à la réponse
inflammatoire et un gène associé à l’apoptose, s’avèrent différentiellement
exprimés chez les organismes exposés.
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5.3. CONCLUSION

Cette expérience illustre (1) la capacité des nanoparticules à transfé-
rer dans une chaîne alimentaire à trois maillons et (2) une réponse trans-
criptomique associée à l’internalisation du contaminant pour le plus haut
niveau trophique.
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Chapitre 6

Discussion générale et
perspectives

Les travaux de cette thèse visaient à renseigner la capacité de transfert
des nanoparticules d’or le long des chaînes trophiques aquatiques d’une
part, et d’en évaluer les réponses biologiques induites via différentes ap-
proches d’autre part. Alors qu’actuellement la littérature associée à la na-
noécotoxicologie se positionne essentiellement sur l’étude des expositions
relativement courtes et concentrées sur les premiers niveaux trophiques,
ce travail s’est davantage orienté vers des temps d’exposition allongés en
considérant des organismes de différents niveaux trophiques (biofilm na-
turel de rivière, poisson brouteur, bivalve filtreur) avec un prédateur haut
de chaîne, l’anguille européenne. Par ailleurs, alors que classiquement
l’évaluation des effets s’inscrit dans le précepte des « biomarqueurs » de
natures diverses, ce travail s’est orienté, pour partie, vers une approche
résolument moins exclusive, en considérant notamment la réponse de l’en-
semble du transcriptome à l’exposition aux nanoparticules d’or. Les prin-
cipaux résultats sont synthétisés dans la figure 6.1.

L’apport scientifique de l’ensemble des résultats, ainsi que leurs li-
mites, sont discutés dans ce chapitre, dont la clôture souligne par ailleurs
les perspectives de recherche.
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Figure 6.1 – Représentation synthétique des principaux résultats de ce
travail.

6.1 Évaluation du transfert trophique

Le transfert trophique a été évalué au regard de la bioaccumulation
d’or pour les organismes exposés.
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6.1. ÉVALUATION DU TRANSFERT TROPHIQUE

6.1.1 Producteurs primaires

Le premier point souligné par ces expérimentations concerne la capa-
cité de sorption des nanoparticules pour les premiers niveaux trophiques,
s’agissant ici des biofilms naturels de rivière (Chapitre 3) ou des algues
en suspension (Chapitre 5). Ces résultats font consensus avec ceux de la
littérature dans laquelle davantage de données sont disponibles pour le
phytoplancton (Goodman et al. 2004 ; Larguinho et al. 2014 ; Renault et
al. 2008). L’équipe de Ferry et al. (2009) a été la première, dans le cadre de
mésocosmes estuariens, à s’intéresser au cas des biofilms. Il s’en est suivi
d’autres études pour les sols ennoyés de rizières notamment (Yeo et Nam
2013). L’originalité du présent travail concerne le choix de biofilms natu-
rels préalablement colonisés en rivière, permettant d’évaluer les capacités
de sorption des nanoparticules par un biofilm rencontré in situ. L’évalua-
tion du transfert a été abordée pour une gamme de concentrations, pour
laquelle les capacités d’accumulation des biofilms naturels semblent éle-
vées et linéaires avec le milieu d’exposition. Néanmoins, une évaluation
de la composition biologique et chimique du biofilm, pour expliquer les
importantes capacités de sorption, est nécessaire. Cependant, au vu de la
complexité de ce compartiment, et de la « boîte noire » qu’il représente
encore de nos jours (Flemming et al. 2016), pour qu’elle soit satisfaisante,
cette évaluation requiert l’intervention de spécialistes de la taxonomie et
nécessite par ailleurs le développement d’outils analytiques adaptés. En
effet, les biofilms étant composés d’un ensemble d’organismes différents
(microalgues, bactéries, champignons, etc.) dont l’abondance relative est à
même d’évoluer au cours du temps, il semble tout à fait envisageable que
la composition biologique du biofilm modifie les capacités de sorption de
celui-ci. Et ce d’autant plus que, la matrice qui assure la cohésion du bio-
film est synthétisée par les organismes eux-mêmes, alors que sa composi-
tion chimique (variable) joue directement un rôle dans la sorption passive
des polluants (Flemming et al. 2016). De même, des efforts méthodolo-
giques sont nécessaires pour renseigner la distribution des nanoparticules
à l’intérieur des biofilms, notamment pour évaluer si ce contaminant reste
piégé dans la matrice ou s’il est absorbé par les organismes qui composent
le biofilm.
Toutefois, l’ensemble de ces résultats souligne que les producteurs pri-
maires d’eau douce constituent un puits et une source potentiellement
importante de nanoparticules pour le maillon supérieur.
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6.1.2 Consommateurs primaires

Dans cette étude, deux consommateurs primaires ont été sélectionnés,
représentant tous deux un mode alimentaire distinct, à savoir par filtra-
tion ou par broutage. Les dosages d’or attestent d’un transfert entre le
producteur et le consommateur primaire selon les modalités d’exposition.

