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Introduction générale et objectifs

Les régions cotiéres sont a l'interface entre les zones continentales, estuariennes et marines.
Elles représentent 1,6 x 10° km de linéaire de rivage, soit 7% de la surface totale des océans.
Elles sont a 'origine de services écosystémiques que I'on peut classer en quatre catégories
(UNEP, 2006): (1) Approvisionnement, e.g. nourriture, produits naturels utilisables par
I'Homme ; (2) Régulation, e.g. protection contre les tempétes et inondations ; (3) Culturel, e.g.
éco-tourisme ; (4) Soutien, e.g. production primaire, cycle des nutriments. Cependant, ces
régions sont des écosystemes sensibles et fragiles. Du fait de la proximité avec les activités
humaines, ce sont des zones particulierement sujettes aux perturbations d’origines
anthropiques (e.g. changements globaux, hydrocarbures, pesticides, nanomatériaux, métaux

lourds) (UNEP, 2006).

Parmi les nombreuses espéces résidant dans ces régions coétieres, les suspensivores
benthiques sont parmi les plus étudiés par la communauté scientifique en raison de leurs roles
majeurs dans le cycle des nutriments et la régulation de la production primaire (Gili & Coma,
1998). Dans ce groupe de taxons, on retrouve les mollusques bivalves qui se caractérisent par
la présence de deux valves symétriques ou asymétriques selon les especes. Le nombre
important d’études portant sur ces organismes est lié a quatre caractéristiques.
Premierement, les mollusques marins remplissent des roles écologiques essentiels dans les
régions cotieres, e.g. modulation des biomasses phytoplanctoniques, création des micro-
habitats via les récifs (especes ingénieures de |'écosystéme). Deuxiémement, ils ont un role
économique et nutritionnel (e.g. riches en omega-3) souligné par une augmentation dans la
production globale (capture + aquaculture) de 93 % entre 1950 et 2016 (Guillen et al., 2018 ;
FAOStat, 2019). Troisiemement, les bivalves sont des archives environnementales. Il est
possible de récupérer des données paléo-environnementales physiques, chimiques et
biologiques (e.g. température de I'eau, pH, efflorescences et dynamiques
phytoplanctoniques) enregistrées a lintérieur de leur coquille pour permettre Ia
reconstruction des paléo-climats (Schone & Gillikin, 2013; Thébault & Chauvaud, 2013). Enfin,
certains bivalves (e.g. huitres, moules) sont des espéces sentinelles (Aguirre-Rubi et al., 2019;
Thomas et al., 2018). En effet, leur forte activité de filtration a des fins respiratoire et
nutritionnelle engendre la rétention (bioaccumulation) des polluants dissous et particulaires
présents dans la colonne d'eau (e.g. métaux lourds, polluants organiques,

micro/nanoparticules, résidus médicamenteux) (Li et al., 2019; Rocha et al., 2015; Viarengo &
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Introduction générale et objectifs

Canesi, 1991; Yusof et al., 2004). Ainsi, I'analyse des tissus permet de mesurer le taux de
pollution/contamination dans la région étudiée au moment du prélévement du fait de leur
séssilité ou de leur trés faible capacité de déplacement selon les espéces (notion également
importante en tant qu’archives environnementales). De plus, ces espéces sont des sentinelles
car elles résistent/tolérent de larges gammes de stress environnementaux permettant leur
utilisation dans des milieux fortement anthropisés. Ces caractéristiques permettent leur
utilisation dans les réseaux d’observation des contaminants aquatiques (chimiques et
biologiques) a I'’échelle nationale (e.g. Réseau d'Observation de la Contamination Chimique
[ROCCH], Réseau d'Observation et de Surveillance du Phytoplancton et des Phycotoxines
[REPHY], Observatoire Conchylicole [RESCO] ; France), européenne (e.g. Convention OSPAR ;
Directive cadre stratégie pour le milieu marin [DCSMM]) et internationale (e.g. Mussel Watch

Program ; Etats-Unis).

Aujourd’hui, un contaminant émergeant est le sujet d’'une forte attention par la communauté
scientifique et plus globalement les sociétés humaines : les déchets plastiques. Les matériaux
plastiques présentent une production exponentielle depuis la fin de la seconde guerre
mondiale (1950 =2 millions de tonnes [Mt]; 2017 = 348 Mt) (Bouwmeester et al., 2015;
PlasticsEurope, 2018). Ce succes est associé aux caractéristiques générales des plastiques car
ils sont malléables, résistants, légers, peu onéreux et présentent une bonne isolation
thermique et électrique. lls sont donc polyvalents et permettent une utilisation dans des
domaines variés (e.g. électronique, agriculture, emballage alimentaire, automobile) (Barnes
et al., 2009; Thompson et al., 2009). Cependant, la gestion de la fin de vie des plastiques n’est
pas a la hauteur de leur utilisation. Depuis 1950, la production globale de plastiques a été
estimée a 8300 Mt, dont environ 79 % ont été déposés ou abandonnés dans I’environnement
ou dans des décharges ou ils ont tendance a s’accumuler en raison de leur trés lente

dégradation (plusieurs décennies a plusieurs siecles) (Geyer et al., 2017).

Les déchets plastiques, comme |'ensemble des contaminants anthropiques, ont pour
destination finale les océans par le biais de différents vecteurs (e.g. rejets accidentels ou
volontaires, ruissellement, rivieres/fleuves, transport atmosphérique) (Figure 1). En 2010,
selon les estimations de Jambeck et al. (2015), entre 13 200 et 34 800 t de déchets plastiques
entraient de facon journaliere dans le compartiment marin. Ces estimations devraient

augmenter d’un ordre de grandeur d’ici 2025 sans la mise en place d’'une meilleure gestion
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des déchets (Jambeck et al., 2015). En 2014, environ 250 000 t de débris plastiques flottaient

a la surface de I'océan ouvert selon les estimations d’Eriksen et al. (2014).

'\ Rivers, canals and other watercourses Wastewater outfall discharges
* | through run-off from land Untreated or insufficiently
I treated water discharged
directly into the environment

Coastal Direct discharge

plastic waste

99.5
(Million tonnes)

At the coastline

At sea during
sea-based activities

Mismanaged
plastic waste

Al

Figure 1. Principales voies d’entrée des débris plastiques dans les océans. D’apres Grid-
Arendal & UNEP (2016).

Alors que la présence de débris plastiques est remarquée a la surface des océans depuis les
années 70, un nouveau parametre apparait en 2004 lorsque Richard Thompson met en
évidence la présence de déchets microscopiques, invisibles a I'ceil nu, les microplastiques
(MP ; <5mm) (Rochman et al., 2019; Thompson et al., 2004). Ces MP sont utilisés directement
par les industriels (MP primaires) ou proviennent de la fragmentation de plus gros déchets
sous |'effet de I"'eau (hydrolyse), de la lumiéere (photodégradation ; processus majeur), des
turbulences océaniques (fragmentation mécanique) et des organismes vivants
(biodégradation) (MP secondaires) (Andrady, 2011; Cole et al., 2011). En 2014, les particules
inférieures a 5 mm constituaient 92 % des 525.10%° débris plastiques présents a la surface des
océans (Eriksen et al., 2014). Néanmoins, ces particules plastiques ne restent pas indéfiniment
dans les eaux de surface. Selon leurs propriétés (e.g. densité, propriétés chimiques de surface)
et leurs interactions avec les organismes vivants au cours du vieillissement dans I'eau de mer
(e.g. ingestion, interactions avec les communautés phytoplanctoniques et bactériennes), la
distribution des MP peut fluctuer dans la colonne d’eau, devenant disponibles pour une large

gamme de taxons benthiques et pélagiques (Galloway et al., 2017; Paul-Pont et al., 2018;
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Rummel et al., 2017). Les MP et possibles contaminants associés en leur cceur (additifs) et a
leur surface hydrophobe (e.g. polluants organiques persistants — POPs, pathogénes) peuvent
alors interagir avec les appendices buccaux et/ou les mécanismes de respiration et d’ingestion
des organismes marins. Des effets néfastes de ces interactions sont donc suspectés/anticipés
a différentes échelles par la communauté scientifique (Galloway et al., 2017; Galloway &

Lewis, 2016; Rochman et al., 2015) (Figure 2).

a‘\'\o\ogy Mofl‘a 5
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Biological Level of biological
endpoints  organization

Figure 2. Effets suspectés des MP sur la biodiversité marine selon les données obtenues en
laboratoire. D’aprés Galloway et al. (2017).

Récemment, une nouvelle classe de débris a été proposée : les nanoplastiques (ici définis
comme : 1 nm < NP < 100 nm) (Hartmann et al., 2019). Tout comme les MP, il existe des NP
primaires (e.g. cosmétiques, vecteurs médicamenteux, sous-produits d’activités industrielles)
(Hernandez et al., 2017; Lusher et al., 2017a; Zhang et al., 2012) et secondaires produits par
photodégradation, action mécanique ou encore biodégradation d’apres des données
expérimentales (Dawson et al., 2018; Ekvall et al., 2019; Gigault et al., 2016; Lambert &
Wagner, 2016). Théoriquement, une particule sphérique de 5 um devrait donner par
fragmentation 10'* particules de 100 nm (Wagner & Reemtsma, 2019). Du fait de
I'augmentation de I'abondance des débris lorsque I’'on descend dans les classes de taille (plus
de 80% des débris font entre 10 et 100 um), les concentrations environnementales des NP
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Introduction générale et objectifs

sont attendues a des niveaux supérieurs par rapport aux MP (Cole & Galloway, 2015; Erni-
Cassola et al., 2017; Peeken et al., 2018; Wagner & Reemtsma, 2019). A ce jour, aucune
donnée quantitative n’est disponible au sujet de la contamination des milieux terrestres et
aquatiques par les NP. Seulement une étude portant sur I’analyse de la fraction colloidale du
Gyre Subtropical Atlantique Nord suggére la présence de NP car des empreintes chimiques de
polymeéres sont retrouvées dans cette fraction (Ter Halle et al., 2017). La quantification et
I'analyse des NP dans des échantillons environnementaux représentent un challenge
analytique pour toute la communauté (Gigault et al., 2018; Koelmans et al., 2015; Mintenig et
al., 2018; Schwaferts et al., 2019). Toutefois, I'analyse en laboratoire des risques liés aux NP a
déja commencé depuis plusieurs années avec pour premiére conclusion une toxicité
supérieure des NP en comparaison des MP (Jeong et al., 2016, 2017; Lee et al., 2013). En effet,
comme pour les autres nanoparticules, a cette échelle les propriétés du matériel sont
complétement différentes (e.g. augmentation du ratio surface/volume, de la résistance et de
la réactivité) (Klaine et al., 2012). Ces nouvelles caractéristiques rendent possible le passage a
travers les membranes et les interactions avec les macromolécules, ce qui augmente les
risques de Iésions et de dommages chez les organismes exposés (Klaine et al., 2012; Mattsson

et al., 2015a; Nel et al., 2006; Rocha et al., 2015; Wright & Kelly, 2017).

La toxicité potentielle des nanoparticules est dépendante de leur comportement dans
I’environnement (Lowry et al., 2012). Théoriquement, les NP ont un comportement de type
brownien. Dans la réalité, le comportement d’un NP dans un milieu donné est lié a trois types
de transformations : (i) Physiques (homo- et hétéroagrégation) ; (ii) Chimiques (interactions
macromoléculaires affectant la surface des particules (e.g. adsorption de polysaccharides, de
la matiére organique, de protéines, de polluants) ; (iii) Biologiques (interactions avec les micro-
organismes et organismes vivants) (Lowry et al., 2012). Ces transformations sont dépendantes
des propriétés de la particule (e.g. taille, forme, charge de surface) et des paramétres
environnementaux (e.g. communauté microbienne, matiére organique, salinité, pH) (Alimi et

al., 2018; Lowry et al., 2012; Mattsson et al., 2015a).

En raison de leur proximité avec les activités anthropiques, les régions cotieres — et la

biodiversité associée —sont les premiéres zones du compartiment marin a faire face a I'apport

1 Mouvement aléatoire d’une particule dans un fluide, dicté par les chocs entre la particule et les molécules
d’eau.
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massif de déchets plastiques. Sur les littoraux francais comme mondiaux, une des espéces
emblématiques des mollusques bivalves est I'huitre creuse Crassostrea gigas, considérée
comme une espéce sentinelle et ingénieure (Grabowski et al., 2012; Thomas et al., 2018). Une
récente étude a mis en évidence la sensibilité de cette espece aux MP par une exposition en
laboratoire d’huitres adultes a des microsphéres de polystyréne (2 et 6 um) pendant 8
semaines. Les MP ont induit chez C. gigas une perturbation de I’allocation énergétique durant
la gamétogéneése, se traduisant par une réduction drastique de la quantité et qualité des
gametes et un retard de développement pour la descendance issue des parents exposés
(Sussarellu et al., 2016). A la lumiére de ces travaux, la compréhension de la toxicité des MNP
(micro- et nanoplastiques) sur I'ensemble du cycle de vie de C. gigas apparait comme
essentielle afin d’évaluer le risque pour I'espéce. L’huitre base sa reproduction sur une
fécondation externe, i.e. émission des gameétes dans le milieu sous des paramétres
environnementaux (e.g. température, photopériode, quantité de nourriture). Ainsi, les jeunes
stades (gameétes, embryons et larves) sont libres dans la colonne d’eau et donc en contact
direct avec les contaminants anthropiques en zone coétiére, incluant les potentiels
contaminants particulaires de type MNP. A ce jour, la seule étude portant sur |'effet des MP
(1 et 10 um ; 100 MP.mL™) sur la croissance larvaire de C. gigas n’a révélé aucun effet aprés 8
jours d’exposition (Cole & Galloway, 2015). Néanmoins, la toxicité potentiellement accrue des
particules nanométriques (NP) du fait de leur ratio surface/volume et de leur réactivité mérite
d’étre évaluée en comparaison avec les particules micrométriques (MP) sur I'ensemble des
stades libres (gamétes, embryons, larves). En I'absence de données robustes sur les
concentrations des petits MP et NP dans les écosystemes marins, I'approche méthodologique
la plus pertinente consiste a déterminer les seuils de toxicité via des expériences en dose-
réponse, avant d’explorer plus finement les mécanismes sous-jacents a leur toxicité via une
approche intégrative englobant différentes échelles d’organisation du vivant

écophysiologique, tissulaire, cellulaire et moléculaire.

L'approche de ce travail de thése repose sur le couplage pluridisciplinaire de différents
domaines scientifiques (biologiques, physico-chimiques) synthétisé dans notre article publié
en 2018 (Paul-Pont et al., 2018) pour optimiser la qualité des expériences en milieu controlé
et ainsi évaluer les effets des MNP sur les jeunes stades de I’huitre creuse. Ainsi, cette these

s’articule autour de quatre grands objectifs (Figure 3).
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Introduction générale et objectifs

OBIJECTIF1 OBIJECTIF 2 OBIJECTIF 3 OBIJECTIF 4

Evaluer les conséquences
d’une exposition précoce
sur le développement de
I'huitre et la génération
suivante

Déterminer les seuils de
toxicité des petits MP (< 5
um) et NP sur les jeunes
stades

Evaluer l'influence de
I'environnement sur le
comportement des NP

Caractériser les
mécanismes de toxicité

Figure 3. Objectifs de la these

Afin de répondre a ces questionnements ventilés en 4 objectifs, ce travail de these est
structuré en sept chapitres. Le Chapitre 1 est une synthese bibliographique des connaissances
actuelles sur les déchets plastiques, leur devenir dans les océans et leur toxicité pour les
organismes marins. Le Chapitre 2 est une présentation du modeéle biologique de I'étude,
I’huitre creuse C. gigas. Les caractéristiques générales, ses roles écologiques, les processus
impliqués dans la reproduction et le développement planctonique y sont présenté(e)s. Le
Chapitre 3 présente les résultats obtenus lors de I'analyse de l'influence des parametres
environnementaux (i.e. salinité, matiere organique) sur le comportement de trois types de NP
possédant différentes caractéristiques de surface (sans groupement de surface, groupements
aminés —NH;, groupements carboxylés —COOH) (Objectif 1). Ce chapitre est sous la forme d’un
article publié en 2019 dans Chemosphere. Le Chapitre 4 est consacré a la détermination des
seuils de toxicité de cing types de particules plastiques, deux MP (2 um et 500 nm) et trois NP
(50 nm; sans groupement, groupements —NH,, groupements —COOH), sur trois étapes
sensibles du développement de I'huitre: (i) la fécondation, (ii) I'embryogénese, (iii) la
métamorphose (Objectif 2). Ce chapitre est sous la forme d’un article publié en 2018 dans
Environmental Pollution. Le Chapitre 5 synthétise I'ensemble des résultats portant sur la
caractérisation des effets (cellulaires, comportementaux, membranaires) impliqués dans la
toxicité des NP (50 nm, groupements —NH, et —COOH) sur les cellules gamétiques et leur
pouvoir reproducteur (Objectifs 2 et 3). Ce chapitre est composé de deux parties, la premiére
qui fait I'objet d’un article en préparation pour une soumission dans Nanotoxicology
concernant les spermatozoides et la seconde qui montre les résultats préliminaires obtenus

pour les ovocytes. Le Chapitre 6 a pour objectif d’explorer les conséquences d’une exposition
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précoce aux NP sur le développement larvaire de I'huitre, ainsi que sur la croissance et la
reproduction de ces individus une fois atteint I’age adulte (Objectifs 3 et 4). Enfin, le dernier
chapitre, le Chapitre 7, présente une discussion générale des résultats obtenus, associée a un
ensemble de perspectives mettant en lumiére les nouveaux questionnements issus de ce

travail de théese.
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CHAPITRE 1

ETAT DE L'ART — ORIGINES,
ENJEUX ET RISQUES DES
DECHETS PLASTIQUES
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Chapitre 1 : Les Plastiques

1) LES POLYMERES

a) Origine et historique
i. Description d’un plastique
Par définition, les matériaux plastiques proviennent de la polymérisation de monomeres
(répétition identique : homopolymeéres ; répétition de monomeres variés : copolyméres)
formant une structure complexe caractérisée par un poids moléculaire élevé (GESAMP 2015).
Cette répétition de monomeres est considérée comme I'ossature du composé car durant le
processus de fabrication d’un objet plastique, les polyméres sont associés une a plusieurs fois
a des composés chimiques, les additifs (e.g. plastifiants, antioxydants, stabilisants, pigments,
retardateurs de flamme), afin de modifier les propriétés et d’améliorer les performances du
composé (e.g. résistance aux chocs, température, pression, changement de couleur) (Bittner

et al., 2014; Hermabessiere et al., 2017) (Figure 1).

Additifs W Produit 1

Monoméres Polymeéres J= Plastique 1 Composés »  Produit 2

- Plastique2

Additifs . rlastique 2 i Produit 3

Figure 1. Représentation schématique de la production de produits plastiques. Modifié
d’apres Bittner et al. (2014).

Les polymeres ont une origine fossile (polymeéres synthétiques) ou naturelle (polymeéres
biosourcés) (Cole et al., 2011; UNEP, 2015). Les polyméres biosourcés (e.g. cellulose, amidon,
soie, caoutchouc) sont utilisés depuis plusieurs siecles par les sociétés humaines tandis que le
premier polymere industriel synthétique, la parkesine, flt créé en 1855 par Alexander Parkes,
faisant office de pionnier dans la plasturgie. Les développements de procédés chimiques au
début du XX°me siécle ont permis la production industrielle de nouveaux polyméres
synthétiques tels que le polychlorure de vinyle (PVC) en 1931, le polyamide (PA) et le
polystyrene (PS) en 1935, ou encore le polyéthyléene (PE) en 1939. Aujourd’hui, bien qu’une
trentaine de polymeres synthétiques soient classés comme « communs » en raison de leurs

fortes utilisations journalieres dans des activités industrielles et domestiques, sept polymeéres
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dominent la production (=80% en Europe): le polyéthyléene (PE), polypropylene (PP),
polystyrene classique (PS) et expansé (EPS), le polychlorure de vinyle (PVC), le polyéthylene
téréphtalate (PET) et enfin le polyuréthane (PUR) (PlasticsEurope, 2018).

ii. Nomenclature des polyméres
Les polyméres sont divisés en deux grandes catégories, les thermoplastiques (TP) et les
thermodurcissables (TD), qui different par des structures chimiques accordant des propriétés
macroscopiques propres a chacune de ces classes (UNEP, 2015). Les TP présentent I'avantage
d’étre toujours malléables sous I'effet de la température aprés leur moulage, i.e. sous I'effet
de la chaleur le matériau se ramollit puis reprend de sa solidité lors de la baisse de
température. lls représentent 90 % de la production. Le PE, PS, EPS, PVC, PP et PET sont des
TP. Les TD sont réticulés et résistent ainsi aux fortes températures, empéchant tout remoulage

apres production. Dans cette catégorie, on peut retrouver le PUR ou encore les résines époxy.

b) Production et utilisation
La production de plastiques n’a cessé d'augmenter depuis la fin de la seconde guerre mondiale
afin de répondre aux demandes des sociétés humaines, faisant entrer I’lhumanité dans « I’Age
des Plastiques » (Barnes et al.,, 2009; Brandon et al., 2019; Thompson et al., 2009). La
production augmente annuellement de 8,7 %, atteignant 348 millions de tonnes (Mt) en 2017
contre 2 Mt en 1950 (PlasticsEurope, 2018) (Figure 2). Il est a noter que les valeurs données
par PlasticsEurope sont sous-estimées car la production de certaines fibres synthétiques (e.g.
PA, PET) n’est pas prise en compte dans les rapports annuels. Actuellement, la plasturgie
utilise entre 4 et 6 % des ressources pétroliéres, les principaux producteurs étant la Chine (29
%), ’ALENA (Etats-Unis, Mexique, Canada ; 18 %) et I'Union Européenne (19 %) (Lusher et al.,
2017a; PlasticsEurope, 2018). A ce rythme, la production mondiale atteindra 2 000 Mt en 2050
et utilisera 20 % des ressources pétroliéres (Lusher et al., 2017a; Suaria et al., 2016). Le succes
des plastiques leur confere un réle majeur dans les économies régionales. La plasturgie
représente 60 000 entreprises, 1,5 millions d’emplois et 355 milliards d’euros de chiffre

d’affaires en 2017 rien que pour I’'Union Européenne (PlasticsEurope, 2018).
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Figure 2. Evolution de la production mondiale (orange) et européenne (bleu) entre 1950 et
2012. D’apres Bouwmeester et al. (2015).

Les caractéristiques des composés plastiques, i.e. résistants (chocs, température, pression),
inertes, durables, légers, malléables et peu onéreux, les rendent extrémement polyvalents et
permettent la production d’objets/emballages divers et variés (Ryan, 2015) (Figure 3). Ainsi,
les plastiques ont remplacé la plupart des matériaux anciennement utilisés par I’'Homme. Le
ciment et I'acier dans le secteur du batiment et des travaux publics font offices de survivants
face a la domination de la plasturgie dans les autres domaines (e.g. emballage, équipement

médicale, électronique) (Geyer et al., 2017).

= Emballage
m Construction M
= Automobile
Electronique
m Agriculture

u Autres

Figure 3. Pourcentage d’utilisation des matériaux plastiques par domaine d’activité au sein de
I’'Union Européenne. La catégorie « Autres » correspond aux plastiques utilisés dans différents
champs d’application (e.g. équipement médical, produits ménagers). D’apres les données de
PlasticsEurope (2018).
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2) LES PLASTIQUES : CONTAMINANTS EMERGEANTS

a) Une gestion des déchets problématique
En dépit du succés annoncé des plastiques il y a 70 ans, les moyens pour gérer la production,
I"utilisation et donc la fin de vie des déchets n’ont pas été anticipés (Thompson et al., 2009).
Dans le modele économique actuel, le co(t de production avantageux des plastiques ne
refléte pas le colt élevé du recyclage ou de I'élimination des déchets car il n’est pas a la charge
du producteur ou du consommateur (Newman et al.,, 2015). De plus, le mode de vie des
sociétés modernes n’est pas en adéquation avec une politique visant a limiter la production
de déchets plastiques. Ainsi, plus de 50 % des plastiques produits sont a usage unique ou a
durée de vie courte (e.g. emballages, sacs alimentaires) et seulement 20 % sont a durée de vie
longue (e.g. tuyaux, revétement et aux autres éléments de construction) (Brooks et al., 2018;
Hopewell et al., 2009). Les 30 % restant concernent les plastiques a durée de vie intermédiaire
notamment utilisés dans I'électronique, I'automobile ou la création d’ameublement. Sur les
8 300 Mt de plastiques produits depuis 1950, il est estimé que seulement 2 600 Mt sont

encore en service (Geyer et al., 2017).

A ce jour, il existe trois possibilités pour un plastique en fin de vie : (1) Incinération (seule
méthode de destruction compléte) avec ou sans valorisation de I'énergie produite en
électricité et chauffage ; (2) Recyclage et récupération de la matiére premiere ; (3) Dépot dans
des décharges ou dans I'environnement (Geyer et al., 2017). A titre d’exemple, la France —
considéré comme un pays en avance sur la gestion des déchets plastiques — a produit 4,5 Mt
de déchets plastiques (66,6 kg par habitant) en 2016 avec seulement 22 % de recyclage (1
Mt dont 40 % exportés en Asie), 36 % enfouis, 40 % incinérés et 2 % déposés dans les
décharges et/ou environnement (WWF, 2019). Au total depuis 1950, 79 % des plastiques

produits ont été déposés en décharge ou dans I'environnement (Geyer et al., 2017).