Pour le cas des algues - corbicules (Chapitre 5), de l’or est mesuré dès le
cinquième jour d’exposition continue dans les organismes. Des études ci-
nétiques, en augmentant la fréquence d’échantillonnage, devraient confir-
mer le profil d’absorption des nanoparticules. Les concentrations dans la
masse viscérale demeurent relativement stables tout au long de l’expo-
sition semblant témoigner de l’exposition constante aux nanoparticules
des corbicules ou que l’accumulation maximale dans cet organe est at-
teinte. Dans un niveau environ 10 fois moindre, les branchies et le man-
teau présentent quant à eux une augmentation des concentrations d’or au
cours du temps, qui pourrait résulter d’une redistribution du contaminant
à l’échelle de l’organisme et/ou d’autres voies d’entrée dont la cinétique
d’internalisation serait plus lente.

Pour le transfert des biofilms naturels aux poissons brouteurs (Chapitre
3), une distribution de l’or est avérée dans tous les organes étudiés, à l’ex-
ception du tissu cardiaque. Les branchies, le foie et la rate présentent des
bioaccumulations dose-dépendantes, alors que pour l’intestin vidangé, le
rein et le muscle, les bioaccumulations diffèrent entre les poissons té-
moins et exposés. En revanche, cette expérience a montré une accumula-
tion significative dans le cerveau pour le niveau d’exposition le plus élevé,
avec une augmentation d’un facteur 4 pour la concentration comparati-
vement aux témoins. En toxicologie, une source d’interrogation majeure
dans le cas des nanoparticules concerne leurs capacités à franchir la bar-
rière hémato-encéphalique, celle-ci assurant notamment la protection du
cerveau face aux xénobiotiques. Alors que ces études portent sur des mam-
mifères, chez les poissons, la physiologie de cette barrière est nettement
moins connue et s’avère différente de celle des mammifères (Bernstein et
Streicher 1965). Au delà de la question du transfert au cerveau montré
ici, des effets toxiques sont observés dans cet organe (Cf. section 6.2).

En accord avec la littérature, les résultats de ce travail attestent de
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l’existence d’un transfert au consommateur primaire à partir de produc-
teurs contaminés par des nanoparticules d’or. Cependant, à notre connais-
sance, il s’agit de la première étude d’exposition chronique portant sur un
consommateur primaire vertébré.

6.1.3 Continuum trophique jusqu’à l’anguille

Ce travail a également porté sur la réalisation d’un « continuum » inté-
grant trois niveaux trophiques (Chapitre 5). Malgré le challenge expéri-
mental qu’a représenté cette expérimentation, l’exposition des organismes
peut être considérée pour cette expérience comme relativement maîtrisée
dans le temps. Il est en effet important de souligner que les concentra-
tions d’or mesurées dans les milieux d’exposition des unités apparaissent
comme reproductibles au cours de l’exposition (15 jours). La variabilité
des niveaux d’exposition, exprimée par le ratio entre le SE et la moyenne,
est faible, inférieur à 4,2% pour ce qui concerne les algues et les corbicules
(529,0 ± 13,1 µg Au L−1 et 118,7 ± 5,0 µg Au L−1, respectivement). Un
autre point à souligner concerne la prise alimentaire des anguilles qui est
identique entre la condition contrôle et la condition exposée. Par consé-
quent, le dispositif expérimental, tel qu’il a été conçu ici, pourrait être
reconduit pour des problématiques similaires à celle posée ici.

Concernant la première phase de transfert (algues - corbicules), envi-
ron 80% de l’or présent dans le milieu est sorbé aux algues. Les différences
de concentration pour l’or et pour les algues, d’un facteur 4 et 3,2 respec-
tivement, entre la solution de la réserve d’algues et le milieu d’exposition
des corbicules, est imputable à l’activité de filtration des organismes, au
dépôt au fond des bacs (malgré l’homogénéisation permanente par mou-
vement de convection), et à la perte inhérente à tous les systèmes d’exposi-
tion (sorption sur les plastiques, etc). Le facteur de concentration (calculé
dans le Chapitre 5) intègre par conséquent la concentration d’or mesurée
dans le milieu d’exposition des corbicules, à savoir 118,7 ±5,0 µg Au L−1.

La deuxième phase concerne le transfert « naturel » jusqu’à un consom-
mateur secondaire, l’anguille européenne. Aucune présence d’or n’a été
mise en évidence dans l’eau d’exposition des anguilles, permettant de consi-
dérer le transfert trophique comme la seule voie de transfert. L’analyse
des dosages d’or montre une accumulation significative dans l’intestin, le
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foie et les reins des anguilles exposées, alors que les niveaux d’or dans les
branchies sont inférieurs à la limite de détection analytique. Ces résultats
attestent clairement de la capacité des nanoparticules à transférer via la
voie trophique jusqu’à un consommateur secondaire.

Dans la littérature, les expérimentations à trois niveaux trophiques de-
meurent peu nombreuses. La plus récente est celle de Chae et al. (2016),
qui montre visuellement un transfert, sans internalisation, entre levure -
collembole et collembole - cloporte pour les quantum dots de Cd/Se enro-
bés par du ZnS et pour des temps d’exposition de 3 jours et de 1 heure, res-
pectivement. Bien qu’en de nombreux points divergente de celle de Chae
et al. (2016) pour les choix expérimentaux, la présente expérimentation à
trois niveaux trophiques souligne clairement un transfert avec internali-
sation, pour des temps d’exposition (15 et 21 jours) pouvant être considé-
rés comme chroniques au regard de la littérature. Ainsi, ce travail illustre
que les nanoparticules sont en mesure d’être internalisées jusqu’aux orga-
nismes de haut de chaîne trophique.

6.1.4 Transferts à l’anguille au regard des modalités d’ex-
position

Deux expérimentations (Chapitre 4 &Chapitre 5) ont porté sur l’étude
du transfert trophique à l’anguille, dans un cas à partir de nourriture en-
richie aux nanoparticules, dans l’autre à partir de nourriture « naturelle-
ment » contaminée.
S’agissant de la nourriture enrichie, aucune bioaccumulation significative
d’or n’a été mesurée, indiquant une absence d’internalisation des nano-
particules. Seul l’intestin présentait des concentrations d’or significative-
ment plus élevées que celles des témoins. Néanmoins, les choix méthodo-
logiques ne permettent pas de discerner les fractions ad et absorbées dans
cet organe.
Dans le cas de la nourriture « naturellement » contaminée, l’internalisa-
tion des nanoparticules d’or a été mise en évidence, avec notamment une
augmentation significative des concentrations d’or dans les foies et reins
des anguilles exposées.
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Ainsi, au regard de ces résultats, il semblerait que la conception des
expérimentations, bien que toutes deux dans le cadre d’exposition tro-
phique, a en toute logique un impact sur l’interprétation des résultats.
Si les durées d’exposition pour ces deux expérimentations sont identiques
(21 jours), d’autres divergences ne sont pas à exclure (masse des anguilles,
différences de concentrations d’exposition et de biodisponibilité). Une dif-
férence majeure entre ces deux expérimentations concerne la spéciation
biologique des nanoparticules dans la nourriture donnée aux anguilles. La
question d’une potentielle transformation au long de la chaîne trophique,
en incluant les postulats de « biocorona », est ici posée, sans pour autant
apporter de certitude. En effet, un nombre croissant de travaux de re-
cherche suggèrent que, dès lors que les nanoparticules entrent en contact
avec des fluides physiologiques, elles sorbent des protéines et d’autres bio-
molécules, qui vont former en conséquence une couche autour des nano-
particules nommée « biocorona ». Or, des travaux récents, conduits sur des
cellules endothéliales humaines ont montré que (1) la nature chimique
de l’enrobage des nanoparticules d’or influence fortement la composition
de la « biocorona » et que (2) l’internalisation dans les cellules est dépen-
dante de cette dernière (Chandran et al. 2017). Donc ces résultats pour-
raient illustrer que, dès lors que les nanoparticules entrent en interac-
tion et sont internalisées par les organismes de bas de chaînes trophiques,
elles subissent des transformations à même de modifier leur biodisponi-
bilité pour le maillon supérieur. De la même manière, des altérations des
nanoparticules en raison des variations physico-chimiques du milieu in-
terne de chaque organisme, peuvent également modifier leur biodisponi-
bilité. Ainsi, la dualité des résultats d’internalisation, mise en évidence
par la comparaison de ces deux expérimentations, invite à réfléchir quant
à la transposition expérimentale des scénarios environnementaux (à dé-
faut d’études in situ) pour ce qui concerne l’évaluation des transferts tro-
phiques des nanoparticules (nourriture enrichie versus nourriture « natu-
rellement » contaminée). Dans l’évaluation des transferts trophiques, l’uti-
lisation de nourriture artificielle enrichie est une première étape, explora-
toire et facile à réaliser. Elle permet en première approche d’évaluer le
potentiel de transfert d’un contaminant. Dans le cas des nanoparticules,
cette première approche n’a pas fourni les résultats attendus et impose
l’utilisation de conditions réalistes d’exposition.
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6.2 Évaluation des réponses induites

6.2.1 À l’échelle tissulaire, chez le consommateur primaire

Des observations histologiques ont été conduites chez le poisson brou-
teur après 21 jours d’exposition aux biofilms naturels contaminés aux na-
noparticules d’or (Chapitre 3). Ces analyses histologiques portent sur le
foie, la rate et les muscles des poissons exposés au niveau le plus élevé
par comparaison aux poissons non exposés. À noter que pour ces trois or-
ganes, l’accumulation d’or est significativement différente entre les pois-
sons contrôles et exposés.