Le dépot (accidentel ou volontaire) de déchets plastiques dans |’environnement est
hautement problématique, aucun des principaux polyméres utilisés par la plasturgie n’est
biodégradable?, ils ont donc tendance a s’accumuler. Cette accumulation est déja suffisante

pour permettre d’utiliser les plastiques comme marqueur de I’Anthropocene (Brandon et al.,

2 Dégradation sous 'action de micro-organismes jusqu’a I'obtention de molécules simples assimilables par les
végétaux.
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2019; Zalasiewicz et al., 2016). En 2015, 47 % (60-99 Mt) des déchets plastiques mondiaux ont
été déposés dans I'environnement (Lebreton & Andrady, 2019). Cependant, selon les régions
du globe, la fraction de déchets mal gérés est particulierement inégale (Lebreton & Andrady,
2019). L'Europe et I’Amérique du Nord relarguent entre 1 et 10 % (0,3 — 3.3 Mt) de leur
production de déchets tandis que ces pourcentages sont largement supérieurs en Asie (63 % ;
52 Mt) et en Afrique (85 % ; 17 Mt). Il est néanmoins important de noter qu’une partie des
déchets produits en Europe et en Amérique du Nord est exportée en Asie et Afrique pour le
traitement de leur fin de vie (Brooks et al., 2018). Par exemple, la Chine a réceptionné 45 %
de l'intégralité des déchets produits depuis 1992 (Brooks et al., 2018). Face a la croissance des
populations humaines et donc de la demande, la quantité de déchets plastiques produits
pourrait atteindre 380 Mt en 2060 (Lebreton & Andrady, 2019). Selon les trois scénarios®
définis par ces auteurs, la quantité relarguée annuellement a partir de 2060 atteindrait une
valeur moyenne de 213 Mt dans le cas le plus extréme avec I'Afrique et I’Asie comme

principaux contributeurs (Figure 4).

250 Mty'

200

Scenario A - Business as usual 150

100

2020 2030 2040 2050 2060

Figure 4. Projections selon trois scénarios de la quantité de déchets plastiques rejetés dans
I’environnement d’ici 2060. A : Aucune modification dans le rythme de production ; B :
Amélioration de la gestion des déchets ; C: Amélioration de la gestion des déchets et réduction
de I'utilisation des plastiques. D’apres Lebreton & Andrady (2019).

3 A : Aucune modification dans le rythme de production et utilisation des plastiques ; B : Amélioration de la
gestion des déchets dont un investissement dans de nouvelles infrastructures valorisant les déchets plastiques ;
C: Amélioration de la gestion des déchets et réduction dans I'utilisation (réduction de la demande et interdiction
des plastiques a usage unique).
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b) L'océan : réceptacle final des déchets anthropiques

Les déchets rejetés dans I'environnement ne sont pas statiques. Alors qu’une partie des débris
s’accumule dans les sols et peut interagir avec la diversité terrestre (de Souza Machado et al.,
2018a; Hurley & Nizzetto, 2018; Rillig et al., 2017, 2018), la majorité est acheminée le long du
continuum terre-mer jusqu’aux océans (Figure 5) (Barnes et al., 2009; Thompson et al., 2009).
Les premieres observations de débris plastiques océaniques remontent aux années 70
(Carpenter & Smith, 1972; Rothstein, 1973). Depuis, les débris s’accumulent dans toutes les
zones marines et représentent plus de 70 % des débris anthropiques (Derraik, 2002; Hardesty
et al., 2017; Lusher et al., 2017a; Thompson et al., 2004). Pour I'année 2010, entre 4,7 et 12,8
Mt de déchets plastiques sont entrées dans les océans d’apreés les estimations de Jambeck et
al. (2015). Ces auteurs prévoient une augmentation d’un ordre de grandeur d’ici 2025 sans le
développement de plans de gestion adaptés. La répartition mondiale des zones de rejets
océaniques et le transport via les courants entrainent une distribution ubiquitaire des débris
plastiques au sein de toutes les régions océaniques y compris les zones dépourvues d’activités
humaines. Ainsi, des plastiques sont retrouvés sur les plages (Costa et al., 2010; Lavers & Bond,
2017), dans les estuaires (Browne et al., 2011), le long des cOtes (Browne et al., 2011; Frere et
al., 2017), dans I'océan ouvert (Cozar et al., 2014; Eriksen et al., 2014), dans les mers ouvertes
et fermées (Cézar et al.,, 2015; Lechner et al., 2014; Suaria et al., 2016), dans les régions
polaires (Bergmann et al., 2017; Cézar et al., 2017; Lusher et al., 2015), dans la glace de mer
(Obbard et al., 2014; Peeken et al., 2018), dans les récifs coralliens (Lamb et al., 2018) et dans

les zones abyssales (Van Cauwenberghe et al., 2013; Woodall et al., 2014).

Les sources de débris plastiques sont divisées en deux grandes catégories, les sources
terrestres (e.g. activités industrielles, agriculture, tourisme, catastrophes naturelles) et les
sources maritimes (e.g. aquaculture, pécheries, plateformes offshores, transport maritime)
(Andrady, 2011; Cole et al., 2011; Law, 2017) (Figure 5). Le déplacement des débris jusqu’a
I’environnement marin implique plusieurs types de transport. D’'une part, ils peuvent étre
libérés directement (intentionnellement ou non) par diverses activités (e.g. perte de
marchandises pendant import/export, activités touristiques). D’autre part, les déchets
déposés dans le milieu terrestre vont étre évacués par le ruissellement, le vent ou le relargage
direct a l'intérieur des rivieres et fleuves aboutissant jusqu’aux océans (Figure 5). L'apport

annuel de débris océaniques via les rivieres est estimé entre 0,41 —4 Mt (Schmidt et al., 2017)
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et 1,15-2,41 Mt (Lebreton et al., 2017) selon les modeles mathématiques. Toutefois, I'apport
par les rivieres est dépendant des changements saisonniers (Lebreton et al., 2017). Par
exemple, 70 % des débris présents dans les rivieres anglaises pendant I'été sont exportés
durant la période de crues hivernales (Hurley et al., 2018). Il est a noter que les fines particules
que I'on retrouve dans I'océan pourraient provenir de retombées atmosphériques (Liu et al.,
2019). A ce jour peu de données existent sur ces retombées mais elles sont estimées a 29 —
280, 175 — 313 et 296 - 434 particules.m™2.jour? dans la région parisienne (France), la région
de Dongguan (Chine) et dans les Pyrénées (France), respectivement (Allen et al., 2019; Cai et

al., 2017; Dris et al., 2015, 2016).
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Figure 5. Présentation du parcours des déchets plastiques de la source a I’'environnement
marin. D’apres GRID-Arendal & UNEP (2016).
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c) Influence des déchets plastiques sur les sociétés humaines

A la différence de nombreux polluants chimiques, les débris plastiques font I'objet d’une
attention particuliére par les médias pour des raisons simples, ils proviennent de nos usages
quotidiens, sont visibles, s’accumulent, et ont des répercussions sur plusieurs secteurs
économiques (Gregory, 2009). Deux domaines sont principalement touchés par I’émission de
déchets plastiques, le tourisme et la péche/aquaculture (Newman et al., 2015). La principale
perte économique est liée au nettoyage des cotes et/ou des infrastructures. En effet, la
présence de débris sur les cOtes diminue I'attrait touristique d’une région, influengant les
économies locales (e.g. prix des hoétels et attractions) (Newman et al., 2015). Ainsi, pour ne
pas subir une décroissance économique, les municipalités doivent nettoyer les plages et
traiter les déchets, ce qui n’est pas négligeable et représente 19 millions d’euros par an pour
le Royaume-Uni (Mouat et al.,, 2010). Concernant la péche/aquaculture, des effets
économiques sont principalement associés a la réparation du matériel endommagé par la
présence de déchets et du nettoyage sur les sites d’exploitation (= 156 000 €.an"! en Ecosse)
ou de la perte des ressources biologiques sous I'effet des débris (Mouat et al., 2010; Newman
et al., 2015), sans compter une éventuelle dépréciation de la qualité percue du produit. Par
exemple, la présence de casiers de péche abandonnés dans la mer des Salish (Etats-Unis) a

fait diminuer de 4,7 % (586 000 €) la capture annuelle de crabes (Antonelis et al., 2011).

Malgré I'absence de données toxicologiques, I'usage abusif des plastiques alerte les
scientifiques pour la santé humaine. Des particules plastiques sont retrouvées dans un grand
nombre de produits alimentaires comme I'eau en bouteille (Mason et al., 2018), I'eau
courante (Kosuth et al., 2018), le sel de table (Ifiguez et al., 2017; Karami et al., 2017; Kosuth
et al., 2018), la biere (Kosuth et al., 2018), les conserves (Karami et al., 2018). Selon I'analyse
de 159 échantillons d’eau courante, de 12 marques de bieres et de 12 marques de sels de
table, Kosuth et al. (2018) estiment que I'ingestion annuelle de particules plastiques a travers
ces produits est de 5 800 per capita. De plus, a travers la contamination des produits de la
mer, Van Cauwenberghe & Janssen (2014) ont estimé a 11 000 le nombre de particules
plastiques ingérées annuellement par un gros consommateur européen de bivalves (72,1
g.jour?). Il existe également un risque d’ingestion par inhalation, notamment les microfibres
synthétiques qui du fait de leur faible taille sont trés volatiles et peuvent pénétrer facilement

les voies respiratoires (Bergmann et al., 2019; Gasperi et al., 2018; Vianello et al., 2019). En
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compilant les différentes voies possibles d’ingestion (e.g. nourriture, inhalation), un étre
humain consommerait entre 74 000 et 121 000 particules plastiques chaque année (Cox et al.,
2019). Outre l'ingestion de particules, I’Agence nationale de sécurité sanitaire de
I'alimentation, de I’environnement et du travail (Anses) s’intéresse aux effets toxiques
associés aux additifs incorporés dans les plastiques. En effet, les additifs représentent en
moyenne 7 % de la masse d’un plastique (Geyer et al., 2017). Or, de nombreux plastiques sont
directement en contact avec nos aliments (e.g. viandes, fromages, fruits et légumes, poissons)
et les additifs pourraient migrer de I'emballage vers le produit (Qian et al., 2018). L’analyse de
120 emballages alimentaires a démontré la présence de plus de 100 composés chimiques dont
4 identifiés comme potentiellement dangereux (DEHA, DEHP, 2,4-DTBP, éthyléne bis
stéaramide) (Qian et al., 2018).

d) Nomenclature des débris plastiques

i. Critere de taille
Face a la diversité des plastiques qui s’accumulent et persistent dans les environnements
terrestres et aquatiques, la communauté scientifique a classé et nommé ces débris selon un
critere de taille. Ainsi, quatre terminologies sont utilisées : les macroplastiques (MaP), les
mésoplastiques (MeP), les microplastiques (MP) et les nanoplastiques (NP) (GESAMP, 2015).
Cependant, il n'y pas encore de définitions clairement acceptées par l'intégralité de la
communauté sur les limites de taille de ces quatre classes (GESAMP, 2015; Hartmann et al.,
2019) (Figure 6). Dans un grand nombre de travaux, le terme « microplastique » référe aux
particules plastiques dont la taille est inférieure a 5 mm (Arthur et al., 2009) tandis que les
termes méso- et macroplastiques sont utilisés pour des tailles supérieures plus disparates
(Figure 6). Les limites de taille supérieure des NP sont aussi variables selon les
disciplines/études considérées. Au moins trois définitions ont été proposées depuis 2014 pour
les NP : (1) < 20 um en accord avec la taille utilisée pour définir le nanoplancton (Wagner et
al., 2014); (2) 1 — 100 nm selon la définition des nanomatériaux (Koelmans et al., 2015;
Mattsson et al., 2015a); (3) < 1 um du fait du changement radical de comportement des

particules a I'échelle colloidale (Gigault et al., 2018).
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e ol mesoplastics | macroplastics

Gregory & Andrady 2003 67-500 pm
Browneetal. 2007 1-1000 pm EIns
Moore 2008 <5000 pm
Ryanetal. 2009 <2000 pm | 220mm >2cm
Costaetal. 2010 <1000 pm
Desforgesetal. 2014 1-5000 pm
Wagneretal. 2014 20-5000 pm [s25 mm >25cm 8
Koelmans etal. 2015 pm-scale-5000 pm ETT
Andrady 2015 B <1 um | 1-1000 pm 1-25 mm 2.5-100 cm
Koelmans etal. 2017 SR 335-5000 pmETT
NOOA 2009 <5000 pm
EU Commission 2011
EU MSFD WG-GES 2013 20-5000 pm 525 mm >2.5cm 8
GESAMP 2015 1-1000 pm
EFSA (CONTAM) 2016 0.1-5000 pm
10° 108 107 106 105 10 1073 102 particle size [m]
1nm 1um 1 mm 1cm

Figure 6. Exemples de terminologies proposées dans la littérature afin de définir les
différentes classes des débris plastiques. D’aprées Hartmann et al. (2019).

Obtenir une définition claire et acceptée des différentes classes est essentielle pour plusieurs
raisons. D’une part, sans standardisation des définitions les résultats scientifiques peuvent
étre difficilement comparables, mal-interprétés et/ou mal-communiqués au sein méme de la
communauté scientifique. D’autre part, il est essentiel d’étre précis sur les termes utilisés afin
d’argumenter avec les décisionnaires pour entreprendre la mise en place de lois et de plans
de gestion efficaces. Dans l'attente de |'adoption de définitions communes, le terme
« microplastique » sera associé a I’'ensemble des particules plastiques comprises entre 100 nm
et 5 mm tandis que les « nanoplastiques » seront considérés comme les particules présentant
au moins une dimension inférieure a 100 nm dans ce travail de these. Ce choix ne s’oppose
pas aux autres définitions proposées (Wagner et al., 2014; Gigault et al., 2018) et se base sur
les changements radicaux des propriétés et du comportement des particules a cette limite de
taille (100 nm), qui favorisent les interactions avec les molécules biologiques et augmentent
la dangerosité du composé (Klaine et al., 2012; Koelmans et al., 2015). D’un point de vue
physiologique et toxicologique, des objets de part et d’autre de cette limite de taille entrainent
en effet des mécanismes d’interactions et toxicité bien distincts (Jeong et al., 2016, 2017; Lee

et al., 2013).
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ii. Les micro- et nanoplastiques primaires et secondaires

ii.1 Les débris primaires
Les particules plastiques micro- et nanométriques produites et utilisées directement a ces
tailles par les industries ainsi que les sous-produits issus de nos activités sont les micro- et
nanoplastiques (MNP) primaires (Andrady, 2011; Cole et al., 2011; Galloway et al., 2017;
Hartmann et al., 2019; Paul-Pont et al., 2018).

Les débris primaires sont de forme et de taille hétérogenes. Parmi ces particules, on recense
notamment les granulés de pré-production industriels (GPI) utilisés comme matiére premiére
par les plasturgistes. De plus, durant la deuxiéme moitié du XXM siécle, I'industrie
cosmétique a remplacé les exfoliants naturels (e.g. amandes, noyaux d’abricots) des produits
cosmétiques (e.g. dentifrices, crémes nettoyantes) par des microsphéres et microfragments
plastiques inférieur(e)s a 500 um (Duis & Coors, 2016; Fendall & Sewell, 2009; Napper et al.,
2015). En 2012, 6 % des produits cosmétiques européens contenaient des exfoliants
plastiques (0,05-12 % de la masse du produit) (Duis & Coors, 2016). Récemment, des
nanosphéres de PE (18-66 nm) ont également été découvertes a l'intérieur de produits de
beauté (trois types testés), avec une estimation de 3 x 10! nanoparticules par gramme de
creme (Hernandez et al., 2017). Pour des raisons évidentes (e.g. biocompatibilité, aseptisation
aisée), les MNP sont également susceptibles d’étre utilisés dans le domaine médical comme
vecteurs médicamenteux (Ljubimova & Holler, 2012; Lusher et al., 2017a). Enfin, des
plastiques primaires peuvent également étre utilisés comme abrasifs industriels (Cole et al.,
2011) et lubrifiants solides (e.g. nano-polytétrafluoroéthyléne) pour limiter I'usure métallique
en limitant les mécanismes de friction (Dubey et al., 2015, 2016). A ce jour, peu de données
sont disponibles sur l'utilisation de NP primaires par les industries (et donc sur la quantité

relarguée dans |'environnement).

Dans les sous-produits plastiques issus de nos usages, on retrouve les microfibres synthétiques
utilisées dans le textile (un cycle de lavage peut produire plus de 1900 microfibres ; Browne
et al.,, 2011), les résidus pneumatiques en caoutchouc (émission de 0,23-4,7 kg.an.habitant
L en Norvege, Inde, Chine, Suéde, Danemark, au Japon et aux Etats-Unis ; Kole et al., 2017), les
résidus nanométriques d’impression 3D (émission de NP atteignant 2.10'! particules.min

d'utilisation™; Stephens et al., 2013) ou les résidus provenant de la manutention des
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matériaux plastiques (mise en suspension de 102 particules.m™ (<1 um) lors de la découpe

thermique de PS ; Zhang et al., 2012).

En dépit de I'amélioration des stations d’épuration (STEP; > 90 % des MP retirés lors du
traitement) (Carr et al., 2016; Magnusson et al., 2016; Magnusson & Norén, 2014; Murphy et
al., 2016), la quantité de MP relargués dans I'environnement est importante en raison des
volumes a traiter par les municipalités. Un passage journalier dans les eaux receveuses de
65.10° MP est observé malgré la rétention de 98,4 % des MP dans une STEP secondaire
écossaise (population = 650 000 habitants) (Murphy et al., 2016). En ce qui concerne les MNP
piégés dans les boues d’épuration (0,06-0,43 Mt.an? en Europe), ils sont incinérés ou

majoritairement déversés dans le compartiment terrestre (Horton et al., 2017).

ii.2 Les débris secondaires
Dans I’environnement marin, des processus biotiques et abiotiques induisent un vieillissement
puis une perte de l'intégrité des déchets plastiques (i.e. une diminution du poids moléculaire,
changement de couleur, modification des propriétés de surface) menant a des processus
d’érosion et de fragmentation jusqu’a des tailles micro- et nanométriques selon des données
expérimentales (Andrady, 2011; Ekvall et al., 2019; Gewert et al., 2015; Gigault et al., 2016;
Lambert & Wagner, 2016). Les particules issues de cette dégradation et fragmentation
constituent les MNP secondaires (Andrady, 2011). Ces déchets secondaires représenteraient

entre 97 et 99,9% de la contamination océanique (Huffer et al., 2017).

Les rayonnements ultraviolets (UV) solaires et les mécanismes d’oxydation dans I'eau de mer
sont les principales causes de la dégradation des polymeéeres (Andrady, 2015). La
photodégradation est composée de trois étapes: (i) initiation*; (ii) propagation®; (iii)
finalisation® (Andrady, 2011; Gewert et al.,, 2015). Suite a la photodégradation, d’autres
mécanismes comme |'action des (micro-)organismes, des vagues/vents, de I'eau (hydrolyse)
peuvent stimuler la fragmentation (GESAMP, 2015). En simulant expérimentalement ces
actions mécaniques, les patrons de fragmentation meénent a des tailles nanométriques

(Dawson et al., 2018 ; Ekvall et al., 2019 ; Gigault et al., 2016 ; Lambert & Wagner, 2016). Par

4 Scission des liaisons chimiques C-H du polymeére sous I’effet de la lumiére et production de radicaux libres.

5 Réactions entre les radicaux libres et I'oxygéne engendrant la formation de radicaux peroxydés puis la scission
des chaines polymériques.

6 Obtention de produits inertes suite a la combinaison de deux radicaux.
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exemple, aprés 56 jours a lintérieur d’'une chambre de vieillissement, une tasse en
polystyréne a produit 1,26 x 102 particules (taille moyenne : 224 nm) (Lambert & Wagner,
2016).

La cinétique de dégradation va dépendre des conditions environnementales. Elle est plus
rapide pour les plastiques déposés sur les plages que ceux présents en surface, dans la colonne
d’eau ou au fond des océans (Andrady, 2011, 2015). Les faibles températures et teneurs en
oxygéne dans |I'eau de mer ont tendance a ralentir les processus. De plus, en dessous de la
couche euphotique, les vitesses de dégradation sont extrémement lentes en raison de
rayonnements UV inexistants (Andrady, 2011; loakeimidis et al., 2016). Les schémas de
dégradation peuvent également varier selon la forme/taille et les additifs (e.g. agents

antioxydants) du déchet (Gewert et al., 2015; Ter Halle et al., 2016).

e) Les micro- et nanoplastiques dans les océans

i. Etat de la contamination en micro- et nanoplastiques
A l’échelle de I'océan ouvert, 15 — 51 x 102 débris plastiques flottent a la surface (van Sebille
et al., 2015). Les particules inférieures a 5 mm représentent la tres large majorité des débris
(> 90 % du nombre d’items) (Eriksen et al.,, 2014). Les nombreuses données
environnementales sur la contamination des eaux de surface et des sédiments par les MP sont
compilées dans la base de données en accés libre  « Litterbase »

(http://litterbase.awi.de/litter). Un résumé non exhaustif de différentes concentrations

environnementales en MP est disponible dans le Tableau 1. A ce jour, la glace de mer arctique
est le milieu dans lequel la plus forte concentration en MP a été recensée avec 1,2 x 10’
particules.m™ pour des débris > 10 um (Peeken et al., 2018). Selon de récentes prédictions, la
quantité de MP dans la colonne d’eau pourrait dépasser 1000 mg.m3 dans certaines régions
océaniques (Asie du Sud-Est ; Pacifique Nord) a partir de 2060 (Isobe et al., 2019). Aucune
donnée quantitative n’est disponible a ce jour pour la contamination en NP. Une seule étude
suggere la présence de NP dans le Gyre subtropical de I’Atlantique Nord par la présence
d’empreintes chimiques caractéristiques des polyméres dans la fraction colloidale (Ter Halle
et al., 2017). Par conséquent la communauté scientifique n’a pas encore suffisamment de
données pour avoir des certitudes sur 'origine, la formation et le comportement des NP
océaniques. Dans la suite de cet état de l'art, les données sur les NP proviendront

exclusivement de données expérimentales et/ou modélisées.
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ii. Devenir des déchets plastiques dans les océans
L’analyse des échantillons de I'expédition MALASPINA (2010 ; 144 sites d’échantillonnage) a
révélé une abondance des débris de petite taille (< 5 mm) largement inférieure aux prédictions
(Cozar et al., 2014). En effet, les débris plastiques dans les eaux de surface de I'océan ouvert
représentent seulement 1 % de la quantité de déchets déposés dans I'environnement marin
en 2010 (4,8 — 12,7 Mt) sachant qu’entre 60 et 64 % atteignent I'océan ouvert (Jambeck et al.,
2015; Lebreton et al., 2012; van Sebille et al., 2015). Plusieurs hypothéses ont été émises afin
d’expliquer la disparition de la quantité de plastiques des eaux de surface, combinant
notamment nano-fragmentation, biofouling, sédimentation et interactions avec les réseaux
trophiques (Figure 7). Ces processus restent a ce jour largement méconnus et peu documentés

in situ.

/ ~ Lo [0 SN
Ingestion / trophic transfer
D ey
- ., Y e -

i
St LS
Sedimentation : $ @ © :

%%% o / '.\\”ﬁ Microorganism ‘

dispersal
Q
b
Filter feeders Fragmentation Transfer of
! chemicals

Pollutants
L . (\_/
Adsorption @ Additives

()~ g

Figure 7. Devenir des microplastiques dans I'océan. D'aprés Paul-Pont et al. (2018).

33



Chapitre 1 : Les Plastiques

Tableau 1. Exemples de concentrations environnementales en MP dans les eaux de surface, les sédiments et la glace de mer. Les données sont
exprimées dans les unités originales et ont été transformées en concentration massique selon la méthode utilisée par Besseling et al. (2014)
(profondeur de chalutage de 0,1 m et poids moyen d’'un MP de 5 pug).