Pour le foie, une augmentation de l’occurence de gouttelettes lipidiques,
ainsi qu’une vacuolisation du cytoplasme des hépatocytes ont été mises en
évidence. Ces observations peuvent être assimilées à une dégénérescence
graisseuse, comme observée dans l’expérimentation de Wang et al. (2016).

Pour la rate, le tissu des poissons exposés présente des structures s’ap-
parentant à des centres de mélano-macrophages, associés à la réponse à
un stress environnemental chez les poissons (Agius et Roberts 2003 ; Her-
raez et Zapata 1986).

Enfin, pour le tissu musculaire, une déstructuration de l’organisation
des myofibrilles est nettement observable ici, alors qu’il a été par ailleurs
illustré une tendance à l’inflammation et à l’apoptose pour les cellules
musculaires (Leite et al. 2015).

Ces observations sont intéressantes parce qu’elles rendent compte d’une
réponse à l’échelle d’un tissu, en intégrant de fait la diversité des types cel-
lulaires. Néanmoins, les connaissances histopathologiques pour les pois-
sons demeurent relativement limitées, ne facilitant pas l’identification des
structures. Cependant, ces résultats présentent une certaine cohérence avec
les données de la littérature. En effet, ces observations histologiques pour-
raient témoigner de la génération d’un stress oxydant par les nanoparti-
cules (Henics et Wheatley 1999 ; Pan et al. 2009 ; Stone et Donaldson
2006) mais également d’une réponse inflammatoire (Hong et al. 2016 ;
Wang et al. 2016) et d’une perturbation de l’homéostasie des tissus (Ce-
dervall et al. 2012 ; DelMonte 2005 ; Henics et Wheatley 1999). Notons
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que ce marqueur apparait comme sensible et précoce. Il est régulièrement
utilisé pour d’autres xénobiotiques. L’étude confirme l’intérêt de cette ap-
proche.

6.2.2 À l’échelle transcriptionnelle, chez le consommateur
secondaire

L’évaluation des réponses transcriptomiques a été conduite chez l’an-
guille, alors qu’à ce jour, très peu d’études dans la littérature renseignent
les effets induits par les nanoparticules chez les organismes prédateurs
(Tangaa et al. 2016). Chronologiquement dans ce travail, l’approche par
séquençage de l’ARN (Chapitre 4) a été initiée avant la réalisation du
continuum trophique (Chapitre 5), afin d’étudier, dans un premier temps,
la réponse transcriptomique des organismes en s’inscrivant plutôt dans
une démarche de toxicologie en termes d’exposition des organismes.

Approche sans a priori : séquençage du transcriptome

Ainsi, la technique de séquençage haut-débit du transcriptome pré-
sente un intérêt certain car elle permet l’exploration de l’expression gé-
nique à un instant t sans préjuger d’aucune réponse chez les organismes.
Cette approche prend le contre-pied de la logique des « biomarqueurs »,
dont l’avantage routinier n’est par ailleurs plus à démontrer.
De fait, cette approche a montré que, sur l’ensemble du transcriptome
de l’anguille, soit 50 479 transcrits, 258 et 156 gènes sont significative-
ment différentiellement exprimés dans le foie et le cerveau, respective-
ment, chez les anguilles exposées aux nanoparticules d’or par comparaison
aux anguilles non-exposées. En considérant le nombre total de transcrits,
cela correspond à une expression différentielle de 0,51% de gènes pour le
foie et 0,31% pour le cerveau. Bien que ces pourcentages puissent sem-
bler faibles, l’analyse des données à partir de cette liste de gènes différen-
tiellement exprimés montre un enrichissement des fonctions biologiques
impliquées dans le système immunitaire, à la réponse à un stimulus et à
la mort cellulaire pour le foie. En toxicologie, une étude menée sur des
souris s’est également intéressée à la réponse transcriptomique du foie à
la suite d’une injection en intraveineuse de nanoparticules d’or enrobées
au PEG de 4 et 100 nm (Cho et al. 2009). Alors que la proportion de gènes
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différentiellement exprimés dans le foie est similaire à celle de ce travail
(0,38% pour les 4 nm et 0,50% pour les 100 nm), les auteurs ont également
montré que ces gènes étaient associés à l’apoptose, à l’inflammation et aux
processus métaboliques (Cho et al. 2009). Il est ici intéressant de noter que
ces deux expérimentations, qui présentent des modalités opératoires diffé-
rentes, soulignent des effets apparentés similaires pour les nanoparticules
d’or enrobées au PEG. Par conséquent, les réponses biologiques associées
aux processus sus-mentionnés semblent présenter une piste à approfondir
dans le cadre de l’évaluation écotoxicologique des nanoparticules d’or.

La réponse commune de deux organes dont les fonctions biologiques
divergent, à savoir le foie et le cerveau, interpelle, et semble associée à l’in-
flammation, avec notamment les deux gènes nlr différentiellement expri-
més par comparaison aux témoins. À notre connaissance, il s’agit de la pre-
mière mise en évidence d’une réponse de ces gènes dans un contexte éco-
toxicologique, alors que d’autres études sur cultures cellulaires ont montré
récemment l’implication de ceux-ci dans le déclenchement de l’inflamma-
some associé à l’exposition aux nanoparticules de SiO2, de TiO2, d’Ag ou
d’ITO (Baron et al. 2015 ; Mishra et al. 2016 ; Naji et al. 2016 ; Winter
et al. 2011).

Enfin, cette expérimentation atteste d’une réponse transcriptomique
dans deux organes en l’absence d’un transfert quantifiable des nanoparti-
cules. Similairement, Geffroy et al. (2012) ont souligné la propension des
nanoparticules d’or à entrainer une modification de l’expression génique,
révélée par des analyses q-PCR, pour des tissus où les niveaux d’or étaient
sous les limites de détections analytiques. Ainsi, ces résultats interpellent
quant à l’évaluation des risques liés aux nanomatériaux. En effet, avec une
induction d’effets transcriptomiques, en l’absence de transfert, la toxicité
des nanoparticules pourrait également être qualifiée d’indirecte. Comme
évoqué dans le Chapitre 4, l’ensemble de ces résultats pourraient illustrer
le rôle majeur du tractus digestif, en suggérant son implication dans la ré-
ponse à l’échelle de l’organisme.
En considérant l’ensemble de ces résultats au regard des données de la lit-
térature, plusieurs hypothèses ont été évoquées : (1) le rôle de l’intestin
dans le déclenchement du système immunitaire en réponse à un stimulus
(apparenté à la présence des nanoparticules dans le bol alimentaire), (2)
l’action des nanoparticules sur le microbiome intestinal, et (3) l’action des
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nanoparticules sur la fonctionnalité digestive.

Approche classique : analyses q-PCR

Dans la seconde expérimentation, qui se veut davantage représentative
d’un transfert trophique « naturel », l’expression des gènes chez l’anguille
a été étudiée par une approche classique, à savoir des réactions de poly-
mérisation en chaîne en temps réel (RT q-PCR). Cette méthode implique
le design préalable d’amorces permettant de cibler l’expression des gènes
d’intérêt. Cela implique donc une sélection a priori des gènes à étudier.
Par conséquent, cette sélection s’est faite à partir des gènes qui avaient été
différentiellement exprimés chez l’anguille par l’approche de séquençage.
De plus, la potentielle implication de l’intestin dans la réponse à l’échelle
de l’organisme étant évoquée, ce tissu a été considéré pour cette seconde
expérimentation. Au regard des gènes sélectionnés, cette expérimentation
atteste d’une expression différentielle pour quelques gènes dans l’intes-
tin et le foie des anguilles, alors qu’aucune différence significative n’est
observée pour le cerveau. Pour le foie, deux gènes concernent la réponse
inflammatoire et un gène supplémentaire est associé à la régulation de
l’apoptose. Pour l’intestin, seul le gène per impliqué dans la régulation des
rythmes biologiques est différentiellement exprimé comparativement aux
anguilles non-exposées.

Comparaison des résultats associés aux deux approches : séquençage du
transcriptome vs analyses q-PCR