Concentrations en

Concentrations estimées (mg.L'1 pour

Compartiments Sites d'étude unités originiales les eaux de surface et mg.kg'l pour le Tailles (um) Références
sédiment)
Eau de surface Gyre Subtropical Pacifique Nord 3.10* g.km'2 0,0002 >333 um Moore et al. (2001)
Gyre Subtropical Pacifique Sud 3,69.10° items.km 0,0732 1 mm- 4,75 mm Eriksen et al. (2013)
Gyre Subtropical Pacifique Sud 9,69.105 items.km™ 0,511 1 mm- 4,75 mm Eriksen et al. (2013)
Californie (Etats-Unis) 0,009 g.m'3 0,009 >333 um Moore et al. (2002)
Californie (Etats-Unis) 2,44 mg.m'3 0,00244 >333 um Lattin et al. (2004)
Gyre Subtropical Pacifique Nord 0,209 mg.m’3 0,0003 > 500 um Doyle et al. (2011)
Méditérannée Nord-Ouest 2,28 mg.m'2 0,0228 > 333 um Collignon et al. (2012)
Gyre Subtropical Atlantique Nord 2,67 mg.m'3 0,00267 > 150 pm Reisser et al. (2015)
Geoje Bay (Corée du Sud) 1,55.104 items.m> 0,0778 >333 um Kang et al. (2015)
Cétes Suédoises 2,4.10° items.m> 0,012 >80 um Noren (2007)
Cotes Européennes 501 items.m> 0,002505 10 - 1000 pm Enders et al. (2015)
Mer Adriatique 1,04.10° g.km’2 0,026081 > 700 um Suaria et al. (2016)
Estuaire du Yangtze (Chine) 1,02.104 items.m> 0,051 > 333 um Zhao et al. (2014)
Pacifique Nord-Est 9,2.10% items.m™ 0,046 >333 um Desforges et al. (2014)
Cotes de Doha (Qatar) 3 items.m” 0,000015 > 120 um Castillo et al. (2016)
Mer de Bohai (Chine) 1,23 items.m> 0,00000615 > 333 um Zhang et al. (2017)
Rade de Brest (France) 0,24 items.m” 0,0000012 >333 um Frére et al. (2017)
Svalbard (Norvege) 0,34 items.m> 0,0000017 >333 um Lusher et al. (2015)
Sédiment Belgique 390 items.kg™ 7,21 >38 um Claessens et al. (2011)
Arctique 6,6.10° items.kg™ 32,975 1-275 pm Bergmann et al (2017)
Kalinigrad (Russie) 36,3 items.kg™ 0,1815 0,5-20 mm Esiukova (2017)
Lagune de Venise (ltaly) 2,2.103 items.kg'1 10,875 >32 um Vianello et al. (2013)
Mangrove (Singapour) 36,8 itemps.kg'l 0,184 1pum-5mm Nor & Obbard (2014)
Floride (Etats-Unis) 116-215 itemps.L’l 0,58 - 1,075 250 pm - 4 mm Graham & Thompson (2009)
Rade de Brest (France) 0,97 itemps.kg™ 0,00485 >333 um Frére et al. (2017)
Glace de mer Arctique 1,2.107 items.m> 60 >10 um Peeken et al. (2018)
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ii.1 Influence des propriétés des particules
Les polymeéres possedent des densités variables (Tableau 2) qui vont influencer leur position
originelle dans I'océan, du moins pour les particules micrométriques et les macro-déchets
(Cole et al., 2011; Kooi et al., 2017). Les MP dont la taille est supérieure a 1 um auront un
comportement principalement gouverné par des processus de flottaison et de sédimentation
(Klaine et al., 2008; Kooi et al., 2017; Rummel et al., 2017). Pour des MP équivalents en taille,
la densité du polymeére est le premier parameétre influencant son mouvement dans la colonne
d’eau (Kooi et al., 2017). Ainsi, 'EPS (0,01 — 0,04 g/cm?3) a tendance a flotter alors que le PVC
(1,16 — 1,58 g/cm?) quitte rapidement la surface pour sédimenter vers le domaine benthique.
Les particules nanométriques présentent un comportement naturellement différent, de
nature colloidale. Ceci expliquerait la présence de signaux chimiques associés a du PVC
nanométrique dans les eaux de surface de Gyre Subtropical Atlantique Nord (Gigault et al.,
2018; Ter Halle et al., 2017). Le mouvement brownien, i.e interactions avec les molécules
d’eau, rend ainsi dynamique et aléatoire le comportement des NP. Les propriétés de surface
des particules (e.g. charge, groupements chimiques associés) influencent également le
comportement d’aprés des données expérimentales obtenues par l'utilisation de nano- et
microspheres en polystyréne disponibles dans le commerce (Alimi et al., 2018; Badawy et al.,
2010; Paul-Pont et al., 2018). Par exemple, en milieu contrélé d’eau mer, des NP-COOH (50
nm ; charge -) forment instantanément des homoagrégats micrométriques (> 1 um) qui vont
sédimenter tandis que des NP-NH; (50 nm ; charge +) restent a une taille nanométrique (Della
Torre et al.,, 2014; Wegner et al., 2012). Bien que I'analyse de MP collectés sur 47 plages
différentes a révélé la présence d’une surface carboxylée en lien avec les processus
d’oxydation que subissent les déchets dans I'environnement (Fotopoulou & Karapanagioti,
2012), de nouvelles études sont nécessaires pour évaluer I’évolution des propriétés de surface

des MNP primaires a partir du dép6t dans I’environnement.
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Tableau 2. Densité des principaux polymeres retrouvés dans les océans. D’apres Duis &
Coors, 2016.

Polymeéres Abréviations Densités (g/cm?3)
Polyéthylene a faible densité LDPE 0,89-0,93
Polyéthylene a haute densité HDPE 0,94 -0,98
Polypropyléne PP 0,83-0,92
Polyéthylene téréphtalate PET 0,96 - 1,45
Polystyréne PS 1,04-1,1
Polystyréne expansé EPS 0,01-0,04
Polychlorure de vinyle PVC 1,16 - 1,58
Polyamide PA 1,02-1,16
Polyuréthane PUR 1,2
Polyester PES 1,24-2,3
Polytetrafluoroethylene PTFE 2,1-2,3
Polycarbonate PC 1,20-1,22

ii.2 Implications du vieillissement dans I'environnement marin
Hormis l'influence des caractéristiques intrinséques des particules (e.g. taille, polymére,
propriétés de surface), une fois dans I'environnement les MNP subissent un vieillissement,
terme utilisé pour englober tous les changements dans les propriétés des polyméres au cours
d'une période de temps donnée (White, 2006). Parmi ces changements, on peut retrouver une
modification de la surface (Ter Halle et al., 2016), une colonisation par des micro-organismes
(Rummel et al., 2017; Zettler et al., 2013), une adsorption de polluants (Chen et al., 20183;
Rochman et al., 2013) et métaux (Prunier et al., 2019; Rochman et al., 2014), un relargage des

additifs et la fragmentation du déchet (Gewert et al., 2015).

Interactions macromoléculaires

La premiere étape du vieillissement est I'ensemble des interactions macromoléculaires entre
MNP et composés présents dans le milieu environnant (e.g. matiére organique, polluants
organiques persistants [POPs], métaux, polysaccharides) (Galloway et al., 2017; Paul-Pont et
al., 2018). Ces interactions modifient le revétement de la particule, créant une enveloppe
appelée « eco-corona ». Ce nouveau revétement est formé de deux couches distinctes, la
corona « résistante » composée de macromolécules a forte affinité avec la particule et la
corona « douce » composée de macromolécules a faible affinité qui sont facilement
échangées avec le milieu environnant (Galloway et al., 2017). Hormis I'importance du milieu
considéré, la nature de la corona est hautement dépendante des propriétés de surface de la

particule (e.g. taille, groupements de surface) (Lundqvist et al., 2008). Le rapport
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surface/volume élevé des NP améliore leur réactivité en comparaison avec les MP (Galloway
et al., 2017; Klaine et al., 2008). Ainsi, I'influence théorique de la corona devrait augmenter en
descendant dans la taille de débris (Huffer et al., 2017; Lowry et al., 2012). Il est a noter que
les NP peuvent ainsi accumuler une plus grande quantité de POPs que les MP pour une méme
masse (Velzeboer et al., 2014). Durant la suite des processus de vieillissement, la composition
de la corona pourrait influencer les interactions de la particule avec I’environnement qui

I’entoure, notamment les communautés microbiennes (Galloway et al., 2017).

Formation d’un biofilm et hétéro-agrégation

Aucune information n’est encore disponible sur les interactions entre NP et micro-organismes,
mais de récentes études ont démontré la présence d’assemblages spécifiques de micro-
organismes associés aux MP (e.g. bactéries, microalgues, protozoaires, champignons),
distincts de ceux présents dans le milieu environnant (De Tender et al., 2015, 2017; Frere et
al., 2018; McCormick et al., 2014). Ces communautés spécifiques forment la "plastisphéere"
(Zettler et al., 2013). Le biofilm présent sur les MP a des conséquences physico-chimiques (i.e.
augmentation de la densité) et influence le devenir et la biodisponibilité des débris (Rummel
et al., 2017). Ainsi des particules de PE ou PP peuvent quitter la surface des océans suite a
Iinstallation d’un biofilm (Rummel et al.,, 2017). La vitesse de formation du biofilm est
dépendante de la taille des particules, i.e. les grandes particules (10 um) présentent des
fréquences de collision avec les microalgues plus élevées que les petites particules (1 um), ce
qui augmente plus rapidement la densité de la particule (Kooi et al.,, 2017). Le modéle
théorique développé par Kooi et al. (2017), tenant compte de la formation d’un biofilm,
montre un ralentissement dans les vitesses de sédimentation lorsque la taille des particules
diminue (de 10 mm a 1 um). Selon ce modéle, une particule de PVC ou de PS (1 um) mettrait
respectivement 278 et 4317 ans pour descendre 4000 m alors qu’une particule de 100 um
aurait besoin de 10 (PVC) et 159 (PS) jours. Cependant, les matrices exo-polysaccharidiques
issues du biofilm permettraient aux MNP d’atteindre les fonds océaniques plus rapidement
car elles favoriseraient l'intégration des MNP a l'intérieur d’agrégats marins composés de
microalgues, de matieres organiques ou encore de détritus comme cela a été démontré en
laboratoire pour les MP (Long et al., 2015, 2017; Michels et al., 2018; Porter et al., 2018) et
NP (Ward & Kach, 2009). In situ, 70 % des agrégats marins étaient contaminés en MP (1290 +

1510 MP.m3; 90 % < 1000 um) lors de prélévements a Avery Point (Connecticut, Etats-Unis)

37



Chapitre 1 : Les Plastiques

(Zhao et al., 2018). Cette hétéro-agrégation provoquerait des mouvements verticaux des MNP
vers les zones profondes avec sédimentation sur les fonds benthiques comme le suggere la
corrélation positive entre concentration en chlorophylle a et quantité de MP au niveau de la
station benthique HAUSGARTEN située en Arctique (Bergmann et al.,, 2017). De plus,
I'incorporation des particules a I'intérieur des pelotes fécales des copépodes ou des salpes est
également un vecteur de transport vertical (Cole et al., 2016; Coppock et al., 2019; Wieczorek
et al., 2019). Ainsi, les habitats benthiques peuvent étre des zones d’accumulation de débris.
Dans les sédiments d’une zone hadale dans la fosse des Mariannes, entre 200 et 2000 items.L
1 (MP > 20 um) ont été observés (Peng et al., 2018). Cependant, lors du transfert vertical, des
communautés de micro-organismes peuvent théoriquement dégrader le biofilm pour
reminéraliser la matiére organique. Cela stimulerait ainsi la remontée de MP par la
récupération de leur densité originelle alors que les NP seraient moins affectés par cette
dégradation du biofilm en raison de leur comportement colloidal (Hiffer et al., 2017; Rummel
et al., 2017). Des turbulences dans la colonne d’eau (e.g. courants, processus géologiques,
actions des organismes marins) pourraient également resuspendre les particules qui ont

sédimenté (Paul-Pont et al., 2018).

Fragmentation et relargage d’additifs

L’étape la plus longue (plusieurs décennies/siecles) du vieillissement est le processus de
fragmentation (cf. partie 2.d.ii). Il est a noter que la présence d’un biofilm peut ralentir les
processus de dégradation (Rummel et al.,, 2017). Simultanément durant la dégradation du
composé, les additifs — potentiellement toxiques — ajoutés a la fabrication peuvent étre
relargués dans I'environnement (Gewert et al.,, 2015; Hermabessiere et al., 2017). A titre
d’exemple, le vieillissement de sacs en PE et de cables en PVC dans de I'eau de mer naturelle
pendant 90 jours en laboratoire a mis en évidence le relargage de phtalates, un des principaux
groupes d’additifs, allant jusqu’a 120 + 18 et 69 *+ 10 ng.g de plastique™ respectivement
(Paluselli et al., 2018).

iii. La caractérisation des quantités de NP dans les océans : un challenge analytique
Dans la majorité de la littérature, le seuil de détection des débris plastiques est de 330 um qui
correspond a la maille des filets Manta ou Neuston communément utilisés pour déterminer la
guantité de débris a la surface des océans (e.g. Paul-Pont et al., 2018). Or, une récente étude

a démontré que I'augmentation de I'abondance en MP suivait une loi de puissance 2,2 entre
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1 mm et 30 um (Erni-Cassola et al., 2017). En outre, que ce soit dans les organismes (e.g.
moule; Phuong et al., 2018), la glace de mer (Peeken et al., 2018), le sédiment (Bergmann et
al., 2017) ou la colonne d’eau (Enders et al., 2015), les petits MP (10-100 um) représentent
plus de 70 % de I’'abondance. Si I'on applique la loi de puissance calculée par Erni-Cassola et
al. (2017) aux données de Dubaish & Liebezeit (2013) de 1,7.10° itemps.m™3 (> 80 um), on
obtient approximativement 1000 items.mL? pour des particules centrées autour de 4 um
(Paul-Pont et al., 2018). Du fait de ces résultats et de la fragmentation continue des déchets
plastiques jusqu’a la taille nanométrique, des niveaux élevés de contamination par les NP sont

attendus (GESAMP, 2015; Wagner & Reemtsma, 2019).

A ce jour, la détection et la quantification des NP est un challenge analytique pour la
communauté (Gigault et al., 2018; Huvet et al., 2016; Mintenig et al., 2018). Le premier verrou
réside dans la collecte d’échantillons. Pour les sédiments, la récolte de débris a I'aide d’engins
posés ou de dragues similairement aux MP pourrait étre applicable aux NP. En revanche, les
techniques d’échantillonnage basées sur |'utilisation des filets (e.g. Manta, Neuston) afin
d’étudier la contamination de surface ne permettent pas la récolte de NP. Il est donc
impossible de récupérer les débris de plusieurs métres cubes d’eau de mer dans un volume
restreint. La récolte des colloides peut se faire comme décrit par Ter Halle et al. (2017) en
immergeant des bouteilles en verre dans I'eau de mer. Une fois au laboratoire, il est inévitable
de réduire le volume d’eau prélevé pour diminuer le temps de manipulation qui peut étre une
source de contaminations extérieures. Récemment, Mintenig et al. (2018) ont proposé
I'utilisation d’ultrafiltration tangentielle (séparation des particules d’un liquide par leur taille)
afin de concentrer les NP provenant du milieu naturel. Par cette technique, ils ont concentré
635 L en seulement 0,4 L. Dans le cadre de I'expédition 7¢™¢ Continent, Ter Halle et al. (2017)
ont pour leur part filtré dans un premier temps les échantillons de colloides (1L) sur un filtre
de 1,2 um puis ont réalisé une ultrafiltration afin de diminuer le volume a 10 + 2 mL. Hormis
le gain de temps expérimental de cette ultrafiltration, cette étape est nécessaire car sans elle,
les colloides ne peuvent étre détectés en raison de leur forte dilution dans I'’eau de mer (Ter

Halle et al., 2017).

Le second verrou concerne I'élimination des matrices environnementales qui peuvent étre
extrémement riches en matiére organique ou inorganique (e.g. sédiment). Les méthodes

utilisées pour les MP, bien que pas encore adaptées pour toutes les matrices, pourraient étre
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optimisées pour les NP (Bouwmeester et al., 2015; Mintenig et al., 2018). Classiquement, la
purification des échantillons de MP est basée sur des réactions enzymatiques (e.g. protéinase
K, chitinase, protéase, trypsine, cellulase) ou alcaline (e.g. NaOH, H,0,, KOH), couplées ou non
a des méthodes de séparation par densité (e.g. NaCl, Nal, ZnCl,, Tungstate) (Cole et al., 2015a ;
Courtene-Jones et al., 2017; Dehaut et al., 2016; Foekema et al., 2013; Frére et al., 2017;
Hidalgo-Ruz et al., 2012; Loder et al., 2017; Van Cauwenberghe et al., 2015).

Enfin, le troisieme verrou majeur réside dans la détection et la validation du polymere a
I’échelle nanométrique. Habituellement, les spectroscopies Raman ou a infrarouge (FTIR) sont
utilisées en laboratoire pour permettre I'identification chimique des polyméres ou encore leur
état de vieillissement (e.g. indice carbonyle). Néanmoins, les seuils de détection (en théorie,
500 nm pour Raman et 1 um pour FTIR) ne sont pas en adéquation avec I'analyse des NP (Loder
et al., 2017; Mintenig et al., 2018; Primpke et al., 2017). Ainsi, I'optimisation de méthodes
utilisées pour la caractérisation des colloides ou le développement de nouvelles techniques
sont en cours de développement pour permettre d’accéder aux NP environnementaux
(Gigault et al., 2017; Gillibert et al., 2019; Mintenig et al., 2018; Schwaferts et al., 2019; Ter
Halle et al., 2017). Par exemple dans la seule étude publiée a ce jour sur la caractérisation de
NP dans I'’environnement, Ter Halle et al. (2017) ont utilisé la diffusion dynamique de la
lumiere (DLS) et la pyrolyse couplée a la spectrométrie de masse (Pyr-GC-MS) pour
I'identification de leur fraction colloidale. La DLS a permis de caractériser la présence de
colloides dans plusieurs échantillons avec une taille polydisperse (1 a 1000 nm) tandis que la
Pyr-GC-MS a permis de détecter la présence de NP de différentes natures (PET, PVC, PS).
Cependant, les techniques utilisées par Ter Halle et al. (2017) ne permettent pas de
caractériser ni de visualiser la quantité de NP dans I'océan mais plutét d’identifier une
présence/absence et une abondance relative en fonction des autres empruntes chimiques

associées a des NP.
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3)LES RISQUES DES DEBRIS PLASTIQUES POUR LA
BIOSPHERE

a) Risques écosystémiques
i. Transport d’espéces invasives et nuisibles
Les débris plastiques se déplacent dans les océans et peuvent abriter une communauté
d’organismes a leur surface (e.g. micro-organismes, larves de bivalves/gastéropodes) (Avio et
al., 2016; Kiessling et al., 2015). Certains des organismes associés aux plastiques peuvent étre
nuisibles pour la biodiversité marine, par exemple des algues toxiques (Maso et al., 2003) ou
bactéries (Frére et al., 2018; Zettler et al., 2013). Les débris pourraient ainsi influencer la
dissémination d’agents pathogéenes et |'’émergence de maladies comme le suggere
I’'augmentation de 85 % de la probabilité de maladies coralliennes dans les récifs d’Asie du
Sud-Est contaminés par les déchets plastiques (Lamb et al., 2018). De plus, une étude récente
suggere que les débris plastiques pourraient contribuer a la propagation de résistances

multiples aux antibiotiques via les bactéries associées a leur surface (Lagana et al., 2019).

Les débris plastiques étant extrémement persistants dans I’environnement, leur transfert sur
de longues échelles d’espace et de temps peut également servir de vecteur pour la
dissémination, l'installation et la prolifération d’espéeces exotiques et invasives dans de
nouvelles régions (Gregory, 2009; Sheavly & Register, 2007). Sur 22 sites d’échantillonnage
disposés le long des cOtes nord-espagnoles, 17 espéces ont été identifiées sur des déchets
plastiques dont 3 espéces considérées comme invasives (Austrominius modestus, Crassostrea
gigas, Amphibalanus amphitrite) (Miralles et al., 2018). Globalement, les débris anthropiques
multiplient par deux les opportunités d’invasion, en particulier dans les hautes latitudes
(Barnes, 2002). Certains événements particuliers peuvent amplifier le transport d’espéces via
les plastiques comme I'atteste I'introduction de 289 especes japonaises sur la cote ouest des
Etats-Unis via les débris majoritairement plastiques émis suite au tremblement de terre
japonais de 2011 (Carlton et al., 2017). Ce transport d’espéces concerne les MaP, MeP et MP
mais pas les NP en raison de leur taille. L'apport d’espéces exotiques pouvant potentiellement
devenir invasives est a surveiller car ces espéces perturbent le fonctionnement des
communautés et menacent donc a la fois les équilibres écologiques et les services

écosystémiques marins. Une diminution de 1-5 % (500-2 500 milliards de dollars) des services
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écosystémiques « livrés » aux sociétés humaines est estimée pour I’'année 2011 sous I'effet de

la présence de déchets plastiques dans les océans (Beaumont et al., 2019).

ii. Interactions avec les cycles biogéochimiques
La nature ubiquitaire et les fortes concentrations dans certaines zones océaniques des MP (et
potentiellement des NP) pourraient favoriser des interactions avec les cycles biogéochimiques
(Galloway et al., 2017). Il est a noter que pour évaluer les risques des petits débris plastiques
(MP < 100 pum et NP) sur les cycles biogéochimiques et sur la biodiversité marine de maniére
générale, la communauté scientifique fait face a la méconnaissance des concentrations
environnementales et des caractéristiques physico-chimiques de ces débris. Ainsi, dans
I'attente de ces données, de nombreux effets sont anticipés via l'utilisation de micro- et
nanosphéeres « modeles » disponibles dans le commerce et de doses (nombre de particules)
trés largement supérieures aux concentrations environnementales connues pour les MP > 330

um.

Les especes phytoplanctoniques sont des producteurs primaires et donc a la base des réseaux
trophiques. Bien qu’aucun effet des MP, a notre connaissance, n’ait été démontré sur
différents parametres physiologiques (e.g. croissance, photosynthése, viabilité) de plusieurs
espéces phytoplanctoniques en conditions de laboratoire (Davarpanah & Guilhermino, 2015;
Long et al., 2017; Sjollema et al., 2016), de récentes études ont observé un effet toxique des
NP sur la croissance et la photosynthése de micro-algues dulcicoles et marines (Besseling et
al., 2014; Bhattacharya et al., 2010; Gonzélez-Fernandez et al., 2019). Le ratio surface/volume
élevé de NP augmente la réactivité des particules et favorise les interactions avec les cellules
phytoplanctoniques et les tissus biologiques de facon générale. Ainsi, leur taille nanométrique
favorise la création de Iésions, d’inflammations, de stress oxydatifs menant a la perturbation
physiologique des cellules (Fu et al., 2014; Klaine et al., 2012; Koelmans et al., 2015; Mattsson
et al., 2015a).

L'interaction des MNP avec les agrégats marins est paradoxale. Tandis que I’hétéro-agrégation
favorise la sédimentation des particules plastiques, I'incorporation de MP a l'intérieur des
agrégats modifie la vitesse du transport vertical de ces derniers selon leur composition et la
nature du polymeére (Long et al., 2015; Porter et al., 2018). Par exemple, l'incorporation de
microspheres de PS (2 um) diminue la vitesse de sédimentation des agrégats de Chaetoceros

neogracile (-65 %) mais augmente celle des agrégats de Rhodomonas salina (+60 %) (Long et
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al., 2015). De plus, I'excrétion de microsphéeres de PS par le copépode Calanus helgolandicus
a lintérieur de pelotes fécales diminue de 2,25 fois la vitesse de sédimentation de ces
derniéres (Cole et al.,, 2016). Des résultats similaires ont été relevés dans les vitesses de
sédimentation des pelotes fécales produites par les salpes lors d’une incorporation de
particules de PE et de PS avec une réduction par 1,35 et 1,47, respectivement (Wieczorek et
al., 2019). Les MNP (dont I'incorporation dans les agrégats a déja été validée in situ pour les
MP (Zhao et al., 2018) et expérimentalement pour les NP (Ward & Kach (2009)) pourraient
ainsi affecter le cycle du carbone, car les agrégats marins et matieres fécales remplissent un
role essentiel dans la pompe biologique de carbone, i.e. I'export de carbone vers I'océan
profond (Turner, 2015). Par exemple, si la présence de débris diminue la vitesse de
sédimentation des agrégats/pelotes fécales, leur dégradation par les communautés
bactériennes dans la zone euphotique des océans empéchera I’enrichissement en carbone des
zones profondes (Wieczorek et al., 2019). De plus, la présence de NP pourrait modifier les
assemblages de matieres organiques comme suggéré en laboratoire, appuyant une
implication potentielle des déchets plastiques dans le cycle du carbone océanique (Chen et

al., 2018b).