L’ensemble de ces résultats interpelle quant à la réponse transcripto-
mique des anguilles exposées par la voie trophique. En effet, pour ces
deux expériences, la durée d’exposition est identique (21 jours), les ni-
veaux d’exposition sont du même ordre de grandeur, et aucune présence
d’or n’a été retrouvée dans l’eau, permettant de n’envisager que la voie tro-
phique comme voie de contamination.
Bien que l’expression différentielle de certains gènes s’avère commune
entre ces deux expérimentations, les résultats ne semblent toutefois pas
attester d’une réponse similaire entre ces deux expérimentations au re-
gard des gènes sélectionnés dans la démarche en q-PCR. Deux hypothèses
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pourraient permettre d’expliquer ces résultats.
La première concerne le mode d’exposition (nourriture enrichie versus
« naturellement » contaminée). En effet, comme précédemment évoqué,
si la question de la modification ou altération des nanoparticules accumu-
lées dans les organismes se pose pour l’évaluation du transfert, elle se pose
aussi pour l’évaluation des effets. Une fois encore, sans pour autant appor-
ter la réponse concernant les caractéristiques physico-chimiques des na-
noparticules internalisées par les organismes, son rôle peut être suspecté
ici. En effet, il a été montré que la composition de la « corona » était en
mesure d’impacter l’expression génique après exposition de cultures cel-
lulaires (Chandran et al. 2017).
L’autre hypothèse concerne la cinétique des réponses des organismes. En
effet, dans un cas, aucune internalisation n’est observée, et l’impact trans-
criptomique évalué à l’échelle globale atteste notamment d’une réponse
inflammatoire ; dans l’autre cas, l’internalisation est significative, et l’im-
pact transcriptomique évalué a priori ne révèle pas d’expression différen-
tielle de la majorité des gènes sélectionnés. Ainsi, il est aussi envisageable
de suggérer que la réponse inflammatoire s’apparente à une réponse fu-
gace, et qu’une fois que l’internalisation est avérée, d’autres mécanismes
adaptatifs sont mis en place par les organismes. Cette hypothèse pourrait
être appuyée par le travail de Falagan-Lotsch et al. (2016) qui a mon-
tré que les cellules peuvent s’adapter à une exposition à long terme des
nanoparticules.

6.3 Limitations analytiques et conceptuelles

6.3.1 Caractérisation des nanoparticules dans les matrices
complexes

Étudier les transferts trophiques, c’est accepter de ne pas contrôler
la physico-chimie du contaminant liées aux transformations potentielles
après internalisation. Cependant, il n’en demeure pas moins nécessaire de
renseigner la physico-chimie et la taille des nanoparticules dans les ma-
trices biologiques. L’avancée des techniques analytiques ne permet toute-
fois pas pour l’heure de générer facilement ce type d’informations et de
nombreuses mises au point s’avèrent encore nécessaires.
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Une tentative a été envisagée pour ce travail avec la réalisation d’ana-
lyses EDX sur coupes histologiques (Cf. Chapitre 2). Or, la détection en
MET des nanoparticules dans les organismes n’est déjà pas aisée, et tout
particulièrement pour des expérimentations réalisées à doses relativement
faibles. Les observations mettaient en évidence ponctuellement la pré-
sence d’amas plus denses pouvant s’apparenter à des nanoparticules, mais
dont l’analyse élémentaire localisée par sonde EDX n’a pas permis d’iden-
tifier l’or, alors que les dosages d’or à l’échelle des tissus étudiés s’avéraient
significatifs. Un point à souligner concerne la préparation des échantillons
pour observations en MET et les analyses EDX qui en découlent. La fixa-
tion chimique et l’inclusion en résine utilisent un cocktail de substances
diverses, dont la nécessité pour la qualité de l’observation n’est pas à re-
mettre en cause, mais dont l’interaction avec le contaminant peut être sus-
pectée. Dans notre cas, l’osmium, en tant qu’agent contrastant, peut sem-
bler être a priori un facteur d’interférence pour les analyses EDX en raison
de sa proximité avec l’or sur la classification périodique. Mais des tests
réalisés en substituant cet élément ne se sont pas avérés plus concluants,
car les coupes deviennent difficiles à observer, et qu’en conséquence, le ci-
blage de la zone d’intérêt pour le faisceau EDX devient trop difficile.
Par ailleurs, en raison d’une probable transformation, il est aussi limitant
de ne chercher finalement, dans les coupes histologiques, qu’une nanopar-
ticule de taille et de forme identique à celles qui ont été introduites dans
le système et préalablement caractérisées dans un milieu d’eau ultra-pure.

D’autres techniques comme la micro- et nano-tomographie, basées sur
la détection des éléments chimiques au regard de leurs densités, permettent
la détection des nanoparticules dans les matrices biologiques. La spec-
troscopie d’absorption des rayons X en synchrotron constitue également
une technique pour renseigner la spéciation des nanoparticules dans les
tissus biologiques. Si la puissance analytique des techniques précédem-
ment citées n’est pas à démontrer, il n’en demeure pas moins qu’elles sont
lourdes à mettre en place et nécessitent une mise au point pour l’adapta-
tion aux études environnementales. Ces types d’équipement restent rares,
donc peu disponibles, et nécessitent un savoir-faire important (Handy et
al. 2008).

La caractérisation des nanoparticules dans les matrices biologiques ap-
parait donc pour l’heure comme une limitation majeure à l’avancée de la
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compréhension des transferts et des effets de ces contaminants dans un
contexte environnemental. À noter que très récemment, Li et al. (2017)
ont réussi à identifier et quantifier la taille de nanoparticules d’or dans
des tissus grâce au couplage de la spectrométrie de masse et de l’ablation
laser.

6.3.2 L’insoluble question de l’origine des réponses biolo-
giques observées

Ce point découle directement du paragraphe précédent, à savoir la ca-
ractérisation physico-chimique des nanoparticules. En effet, la connais-
sance de l’origine des réponses biologiques observées chez les organismes
prend tout son sens dans le cadre de la problématique des nanoparticules.
En effet, pour l’exposition aux nanoparticules, il est difficile de distinguer
la toxicité associée à la particule elle-même, de l’influence de leur dissolu-
tion partielle ou de leur enrobage, mais aussi des impuretés issues de leur
synthèse ou encore de tout autre biotransformation qu’elles auraient pu
subir. C’est pourquoi il convient, comme le suggèrent certains (Bour et al.
2015a ; Petersen et al. 2014), de considérer que les effets observés sont à
associer à un ensemble comprenant les nanoparticules, l’enrobage, les ions
libérés et les impuretés. Par ailleurs, les résultats de ce travail semblent
aussi souligner que les potentielles modifications induites par l’interna-
lisation des nanoparticules chez les organismes doivent également être
prises en compte pour la compréhension des réponses biologiques aux na-
noparticules.

Pour essayer de distinguer un effet lié à la forme nanoparticulaire, cer-
taines expérimentations comparent les effets observés chez les organismes
en présence de nanomatériaux et en présence du même matériau à l’état
non-particulaire (souvent la forme ionique). Or, pour que cette compa-
raison soit exacte, en toute logique, seule la taille devrait différer. Néan-
moins, cela s’avère quasiment impossible dans les faits comme le souligne
certains auteurs (Bour et al. 2015a ; Handy et al. 2012). Et par ailleurs, si
cela semble relativement envisageable pour certains designs expérimen-
taux, dans le cas des études trophiques telles que celles à trois maillons
trophiques, ce type d’initiative apparait comme difficilement réalisable
en raison d’un nombre d’organismes nécessaires déjà importants « seule-
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ment » pour la modalité nanoparticulaire.

6.3.3 Représentativité(s) environnementale(s)?

En partant du postulat que les interactions trophiques constituent une
des relations majeures entre les organismes d’un écosystème, et qu’en outre
cette voie semble autoriser une capacité importante de transfert pour les
nanomatériaux, ce travail tendait à intégrer, pour partie, la complexité en-
vironnementale. L’objectif et la nécessité de tendre vers des scénarios envi-
ronnementaux « réalistes », afin de générer une évaluation pertinente des
risques associés aux nanomatériaux pour les écosystèmes, dépassent très
largement le cadre de ce travail. Le choix des doses d’exposition constitue
l’une des premières interrogations lors de la conception des expériences.
Épineuse question dès lors que les concentrations environnementales ne
sont pas connues et que par ailleurs les seuils de détection analytique
peuvent aussi s’avérer limitants. Mais les modalités d’expositions s’avèrent
tout autant d’importance majeure dans le cadre de la problématique du
transfert trophique des nanomatériaux.

Ainsi, il convient à la communauté scientifique de s’interroger dans
quelle mesure l’ensemble des études expérimentales de la littérature sont-
elles généralisables aux milieux naturels ? Et de déterminer quels sont les
outils pertinents pour permettre une évaluation intégrative des effets gé-
nérés par les nanoparticules sur les organismes vivants ?

6.4 Perspectives de recherche

Les résultats de ce travail suggèrent la nécessité de poursuivre les ex-
périmentations selon les propositions suivantes.

Parmi les limitations évoquées précédemment, s’agissant de ce travail
et des études en environnement en général, le besoin de mieux caractériser
la spéciation des nanoparticules est évident. Pour ce travail, les investiga-
tions pour les analyses EDX ont exclusivement porté sur l’analyse de tissus
de poissons. Par ailleurs, dans le cadre de l’ANR « CITTOXIC-Nano », une
collaboration a été initiée pour la réalisation d’analyses de tomographie
sur des poissons entiers. Ces tests préliminaires, bien qu’encourageants, ne
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se sont pas avérés concluants. Ils nécessitent d’importantes mises au point
pour les matrices biologiques alors qu’ils sont relativement bien maîtrisés
dans des matrices simples (eau ultra-pure, etc.). Afin de poursuivre les ef-
forts en ce sens, et avancer dans la mise au point de ces techniques, il serait
nécessaire de reprendre ces analyses dans un milieu dont la complexité
est intermédiaire, c’est à dire entre la solution d’eau ultra-pure et le tissu
biologique. Par exemple, cela pourrait être la solution algues - nanoparti-
cules à l’origine du continuum trophique et dont la composition chimique
est connue. Cela permettrait notamment d’identifier l’environnement chi-
mique des nanoparticules dans un milieu contenant, entre autres, de la
matière organique.