L'interface eau/sédiment remplit des fonctions essentielles dans la minéralisation de la
matiére organique et les cycles des nutriments. L'incorporation de divers polymeres (PA, PE,
PES) dans un sol argileux en laboratoire a induit des modifications majeures de sa structure et
de ces fonctions: capacité de rétention d’eau, densité, activité microbienne (De Souza
Machado et al., 2018b). De plus, I'ajout de MP dans le sable augmente la perméabilité du
sédiment (Carson et al., 2011). Egalement, les particules plastiques pourraient affecter la
bioturbation, processus essentiel dans le remaniement des sédiments et donc les flux de
nutriments (Galloway et al., 2017). L'exposition en laboratoire d’une espéce bioturbatrice
(Arenicola salina) aux MP suggére une diminution dans le brassage du sédiment (=130 m3.ans
1) et dans la surface disponible pour les échanges a cette interface (10-16 %) (Green et al.,

2016a; Wright et al., 2013a).

iii. Impacts potentiels sur les communautés
Les impacts des débris plastiques dans la littérature sont focalisés principalement sur des
effets spécifiques a I’échelle individuelle (voir partie 3.b). Des effets sur le fonctionnement des

communautés marines sont attendus mais pas encore caractérisés mis-a-part quelques
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études fondatrices réalisées en laboratoire ou certaines hypotheses provenant d’observations
obtenues sur le terrain (Rochman et al., 2015). Par exemple, il a été montré que la présence
de MP dans le sable peut affecter la régulation thermique des sédiments, suggérant de
possibles effets sur les organismes benthiques ou encore des effets potentiels sur les
organismes utilisant le sable comme lieu de ponte (e.g. tortues) (Carson et al., 2011). En
laboratoire, de longues expositions aux MP a I'aide de mésocosmes ont démontré des effets
directs sur un écosystéme par la perturbation des espéces ingénieures (e.g. modification du
taux de filtration des bivalves filtreurs) et des effets en cascade sur différents compartiments
comme par exemple la dysrégulation des biomasses algales, de le diversité dans la
communauté (e.g. microfaune, cyanobactéries) et dans les flux de nutriments a l'interface

eau/sédiment (Green, 2016; Green et al., 2016a, 2016b).

b) Impacts des débris plastiques sur les organismes marins

i. Etranglement
En 2015, le nombre d’espéces marines interagissant avec des débris plastiques était de 663
(Avio et al., 2016; Gall & Thompson, 2015). Les débris peuvent piéger les organismes marins
et par étranglement ils peuvent les blesser jusqu’a la mort dans le cas le plus extréme (Gall &
Thompson, 2015; Gregory, 2009). Les étranglements et blessures sont reportées dans la
littérature principalement suite aux interactions entre les macro-déchets (e.g. outils de péche
abandonnés) et les poissons, tortues, oiseaux et mammiferes marins (Gregory, 2009; Laist,

1997).

ii. Ingestion et devenir de particules ingérées
La présence de débris ingérés a été reportée dans la quasi-totalité des niveaux trophiques :
zooplanctons (Desforges et al., 2015; Sun et al., 2018), mollusques (Davidson & Dudas, 2016;
Li et al., 2015; Van Cauwenberghe & Janssen, 2014), annélides (Van Cauwenberghe et al.,
2015), poissons (Foekema et al., 2013; Lusher et al., 2013), tortues marines (Duncan et al.,
2018), oiseaux marins (Van Franeker et al., 2011) et mammiféres marins (Fossi et al., 2012,
2014; Nelms et al., 2019). La répartition mondiale et I'accumulation des débris engendrent
une ingestion massive des plastiques comme |’atteste la présence d’un déchet plastique (au
minimum) a l'intérieur de 66 % des mammiféeres marins, 50 % des oiseaux marins et 100 % des
tortues marines analysées (Duncan et al., 2018; Rochman et al., 2015). Au sens strict du terme,

I'ingestion réfere a la prise de particules plastiques par la voie orale, cependant, on peut
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ajouter a cette définition I'absorption par les voies respiratoires (e.g. branchies) (Watts et al.,
2014). Aucune donnée n’est disponible sur I'ingestion in situ de NP a ce jour du fait des

problemes analytiques déja évoqués dans la partie 2.e.iii.

ii.1 Les facteurs influengant I'ingestion
La probabilité d’ingestion des MNP est dépendante du mode de nutrition (e.g. déposivore,
suspensivore), du stade de développement de I'organisme, du diameétre de I'orifice buccale et
de la taille des particules préférentiellement ingérées par les organismes selon la présence ou
non de filtres de sélection (Cole et al., 2013; Cole & Galloway, 2015; Scherer et al., 2017,
Sussarellu et al.,, 2016). Par exemple, au cours du développement larvaire de I’huitre
Crassostrea gigas, la taille des particules plastiques ingérées va évoluer en fonction de la taille
de la bouche (100 % des larves montrent une ingestion de PS-160 nm vs 0 % de PS-10 um a 4
jours de développement; 20 % de PS-160 nm vs 80 % de PS-10 um a 24 jours de
développement) (Cole & Galloway, 2015). Les caractéristiques des particules (e.g. forme,
présence d’un biofilm, groupements chimiques de surface) peuvent également modifier la
probabilité d’ingestion (Cole & Galloway, 2015; Gray & Wenstein, 2017; Procter et al., 2019;
Savoca et al.,, 2016). Par exemple, Gray & Wenstein (2017) ont observé une ingestion
significativement supérieure de microfragments en comparaison de microsphéres et

microfibres chez le crustacé Palaemonetes pugio.

ii.2 Devenir des MNP ingérés
Le devenir des particules plastiques dans un individu va déterminer les possibles effets
toxiques. L'objectif pour I'animal est de rapidement se débarrasser des MNP ingérés car ils ne
représentent en aucun cas un apport d’éléments essentiels. Aprés ingestion, les MNP peuvent
soit obstruer le systéme digestif (Wright et al., 2013b), soit simplement y transiter (principale
voie observée en laboratoire, e.g. Mazurais et al., 2015), soit pour les plus petites particules,
passer au travers des membranes digestives et migrer dans le systeme circulatoire voir dans
d'autres organes (Al-Sid-Cheick et al., 2018; Mattsson et al., 2017). Les MNP non rejetés via
les féceés pourraient étre transférés le long de la chaine trophique comme démontré

expérimentalement (Farrell & Nelson, 2013; Setala et al., 2014).
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Transit des particules et accumulation

L'ingestion de MNP en laboratoire a été observée a de nombreuses reprises a I'aide de coupes
histologiques ou de l'utilisation de sphéres fluorescentes sur une large gamme de taxons :
zooplanctons (Cole et al., 2013, 2019), bivalves (Browne et al., 2008; Paul-Pont et al., 2016;
Von Moos et al., 2012), crustacés (Batel et al., 2016; Watts et al., 2014) par exemple. Malgré
I'arrét de I’exposition, les MP peuvent perdurer pendant plusieurs jours au sein de I'organisme
sans étre excrétés, ce qui augmente le risque d’une obstruction du tractus digestif, d’'une
modification de la prise alimentaire et d’inflammations (Wright et al., 2013b). Ainsi, dans le
crabe Carcinus maenas, Watts et al. (2014) ont observé la présence de MP 14 jours apres la
fin de I'exposition. La forme des particules va également moduler le temps de rétention
(Frydkjeer et al., 2017; Gray & Weinstein, 2017). La forme lisse et parfaitement sphérique des
MNP provenant du commerce facilite le transit rapide a l'intérieur du systéme digestif des
organismes (Mazurais et al., 2015). Ainsi, aprés 24h de dépuration, 99 % des daphnies
exposées a des microsphéres présentaient une excrétion compléte des MP contre seulement

1 % des daphnies exposées aux microfragments (Frydkjaer et al., 2017).
Translocation

La translocation correspond au passage de micro- et nanoparticules a travers les épithéliums
d’'un organisme vers le systeme circulatoire et les différents organes et tissus par
franchissement des différentes membranes (Paul-Pont et al., 2018). Expérimentalement, la
translocation de microsphéres de PS a été observée dans le systeme circulatoire et lysosomale
de bivalves (Browne et al., 2008; Pittura et al., 2018; Von Moos et al., 2012), dans le foie du
poisson zebre Danio rerio (Lu et al., 2016) ou encore dans |I'hépatopancréas de crabes
(Brennecke et al., 2015; Farrell & Nelson, 2013). Cependant, notre récente review (Paul-Pont
et al., 2018) appelle a l'utilisation de plusieurs techniques complémentaires pour valider
clairement une translocation et la non-contamination de I’échantillon. Par exemple, la
visualisation de MP a l'intérieur de 'hémolymphe de bivalves se fait par le prélevement de
cette derniere a I'aide d’une seringue a travers le manteau alors qu’il est reconnu que les MP
peuvent adhérer et s’accumuler sur les organes extérieurs (e.g. manteau, pied)

(Kolandhasamy et al., 2018) ou s’accumuler dans I'eau intervalvaire (C. Lambert pers. comm.).
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Théoriquement, l'efficacité de la translocation dépend principalement de la taille des
particules. Sans dommages préalables du tractus digestif, le risque d’'un passage de MP a
travers I'épithélium du tractus digestif des organismes marins est faible (e.g. poissons; Lusher
et al, 2017a). Aucun effet physiologique sur lintestin de la truite arc-en-ciel (e.g.
perméabilité, transport d’ions et acides aminés) n’a été mis en évidence aprés 4 semaines
d’exposition (PS; 100-400 um) (ASmonaité et al., 2018). L'utilisation de MP dans des études
médicales a démontré le faible rendement de translocation (RT < 0,05%) des particules < 5 um
alors que ce RT était de 0,2-10 % pour les NP (Bouwmeester et al., 2015). Le RT des NP est
également dépendant de leur taille comme observé sur des cellules intestinales (Caco-2) avec
un RT atteignant 7,8 % pour des particules de 50 nm (PS) et 0,8 % pour les particules de 100
nm (PS) (Walczak et al., 2015). Lorsque la taille diminue, le rapport surface : volume et la
réactivité des particules augmentent, facilitant les interactions membranaires et le passage
des barrieres (Galloway et al., 2017; Klaine et al., 2012; Rossi et al., 2014). Selon les propriétés
de surface, les capacités des NP a passer les barrieres évoluent. En effet, les interactions
membranaires sont facilitées pour les particules chargées positivement en raison de processus
d’attraction avec les résidus membranaires chargés négativement (Cho et al., 2009). Par
exemple, des nanosphéres de polystyréne (50 et 100 nm) chargées positivement (-NH;)
présentent un taux supérieur d’internalisation a l‘intérieur de cellules mammaliennes par
rapport a des particules chargées négativement (-COOH) (Bannunah et al., 2014). Trois types
de mécanismes de passage peuvent étre impliqués: endocytose, phagocytose et par

I’échange passif des membranes (Gustafson et al., 2015; Noventa et al., 2018).

Dans le domaine marin, la translocation de NP a été observée expérimentalement chez
plusieurs espéces de poissons (Mattsson et al., 2017; Pitt et al., 2018a; van Pomeren et al.,
2017), la coquille Saint-Jacques (Al-Sid-Cheikh et al., 2018) et la daphnie (Brun et al., 2017; Cui
et al., 2017) (Figure 8). Le passage potentiel de MP (< 10 um) et NP pourrait étre favorisé ou
réduit selon la nature chimique de I’éco- ou de la bio-corona via des mécanismes de
reconnaissance membranaire (Canesi & Corsi, 2015; Galloway et al., 2017; Monopoli et al.,
2011; Paul-Pont et al., 2018). Dans le cas d’une translocation, le temps de rétention
augmenterait et le rejet des particules s’avérerait étre difficile. Ainsi, selon leurs données

expérimentales, Al-Sid-Cheick et al. (2018) estiment la bioaccumulation annuelle de NP (24
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nm) par Pecten maximus a 123 ng NP.g, 12 ug NP.g' et 1,8 mg NP.g ™! pour une concentration

constante de 1 pg.L?, 100 ng.L? et 15 pg.L? respectivement.
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Figure 8. Exemples de translocation de NP. A : Van Pomeren et al. (2017) ; Présence de NP (50
nm) dans I'ceil de Danio rerio aprés 72h d’exposition (50 mg.Lt). B : Al-Sid-Cheick et al. (2018) ;
Répartition de NP (24 nm; 15 pg.L!) marqués a I'aide d’éléments radioactifs aprés 6h
d’exposition chez P. maximus. C : Brun et al. (2017) ; Répartition de NP (25 nm ; 5 mg.L''; C.2)
a l'intérieur de Daphnia magma durant son embryogénése en comparaison de la condition
témoin (C.1).

iii. Evaluation de la toxicité des MNP a travers |'expérimentation
Selon les expositions réalisées en laboratoire, I'ingestion de MNP est rarement mortelle pour
les individus exposés (Galloway et al., 2017). En revanche, I'accumulation ou le simple transit
de ces particules dans le tractus digestif et sur les organes extérieurs (e.g. branchies) peuvent
causer des perturbations a différentes échelles : moléculaire, cellulaire, individuelle et
populationnelle (Galloway et al., 2017; Rochman et al., 2015). Il est a noter que dans certains
cas, les effets observés aprés une exposition a des particules plastiques pourraient étre
associés a un relargage de composés chimiques (e.g. additifs) mais cela reste encore a explorer

(Sussarellu et al., 2016).

iii.1 Effets moléculaires et cellulaires
La perturbation du systeme oxydatif, i.e. le systéme de défense contre les stress extérieurs,
est un des processus majeur observé dans la littérature (Jeong et al., 2017; Paul-Pont et al.,
2016). Par exemple, Jeong et al. (2017) ont remarqué la stimulation de voies moléculaires (e.qg.
MAPK) associées aux défenses du copépode Paracyclopina nana apres 24h d’exposition a des
nanosphéres de PS (50 nm). Ce stress oxydatif peut étre associé a une dysrégulation du
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systeme immunitaire (Canesi et al., 2016; Green et al., 2019; Paul-Pont et al., 2016; Pittura et
al., 2018), a une stimulation des voies moléculaires liées a I'apoptose (Della Torre et al., 2014;
Pinsino et al., 2017), a des dommages aux membranes (e.g. peroxydation lipidique, perte
d’intégrité) (Feng et al., 2019; Jeong et al., 2018; Lu et al., 2016), a une déstabilisation du
systeme lysosomale (Von Moos et al., 2012), ou encore de la génotoxicité (e.g. perte de
I'intégrité de I’ADN, fractures de I’ADN)(Avio et al., 2015; Ribeiro et al., 2017). Les méthodes
—omics (e.g. transcriptomique, protéomique, métabolomique) permettent la caractérisation
sans a priori d’'un ensemble de voies moléculaires impliquées durant I’exposition, et sont donc
a privilégier dans les futures études (Green et al., 2019; Mattsson et al., 2015b; Sussarellu et
al.,, 2016; Veneman et al., 2017) pour comprendre la réponse de I'organisme exposé aux

plastiques et aussi explorer des mécanismes de résilience.

Diverses réponses tissulaires peuvent avoir lieu suite a I'ingestion de MNP. Ainsi, des nécroses,
une augmentation de la production de mucus, des inflammations et lésions de I'intestin ont
été remarquées (Jin et al., 2018; Paul-Pont et al., 2016; Peda et al., 2016; Von Moos et al.,
2012). Par exemple, le cerveau du poisson d’eau douce Carassius carassius présentait divers
dommages (e.g. blanchissement, gonflement) suite a une exposition aux nanosphéeres de PS
(30 nm) (Mattsson et al.,, 2015b) expliguant potentiellement les modifications de

comportement mis en évidence.

iii.2 Effets énergétiques
L'ingestion et le simple transit de MNP peuvent influencer le métabolisme énergétique des
individus. Un des premiers effets de I'ingestion de MNP est celui de satiété, modifiant le
comportement alimentaire de I'organisme. Ainsi, une réduction de la prise alimentaire est
observée dans la majorité des cas (Besseling et al., 2013; Rist et al., 2017; Watts et al., 2015;
Wright et al., 2013a). Néanmoins, le phénomene inverse a déja été observé comme chez
I"huitre (+3 % de I'activité de filtration) aprés deux mois d’exposition a des microsphéres de
PS (2 et 6 um) vraisemblablement dans le cadre d’un mécanisme de compensation
énergétique (Sussarellu et al., 2016). L’effet sur la prise alimentaire peut étre dépendant de la
taille des particules selon les especes ; -70 % de la consommation algale chez les larves de C.
gigas exposées a des particules de 1 um mais aucun effet des particules de 10 um (Cole &
Galloway, 2015); aucune différence entre les effets des microsphéres de 2 um et des

nanosphéres de 100 nm sur la prise alimentaire de D. magma (Rist et al., 2017). Cette
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perturbation dans la prise alimentaire, et donc dans I'accumulation des réserves, peut mener
a un effet sur la croissance, I'activité métabolique, la production de byssus ou I'effort de
reproduction afin d’assurer la maintenance des organismes (Cole et al., 2015b; Gardon et al.,
2018; Ogonowski et al., 2016; Rist et al., 2016; Sussarellu et al., 2016; Wright et al., 2013a).
Par exemple, par I'analyse du budget énergétique de I'huitre, Sussarellu et al. (2016) ont mis
en évidence une augmentation des colts de maintenance au détriment de I'effort de
reproduction (e.g. quantité de gameétes produits). Cette modulation du bilan énergétique a
également été observée sous |'effet de NP avec un effet taille et dose-dépendant (Besseling
et al., 2014; Jeong et al., 2016, 2017). Par exemple, les nanospheéres de PS (50 nm ; 20 pg.mL
1) ont induit une diminution de 59-70% dans la fécondité (nombre de juvéniles produits) du
rotifere B. koreanus et du copépode P. nana alors qu’aucun effet n’était perceptible avec les

microsphéeres (6 um) (Jeong et al., 2016, 2017).

iii.3 Effets comportementaux
La présence de MNP peut induire directement ou suite a des perturbations
cellulaires/tissulaires/énergétiques des modifications dans le comportement des organismes
(Galloway et al., 2017). En laboratoire, I'ingestion de MNP a notamment diminué les capacités
de saut des puces de mer (Tosetto et al., 2016), modifié la locomotion/prédation de poissons
(e.g. distance parcourue, temps d’alimentation) (Cedervall et al., 2012; Chen et al., 2017,
Mattsson et al., 2015b) ou encore provoqué I'immobilisation de daphnies (Rehse et al., 2016).
Ces modifications comportementales peuvent impacter les interactions proies/prédateurs (de
Sa et al.,, 2015). De plus, selon la forme des particules (e.g. sphere, fibre), les espéces
zooplanctoniques peuvent modifier leur préférence alimentaire afin de limiter le risque
d’ingestion des particules plastiques présentant une forme similaire aux proies naturelles

(Cole et al., 2019; Coppock et al., 2019).

iii.4 Effets transgénérationnels
La stabilité des communautés et le fonctionnement des écosystemes sont liées a la capacité
des populations a se maintenir de maniére durable et a s’acclimater face aux perturbations
anthropiques. La majorité des études écotoxicologiques s’intéressent aux effets sur une seule
génération, or, I'évaluation des risques écologiques pour les écosystémes marins nécessite
d’explorer les effets d’'un contaminant sur plusieurs générations. A ce jour, quatre études —a

notre connaissance —ont examiné les effets des MNP sur au moins deux générations distinctes
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en laboratoire (Lee et al., 2013; Martins & Guilhermino, 2019; Zhang et al., 2019; Zhao et al.,
2017). Concernant les MP, Zhang et al. (2019) n’ont observé aucune conséquence de
I’exposition de la génération 1 et 2 de Tigriopus japonicus sur la génération 3. Néanmoins,
chez la méme espece, Lee et al. (2013) ont remarqué une toxicité supérieure des nanospheres
(ECso survie= 2,15 pg.mLtet 23,5 pg.mL? pour des particules de 50 et 500 nm,
respectivement) sur la premiere génération, ainsi qu’une augmentation de la sensibilité aux

NP (50 nm) sur la génération 2 (ECso survie= 0,16 pug.mL™?).

iii.5 Etude de cas : Effets sur les jeunes stades des organismes marins
La plupart des études dans la littérature ont évalué la toxicité des MNP sur le stade adulte des
organismes (Kaposi et al., 2014). Cependant, de nombreux organismes marins (e.g. bivalves,
oursins) ont pour mode de reproduction la fécondation externe avec une vie larvaire
pélagique. Ainsi, les jeunes stades (gametes, embryons, larves) sont directement en contact

avec les débris plastiques présents dans I’environnement.

Parce que la toxicité des MP est liée principalement a leur ingestion et la perturbation de la
balance énergique, il semble peu probable que ces particules puissent avoir un impact sur les
gametes et embryons des organismes marins. En revanche, du fait de leur taille et de leur
possible capacité de translocation, les NP semblent plus propices a l'interaction avec ces
jeunes stades de vie. Aucune donnée n’est a notre connaissance disponible sur I'effet des NP
sur les spermatozoides et ovocytes alors que dans I’évaluation des impacts de divers
contaminants (e.g. nanoparticules métalliques, algues toxiques), les gametes se sont avérés
étre des stades treés sensibles (Akcha et al., 2012; Gambardella et al., 2015; Kadar et al., 2013;
Rolton et al., 2015). Concernant des effets sur le développement embryonnaire des espéces
marines, une toxicité dose-dépendante des NP (PS-NH; 50 nm) a été observée chez la moule
M. galloprovincialis (ECso= 0,14 ug.mL?) (Balbi et al., 2017) et 'oursin Paracentrotus lividus
(ECso= 2,61 pg.mL1) (Della Torre et al., 2014), associée a la modulation de voies moléculaires
de I'apoptose pour I'oursin et de la minéralisation de la coquille pour la moule. L’ingestion de
MP par les stades larvaires de diverses especes a été démontrée en milieu naturel (Steer et
al., 2017) ou en milieu controlé (Beiras et al., 2018; Capolupo et al., 2018; Cole et al., 2013;
Kaposi et al., 2014; Mazurais et al., 2015; Nobre et al., 2015). Cependant, la majorité de ces
études ont observé un effet limité, méme a trés hautes doses. Par exemple, dans deux travaux

différents (Cole & Galloway, 2015 (a) ; R. Sussarellu, pers. comm. (b)), I'exposition chronique
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(8 jours (a) et 15 jours (b)) des larves de C. gigas aux MP ((a) 1 et 10 um, 100 MP.mL?; (b) 2
et 6 um, 2000 MP.mL?) n’a eu aucune incidence sur la croissance larvaire ni la prise
alimentaire. Le méme résultat fut observé chez la moule M. edulis avec des particules de 2 um
aprés 15 jours d’exposition (42 — 282 pg.L?) (Rist et al., 2019). En revanche, dans la méme
étude, les larves exposées a des NP (100 nm) exhibaient de nombreuses malformations a la
fin de I'exposition. Des modifications comportementales, des effets neurotoxiques et
cellulaires (e.g. diminution de la production d’énergie, perturbation de I'activité cardiaque et
du systeme antioxydant) ont également été observés chez les larves d’Artemia franciscana
(Bergami et al., 2016) et de Danio rerio (Chen et al., 2017; Pitt et al., 2018a; Trevisan et al.,
2019) apres des expositions aux NP. Ainsi, alors que les larves semblent peu affectées par les
MP, les NP pourraient avoir des effets supérieurs sur ces stades principalement du fait de leur
réactivité et de leur taille favorisant l'interaction avec les membranes biologiques et le

développement de lésions.
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CHAPITRE 2

MODELE BIOLOGIQUE - L'HUITRE
CREUSE CRASSOSTREA GIGAS
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1) CARACTERISTIQUES GENERALES DE L'HUITRE
CREUSE

a) Classification

L’huitre Crassostrea gigas (Thunberg, 1793) est un bivalve filtreur appelé plus communément

I’huitre du Pacifique ou huitre creuse dont la systématique est décrite ci-dessous :
Phylum : Mollusca
Classe : Bivalvia
Ordre : Ostreida
Famille : Ostreidae
Genre : Crassostrea
Espéce : Crassostrea gigas

Le nom de cette espece est aujourd’hui encore discuté par la communauté scientifique (Bayne
et al., 2017). Une récente étude basée sur de nouvelles données moléculaires a proposé le
reclassement de C. gigas a l'intérieur d’un nouveau genre : Magallana (Salvi & Mariottini,
2016). Cependant, ces données semblent étre insuffisantes en raison notamment du faible
nombre de génes étudiés et de I'absence d’analyses sur la totalité des espéces de la sous-
famille Crassostreinae (Bayne et al., 2017). Ainsi, les deux noms (C. gigas et M. gigas) sont
pour l'instant acceptés dans la littérature. Dans la suite de ce manuscrit, C. gigas sera le seul

nom utilisé pour décrire 'espece de I'étude.

b) L'ostréiculture francaise : historique et enjeux actuels
Historiqguement, la population francaise exploitait I'espece endémique du pays, I’huitre plate
Ostrea edulis. Les premiéres cultures remontent au XVII®™e siécle dans le bassin de Marennes-
Oléron (Buestel et al., 2009). Alors que les productions étaient relativement stables au début
du XXéme sjécle (15 000 — 20 000 t entre 1908 et 1912), un épisode d’épizootie a détruit les
stocks d’O. edulis en 1920 (Figure 1). A la suite de cet épisode, I'huitre portugaise Crassostrea
angulata (introduite en 1868 dans le bassin d’Arcachon) devint I'espéce dominante de
I'ostréiculture francgaise, atteignant une production de 90 000 t en 1950 (Buestel et al., 2009).

Cependant, a la fin des années 60, la « maladie des branchies » affectant C. angulata mena a
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sa disparition du littoral francais (Buestel et al., 2009) (Figure 1). A partir de 1972, le
gouvernement francais a mis en place le plan « Resur (Résurrection de I’huitre) » avec
I'introduction massive de I’huitre creuse Crassostrea gigas originaire du Pacifique sur les cotes
atlantiques frangaises afin de sauver la filiere ostréicole. Depuis ce jour, C. gigas est le principal
bivalve produit en France (54 % de la production en 2016, = 125 000 t). Cependant, malgré
son succes, la production de I’huitre creuse n’est pas sans probléme. Aprés une période faste
durant les années 90 et le début des années 2000 ou la production annuelle dépassait les
100 000 t, des épisodes de maladies ont eu lieu sur le littoral frangais avec des mortalités
estivales massives des juvéniles depuis 2008 en lien avec I’herpeésvirus OsHV-1 pvar (Petton et
al., 2015). Selon la localisation et les cohortes étudiées, le taux de mortalité des juvéniles
(moins de 1 an) varie entre 40 et 100 % tandis que les individus plus dgés sont moins touchés
par cette maladie complexe (Petton et al., 2015). Il est également important de noter que dans
la filiere ostréicole frangaise, les concessions utilisent des huitres diploides (2n) ou triploides
(3n). Les caractéristiques des huitres triploides (croissance plus rapide et stérilité) apportent
aux ostréiculteurs un avantage économique grace a un cycle de vie plus court et la vente en
période estivale (Buestel et al., 2009). En 2005, I'huitre triploide représentait 80 % des

naissains achetés par les écloseries (Buestel et al., 2009).
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Figure 1. Evolution de la production ostréicole francaise depuis le début du XXM siécle.
Modifié d’apres Bernard (2011).
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Méthodes d’ostréiculture. La production de C. gigas fait appel a deux méthodes
principalement. La premiére consiste a la capture de naissains dans le milieu naturel (70-80 %
de la production) et de leur transport dans des parcs ostréicoles afin de réaliser des cultures
de trois types : (1) suspendues ; (2) dans des poches surélevées ; (3) sur les sédiments avec
des récoltes par dragage. La seconde méthode est basée sur |'utilisation d’écloseries (20-30 %
de la production). Aujourd’hui le développement de C. gigas est totalement contrdlé dans ces
structures et permet d’optimiser la production de naissains. D’aprés Miossec et al. (2009).
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c) Services écosystémiques
Les huitres ne sont pas seulement des valeurs marchandes, elles remplissent diverses
fonctions écologiques dans les zones estuariennes et cétieres. D’une part, I’huitre est une
espéce ingénieure via la création de récifs qui sont utilisés comme habitats biogéniques, zones
de protection et nurseries (Grabowski et al., 2012; Huvet & Pouvreau, 2016). Un récif d’huitres
(RH) peut augmenter de 40 000S le chiffre d’affaire de la péche de poissons et crustacés
(Grabowski & Peterson, 2007). Parce que 85 % des RH ont été détruits au cours de 130
derniéres années, leur protection est une problématique majeure (Beck et al., 2011 ;
Grabowski et al.,, 2012). D’autre part, les huitres participent activement aux cycles
biogéochimiques et a la qualité des eaux. Elles « nettoient » les eaux des particules en
suspension (sédiment, phytoplancton) par leur filtration, permettant une meilleure

pénétration de la lumiére dans les zones benthiques et donc le développement de végétaux.
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Ainsi, les huitres controlent la production primaire benthique. En paralléle, le contrdle des
biomasses phytoplanctoniques par la filtration limite le risque d’anoxie lors des efflorescences
printaniéres et estivales (Newell et al., 2007). Cette filtration également associée a une forte
biodéposition (fécés et pseudo-féceés) réduit I'eutrophisation des zones coétieres via la
dénitrification (Newell et al., 2002; Newell et al., 2004). Enfin, un RH limite I'érosion et protege
les autres habitats estuariens/cotiers en agissant comme un brise-lames par I'absorption de
I’énergie engendrée par les vagues, tempétes et activités anthropiques (Beck et al., 2011;

Grabowski et al., 2012).

d) Biologie et écologie
i. Habitat et distribution
L’huitre creuse est originaire de I'Asie du Sud-Est (Figure 2). Elle est considérée comme une
des principales espéces invasives marines (Molnar et al., 2008). L'introduction volontaire
(pour des raisons aquacoles) a permis son expansion dans différentes régions du globe et la
colonisation de différents milieux sur les substrats meubles ou durs des zones intertidales,
infralittorales et estuariennes (Miossec et al., 2009) (Figure 2). Par exemple, son introduction
en France dans les années 70 a induit une prolifération sur les cotes européennes jusqu’a la
mer de Wadden. Par le biais des changements globaux, C. gigas est capable d’envahir des
milieux a des latitudes de plus en plus hautes (Thomas et al., 2016). Aujourd’hui, C. gigas est
présente dans les zones cotiéres de 45 éco-régions (Molnar et al., 2008). La capacité de I’huitre
creuse a coloniser 'ensemble de ces régions s’explique par de larges tolérances aux variations
environnementales (e.g. température, salinité, disponibilité en nourriture) (Miossec et al.,
2009). La caractérisation du génome de C. gigas a mis en lumiére ses hautes capacités

d’adaptation face a un large spectre de perturbations (Zhang et al., 2012).

Cette invasion engendre de nombreuses conséquences, négatives et positives (écologiques,
économiques, sociétales) (Molnar et al., 2008; Miossec et al., 2009). A titre d’exemple, cette
espéce lors de sa prolifération entre en compétition (pour la nourriture et I'espace d’'une zone
donnée) avec les autres bivalves filtreurs, pouvant engendrer un déclin de ces populations
natives comme l’illustre la diminution des stocks de moules en Europe ou de I'huitre
endémique de I'Australie et de la Nouvelle-Zélande Saccostrea glomerata (Miossec et al.,
2009). A l'inverse, I'introduction de C. gigas a permis dans de nombreuses régions de relancer

I’ostréiculture et donc I’économie de ce domaine (Miossec et al., 2009).
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Figure 2. Cartographie de la répartition de C. gigas (Molnar et al., 2008).

ii. Anatomie et nutrition
L’huitre C. gigas est un organisme dont le corps mou est enfermé dans deux valves
asymeétriques (plane et concave) rattachées par une charniere définissant la partie antérieure
de I'animal. Le muscle adducteur divisé en deux parties, lisse et strié, permet la fermeture des
valves (Figure 3). Le corps de I'animal est protégé par un manteau qui délimite la cavité
palléale (Kennedy et al., 1996). A I'intérieur de cette cavité, on retrouve les branchies qui sont
responsables des activités de nutrition et de respiration (Kennedy et al., 1996; Ward &
Shumway, 2004). Les huitres sont des microphages se nourrissant de particules sestoniques
(microalgues, bactéries, débris organiques) avec une préférence pour les particules d’une
taille moyenne de 10 um (Miossec et al., 2009). Le processus d’alimentation est constitué de
différents tries au niveau des branchies et de la bouche, impliquant notamment les palpes
labiaux afin de sélectionner les particules (Figure 3). Les particules rejetées sous la forme
d’agrégats aux niveaux des palpes labiaux forment les pseudo-féces. Aprés le passage par la
bouche, les particules subissent plusieurs processus de digestion: (i) la digestion
extracellulaire dans I'estomac a 'aide du stylet cristallin, permettant a la fois le broyage du
contenu stomacal et la dégradation chimique des particules par I'utilisation d’enzymes, (ii) la
digestion intracellulaire suite au transport des particules a l'intérieur de la glande digestive
pour l'assimilation de la nourriture. Les éléments résiduels de I'assimilation sont ensuite

emmenés jusqu’au rectum puis évacués sous forme de fécés par I'anus.
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En ce qui concerne I'oxygéne récupéré par les branchies, il est transféré par le systeme
circulatoire vers le cceur (un ventricule et deux oreillettes) —situé dans une cavité péricardique
sur la face antérieure du muscle adducteur — et les autres organes. Le systéme circulatoire est
dit semi-ouvert avec la présence de nombreux vaisseaux et sinus coelomiques comme
composition principale (Fabioux, 2004). Ce systeme permet a I'hémolymphe (le fluide
circulant) d’atteindre les tissus de I’animal sans aucune restriction. Ce fluide, composé
notamment d’hémocytes et de peptides antimicrobiens, participe a la digestion et aux
transports de nutriments mais assure également les principales fonctions du systeme
immunitaire inné (e.g. réparation des blessures et de la coquille, détoxification) en cas de

stress (e.g. maladies, parasitismes, contaminants anthropiques).

Le systeme nerveux est pour sa part peu développé et sa composition est difficilement
observable (Fabioux, 2004). Le systéme nerveux central est constitué de deux ganglions
cérébraux situés de part et d’autre du corps de I'animal dans la région cesophagienne et d’un
ganglion viscéral dans la partie caudale de l'individu (Yurchenko et al., 2018). Le systeme
nerveux périphérique est composé de nerfs reliant les ganglions et les différents organes

(Yurchenko et al., 2018).
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Figure 3. (A) Anatomie de C. gigas. (B) Schéma des différents processus digestifs ; (1) Capture
des particules, (2) Transport sur les branchies et premiere sélection, (3) Deuxiéme sélection
des particules sur les palpes labiaux, (4) Ingestion, digestion puis excrétion des particules.
Figures issues de Pousse (2017) d’apreés les données de Ward & Shumway (2004).
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2) REPRODUCTION ET CYCLE DE VIE

a) Biotopes de développement

Au cours de son développement, C. gigas utilise deux biotopes différents. Au stade adulte,

I’"hultre creuse est fixée en zone benthique. Durant la période de reproduction, I'émission des

gametes a lieu dans I'environnement pour permettre la fécondation externe. Ainsi, le

développement embryonnaire puis larvaire est réalisé dans la colonne d’eau (stade pélagique)

jusgu’a la fixation et donc le retour a une vie benthique (Figure 4). Dans les régions tempérées

comme la fagade atlantique francaise, le développement larvaire pélagique dure entre 15 et

25 jours en fonction de la température et de la quantité de nourriture disponible (Bernard,

2011). C. gigas présente une stratégie de reproduction de type « r » caractérisée par une

émission importante de gametes afin de maximiser le succés reproducteur des individus

malgré de fortes mortalités durant I'embryogénese et la métamorphose. Plus de 99 % de la

descendance peut mourir entre les premiers stades de développement et la fixation (Auby &

Maurer, 2004).
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Figure 4. Représentation schématique du cycle de vie de C. gigas. Modifié d’aprés Vogeler et

al. (2017).
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b) Hermaphrodisme
L’huitre creuse est un hermaphrodite protandre de type alternatif irrégulier (Devauchelle et
al., 1995). L’objectif des changements de sexe est d’optimiser la « fitness » d’un individu afin
de maximiser son succées reproducteur. Généralement, la majorité des individus sont males
durant les premiéres années de vie (> 70 %) mais la fréquence de femelles au cours de la vie
de la cohorte — atteignant une dizaine d’année — augmente et peut dépasser les 80 % (Bayne,
2017). Le changement de sexe a lieu uniqguement lorsque I'organe sexuel est indifférencié
aprés I'émission des gameétes (Bayne, 2017). Aujourd’hui, les processus moléculaires
impliqués dans le changement de sexe ne sont pas encore totalement compris mais les
scientifiques s’accordent sur l'influence de I'environnement (e.g. température, disponibilité
en nourriture) (Fabioux, 2004; Bayne, 2017; Yue et al., 2018). Par exemple, d’un point de vue
énergétique, la production d’ovocytes est bien plus colteuse que la production de
spermatozoides. Ainsi, pour une population située dans une zone a faible quantité de
nourriture, les individus favoriseront le sexe male afin d’optimiser I'utilisation de leurs

réserves énergétiques (Bayne, 2017).

c) Gamétogénése, émission des gametes et fécondation

i. Organe sexuel et déroulement de la gamétogénese
La gamétogénese est I'ensemble des processus permettant la production de gameétes de
qualité afin d’assurer le succés reproducteur d’un individu donné. Cette gamétogénese prend
place dans l'organe sexuel de I'huitre: la gonade. La gonade est composée de glandes
génitales acineuses ramifiées et de tubules gonadiques colonisant un tissu conjonctif autour
de la glande digestive. La connexion des tubules gonadiques forme le gonoducte servant de
jonction entre la gonade et la cavité palléale pour I'expulsion des gamétes. La spermatogénéese
et ovogénese prennent place de fagon centripete a l'intérieur des tubules gonadiques, de
I’épithélium gonadique vers la lumiére centrale (Fabioux, 2004). La production de
spermatozoides et d’ovocytes provient d’un ensemble d’étapes (quatre pour les males et cing

pour les femelles) (Figure 5) :

(1) Différenciation des cellules germinales souches et prolifération en gonies

(spermatogonie et ovogonie) ;

(2) Multiplication des gonies par mitoses successives ;
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(3) Différenciation des gonies en spermatocytes ou ovocytes primaires ;

(4) Les spermatocytes primaires subissent la méiose et se différencient en
spermatocytes secondaires, spermatides puis spermatozoides. Les ovocytes
primaires évoluent en ovocytes vitellogéniques mais sont bloqués en prophase |

de méiose et accumulent des réserves maternelles (e.g. protéines, ARNm, lipides).

(5) Reprise de la méiose des ovocytes vitellogéniques aprés expulsion en eau de mer
puis fécondation avec rupture de la vésicule germinative et libération du premier

globule polaire.

Spermatogénése Ovogénése

Multiplication
2n

Accroissement
2n
Méiose n i
Emission dans I'eau

—_—— e - = —— de mer et

\ fécondation
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Ovocyte |

Spermatocytes
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vitéllogénique
bloqué en
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Spermatides

Spermatozoides
Reprise et fin
de la méiose

Figure 5. Schéma de la spermatogénese et ovogénése chez C. gigas. Modifié d’apres Le
Moigne & Foucrier (2009) selon les données de Fabioux (2004).

ii. Cycle saisonnier de reproduction
Le succes de gamétogénese est sous la dépendance de facteurs endogéenes rythmés par des
facteurs environnementaux menant a des différences dans les patterns de pontes (e.g.
nombre, intensité) entre les populations localisées a différents points du globe (Bayne, 2017).
La température est le principal facteur environnemental impliqué dans la rythmicité de Ila
gamétogéneése chez C. gigas. En effet, une élévation de la température a tendance a accélérer
la maturation et a avancer la ponte des gametes (Chavez-Villalba et al., 2002). D’autres

parameétres tels que la quantité de nourriture, la photopériode ou la turbidité peuvent
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influencer les processus dans une moindre mesure (Fabioux et al., 2005; Lango-Renoso et al.,

2006; Dutertre et al., 2009).

Une reproduction saisonniére de C. gigas a lieu sur les cOtes atlantiques francaises. Du fait du
gradient thermique et de la variabilité des autres paramétres extérieurs (i.e. quantité de
nourriture), les différentes populations d’huftres ne sont pas matures sexuellement a la méme
période et peuvent présenter des comportements différents afin d’optimiser le succes
reproducteur (Lango-Reynoso et al., 2006; Enriquez-Diaz et al., 2009). Malgré ces variations
entre populations, le cycle peut étre globalement divisé en quatre étapes (Figure 6) : (1)
Apparition des cellules germinales souches (GSCs) a I'automne ; (2) Prolifération des gonies
en hiver; (3) Maturation des gamétes au printemps ; (4) Emission (totale ou partielle) des
gametes pendant I'été (une ou deux fois) suivi d’une période de repos sexuel. La gonade
occupe la majeure partie de la cavité palléale (= 60 %) en fin de gamétogéneése alors qu’elle
est completement atrophiée durant la période de repos sexuel (Figure 6). Durant cette
période de repos, les gametes non-émis pendant I'été sont lysés et le tissus conjonctif stocke
le glycogéne qui sera la principale ressource énergétique afin d’assurer la production des

gametes I'année suivante (Berthelin et al., 2000).

Repos sexuel

65Cs

Emission des
gameétes

Apparition des premiéres

cellules germinales

—

Prolifération des gonies

Tubules

gonadiques en M
développement

Figure 6. Cycle saisonnier de la reproduction chez C. gigas sur les cotes atlantiques francaises.
GSCs : Cellules germinales souches. Modifié d’aprées Fabioux (2004).
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iii. Libération des gametes dans le milieu extérieur
Les pontes de C. gigas sont stimulées par des conditions environnementales favorables (e.g.
température, disponibilité en ressource, présence de gametes de la méme espéece dans le
milieu), toujours dans le but de maximiser le succes reproducteur et de valoriser I'énergie
réquisitionnée pour la gamétogénése (Bayne, 2017). L’émission des gamétes se fait en trois
étapes (Bayne, 2017) : (1) Evacuation des gameétes par le gonoducte; (2) Contractions
rythmiques du muscle adducteur ; (3) Formation d’un pore suite au repositionnement du
manteau permettant la projection des gamétes dans le milieu extérieur. La mobilité des
spermatozoides est déclenchée dans I'eau de mer sous I'effet du changement de pH entre
I'intérieur de la gonade (= 5.8) et I'eau de mer (= 8). Une fois dans I'eau de mer, les
spermatozoides de C. gigas peuvent étre actifs jusqu’a 24h (Suquet et al., 2010). Une huitre
femelle expulse entre 20 et 100 millions d’ovocytes tandis qu’un male émet environ 30.10°
spermatozoides par gramme de gonade (Marteil, 1976 ; Dong et al., 2005). Au niveau
morphologique, le spermatozoide est divisé en deux parties, la téte (= 3 um) composée d’un
acrosome, d’un noyau et de quatre mitochondries a la base de ce dernier, et d’un flagelle (=
30 um) (Demoy-Schneider et al.,, 2013) (Figure 7A). L'acrosome granuleux est en forme
d’anneau et posséde les protéines permettant la liaison a I'ovocyte (Vacquier & Swanson,
2011). Les ovocytes ont une forme sphérique dont le diamétre avoisine 50 um au moment de
I’émission (Figure 7B). Aucune information n’est disponible a ce jour sur les protéines de

reconnaissance des ovocytes pour permettre la fécondation (Vacquier & Swanson, 2011).

Figure 7. Photographies d’un spermatozoide (A ; Dong et al., 2005) et d’un ovocyte (B) de C.
gigas par microscopie électronique a balayage. (a) Acrosome ; (n) Noyau ; (m) Mitochondries.
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iv. Fécondation
La fécondation peut étre divisée en cing grandes étapes distinctes (Evans & Sherman, 2013)
(Figure 8): (1) Attraction des spermatozoides vers un ovocyte, possiblement par chimio-
attraction comme chez d’autres espéces de mollusques (Evans et al., 2012; Riffell et al., 2004) ;
(2) Reconnaissance entre les spermatozoides et I'ovocyte; (3) Relargage du contenu
acrosomal afin de fragiliser la membrane de I'ovocyte ; (4) Pénétration du spermatozoide a
I'intérieur de I'ovocyte ; (5) Fusion du matériel génétique entre les deux cellules. En cas de
fécondation d’'un ovocyte par plusieurs spermatozoides (polyspermie), le succes de
fécondation diminue (Bayne, 2017). Le risque de polyspermie augmente lorsque le ratio
spermatozoides : ovocyte dépasse 1000 : 1 (Bayne, 2017). Afin de limiter cette polyspermie,
la polarisation de la membrane de I'ovocyte change dans les 15 minutes suivant la fécondation

(Togo & Morisawa, 1999).
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AR
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Figure 8. Schéma des différentes étapes de la fécondation chez C. gigas. Modifié d’aprées Evans
& Sherman, 2013.

d) Développement embryonnaire
Apres la fécondation, I'embryon subit une succession de mitoses donnant naissance a des
cellules filles, les blastoméres. L’huitre creuse comme I’'ensemble des mollusques a I’exception
des céphalopodes possede un développement embryonnaire spiralé, i.e. I'arrangement des
blastomeres jusqu’a I'obtention d’une blastula se fera en spirale a partir de la troisieme
division. A la suite de cette segmentation, la blastula évolue en gastrula (= 60 um). Les
blastomeéres sont réorganisés pour former les trois feuillets primordiaux nécessaires a

I'organogénése : I'ectoderme, le mésoderme et I'endoderme. Chez les mollusques, la
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gastrulation se fait par épibolie (Le Moigne & Foucrier, 2009). Les premieres étapes du
développement embryonnaire sont particulierement importantes car elles abritent la
différenciation des cellules germinales primordiales qui assurent le transfert d’informations a
travers les générations (Fabioux et al., 2004). Le développement de la gastrula aboutit sur la
formation d’une larve trochophore (= 12 heures aprés fécondation, hpf, a 25°C; = 60 um)
possédant une forme de « toupie » ciliée dans la région apicale et périphérique (Fabioux,
2004). C'est a partir de ce stade que les embryons deviennent mobiles. L’organogéneése se
poursuit par la minéralisation de la coquille embryonnaire donnant une forme de « D » au
dernier stade de I'embryogénese, la larve D (24 hpf a 25°C; = 80 um). Jusqu’a ce stade, les
larves sont strictement lécithotrophes et utilisent les réserves énergétiques héritées de la

mere.

e) Développement larvaire et fixation
Généralement, 3 a 5 jours aprés fécondation (jpf), les larves deviennent strictement
planctotrophes, i.e. accumulation des réserves lipidiques et éléments nutritifs uniquement a
partir de la consommation de phytoplancton. Apres 3 jours dans I’eau de mer a 25°C, les larves
sont dites véligéres et deviennent successivement umbonées (apparition de la charniére ; 7
jpf), oeillées (apparition d’une tache pigmentaire sur la coquille ; 12-14 jpf) puis pédivéligeres
(développement du pied ; 14 jpf). Ces dernieres mesurent approximativement 300 um. A ce
stade, le comportement de la larve évolue pour la recherche d’un substrat adéquat pour
permettre sa fixation puis sa métamorphose (Foulon et al.,, 2018). La métamorphose
s’accompagne de changements morphologiques radicaux tels que la perte du pied, du vélum,
de I'ceil, tandis qu’elle stimule la croissance coquilliere et le développement des filaments

branchiaux (Bayne, 2017).

Aujourd’hui, le cycle de vie de I'huitre est completement contr6lé en écloserie et dans
certaines plateformes expérimentales grace aux connaissances acquises durant les dernieres
décennies sur la physiologie de I'espéce. La station expérimentale d’Ifremer située a Argenton
(29840) permet ainsi d’étudier les effets de différents types de contaminants (e.g. maladies,
algues toxiques, MNP) a la fois sur les stades benthiques (naissains et adultes) et les stades
pélagiques (gametes, embryons, larves) de cette espéce aux forts intéréts économiques et

écologiques
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CHAPITRE 3

INFLUENCE DE PARAMETRES
ENVIRONNEMENTAUX SUR LE
COMPORTEMENT DE
NANOPLASTIQUES MODELES
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PREAMBULE

Caractériser le comportement des nanoparticules est essentiel afin de modéliser leur devenir
et d’évaluer leur toxicité sur les organismes aquatiques (Lowry et al., 2012; Paul-Pont et al.,
2018). Les nanoplastiques (NP) présentent un rapport surface/volume trés largement
supérieur a celui des microplastiques (MP), ce qui augmente leur réactivité et les interactions
avec les éléments environnants (Klaine et al., 2012; Mattsson et al., 2015). Ces caractéristiques
induisent également des divergences majeures dans le comportement des particules dans un
fluide. En effet, les NP sont des colloides présentant un mouvement théoriquement brownien,
i.e. mouvements aléatoires dirigés par les collisions avec les molécules d’eau. Cependant, le
milieu océanique est complexe et présente une large diversité d’éléments (e.g. sels, matiére
organique, polysaccharides, protéines) pouvant interagir avec les NP et affecter leur
comportement (e.g. Gigault et al., 2018; Mattsson et al., 2015). Ainsi, en plus de leurs
propriétés intrinséques (taille, forme, hétérogénéité et chimie de surface), les nanoparticules
peuvent subir différents types de transformations dans le milieu marin (Nel et al., 2009; Lowry
et al.,, 2012; Rocha et al., 2015) : (1) Physiques, i.e. processus d’homo- (entre particules
identiques) et hétéro-agrégation (entre particules différentes, e.g. métal, argile); (2)
Chimiques, i.e. ensemble des interactions entre NP et macromolécules (e.g. lipides,
polysaccharides, pesticides, protéines, polluants organiques persistants) menant a la
formation d’une corona autour des particules et donc a la modification de leurs propriétés de
surface ; (3) Biologiques, i.e. ensemble des interactions entre les particules et un systeme

biologique.

Bien que les concentrations, le comportement et la biodisponibilité in situ des NP soient
encore compléetement méconnues, I'évaluation de leur possible toxicité est approchée en
laboratoire a I'aide de nanosphéres de polystyréne (nano-PS) (Besseling et al., 2014; Della
Torre et al., 2014; Cui et al., 2017; Pinsino et al., 2017; Balbi et al., 2017; Chen et al., 2017,
Jeong et al.,, 2016; 2017; 2018; Fadare et al., 2019). Il parait essentiel de déterminer le
comportement des différents types de nano-PS (vierge, carboxylée —COOH, aminée —NH)
utilisés par la communauté scientifique a I'aide de systémes aquatiques simplifiés reflétant la
plupart des milieux utilisés dans le cadre d’expérimentations, ceci afin d’interpréter au plus
juste les effets potentiels observés. En plus d’apporter des informations sur la biodisponibilité

des particules pour la compréhension des effets sur les organismes dans un contexte
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expérimental, une telle étude apportera des éléments d’information participant a la
compréhension du devenir des NP dans les océans. Ainsi, I’objectif principal de ce chapitre est

le suivant :

EVALUER LES EFFETS DE DIFFERENTS PARAMETRES ENVIRONNEMENTAUX (SALINITE ET
MATIERE ORGANIQUE) AU COURS DU TEMPS SUR LE COMPORTEMENT DE TROIS TYPES DE
NANOSPHERES DE POLYSTYRENE
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Ce chapitre a fait I'objet d’'une publication parue en 2019 dans le journal Chemosphere.
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ABSTRACT

Plastic debris are classified as a function of their size and recently a new class was proposed,
the nanoplastics. Nano-sized plastics have a much greater surface area to volume ratio than
larger particles, which increases their reactivity in aquatic environment, making them
potentially more toxic. Only little information is available about their behavior whereas it
crucially influences their toxicity. Here, we used dynamic light scattering (DLS) to explore the
influence of environmental factors (fresh- and saltwater, dissolved organic matter) on the
behavior (surface charge and aggregation state) of three different nanopolystyrene beads (50
nm), with (i) no surface functionalization (plain), (ii) a carboxylic or (iii) an amine
functionalization. Overall, the positive amine particles were very mildly affected by changes
in environmental factors with no effect of the salinity gradient (from 0 to 653 mM) and of a
range 1-30 pg.L't and 1-10 pg.L? of organic matter in artificial seawater and ultrapure water,
respectively. These observations are supposedly linked to a coating specificity leading to
repulsive mechanisms. In contrast, the stability of the negatively charged carboxylic and plain
nanobeads was lost under an increasing ionic strength, resulting in homo-aggregation (up to
10 um). The increase in organic matter content had negligible effect on these two nanobeads.
Analysis performed over several days demonstrated that nanoplastics formed evolving
dynamic structures detected mainly with an increase of the homo-aggregation level. Thus,
surface properties of given polymers/particles are expected to influence their fate in complex

and dynamic aquatic environments.

Key-words: Nanoplastics; Dynamic Light Scattering; Behavior; Aggregation; Salinity.
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1) INTRODUCTION

Owing to the exponential use of plastic items (335 million tons (MT) produced in 2016) by
human societies, their mismanagement after usage is a considerable problem of this century
(Galloway et al., 2017; PlasticsEurope, 2017). Every year, among the 31.9 MT of plastic wastes
that are discarded in environment, between 4.8 and 12.7 MT end up in oceans (Jambeck et
al., 2015; Rochman, 2018). To date, plastic debris are ubiquitous in freshwater and marine
systems from rivers to oceans (Cézar et al., 2014, 2017; Lebreton et al., 2017; Woodall et al.,

2014).

For about a decade, the research emphasis is laid on the small plastic debris called
“microplastics (MP; < 1 mm)” originating from manufactured beads/pellets/fibers or mostly
(>90%) the weathering of bigger wastes under environmental conditions (UV light, mechanical
degradation, biodegradation) (Hiffer et al., 2017; Galloway et al., 2017). However, a new class
of smaller debris than MP was proposed lately, the nanoplastics (NP) (Koelmans et al., 2015)
which their first report was argued in the North Atlantic Gyre (Ter Halle et al., 2017). To date,
several classifications of NP were proposed : <20 um according to the size used to classify
nanoplankton (Wagner et al., 2014); <1um owing to the colloidal nature of NP (Gigault et al.,
2018); <100 nm in the narrower sense of the definition of engineered nanomaterials
(Mattsson et al., 2015). This last classification is the one adopted for this present study.
Similarly to MP, NP in the oceans could originate from a direct release from cosmetics
(Hernandez et al., 2017), industrial activities (Dubey et al., 2015; Stephens et al., 2013; Zhang
et al., 2012), drugs (Lusher et al., 2017); or from weathering of bigger waste as it was
demonstrated in laboratory under biotic (Dawson et al., 2018) or abiotic conditions (Gigault

et al., 2016; Lambert and Wagner, 2016).