Ensuite, l’allongement des durées d’exposition constitue également un
intérêt certain afin d’accroître la compréhension des expositions chroniques,
qui constituent des scénarios environnementaux réalistes. Les expositions
de 21 jours réalisées pour ce travail sont plus longues comparativement
à ce qui est généralement pratiqué dans la littérature. Cette durée de 21
jours a systématiquement permis de mettre en évidence une réponse bio-
logique à l’exposition aux nanoparticules. Néanmoins, en nanotoxicologie,
où l’avancée des connaissances sur le sujet est incontestablement supé-
rieure, il a été montré des effets à plus long-terme, notamment jusqu’à
deux mois après l’injection de nanoparticules (Balasubramanian et al.
2010). Ainsi, il convient de s’appuyer sur ces résultats de toxicologie pour
éventuellement renseigner des effets similaires dans un contexte environ-
nemental. Et cela permettrait par ailleurs de mettre en évidence des mé-
canismes d’acclimatation à la pression de contamination des nanoparti-
cules, comme cela a été montré à l’échelle de cultures cellulaires (Falagan-
Lotsch et al. 2016).

À défaut d’avoir pour l’instant des moyens analytiques pour caracté-
riser correctement la physico-chimie des nanomatériaux dans les orga-
nismes, des outils biologiques puissants existent et se sont démocratisés
ces dernières années pour les études d’impacts.
Ce travail a porté pour partie sur une étude d’effets sans a priori, par une
approche de séquençage haut-débit de l’ARN, dont l’intérêt est une nou-
velle fois avéré ici. Par ailleurs, dans le cas du « continuum » trophique,
les analyses de transcriptomique a priori ont révélé des modulations dans
l’expression de certains des gènes sélectionnés, mais les résultats laissent à

200



6.4. PERSPECTIVES DE RECHERCHE

penser que la réponse à une exposition « naturelle » est possiblement diffé-
rente. Il serait par conséquent tout particulièrement intéressant d’analyser
ultérieurement, par séquençage haut-débit de l’ARN, les foies, cerveaux et
intestins de ces anguilles. Cela permettrait (1) de renseigner les effets gé-
nérés chez les organismes pour lesquels un transfert a été montré et, (2)
d’inclure les effets des nanoparticules ayant subi une potentielle modifi-
cation en raison d’un transfert trophique en amont.
En parallèle, l’étude du protéome commence à se développer en routine.
Ce type d’étude permet d’appréhender les processus biologiques dans un
niveau d’intégration final pour l’expression des gènes ; les protéines étant
à l’origine du fonctionnement physiologique de la cellule.

Enfin, parce qu’elle est à l’interface entre le bol alimentaire et la pre-
mière barrière biologique en contact avec les nanoparticules des orga-
nismes exposés par voie trophique, la microflore intestinale devrait faire
l’objet d’investigations. En effet, la fonctionnalité de l’intestin est en lien
direct avec l’activité de la microflore qui le colonise. Chez l’humain, la
masse du microbiome intestinal a été évaluée à 1kg et semble impliquer
jusqu’à 5000 espèces (Bergin et Witzmann 2013). L’ensemble de ces or-
ganismes joue un rôle important dans les processus de digestion et dans
les fonctions immunologiques du tissu intestinal (Bergin et Witzmann
2013). L’altération du microbiome semble par ailleurs influencer la santé
de l’hôte (Bouwmeester et al. 2017 ; Marchesi et al. 2016). Des souris ex-
posées par voie orale à des particules à raison de 10 à 13 mg g-1 jour-1

ont montré une altération de la composition microbienne dans le côlon,
une augmentation de l’expression des cytokines pro-inflammatoires et une
diminution des concentrations de butyrate (Bouwmeester et al. 2017). À
l’heure actuelle, les effets des nanomatériaux sur le microbiome sont en-
core très peu étudiés, et ce même en toxicologie (Bouwmeester et al. 2017).
Ainsi, selon l’hypothèse qu’une modification du microbiome intestinal
en raison de l’ingestion de nanoparticules pourrait engendrer des effets
chez l’hôte, il semble nécessaire de conduire des études selon cette hypo-
thèse dans un contexte environnemental. À noter que la considération de
ce type d’interaction microbiome-hôte permettrait de mieux comprendre
les effets constatés chez les organismes exposés en l’absence d’un trans-
fert évident.
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