Nanoplastics are known to have a higher surface area/volume ratio than MP. Thus, increasing
interactions with persistent organic pollutants (POP) (Liu et al., 2018; Velzeboer et al., 2014)
and biological membranes (Rossi et al., 2014) call for an accurate description of NP in the
context of the chemical/biological risks in aquatic systems (Koelmans et al., 2016; Paul-Pont
et al., 2018). Although ecotoxicological studies reported higher detrimental effects of NP than
MP (e.g. Jeong et al., 2016; Tallec et al., 2018), the behavior of NP (e.g. interactions of NP

amongst themselves and other components such as organisms and macromolecules) in
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experimental environments and even more in freshwater and marine environments remains
largely unknown. However, because the behavior drives fate and toxicity of nanoparticles
(Lowry et al., 2012), it is crucial to fill the gaps limiting our knowledge in order to understand
the toxicity for aquatic life (e.g. Paul-Pont et al., 2018), risks for the balance of ecosystems
(Galloway et al., 2017; Mattsson et al., 2015) and up to human health (Wright and Kelly, 2017).
Based on works from other nanomaterials, the behavior of NP may be driven by three main
processes: physical transformations (homo- or hetero-aggregation); biological
transformations (interaction with all components of a biological system involving oxidation
and redox mechanism transforming the surface layer of particle); interaction with
macromolecules (e.g. adsorption of polysaccharides, organic matter, proteins) leading to the
development of bio- (in organism) or eco-coronas (in environment) (Galloway et al., 2017;

Lowry et al., 2012; Mattsson et al., 2015).

A modelling study using various scenarios showed that NP aggregation in freshwater system
could decrease the risk of NP arrival in the oceans (Besseling et al., 2017). Owing to the high
diversity of polymers found in oceans and thus the high diversity of their chemical structures,
this model-based assumption must be compared with experimental data and in situ
observations when methods will be developed for NP. Indeed, as reported for other
nanomaterials, variations of the chemical surface of the same material affected greatly its
behavior in fluids (El Badawy et al., 2010). Also, nanoparticles’ behaviors are known to be
impacted by environmental factors (e.g. pH, salinity, organic matter content) (Keller et al.,
2010). Thus, the behavior of NP may be highly complex and their fate can vary from location
to location. Furthermore, from our previous study in which we revealed significant toxicity of
NP on oyster fertilization success and embryo-larval development, NP behavior was
hypothesized as the origin of the toxicity variability of three different 50 nm plastic beads
(Tallec et al., 2018). During the redaction of this present work, Cai et al. (2018) investigated
the short-term influence (600 seconds) of environmental factors on behavior of NP and
reported a low incidence of organic matter on the aggregation kinetics of nanopolystyrene
(nano-PS) beads (plain; 100 nm) in media containing various salt (NaCl — 1-100 mM; CaCl, -
0.1-15 mM; FeCls— 0.001-1 mM). However, the size and the surface functionalization which
display an important role in the behavior of particles were not studied and yet of great interest

particularly below 100 nm (Alimi et al., 2018). Here, we performed Dynamic Light Scattering
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(DLS) analyses with nanopolystyrene (50 nm) exhibiting different surface functionalizations
(carboxyl, amine or none) employed in previous ecotoxicological studies including ours (Della
Torre et al., 2014; Jeong et al.,, 2016; Tallec et al., 2018). The influence of several media
(ultrapure water, artificial or filtered natural seawater) and environmental factors (salinity and
organic matter gradients) was explored with a temporal survey on their behavior in
suspension for coping with environmental variability and to anticipate further ecotoxicology

testing.

2) MATERIALS AND METHODS
a. Nanoplastics

Three types of nanopolystyrene beads (PS; 50 nm) were used in this study: (i) without surface
functionalization — PS-Plain; (ii) with carboxyl groups — PS-COOH; (iii) with amine groups — PS-
NH,. All NP were purchased from Polysciences/Bangs Laboratories and stored at 4°C prior to
experiments. Polymer types were previously confirmed by Raman microspectroscopy analysis
(Tallec et al., 2018). Commercial suspensions were supplied in ultrapure water (UW) with a
small amount of surfactant (<0.1%; Tween-20°). All tests were performed with the same batch

of particles.

b. Dynamic Light Scattering (DLS) analyses

For DLS analyses, commercial suspensions of NP were diluted in UW at a stock concentration
of 1,000 mg.L ! then at a work concentration of 100 mg.L? in the selected media according to
Tallec et al. (2018). It was the optimal concentration allowing high reproducibility and
sufficient detection level of particles by DLS. The need to use high particles concentration to
reach a high measurement accuracy is common in the field of nanoparticles such as PS (50
mg.L%; Cai et al., 2018); iron oxide (200 mg.L; Chekli et al., 2013); gold (20 mg.L%; Liu et al.,
2012); titanium oxide (50 — 80 mg.L%; French et al., 2009; Loosli et al., 2013) and zinc oxide
(100 mg.L't; Mohd Omar et al., 2014). The analysis of colloidal fraction from environmental
matrices required ultrafiltration (Mintenig et al., 2018). The ultrafiltration factor used by Ter
Halle et al. (2017) to detect traces of NP from the North Atlantic Gyre was 200. Therefore the
concentration of our working solutions could be extrapolated inversely leading to an

environmental value theoretically equivalent to 500 pg.L™.
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DLS measurements were performed with a nano-Zetasizer ZS (Malvern Instruments, UK) using
an angle of 173° Backscatter, a temperature of 20°C and an equilibration of 120 sec (Gonzélez-
Fernandez et al., 2018). We used the implemented data analysis software to measure the
mean size of particles/aggregates (Z-average; nm), the aggregation state (polydispersity index
— PDI; Arbitrary Units (A.U.)) and the mean surface charge ({-potential; mV) of NP. When the
PDI exceeded 0.2, particles were deemed to be aggregated. The nanoplastic suspensions were
injected in disposable fold capillary cells (DTS 1060C, Malvern Instruments, UK) with syringes
to obtain a final volume of 1 mL. All measurements were performed in triplicate (13 runs and
10 sec.measure? for PDI and Z-average; 40 runs and 10 sec.measure? for Z-potential)
according to Gonzalez-Fernandez et al. (2018). No effects of the surfactant are expected owing

to its residual concentration (< 0.0001%) in all samples (Douglas et al., 1985).

c. Effects of environmental conditions

i. Influence of media

All particles were tested in three different media: (i) ultrapure water (UW; pH 6.6 £ 0.2); (ii)
artificial seawater (ASW; pH 8.1 + 0.1; 30 practical salinity unit [PSU]; NaCl 450 mM, KCI 10
mM, CaCl, 9 mM, MgCl> 30 mM and MgS04 16 mM); (iii) 1-um filtered natural seawater from
the Bay of Brest sampled in January 2018 (FSW; pH 8.2 + 0.1; PSU 32).

ii. Influence of the salinity

To investigate the influence of the salinity, UW and ASW were used to create five intermediate
solutions according to Loucaide et al. (2008): 0% (0 PSU; 0 mM), 25% (7.5 PSU; 163.25 mM),
50% (15 PSU; 326.5 mM), 75% (22.5 PSU; 489.75 mM) and 100% of ASW (30 PSU; 653 mM).

Solutions were made one day prior to experiments and kept in dark condition at 4°C until use.

iii. Influence of the organic matter

We used humic acid as a proxy of the presence of dissolved organic matter (DOM) in
freshwater and estuarine/coastal environments (Baalousha et al., 2008; Cai et al., 2018;
Fabrega et al., 2009). Humic acid (OM; CAS 1415-93-6) was purchased from Sigma-Aldrich. A
stock solution of 1 g.L'! was prepared in UW or ASW and stirred during 24h then filtered on
0.2 um (aPES membrane) according to Yang et al. (2013). For testing the influence of the OM

concentration, work solutions were adjusted at three concentrations (1, 10 and 30 mg.L?)
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corresponding to realistic aquatic concentrations (Cai et al., 2018). Measurements were

performed immediately after contact (TO).

NP behavior was also observed over time in UW and ASW alone and with organic matter
(UW+OM and ASW+0OM) at the intermediate concentration (10 mg.mL?). Measurements
were performed at TO, T24h and T48h.

d. Statistical analyses

Statistical analyses and graphical representations were conducted using the R Software (R
Core Team, 2016). Before statistical comparisons, normality and homoscedasticity were
screened with the Shapiro-Wilk and Levene’s methods, respectively. All analyses were
operated using one-way ANOVA followed by pairwise comparisons (Tukey’s method) when
needed. Effects of treatment on the size average were performed only when the PDI was
greater than a threshold set to 0.2 indicating the start of an aggregation. The significance
threshold was set at a p-value < 0.05. Data are expressed as the mean * standard deviation

(SD).

3) RESULTS
a. Influence of media

The PS-NH; stayed at a nanometric scale in all media: 53.3 + 2.3 nm in UW, 52.5 + 0.5 nm in
ASW and 67.9 £ 0.8 nm in FSW (Figure 1A). A small aggregation was observed in FSW (PDI >
0.2; ANOVA, F=110.8, p-value < 0.01). In contrast, the aggregation level of the PS-COOH and
PS-Plain solutions increased significantly (ANOVA; PS-COOH: F= 135.3, p-value < 0.001; PS-
Plain: F= 358.5, p-value < 0.001) following the same trend between each medium (Figure 1A).
Particles stayed at a nanometric scale (PS-COOH; 63.4 + 3.43 nm; PS-Plain: 56.0 £ 0.2 nm; PDI
< 0.2) only in UW and formed microscale aggregates in ASW (PS-COOH: 1,835.0 + 240.0 nm;
PS-Plain: 2,106.7 £ 75.4 nm) and FSW (PS-COOH: 4,530.3 £ 528.0 nm; PS-Plain: 4,810.3 + 370.2

nm).

The C-potential of all particles was significantly different between UW and seawater (ANOVA;
PS-NH2: F=91.3, p-value < 0.001; PS-COOH: F =71.5; p-value < 0.001; PS-Plain: F=51.7, p-value
< 0.001), the values were buffered in seawater (Figure 1B). For the PS-NH,, in ASW and FSW,

80



Chapitre 3 : Comportement des nanoplastiques modeles

a mean reduction of 69% of the particle surface charge was observed in comparison with UW
(58.0 £ 2.5 mV). For the PS-COOH, the {-potential increased by 20% and 70% in ASW and FSW,
respectively, as compared to UW (-40.7 + 3.4 mV). Similarly for the PS-Plain, a significant
increase of 11% was observed in ASW and 34% in FSW compared to UW (-43.1 £ 0.8 mV).
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Figure 1. Average size (nm; A) and Z-potential (mV; B) of three 50 nm nanoplastics (PS-NHy;
PS-COOH; PS-Plain) in three media: ultrapure water (UW; white), artificial seawater (ASW;
light grey) and 1-um filtered natural seawater (FSW; dark grey). DLS analysis were replicated
3 times and data are given as mean = SD. Multiple pairwise comparisons were performed using

the Tukey’s HSD method; homogeneous groups share the same letter.

b. Influence of the salinity

No statistical effect (ANOVA, p-value > 0.05) of the ionic strength gradient was observed on
the aggregation of PS-NH; particles (mean value = 51.2 + 1.8 nm) (Figure 2A). Despite this
observation, the increase of salinity caused a significant reduction (ANOVA, F=35.7, p-value <
0.001) of the Z-potential with values corresponding to 58.0, 39.2, 32.8, 22.5 and 27.4 mV at 0,
163.25, 326.5, 489.75 and 653 mM, respectively (Figure 2B).

A significant effect on aggregation level of the PS-COOH (ANOVA, F=74.5, p-value < 0.001) and
PS-Plain (ANOVA, F= 253.5, p-value < 0.001) suspensions was demonstrated from 489.75 mM
and 326.5 mM, respectively (Figure 2A). The size of the PS-COOH suspension increased 18-
fold from 0/163.25/326.5 mM (mean value = 70.8 + 25.9 nm) to 653 mM (1,835 + 240 nm).
Close results were observed for the PS-Plain with a 38-fold increase from 0/163.25 mM (mean

value = 53.8 + 6.4 nm) to 653 mM (2,106 + 75 nm). A significant effect in the {-potential was
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observed with an increasing trend along the gradient for both PS-COOH (ANOVA, F= 6.7; p-
value < 0.001) and PS-Plain (ANOVA, F= 15; p-value < 0.001) from 326.5 mM (Figure 2B).
Compared to 0 mM where PS-COOH and PS-Plain had a mean Z-potential of -43.9 and -42.2
mV, respectively, a maximal increase of 26% and 28% was observed at the highest ionic

strength (PS-COOH: -32.6 + 3.5 mV; PS-Plain: -30.2 £ 2.1 mV).
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Figure 2. Average size (nm; A) and Z-potential (mV; B) of three 50 nm nanoplastics (PS-NHy;
PS-COOH; PS-Plain) along a salinity gradient (0, 163.25, 326.5, 489.75, 653 mM). DLS analysis
were replicated 3 times and data are given as mean + SD. Multiple pairwise comparisons were

performed using the Tukey’s HSD method; homogeneous groups share the same letter.

c. Influence of the organic matter

The highest concentration of organic matter (30 mg.L) in UW affected significantly (ANOVA,
F= 1426, p-value < 0.001; PDI > 0.2) the average size of the PS-NH: solution leading to the
formation of aggregates with a mean size of 99.4 £ 1.8 nm while no aggregation was reported
for lower levels of organic matter (1 and 10 mg.L'}; mean value =56.1 + 1.4 nm) (Figure 3). The
addition of organic matter decreased significantly (ANOVA, F= 1497, p-value <0.001) in a dose-
response manner the {-potential of the PS-NH in UW (1 mg.L': 46.2 + 0.7 mV; 10 mg.L%: 40.5
+ 0.4 mV; 30 mg.L%: 24.3 + 0.4 mV) (Figure 4). In contrast, no effect (ANOVA, p-value > 0.05)
of the organic matter on the PS-NH; (average size and -potential) was observed in ASW

(Figure 3 & 4).

For other NP (PS-COOH and PS-Plain), their size and surface charge were statistically similar
(ANOVA, p-value > 0.05) regardless of the organic matter contents. In UW, the PS-COOH and
PS-Plain suspension remained at a nanoscale without aggregation with an average size and a

(-potential of 57.3 + 1.5 nm/-42.5 + 5.0 mV and 51.8 = 1.3 nm/-43.0 + 4.7 mV, respectively

82



Chapitre 3 : Comportement des nanoplastiques modeles

(Figures 3 & 4). In ASW and regardless of the OM concentrations, aggregation reached 1,777
+ 34 nm for the PS-COOH and 2,082 + 206 nm for the PS-Plain with a {-potential of -27.9+ 1.6
mV and -35.7 £ 3.8 mV, respectively.
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Figure 3. Average size (nm) of three 50 nm nanoplastics (PS-NH3; PS-COOH; PS-Plain) in two
media (ultapure water —UW or artificial seawater — ASW) with three different doses of organic
matter: 1 (white), 10 (light grey) and 30 (black) mg.L . DLS analysis were replicated 3 times
and data are given as mean * SD. Multiple pairwise comparisons were performed using the

Tukey’s HSD method; homogeneous groups share the same letter.
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Figure 4. {-potential (mV) of three 50 nm nanoplastics (PS-NH;; PS-COOH; PS-Plain) in two
media (ultapure water — UW or artificial seawater — ASW) according to three different doses
of organic matter: 1 (white), 10 (light grey) and 30 (black) mg.L™. DLS analysis were replicated
3 times and data are given as mean + SD. Multiple pairwise comparisons were performed using

the Tukey’s HSD method; homogeneous groups share the same letter.

d. Temporal stability

The PS-NH; remained at a nanometric scale in all media (UW and ASW with or without OM)
but formed small homo-aggregates (PDI > 0.2) at T48h in UW (67.4 + 1.6 nm; ANOVA, F=33.1,
p-value < 0.01), ASW (71.8 £ 1.3 nm; ANOVA, F=181.5, p-value < 0.001) and ASW+OM (96.6 +
1.6 nm; ANOVA, F: 1300, p-value < 0.001) (Figure 5). In UW+0OM at T48h, the PS-NH; did not
aggregate and displayed a size of 56.3 + 0.3 nm (ANOVA, p-value > 0.05). Concerning the -
potential, no effect was recorded in ASW with or without organic matter (mean value = 23.8
+ 2.9 mV) (Figure 6). However, significant decreases in UW (-12%; ANOVA, F= 47.9, p-value <
0.001) and UW+0OM (-13%; ANOVA, F= 148.2, p-value < 0.001) were observed at T48h (UW:
45.7 £+ 1.3 mV; UW+OM: 40.4 + 0.4 mV) compared to TO (UW: 51.4 + 0.4 mV; UW+OM: 46.7 +
0.8 mV).
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The PS-COOH and PS-Plain suspensions stayed at a nanoscale in UW (+/- OM) despite the
apparition of small aggregates (PDI > 0.2) at 48h for the PS-COOH in UW (68.2 + 1.7 nm;
ANOVA, F= 50.1, p-value < 0.001) and UW+OM (77.4 £ 4.6 nm; ANOVA, F= 38.9, p-value <
0.001) and at 24h for the PS-Plain only in UW (63.3 £ 5.0 nm; ANOVA, F= 16.6, p-value < 0.01)
(Figure 5). In both ASW (ANOVA, F= 42, p-value < 0.001) and ASW+OM (ANOVA, F= 50.6, p-
value < 0.001), the PS-COOH formed aggregates with an average size close to 2,000 nm at 24h
and 4,000 nm at 48h (Figure 5). The size of the PS-Plain’s aggregates in ASW was 1,884 + 223
nm but exceeded the size limit of the zetasizer (10 um) at T24h and T48h, thus no statistical
analysis was performed even if a clear trend is obvious with bigger aggregates at T24h and
T48h compared to TO. In ASW+0M, the PS-Plain formed bigger aggregates (ANOVA, F=209.7,
p-value <0.001) at T24h (8,343 £ 228.3 nm) compared to TO (3,034 + 187 nm) and T48h (4,637
+ 480 nm). For PS-COOH, the C-potential increased significantly in UW (+32%; ANOVA, F=
23.73, p-value < 0.01) and UW+OM (+27%; ANOVA, F= 18.04, p-value < 0.01) at T48h
compared to TO (Figure 6). A significant increase of the {-potential was observed over the time
for the PS-Plain in UW (+55%; ANOVA, F=108.9, p-value < 0.001). In UW+OM, no change was
observed at TO (-24.3 £ 0.4 mV) and T48h (-29.9 + 0.4 mV) but a significantly lower value
(ANOVA, F= 8.1, p-value < 0.05) was recorded at T24h (-45%; -48.8 + 1.3 mV) (Figure 6). From
0 to 48h, no effect on the {-potential (ANOVA, p-value > 0.05) was observed in ASW with or

without organic matter for the PS-COOH and PS-Plain (Figure 6).
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Figure 5. Average size (hnm) of three 50 nm nanoplastics (PS-NH2; PS-COOH; PS-Plain) over time

(TO, T24h and T48h) in two media (ultapure water — UW and artificial seawater — ASW) with

or without organic matter (OM, 10 mg.L?). DLS analysis were replicated 3 times and data are

given as mean * SD. Multiple pairwise comparisons were performed using the Tukey’s HSD

method; homogeneous groups share the same letter.
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Figure 6. {-potential (mV) of three 50 nm nanoplastics (PS-NHz; PS-COOH; PS-Plain) over time
(TO, T24h and T48h) in two media (ultapure water — UW and artificial seawater — ASW) with
or without organic matter (OM, 10 mg.L?). DLS analysis were replicated 3 times and data are
given as mean * SD. Multiple pairwise comparisons were performed using the Tukey’s HSD

method; homogeneous groups share the same letter.

4)DISCUSSION

In ultrapure water, all NP displayed a great stability and stayed at a nanometric scale over time
because they presented a high positive or negative charge maintaining electrostatic repulsive
forces limiting or reducing aggregation processes (El Badawy et al., 2010; Lin et al., 2010). In
contrast, modifications of NP features (aggregation and {-potential) were observed in the

presence of salts. The behavior of the PS-COOH and PS-Plain suspensions was drastically
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affected in both artificial and natural seawater through the formation of microscale homo-
aggregates. In contrast, the PS-NH, displayed high stability and stayed dispersed. Because
particles were tested exactly in the same media, the observed behavior must be related to the
surface functionalization as previously reported for other engineered nanomaterials (ENMs)
(Liu et al., 2012). Consistent with our study, fast homo-aggregation of plain and carboxylate
nano-polystyrene beads (25 and 50 nm) in seawater was previously demonstrated with
aggregates larger than 1 um (Della Torre et al., 2014; Tallec et al., 2018; Wegner et al., 2012).
This large aggregation could have strong outcomes in aquatic environments because when
the size of aggregates exceeds 1 um, nanoparticles loss their Brownian behavior in favor of
sedimentation processes (Klaine et al., 2008). Results differed from recent studies using
carboxylate and plain nanopolystyrene of 100 nm where no homo-aggregation was observed
under an increasing ionic strength (Cai et al., 2018; Gonzalez-Fernandez et al., 2018). This
difference can be explained by the specific features of the particles (e.g. size, surface
chemistry and heterogeneity) (Alimi et al., 2018). Homo-aggregation in seawater is one of the
most frequent behavior observed for nanomaterials (Christian et al., 2008). It is due to
interactions between the negative surface charge of NP and cationic elements naturally
present in seawater such as calcium or sodium ions (El Badawy et al., 2010). Hence, the T-
potential of the PS-COOH and PS-Plain became less negative in seawater decreasing the NP
stability (Cai et al., 2018; Lin et al., 2010). Indeed, under the presence of salts, attractive forces
(including van der Waals forces) and particles sticking efficiency increased according to the
Derjaguin-Landau-Verwey-Overbeek (DLVO) model resulting in homo-aggregation (Alimi et
al., 2018; Liu et al., 2012). Thus, the difference of salinity between artificial (30 PSU) and
natural (32 PSU) seawater can explained the observed variation of aggregation level of the PS-
COOH and PS-Plain. The ionic strength increased from ASW to FSW, as well as the screening
of the repulsive electrostatic interactions. In the presence of an excess of added salt, the
particles diffuse ion double layer reduces and possible specific ions condensation might occur
and decrease the particles net surface charge density. Moreover, in natural seawater, other
molecules such as extracellular polymeric substances (EPS) produced by bacteria can also
intensify aggregation in comparison to an artificial and controlled medium (Summers et al.,
2018). Regarding the PS-NH,, its strong stability in all media was presumably due to a positive
coating characterized by a low effect of the ionic strength (particles and homo-aggregates

stayed at a nanometric scale) in comparison to the two other particles tested. Despite a
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decrease in the (-potential when particles are suspended in seawater, it appears sufficiently
high to ensure repulsive mechanism. Overall, the nature of the surface groups and the
particles interface has a stronger influence than the nature of the core polymer on the
particles aggregation (Liu et al., 2012). To thoroughly test this hypothesis, particles of different
nature (PE, PP, PS, non-plastic material) presenting the same coating should be compared in

controlled experimental solutions.

Humic substances (HA) — used as proxy of dissolved organic matter (DOM) — had negligible
effect on the behavior of all particles in comparison to the presence of salts. Usually, organic
matter tends to stabilize nanoparticles by increasing steric surface repulsive forces. The
presence of cations can overcome and disrupt this stabilization by several mechanisms (e.g.
electrical repulsion compression) promoting aggregation (Zhang et al., 2009). In agreement
with our study, divalent cations (Mg?* and Ca?*) triggered homo-aggregation of carbon
nanotubes despite the presence of organic matter (reviewed by Christian et al., 2008). Only
for the PS-Plain, HA had a stabilizing impact in seawater causing a partial disaggregation over
the temporal experiment (between T24h and T48h) presumably due to an increase in the
steric repulsion level. In contrast to previous studies using nanomaterials (Baalousha, 2009;
Loosli et al., 2013), no shift in the Z-potential of NP was observed, explaining the negligible
effect of the DOM. This fact is possibly linked to the concentration of HA used in the present
study. At a concentration of 100 mg.L?, HA caused a shift in the {-potential of iron oxide
nanoparticles whilst no effect was perceived at 10 mg.L ™ (Baalousha, 2009) which is consistent
with our results at the same concentration. In ultrapure water, an adsorption of HA on the PS-
NH: is hypothesized with a decrease of the Z-potential along the increasing gradient of HA
doses. Indeed, the anionic groups of HA interact easily with the positive surface charge of the
PS-NH,. This adsorption reduced the net charge density and resulted in a small aggregation at
the highest HA dose, even though the PS-NH, mean size distribution always stayed below 100
nm. Overall, DOM have limited effects on NP behavior in our experimental design but a recent
study demonstrated that 25 nm NP can in reverse affect the assembling of DOM with
suspected consequences on carbon flux in oceans according to the environmental

concentration of NP (Chen et al., 2018).

The temporal analysis demonstrated that NP formed evolving dynamic structure. Indeed, an

increase of the homo-aggregation level is reported over time for all NP tested in ASW and
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ASW+0OM. Hence, it is highly plausible that NP will not be find individually in oceans. Owing to
the high aggregation level observed here, if NP have a negative surface charge (acquired
naturally or after weathering in rivers) as observed in marine environment (Fotopoulou and
Karapanagioti, 2012), the risk of an intake in oceans from freshwater appears therefore low.
However, certain events can influence the retention of plastic particles in rivers such as
flooding leading to a washout and a huge export of plastic debris to marine systems as recently
described in rivers around urban area of the United Kingdom (70% of microplastics were
exported by the flooding) (Hurley et al., 2018). Every year, between 1.15 and 2.41 MT of plastic
debris go into oceans from rivers (Lebreton et al., 2017). Thus, in future models or
experiments, it will be crucial to consider the behavior of NP with a temporal and seasonal

aspect as reported with silver nanoparticles (Ellis et al., 2018).

In the context of increasing number of studies using NP to highlight their toxicity on freshwater
(Besseling et al., 2014; Cui et al., 2017; Mattsson et al., 2017) and marine (Canesi et al., 2016;
Tallec et al., 2018) organisms, this study revealed that it is unavoidable to properly
characterize NP behavior in the experimental systems. Indeed, the risk assessment is
completely modified if particles stayed individual or formed aggregates in the medium (Lowry
et al., 2012). The presence of aggregates for PS-COOH and PS-Plain in seawater would be part
of their lower toxicity observed in Tallec et al. (2018) compared to PS-NH; for which we
showed in the present study strong stability at nanometric scale. Then, because the PS-Plain
formed microscale aggregates in seawater but not in freshwater, the low toxicity of the PS-
Plain observed in our previous study on oyster planktonic-stages (Tallec et al., 2018) is far from
comparable to the severe outcomes in the freshwater crustacean Daphnia galeata (Cui et al.,
2017). Likewise, for a given biological model, various results may be observed according to the
medium tested. For instance, the toxicity of the PS-NH, appeared stronger on the survival of
the rotifer Brachionus plicatilis in artificial seawater (ECso=2.75 + 0.67 pg.mL?) than in natural
seawater (ECso = 6.62 *+ 0.87 pg.mL?) (Manfra et al.,, 2017). Colloids, organic matter,
macromolecules (e.g. EPS, proteins) or compounds released by organisms in the water, at
their epithelium interface or inside the organism, are likely to interact with nanoparticles
(corona formation) and change their behavior and bio-availability and consequently potential
harmful effects (Lowry et al., 2012). Because, this corona can be specific according to the

surface functionalization (Lundquvist et al., 2008), an examination of the influence of natural
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compounds may be one priority for the ecotoxicological community. For instance, changes in
the toxicity of various nanomaterials such as polystyrene (Nasser & Lynch, 2016), titanium
dioxide (Yang et al., 2012), silver (Fabrega et al., 2009), multiwalled carbon nanotubes
(Edgington et al.,, 2010) were reported under co-exposures with humic acids or

macromolecules.

We conclude that the surface functionalization is deemed to be a major parameter
determining the fate of 50 nm NP in our experimental design and potentially in aquatic
environments. The data presented here, complemented by previous studies including the
recent publication of Cai et al. (2018) with 100 nm PS-Plain, emphasize the need for a thorough
characterization of NP considering at least size and coating, in relevant environments in order
to better design experiments, understand end-points and define toxicity thresholds for this
new threat. More experiments are required to understand effect of other environmental
conditions on NP behavior especially the weathering of particles which can affect their
properties as previously observed with MP (Rummel et al., 2017). These results provide new

experimental data to consider in the assessment of NP fate in future modeling studies.
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A RETENIR

e Le comportement (i.e. état d’agrégation) des nanosphéres (50 nm) de polystyréne

(nano-PS) est dépendant de la fonctionnalisation de surface des particules.

e Les particules aminées (50 nm; PS-NH;) présentent une forte stabilité dans
I’ensemble des milieux testés tandis que les particules neutres et carboxylées
perdent rapidement leur stabilité dans I'eau de mer, aboutissant a la formation

d’agrégats micrométriques.

e L’induction des processus d’agrégation des nano-PS commerciaux de 50 nm est
principalement gouvernée par la force ionique du milieu. Les concentrations de
matiére organique dissoute utilisées dans notre systéme expérimental n’entrainent

pas de changements radicaux dans le comportement des particules.

e Auregard du comportement variable selon la particule et le milieu, la caractérisation
du comportement des nano-PS apparait comme obligatoire pour comprendre les

effets toxiques de ces particules sur les organismes aquatiques.
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CHAPITRE 4

TOXICITE DES NANO- ET
MICROPLASTIQUES SUR TROIS
ETAPES SENSIBLES DU
DEVELOPPEMENT PELAGIQUE
DE L'HUITRE
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PREAMBULE

Le développement larvaire pélagique de I'huitre creuse assure la stabilité des populations
naturelles et donc des communautés associées aux récifs. Cependant, ce développement
larvaire repose sur un équilibre fragile et certaines étapes sont dites sensibles comme : (1) la
rencontre des gamétes menant a la fécondation (Barros et al., 2013; Bayne, 2017) ; (2) le
développement embryonnaire associé a de multiples transformations du fait des processus
intenses de division cellulaire et d’organogénése (Gamain et al., 2016; Akcha et al., 2012; Mai
et al., 2018; Bayne, 2017) ; (3) la métamorphose qui nécessite une allocation énergétique
importante pour permettre les modifications morphologiques associées (e.g. croissance de la
coquille et des branchies, pertes du pied et du velum, synthese de la colle fixatrice) (Di Poi et

al., 2013; Bayne, 2017; Foulon et al., 2018).

Ces trois étapes de développement sont classiquement étudiées pour évaluer la toxicité des
différents contaminants anthropiques comme les pesticides (Akcha et al., 2012; Mai et al.,
2013; Mottier et al., 2013), les hydrocarbures (Vignier et al., 2017; Boulais et al., 2018), les
métaux (Brooks et al., 2007; Gamain et al., 2017), les résidus pharmaceutiques (Di Poi et al.,
2013) ou encore les nanoparticules (Ringwood et al., 2009; 2010). En revanche, dans le cadre
de la contamination des océans par les débris plastiques, la sensibilité de ces étapes n’a —a ce
jour — jamais été évaluée, a l'inverse du stade adulte (Sussarellu et al., 2016) et du stade
véligére (Cole & Galloway, 2015). Pourtant, ces étapes représentent des modeles biologiques
robustes et pertinents pour déterminer les seuils critiques d’une toxicité aigué car les
protocoles disponibles pour évaluer leur sensibilité permettent de tester une multitude de
particules et de concentrations du fait des faibles volumes d’eau a traiter et du temps
d’expérience réduit (maximum 36h ici). Ceci permet donc de respecter une recommandation
majeure pour définir la toxicité des particules plastiques sur la vie aquatique, i.e. 'utilisation
d’expériences en dose-réponse pour faire face aux incertitudes liées aux concentrations
environnementales actuelles et futures des petits déchets plastiques (Koelmans et al., 2017;
Paul-Pont et al., 2018). Par rapport au chapitre 3, deux autres types de particules neutres (500
nm et 2 um) ont été ajoutés dans ce chapitre afin d’évaluer un potentiel effet lié a la taille des

particules. Ainsi, I'objectif principal de ce chapitre est le suivant :
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CARACTERISER LA TOXICITE DES NANO- ET MICROSPHERES DE POLYSTYRENE SUR LA
FECONDATION, LE DEVELOPPEMENT EMBRYO-LARVAIRE ET LA METAMORPHOSE DE
L’HUITRE

PS-NH, (50 nm) PS-COOH (50 nm) PS-Plain (50 nm) PS-Plain (500 nm) PS-Plain (2 pm)

Agrégation dans
I'eau de mer

[
Expositions (0; 0,1; 1; 10; 25 ,ug.mL")

@ @ < —) Qat Taux de fécondation ?
15k QU
@ @ 36k ' Taux de larves D ?
} Taux de larves
( e 4 . e D
@ 24h métamorphosées
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Ce chapitre a fait I'objet d’'une publication parue en 2018 dans la revue Environmental
Pollution.
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ABSTRACT

In the marine environment, most bivalve species base their reproduction on external
fertilization. Hence, gametes and young stages face many threats, including exposure to
plastic wastes which represent more than 80% of the debris in the oceans. Recently, evidence
has been produced on the presence of nanoplastics in oceans, thus motivating new studies of
their impacts on marine life. Because no information is available about their environmental
concentrations, we performed dose-response exposure experiments with polystyrene
particles to assess the extent of micro/nanoplastic toxicity. Effects of polystyrene with
different sizes and functionalizations (plain 2-um, 500-nm and 50-nm; COOH-50 nm and NH,-
50 nm) were assessed on three key reproductive steps (fertilization, embryogenesis and
metamorphosis) of Pacific oysters (Crassostrea gigas). Nanoplastics induced a significant
decrease in fertilization success and in embryo-larval development with numerous
malformations up to total developmental arrest. The NH»-50 beads had the strongest toxicity
to both gametes (ECso = 4.9 pg/mL) and embryos (ECsp = 0.15 pg/mlL), showing
functionalization-dependent toxicity. No effects of plain microplastics were recorded. These
results highlight that exposures to nanoplastics may have deleterious effects on planktonic
stages of oysters, presumably interacting with biological membranes and causing

cyto/genotoxicity with potentially drastic consequences for their reproductive success.

Key-words: Nanoplastics; Microplastics; Oyster; Gametes; Embryos.
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1) INTRODUCTION

Mismanagement of plastic wastes is one of the major concerns of the scientific community in
the 215t century (Galloway et al., 2017). The exponential use of plastics by human society since
1950 has led to a significant release of wastes into the environment (Cole et al., 2011; Geyer
et al., 2017). Between 13,200 and 34,800 tons of plastic debris were estimated to have been
introduced daily into the oceans in 2010, and this amount is expected to increase by an order
of magnitude by 2025 (Jambeck et al.,, 2015). Today, plastic debris are widespread and
ubiquitous in marine environments from the sea surface (Eriksen et al., 2014) to the sediment
(Van Cauwenberghe et al., 2015), including in remote areas such as polar regions (Cozar et al.,

2017), deep-sediments (Bergmann et al., 2017) and desert islands (Lavers and Bond, 2017).

Microplastics (MP) are defined as particles with a size less than 5 mm (Galloway et al., 2017),
originating from manufactured beads/fibers (primary MP) or weathering of larger waste
(secondary MP). They represent the most abundant plastic items in oceans in terms of the
number of particles per unit of water (>92% of floating plastics) (Cole et al., 2011; Eriksen et
al., 2014). Recently, a new class of debris was described, namely nanoplastics (NP), defined as
particles <100 nm (Galloway et al., 2017) or <1000 nm (Gigault et al., 2018). The definition
used in the present study (<100 nm) refers to the usual definition of nanoscale; i.e. the point
where the properties of a material change (higher surface area effect and interaction with
biological membranes) (Klaine et al., 2012). Their production has been demonstrated by
mechanical fragmentation (Lambert and Wagner, 2016), photo-degradation (Gigault et al.,
2016) or biodegradation (Dawson et al., 2018) of larger items. Likewise, similarly to MP,
primary NP from cosmetics (Hernandez et al., 2017), 3D-printing wastes (Stephens et al., 2013)
or drugs (Lusher et al., 2017) are suspected to enter the oceans directly. At sea, the presence
of plastic particles lower than 1 um has been recently argued in the Atlantic Gyre (Ter Halle et
al.,, 2017). However, owing to a lack of methods, no or very little information is currently
available about the environmental concentrations of NP and small MP (<100 um), respectively
(e.g. Huvet et al., 2016). Their environmental concentrations can only be estimated, for
example following a power-law increase (around a 2.2 factor) from sea surface samples as

recently proposed (Erni-Cassola et al., 2017).

Despite the lack of knowledge concerning MP and NP distributions in the oceans, a consensus

exists about the threat posed by small plastic particles for aquatic life (GESAMP, 2015). Effects
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of MP on feeding behavior (Cole et al., 2013; Ogonowski et al., 2016), energy balance (Wright
et al., 2013; Watts et al., 2015), reproduction (Sussarellu et al., 2016; Gardon et al., 2018), and
immune system (Avio et al., 2015; Paul-Pont et al., 2016) were demonstrated and ecological
impacts can be discerned (Rochman et al., 2015; Green et al., 2016; Galloway et al., 2017).
Furthermore, at the nanoscale, specific effects are expected as result of the physico-chemical
properties of NP (Mattsson et al., 2015a; da Costa et al., 2016). Nanoparticles have a much
greater surface area/volume ratio than microparticles which enhances their reactivity in
aquatic environments (Mattsson et al.,, 2015a; Rocha et al., 2015). Likewise, the risk of
translocation and overall transfer into the tissues of organisms increases at the nanoscale. For
instance, fluorescent nanopolystyrene beads (nano-PS; 50 nm) seemed dispersed in the body
of Paracyclopina nana after ingestion, while micro-PS (500 nm and 6 mm) remained in the
digestive tract with a shorter retention time (Jeong et al., 2017). Initial assessments of NP
toxicity highlighted risks to survival, feeding activity, embryogenesis, immune system,
fecundity (number of offspring and/or pregnancy rate), metabolism (changes in amino acid
composition, liver dysfunctions and energy balance) and behavior at a wide range of trophic
levels including phytoplankton (Besseling et al., 2014), echinoderms (Della Torre et al., 2014),
rotifers (Jeong et al., 2016), crustaceans (Cui et al., 2017; Jeong et al., 2017), bivalves (Wegner
et al., 2012; Canesi et al., 2016) and fish (Mattsson et al., 2015b; Mattsson et al., 2017).

In the adult Pacific oyster Crassostrea gigas (Bayne et al., 2017), polystyrene microbeads of 2
and 6 um were shown to interfere considerably with gametogenesis, in terms of quantity and
quality of produced gametes, leading to undesirable effects on the performance of offspring
despite no direct exposure (Sussarellu et al., 2016). Because C. gigas has external fertilization,
the free-living stages (i.e. gametes, embryos and larvae) must cope with the stress occurring
in estuarine and coastal marine habitats where oysters live. To date only one study has
investigated the impacts of plastic debris exposure to Pacific oyster larvae using 1 and 10 um
MP with no effect on their growth rate or survival (Cole and Galloway, 2015). These authors
also studied the ingestion of polystyrene particles spanning from 70 nm to 20 um in size, but
no toxic endpoint was monitored following exposure to this size class. For gametes, carboxylic
nanoplastics (100 nm) induced in oyster spermatozoa an increase in ROS production leading
to a potential oxidative stress (Gonzalez-Fernandez et al., 2018). In this context, the present

study aims to assess the potential adverse effects of plastic items on Pacific oyster free-living
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stages, targeting specifically the essential steps of fertilization, embryo-larval development
and metamorphosis, so as to provide a view over the complete life cycle in addition to the
adult exposure of Sussarellu et al. (2016) (Figure 1). Here, oyster gametes, embryos and larvae
were exposed to five types of polystyrene particles, varying in size from NP to MP (50 nm; 500
nm; 2 um) and in surface functionalization (no functional group, presence of carboxyl or amine
groups) to examine a size effect between MP and NP (plain particles), as well as a surface
properties effect between NP exhibiting different functionalizations. The behavior of the
particles was measured in seawater using Dynamic Light Scattering (DLS) to assess particle

aggregation and modifications of the mean surface charge.

Sussarellu et al. (2016): MP (2 and 6 pm; Plain) interfered with energy uptake and allocation
during gametogenesis leading to decrease of reproduction health indices (quality of gametes and offspring)

Gonzalez-Fernandez et al. (2018): NP (100 nm
©) cellular mechanisms ne
e e by an increase of ROS productior
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Figure 1. Life cycle of oyster showing the results of exposures on different stages to MP/NP.
This scheme was modified from Vogeler et al. (2016).

2) MATERIALS AND METHODS

a) Micro- and nanoplastics

Five commercially available polystyrene (PS) beads were purchased from Polysciences/Bangs
Laboratories and stored at 4°C prior to experiments: 50-nm, 500-nm and 2-um beads without

functionalization (Plain), and 50-nm beads coated with carboxyl (COOH-50) or amine groups
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(NH2-50). Before each handling, particles were vortexed to prevent particle aggregation and
insure good suspension homogenization. Commercial suspensions were in ultrapure water
(UW) with Tween-20© surfactant (<0.1%) to limit aggregation; Tween-20° had previously been
demonstrated to be innocuous for marine invertebrates at this dose (Ostroumov, 2003).
Raman microspectroscopy analysis confirmed the PS nature of the polymer for all beads and
no additional features were observed in the PS spectra across all particles (Figure S1). All tests

(DLS and exposures) were performed with the same batch of particles.

b) Dynamic Light Scattering (DLS) analyses
DLS (Zetasizer NanoZS; Malvern Instruments; United Kingdom) was used to determine the
aggregation state (polydispersity index — PDI; Arbitrary Units (A.U.)), the mean size of
particles/aggregates (Z-average; nm) and the mean surface charge ({-potential; mV) of MP/NP
in two media: UW, as delivered by the supplier, and natural filtered seawater collected from
the Bay of Brest (FSW; 1-um filtered and UV-treated; pH 8.1 and 34 PSU). When PDI exceeds
0.2, particles were considered to be aggregated. Measurements were performed in triplicate
at 20°C (similar to the T°C used for bioassays) and a concentration of 100 pg/mL at TO and
T24h, each containing 13 runs (10 s.measure?) for PDI and Z-average, and 40 runs (10
s.measure?) for Z-potential as conducted by Gonzalez-Fernandez et al. (2018). This
concentration was used for DLS analysis owing to the presence of artifacts at lower

concentrations.

c) Suspensions of MP/NP for bioassays
MP and NP stock suspensions were prepared in UW at 1000 pug/mL, while working suspensions
were prepared in FSW. Four concentrations of beads were tested: 0.1, 1, 10 and 25 pg/mL,
plus a control group (0 ug/mL), in order to identify toxicity thresholds. A total of 25 treatments
(5 particle types x 5 concentrations) were then tested on the three early stages (gametes,

embryos and larvae; see below).

d) Biological material
Oysters from 2 cohorts, produced in 2014 and 2015 according to Petton et al. (2015), were
deployed in 2016 in the bay of Brest and in the Marennes-Oléron basin (France). In the
summer of 2017, oysters were randomly sampled to collect their gametes for assays on

gametes and embryo-larval development. For the metamorphosis assay, pediveliger larvae
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(21 days old) were purchased from a commercial hatchery (Société Atlantique de Mariculture,

France).

e) Gamete assay
Sperm from two males and oocytes from three females were collected by stripping the gonad.
This was repeated in five replicates, involving a total of 10 males and 15 females. Sperm were
then sieved at 100 um, and oocytes at 100 um then 20 mm to eliminate debris (Steele and
Mulcahy, 1999). Oocytes were diluted in 2 L and sperm in 100 mL of FSW maintained at 21°C
+ 1°C (mean % SD). Spermatozoa mobility and round shape of oocytes, used as proxies of
gamete quality, were checked by microscopy (Olympus BX51; x10 — 20 magnification with
phase contrast for sperm) (Fabbri et al., 2014). Spermatozoa and oocyte concentrations were
estimated by flow cytometry (EasyCyte Plus cytometer; Millipore Corporation; USA) (Le Goic
etal., 2014, 2013). Gametes (1000 oocytes/mL; 100:1 spermatozoa:oocyte ratio) were placed
at the same time in 40 mL glass vials filled with 30 mL of FSW at 21°C £ 1°C, containing the MP

or NP suspensions (5 particle types x 5 concentrations; 5 replicates per treatment).

After 1.5 h, samples were fixed with a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to estimate
the fertilization yield under a microscope (Zeiss Axio Observer Z1; x10 — 40 magnification;
observation of 150 oocytes per vial). The fertilization yield was defined as: (number of
fertilized oocytes/[number of fertilized and unfertilized oocytes]) x 100 (Martinez-Gomez et
al., 2017). An oocyte was considered to be fertilized when polar bodies and cell divisions were

observed.

f) Embryo-larval assay
The standardized AFNOR procedure (AFNOR XP-T-90-382) was used to perform this assay.
Fertilization was achieved in five replicates with gametes collected from five males and five
females per replicate (total: 25 males and 25 females) following the procedure described
above. Once fertilization was achieved in a 2-L glass beaker filled with 1.5 L of FSW with high
fertilization yields (>90%; verified under a Zeiss Axio Observer Z1; x10-40 magnification), 1500
embryos were collected per replicate and diluted at a concentration of 60 embryos/mL in 40
mL glass vials filled with 25 mL of FSW (21°C + 1°C) containing the MP or NP suspensions (5
particle types x 5 concentrations; 5 replicates per treatment). After 36 h in dark conditions,

samples were fixed with a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to evaluate the D-
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larval yield under a microscope (Zeiss Axio Observer Z1; x10-63 magnification; observation of
100 larvae per vial). The D-larval yield was defined as: (number of normal D-larvae/number of
normal and abnormal D-larvae) x 100 (Di Poi et al., 2014). A normal D-larvae indicated
embryogenic success, while an abnormal larva presented mantle, shell and/or hinge

malformations, or developmental arrest at the embryonic stage (Mottier et al., 2013).

g) Metamorphosis assay
The bioassay at the metamorphosis stage was performed as described in Di Poi et al. (2014).
Briefly, a total of 65 £ 15 pediveliger larvae per treatment were exposed to plastic particles in
12-well microplates (NUNCO with the Nunclon™ Delta surface treatment) filled with 1.5 mL
of FSW containing the MP or NP suspensions (5 particle types x 5 concentrations; 6 replicates
per treatment) for 24 h at 21°C + 1°C. Metamorphosis of oyster larvae was stimulated by
adding 10% M epinephrine (Sigma-Aldrich; CAS number: 51-43-4) (Coon et al., 1990)
immediately after the start of the exposure (Di Poi et al., 2014). After the 24 h incubation,
samples were fixed with a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to determine the
metamorphosis yield under a microscope (Leica DM-IRB; x10 magnification; all larvae were
observed). The metamorphosis yield was defined as: (nhumber of metamorphosed larvae/total
number of larvae) x 100. A metamorphosed larvae is characterized by a significant growth of

shell and gills, and loss of the velum and foot (Di Poi et al., 2014).

h) Statistical analyses
Statistical analyses and graphical representations were produced using the R software.
Percentages were analyzed after angular transformation. Normality and homogeneity of
variance were verified by the Shapiro-Wilk and Levene methods, respectively. The Student's
t-test was used to compare particle behavior (size and T -potential) between UW and FSW. For
effects of particle concentrations on fertilization, embryo-larval development and
metamorphosis success, parametric (ANOVA) or non-parametric (Kruskal-Wallis) analyses of
variance were followed by post-hoc methods (Tukey or Conover) for pairwise comparisons
when differences were detected. Whenever a dose-response pattern was observed, the
package “DRC” was used to determine the half maximal effective concentration (ECsp), defined
as the concentration of a substance leading to a significant effect in 50% of the population. All

data are represented by means * standard deviation (SD).

105



Chapitre 4 : Seuils de toxicité des spheres de polystyréne

3) RESULTS

a) Particle characterization

The 2-um and 500-nm beads formed small aggregates in UW (PDI>0.2), whereas all NP
remained in their original form (PDI<0.2; Table 1). For all particles, the aggregation state or
size of aggregates increased significantly when added to seawater (p < 0.01). Only the NH»-50
formed aggregates at the nanometer scale (mean £ SD; 96.5 + 2.0 nm) in FSW. The Plain-50
(5951.0 + 264.3 nm) and COOH-50 (3735.0 £ 443.8 nm) formed larger aggregates than the 2-
pum (3113.7 £ 32.3 nm) and 500-nm (1620.7 £ 188.8 nm) beads in FSW. All particles presented
a negative surface charge in UW and FSW, with the exception of NH,-50 that exhibited a
positive surface charge in all media. The seawater systematically buffered the charge of all
MP/NP with mean surface charge values decreasing towards zero in seawater compared to
UW (p < 0.01; Table 1). No significant changes (p > 0.05) of charge and aggregation were
observed between TO and T24h in FSW for all particles except the Plain-50 which formed

bigger aggregates exceeding 10 um in FSW (p < 0.05; Table S1).

Table 1. Mean size (in nm), aggregation state (PDI in arbitrary units, A.U.) and charge ({-
Potential in mV) of polystyrene particles in ultrapure water (UW), and UV-treated 1-um
filtered seawater (FSW). Analyses were performed by Dynamic Light Scattering (DLS) at 20°C
in triplicate and data are represented as means + SD. Comparisons were made between media

using the Student’s t-test; * : p<0.05, ** p<0.01, *** p<0.001.

Commercial Particle/Aggregate Size

Media Particles size (nm) (nm) PDI (A.U.) {-Potential (mV)

2-um 2,000 2681.0 £ 50.5 0.35+0.01 -44.8 £0.9
500-nm 500 774.3£29.3 0.46 + 0.05 -67.8+7.0
uw COOH-50 50 559+0.4 0.06 +0.01 -62.1+0.4
Plain-50 50 49+0.4 0.03+0.02 -70.1+1.4
NH,-50 50 53.3+2.3 0.12+0.02 440+1.5

2-um 2,000 3113.7 £ 32.3** 0.42 +0.02 -30.5 £ 1.5%**

500-nm 500 1620.7 + 188.8* 0.66 + 0.08 -28.3+0.6**

FSW COOH-50 50 3735.0 + 443.8** 0.48+0.01 -13.8 £ 0.8%**

Plain-50 50 5951.0 + 264.3*** 0.60 +0.05 -31.3+4.4**

NH»-50 50 96.5+ 2.0*** 0.52+0.01 15.64+ 2. 7***
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b) Gamete assay

The control treatment (0 plastic) presented a high fertilization yield (mean £ SD; 92.3 + 1.0%),
demonstrating the good quality/maturity of the gametes and the quality of the FSW. The 2-
um (Figure 2A) and 500-nm (Figure 2B) particles had no effect on the fertilization yield relative
to the control group (p > 0.05). Exposure to Plain-50 (Figure 2C) led to significant reductions
in fertilization (p < 0.05) of 56 and 73% for 10 and 25 pg/mL, respectively, associated with an
ECso value of 12.3 + 7.5 pug/mL. The COOH-50 particles (Figure 2D) induced significant
decreases (p < 0.05) of 4, 66 and 93% for 1, 10 and 25 pg/mL with an ECso value of 7.8 £ 1.1
ug/mL. The NH2-50 exhibited the strongest toxicity inducing significant decreases (p < 0.05) in
the fertilization yield of 6, 75 and 91% for 1, 10 and 25 pg/mL associated with an ECsg value of

4.9 £ 0.9 ug/mL (Figure 2E; Figure S2).
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Figure 2. Fertilization yield (%) after 1.5 h exposure of oyster gametes (1,000 oocytes.mL;
100:1 spermatozoa:oocyte ratio) to (A) 2-um, (B) 500-nm, (C) Plain-50 nm, (D) COOH-50 nm,
(E) NH2-50 nm polystyrene beads at five concentrations: 0, 0.1, 1, 10 and 25 pg/mL. The assay
was replicated five times and data are represented as means + SD. Multiple comparisons were
made between treatments using Tukey’s HSD (500-nm, NH>-50) or Conover (Plain-50, COOH-

50) methods at the 5% alpha level; homogeneous groups are indicated by the same letter.
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c) Embryo-larval assay

Exposure to 2-um (Figure 3A) and 500-nm (Figure 3B) did not cause any significant effect on
embryo-larval development compared with the control treatment (mean + SD; 93 + 1%) at 36
h post fertilization (hfp). The D-larval yield was significantly reduced (p < 0.01) by exposure to
10 and 25 pg/mL of Plain-50 (Figure 3C) leading to a mean reduction of 9 and 17%,
respectively. This was insufficient to estimate a robust ECso value for the Plain-50 (Figure S3).
Exposure to COOH-50 led to a mean reduction of 32 and 100% after exposure to 10 and 25
ug/mL, respectively (Figure 3D) with an ECso value of 11.6 + 10.5 pug/mL. The highest toxicity
was observed for the NH,-50 with a significant decrease of 6% (p < 0.05) in the D-larval yield
at the lowest concentration (0.1 pg/mL), followed by a total inhibition (100% reduction) of the
embryo-larval development success for higher doses giving an ECsg value of 0.15 + 0.4 pug/mL

(Figure 3E; Figure S3).

Compared to the control group where D-larvae appeared healthy (Figure 4A), Plain-50 (10 and
25 pug/mL) and COOH-50 (10 pg/mL) caused numerous mantle or/and shell malformations
(Figures 4A-B). Only dead embryos/larvae were observed at the highest concentration of
COOH-50 (Figure 4D) whereas mainly cell debris were observed upon exposure to the three
highest doses of NH-50 (Figures 4E-F). In both cases, this represents evidence of

developmental arrest.
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Figure 3. D-larval yield (%) after 36 h exposure of fertilized eggs to (A) 2-um, (B) 500-nm, (C)
Plain-50 nm, (D) COOH-50 nm, (E) NH2-50 nm polystyrene beads at five concentrations: 0, 0.1,
1, 10 and 25 pg/mL. The assay was replicated five times and data are represented as means +
SD. Multiple comparisons were made between treatments using Tukey’s HSD (Plain-50,
COOH-50) or Conover (NH2-50) methods at the 5% alpha level; homogeneous groups are

indicated by the same letter.
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Figure 4. Microscopy panel of embryo-larval development success after 36 h exposure to
polystyrene nanobeads compared with normal D-larvae observed in the control treatment (A).
Larvae with shell and/or mantle malformations after exposure to Plain-50 (25 pg/mL) (B), and
COOH-50 (10 pg/mL) (C). Only developmental arrest, dead larvae and cell debris were
observed for all embryos following exposure to 25 pg/mL of COOH-50 (D) and from 1 to 25
ug/mL of NH»-50 (E and F). Size in um is represented by the scale bar.

d) Metamorphosis assay
A high metamorphosis yield was observed in all treatments, ranging from 82 + 9 to 91 + 2%
(mean + SD = 87 * 4%), and no significant effect of MP/NP exposure (p > 0.05) on
metamorphosis success of C. gigas was demonstrated, regardless of particle type or
concentration. Furthermore, no abnormalities were observed under a microscope for any of

the treatments tested.
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4)DISCUSSION

Strong effects of NP were observed on the success of fertilization and embryogenesis of C.
gigas depending on particle dose and functionalization. Based on the commercial size, a higher
toxicity of NP compared to MP was demonstrated here, in agreement with previous
observations across a range of species, including copepods (Jeong et al., 2017, 2016; Lee et
al., 2013), crustaceans (Ma et al., 2016) and fish (Mattsson et al., 2017). This comparison was
only done for plain particles, and the functionalization-dependent toxicity remains to be
tested for MP, especially using amine groups displaying the strongest toxicity at the nanoscale.
These insights support the purpose that risks of NP may be higher than microscale
counterparts (Wright and Kelly, 2017). Indeed, there is a consensus concerning the risk of
nanomaterials as a result of their high reactivity and their capacity to cross biological
membranes (Nel et al., 2006). It is noteworthy that the short term exposure to plain 500-nm
and 2-um beads did not show any effect on the two essential planktonic stages of oyster
reproduction and development (gametes and embryos), whereas deleterious effects after 2-
months of exposure to 2 and 6-um plain PS beads were previously demonstrated on
gametogenesis of adult oysters leading to subsequent negative impacts on unexposed

gametes and offspring (Sussarellu et al., 2016).

The dose-response exposure experiments performed here, which are the recommended
approach when environmental concentrations are unknown (e.g. Paul-Pont et al., 2018),
allowed the estimation of the half maximal effective concentration (ECso) indicating the
concentration of a compound when 50% of its maximal effect is observed. The lowest ECs
was observed for the NH,-50, which was 1.6 — 77 times more toxic for gametes and embryos,
respectively, than the COOH-50. The highest ECso in NP exposures was observed for the Plain-
50 particles presumably due to a decrease of their bioavailability owing to the presence of
aggregates higher than 10 um observed in seawater at T24h. Oyster embryos exhibited similar
sensitivity as mussel embryos (48 h exposures; ECso NH2-50: 0.14 pg/mL)(Balbi et al., 2017),
but their sensitivity was higher than sea urchin embryos (48 h exposures; ECso NH»-50: 2.61
ug/mL)(Della Torre et al., 2014), suggesting interspecies variability. Additionally, biological
stage within the same species appears to be an important factor in determining effects
considering the absence of NP toxicity on metamorphosis success. As demonstrated here,

oyster larvae seem to withstand MP/NP exposures, in agreement with a previous study
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showing no effect on growth rate or survival of oyster larvae upon exposure to 1 and 10 um-
PS particles for 8 days (Cole and Galloway, 2015). The absence of toxicity of MP/NP on
pediveliger oyster larvae is probably linked to the appearance of a shell protecting larvae from

polystyrene particles (Hickman, 1999; Liebig and Vanderploeg, 1995; Schiaparelli et al., 2004).

The potential underlying mechanisms of NP toxicity include impairment of biological
membranes, sub-cellular toxicity or physical blockages, notably for spermatozoa. These
explanatory hypotheses, discussed below, are not mutually exclusive and could all play a role

in the observed adverse effects of NH,-50, Plain-50 and COOH-50 on oyster planktonic stages.

The observed toxicity of NP on gametes and embryos may be related to damages caused by
membrane breakages (Nel et al., 2009). Indeed, adhesion of nanoplastics on oyster gametes,
both oocytes and spermatozoa (Gonzalez-Fernandez et al., 2018), and sea urchin and mussel
embryos (Della Torre et al., 2014; Balbi et al., 2017) was recently demonstrated. We can rely
on these published data from different models and particles to suggest that NP have stuck on
oyster's gametes and embryos in the present study. Consequences might be significant for
biological membranes. Molecular simulations have demonstrated the capacity of nano-PS to
perturb lipid membranes (Rossi et al., 2014). Even if metallic and plastic nanoparticles cannot
be directly compared, nickel and iron nanoparticles reduced the membrane integrity of Ciona
intestinalis (Gallo et al., 2016) and Mytilus edulis spermatozoa, leading to a decrease in
fertilization success (Kadar et al., 2011). Interactions between nanoparticles and biological
membranes are driven by particle aggregation and size. Here, the most toxic NP (NH>-50)
remained at the nanometer size in seawater and was thus expected to interact more with
biological membranes through its high reactivity and capacity to cross biological membranes
(Nel et al., 2006; Verma and Stellacci, 2010). Similarly, exposure to NH;-50 led to higher
toxicity in sea urchin embryos and shrimp larvae (Bergami et al., 2016; Della Torre et al., 2014),
compared to COOH-40 nm forming approximatively 1 um aggregates in seawater. The major
differences in aggregation observed for the different nanobeads in ultrapure water and
filtered seawater are a result of the characteristics of the nanobeads themselves and the
surrounding medium (Nel et al., 2009; Rocha et al., 2015). The high aggregation of COOH-50
and Plain-50 observed here in filtered seawater can be explained by a strong interaction
between the negative surface charge of these NP and the abundant cationic ions such as Ca?*

in seawater. It is noteworthy that Plain-50 forming micrometric sized aggregates led to
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significant toxicity on gametes and embryos while plain MP exhibiting lower micrometric size
(< 5 um) seemed innocuous. This suggests that nanoparticles remain highly reactive with

biological membrane even in the form of large aggregates.

The differential interactions between cells and nanoparticles may also be linked to their
surface properties, notably the net surface charge (Nel et al., 2009). The so-called buffering
effect observed on the net surface charge of MP/NP incubated in filtered seawater compared
to ultrapure water is also related to the presence of anions and cations in seawater that would
have interacted with their surface layer. The ions brought the {-Potential to a neutral surface
charge, and as a result, decreased NP stability (El Badawy et al., 2010; Lin et al., 2010). Cationic
nanoparticles interact with negative membrane residuals more easily than anionic ones, and
this interaction can trigger internalization to maintain the overall negative membrane charge,
which may eventually induce membrane disruptions (Cho et al., 2009; Frohlich, 2012). The
lowest surface charge observed for the Plain-50 may lead to reduced interaction with gamete

and embryo membranes, explaining their lower toxicity compared to other NP.

Impairment of membrane integrity during cell divisions can lead to developmental arrest
during embryogenesis (Pinsino et al., 2017), in agreement with the numerous malformations
that we observed upon NP exposure. These results call for detailed microscopic analyses of
exposed cell membranes, coupled with lipidomic approaches to assess lipid membrane
composition upon NP exposure, in order to better understand the effects of NP on membrane

integrity.

Given the high aggregation (3-10 um) observed in our data for the Plain-50 and COOH-50,
congestion of gametes is a possibility. This congestion may hamper spermatozoa
internalization into oocytes, leading to negative effects on the fertilization yield as observed

upon exposure to Plain-50 and COOH-50.

At the same time, the NP toxicity observed here could be related to sub-cellular effects upon
internalization and/or membrane disruption of gametes/embryos. For instance, NH2-50 was
better internalized in human cell lines representing various organs, and led to more cytotoxic
effects than COOH-50 and Plain-50 (Anguissola et al., 2014; Bannunah et al., 2014). Similar
mechanisms, involving NP entry leading to sub-cellular toxicity, could also be hypothesized
here, requiring fine microscopical observations using fluorescent NP. In the present study, the

exclusive occurrence of developmental arrest during exposure at the highest concentrations
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of NH»-50 and COOH-50 could indicate the involvement of apoptosis pathways, as described
in the sea urchin Paracentrotus lividus (Della Torre et al.,, 2014; Pinsino et al., 2017). The
intermediate situation, where malformed larvae (mantle, shell and hinge malformations)
were observed upon exposure to Plain-50, intermediate concentrations of COOH-50 and the
lowest concentration of NH,-50, could be a result of dysregulation of genes involved in shell
mineralization, as previously demonstrated by transcriptional analysis in mussel embryos
exposed to 0.15 pg/mL of NH2-50. Also, as previously characterized during exposure to
chemical agents and nanoplastics, a decrease in DNA integrity or a disruption of the cell
oxidative balance of oyster gametes and embryos may be implied (Akcha et al., 2012; Behrens
et al., 2016; Vignier et al., 2017; Gonzalez-Fernandez et al., 2018). Nanoparticles can interfere
with electron transfer of the intracellular medium, inducing a production of ROS (Fu et al.,
2014). This overproduction of ROS results in several types of damages, such as lipid
peroxidation or DNA breakages leading to embryotoxicity (Xie et al., 2017). In agreement with
these observations we previously suggested that spermatozoa may lose their ability to fertilize
oocytes as a consequence of an oxidative stress induced by exposure of oyster spermatozoa

to carboxylic nanopolystyrene (100 nm) (Gonzalez-Fernandez et al., 2018).

The lowest concentration (0.1 pg/mL) used here was five times higher than the mass
concentration of MP used in the study of Sussarellu et al. (2016) based on equivalent mass
concentration of >333 um plastics debris hotspots. At this concentration, only exposure of
oyster embryos to NH;-50 had a significant effect, which suggests that the probability of oyster
planktonic stages suffering fertilization and embryo-larval development disruptions due to NP
exposure is low in nature at the present time. However, taking into account the calculations
of Besseling et al. (2014), the toxic effects observed here began at lower concentrations than
the highest mass concentration of plastic debris (162 pug/mL) estimated at the water-sediment
interface. Furthermore, the power-law increase in MP concentrations with decreasing particle
size in sea surface samples suggests that small MP are increasingly abundant, and that MP
concentrations will be underestimated if the smallest fraction is not properly quantified
(Bergmann et al., 2017; Erni-Cassola et al., 2017). Regarding the increase of (nano)plastics
used in industry, the recent estimation of their mismanagement and release into oceans, as
well as the continuous breakdown of plastic waste at the nanometer scale, better

management of end-of-life plastics is should be strongly recommended to enable a transition
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to a circular economy and limit or prevent accidental releases (GESAMP, 2015; ten Brink et al.,

2017).

5) CONCLUSION

Our study is the first demonstration of adverse effects of nanoplastics on oyster early life
stages, with the fertilization/embryogenesis steps being particularly sensitive. The
combination of fine microscopy and -Omics (lipidomics, transcriptomics) tools is now needed
to fully understand the underlying toxicity mechanisms that likely include both membrane
disruption and subcellular toxicity. Significant ecological implications could be expected as
effects on gametes, fertilization and embryo-larval development determine recruitment,
population stability and ecosystem structure. Nevertheless, new data are required about
environmental concentrations of nanoplastics to confirm or not the risk. We suggest that
direct effects on early life stages should be integrated into the “adverse outcome pathway”
(AOP) scheme describing microplastic toxicity pathways in aquatic organisms (Galloway and
Lewis, 2016). Indeed, this additional pathway may influence the offspring viability and the

overall reproductive output.
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6) SUPPLEMENTARY INFORMATION

Table S1. Mean size (in nm) and surface charge ((-Potential in mV) of polystyrene particles
after 24h in UV-treated 1-um filtered seawater (FSW). Analyses were performed by Dynamic
Light Scattering (DLS) at 20°C in triplicate and data are represented as means * SD.

Comparisons were made using the Student’s t-test; * : p<0.05.

Media Particles c:ir: en;?:‘i)al Particle/A(ﬁi:c)egate Size {-Potential (mV)
2-um 2,000 3113.7+32.3 -30.5+1.5
500-nm 500 1620.7 + 188.8 -28.3+0.6
FSW TO COOH-50 50 3735.0+£443.8 -13.8+0.8
Plain-50 50 5951.0 + 264.3 -31.3+4.4
NH2-50 50 96.51+2.0 15.6+2.7
2-ym 2,000 3243.2+102.8 -32.3+1.1
500-nm 500 1743.3 £150.6 -284+1.4
FSW T24h COOH-50 50 3548.5 +551.2 -15.2+1.9
Plain-50 50 >10 pm°* -28.9+3.7
NH2-50 50 98.4+35 16.4+4.1

° 10 um is the limit of the Zetasizer used in this experiment
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= 50-COOHnm
50-Plain nm
25000 500 nm
— 2 gm
w— Standard polystyrene
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Figure S1. Confirmation of the polymer nature by Raman micro-spectroscopy of 5 commercial
polystyrene particles (50-NH; nm, 50-COOH nm, 50-Plain nm, 500 nm and 2 um). Standard

polystyrene purchased from GoodFellow (Lille, France) was used as reference.
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Figure S2. Plot of ECso analyses representing toxicity of polystyrene nanobeads (50-Plain in

red, 50-COOH in blue and 50-NH; in black) on fertilization success of oyster after 1.5h

gametes exposure. N=5
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Figure S3. Plot of ECsp analyses representing toxicity of polystyrene nanobeads (50-Plain in

red, 50-COOH in blue and 50-NH; in black) on oyster embryo-larval development after a 36h

exposure. N=5.
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A RETENIR

e Les trois types de nano-PS ont induit une toxicité aigué sur le taux de fécondation et
le succes d’embryogénése de C. gigas dépendante de la fonctionnalisation de surface

des particules.

e Les nano-PS aminées (50-NH;) sont a l'origine des plus forts effets observés,
potentiellement du fait de leur stabilité dans I’eau de mer (taille < 100 nm) et leur
charge cationique augmentant les interactions avec les membranes biologiques. Les
deux autres nano-PS présentaient une charge anionique et une faible stabilité dans
'eau de mer menant a la formation d’agrégats micrométriques limitant les

interactions avec les gamétes et embryons.

e Aucun effet phénotypique des particules de 500 nm et 2 um n’a été mis en évidence

sur les trois stades de développement exposés.
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CHAPITRE 5

REPONSES DES
SPERMATOZOIDES ET OVOCYTES
FACE AUX NANOPLASTIQUES
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PREAMBULE

Les spermatozoides et ovocytes sont des cellules essentielles, a la base de la reproduction
sexuée (Wylie, 1999). La rencontre entre les gameétes (i.e. la fécondation) permet la formation
de nouveaux individus assurant le maintien des populations naturelles (Gallo et al., 2018). Le
succes de fécondation d’une espece est dirigé par la qualité de ces cellules germinales qui
dans le cas d’'une fécondation externe peut étre affectée par l'interaction des gametes avec
les contaminants présents dans le milieu extérieur (e.g. nanoplastiques comme présenté dans

le chapitre 4; hydrocarbures, Vignier et al. (2017); pesticides, Akcha et al. (2012)).

Dans le chapitre 4 de ce manuscrit de thése, nous avons observé une diminution du taux de
fécondation lors de I'exposition simultanée des gametes aux trois types de nano-PS (50 nm)
testés (50-NH,— ECso=4,9 + 0,9 pg.mL?, 50-COOH — ECsp = 7,8 + 1,1 ug.mL? et 50-Plain — ECso
= 12,3 + 7,5 pg.mL?). Cependant, cette précédente étude était purement focalisée sur une
conséquence phénotypique (i.e. taux de fécondation) et ne permettait pas décrypter ni la
sensibilité relative de chaque type cellulaire a I'exposition aux nano-PS, ni les mécanismes
cellulaires responsables de la toxicité observée. Par la confrontation de nos données a celles
de la littérature, plusieurs hypothéses ont été émises pour expliquer nos résultats, que I'on
peut classer en trois axes : (1) Déstabilisation membranaire ; (2) Induction d’un stress oxydatif
pouvant mener a une génotoxicité ; (3) Perturbation comportementale et/ou congestion sous
I'effet de I’'adhésion des particules aux membranes. Dans ce nouveau chapitre, les gametes de
C. gigas ont été exposés aux deux types de nano-PS induisant les effets les plus marqués (50-

NH; et 50-COOH) lors du chapitre 4 afin de répondre a I'objectif suivant :

EVALUER LES REPONSES COMPORTEMENTALES ET CELLULAIRES DES SPERMATOZOIDES
ET OVOCYTES DE L’HUTTRE LORS D’UNE EXPOSITION AUX NANO-PS (-NH; ET -COOH)

Ce chapitre est divisé en deux parties. La premiére partie correspond a la présentation de
I'ensemble des résultats obtenus pour les spermatozoides sous la forme d’un article qui
devrait étre soumis avant la soutenance de thése. La seconde partie présente les principaux
résultats obtenus lors d’une nouvelle expérience visant a évaluer la toxicité des deux nano-PS

sur les ovocytes. Cette seconde partie a été réalisée en collaboration avec Myrina Boulais dans
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le cadre de son projet postdoctoral. Certaines analyses étant encore en cours, il convient
d’appréhender ces données présentées dans la seconde partie comme des résultats

préliminaires.
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PARTIE 1: NANOPOLYSTYRENE BEADS AFFECT
MOTILITY AND REPRODUCTIVE SUCCESS OF
OYSTER'S SPERMATOZOA (CRASSOSTREA GIGAS)

K. Tallec?, I. Paul-Pont®, M. Boulais®, N. Le Goic®, C. Gonzalez-Fernandez®, F. Le

Grand®, A. Bideau®, C. Quéré?, A-L. Cassone®, C. Lambert®, P. Soudant®, A. Huvet®"

9Ifremer, Univ Brest, CNRS, IRD, LEMAR, F-29280, Plouzané, France
bUniv Brest, CNRS, IRD, LEMAR, IUEM, F-29280, Plouzané, France.

* ahuvet@ifremer.fr

ABSTRACT

Oyster is a keystone species using external fertilization as sexual mode. Hence, gametes are
planktonic and face a wide range of anthropogenic stressors including plastic litter. The
smallest particles, called nanoplastics, are of increasing consideration because their size allows
high interactions with biological membranes and represent therefore a potential hazard for
marine life. In the present study, spermatozoa were exposed during 1h to various doses (from
0.1to 25 ug.mL!) of 50 nm polystyrene beads with amine (50-NH2 beads) or carboxyl functions
(50-COOH beads). Several endpoints were measured to elucidate the toxic pathways:
membrane integrity and composition, reactive oxygen species (ROS) production, motility
(percentage of motile spermatozoa, swimming speed) and reproductive success (D-larval
yield). Although particles adhere on spermatozoa’s membrane as observed by electron and
confocal microscopy, no translocation into cells was demonstrated for both particles.
Nevertheless, a high spermiotoxicity of the 50-NH, beads from 10 pg.mL? was identified,
decreasing the percentage of motile spermatozoa by 72-fold and the swimming speed by 16-
fold compared to control, leading to a drop in the embryogenesis success by 17-fold. This
major reproduction failure cannot be explained by membrane breakages neither an increase

of the ROS production. Other most likely subcellular mechanisms are accordingly discussed.
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Regarding the 50-COOH beads, they hampered spermatozoa’s motility only at 25 pg.mL?, the
percentage of motile spermatozoa and swimming speed decreased by 3-fold and 2-fold,
respectively, without effects in the embryogenesis success. According to microscopy analyses,
this effect is presumably due to physical blockages by microscale aggregates that 50-COOH
beads formed in the experimental medium. This study emphasizes that oyster’s spermatozoon
is a useful and sensitive model to (i) decipher the fine interactions underpinning nanoplastics

toxicity and (ii) evaluate adverse effects of plastic nanoparticles for marine biota.

Key-words: Nanoplastics; Oyster; Spermatozoa; Motility, Reproductive success.

1) INTRODUCTION

In 2017, 348 Mt of plastics were produced for human activities versus 2 Mt in 1950
(PlasticsEurope 2018). This high consumption and the low efficiency of waste management
lead to a huge release of mismanaged items in the ultimate recipient: the oceans (Eriksen et
al. 2014, Jambeck et al. 2015). This release from coastal regions was estimated between 4.8
and 12.7 Mt in 2010 and projections forecast an increase by one order of magnitude within
the next decade if mitigation measures are not developed (Jambeck et al. 2015). Plastic debris
are pervasive in marine environment due to their strong resistance to UV-light, temperature,
shocks and micro-organisms (GESAMP 2015). Their ubiquitous nature in aquatic environments
poses significant and critical questions in order to determine whether plastic contamination
is a new planetary boundary threat as well as unsafe for human health (Jahnke et al. 2017,

Wright and Kelly 2017).

Global inventories describing the contamination state spotlighted a high number of small
debris called microplastics (MP; <5 mm). Microplastics (330 um — 5 mm) constitute 92% (485
x 10°particles) of the total plastic items estimated at the Open Oceans’ surface layer (Eriksen
et al. 2014). However, recent methods to assess abundance of small MP (10 — 330 um)
highlighted the underestimated state of the contamination. More than 90% of plastic debris
exhibited a size lower than 100 um in surface water and sediments from the southern North
Sea (Lorenz et al. 2019), the Artic deep-sediments (Bergmann et al. 2017) and sea ice (Peeken

et al. 2018). This is related to the release of small manufactured (primary) MP (e.g. exfoliates,
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scrubbers) and the uninterrupted weathering of plastic pieces (secondary MP) in seawater
down to nanoscale particles defined as nanoplastics (NP) for which size limits remain unclear
(< 1 um or < 100 nm) (Koelmans et al. 2015, Gigault et al. 2018, Hartmann et al. 2019).
Recently, Hartmann et al. (2019) proposed a compromise with the use of NP to refer to
particles lower than 100 nm and sub-MP for particles between 100 nm and 1 um. In addition,
primary NP are suspected to enter directly in the environment via wastes of industrial and
domestic activities (Zhang et al. 2012, Hernandez et al. 2017). The amount of NP is expected
to be higher than MP but the incumbent lack of analytical tools and methods prevents the
estimation of their environmental concentrations in ocean at this time (Huvet et al. 2016,

Mintenig et al. 2018, Schwaferts et al. 2019).

Due to the over-representation of small plastic debris in oceans, an assessment of this threat
for biota and ecosystems is clearly required (Galgani et al. 2013). Among particle
characteristics, the size is suspected to play a major role in potential toxicity for marine life.
Harmful effects of NP (<100 nm) were recently reported to be higher in comparison to MP on
survival, lifespan, fecundity, fertilization and embryo-larval development in marine organisms
using model spherical particles of polystyrene (Lee et al. 2013, Jeong et al. 2016, 2017, Tallec
et al. 2018). This is likely related to nanoparticle properties, in particular their large surface-
to-volume ratio in comparison to bulk material, that makes them highly reactive with
biological systems, leading therefore to various effects (cytotoxic, genotoxic, reprotoxic)
(Mattsson et al. 2015, Paul-Pont et al. 2018). Moreover, NP have the potential to translocate
into tissues/organs as observed in scallop, which could increase their toxicity and

bioavailability for higher trophic levels (Al-Sid-Cheikh et al. 2018).

Free-spawning invertebrates are numerous in aquatic environment (Lewis and Ford 2012). At
the root of life cycle, early life stages (ELS) are crucial because they participate actively to the
population recruitment, the community structure and consequently to the ecosystem balance
(Lewis and Ford 2012, Reinhardt et al. 2015). Yet they must face all anthropogenic
contaminants and it is quite accepted that they are more sensitive than adults (Hutchinson et
al. 1998, Gallo and Tosti 2019). In this regard, toxic effects of pesticides, pharmaceutical
residuals, hydrocarbons, and nanoparticles on ELS of key marine invertebrates (mainly sea

urchins, oysters and mussels) were identified (Ringwood et al. 2010, Kadar et al. 2011, Di Poi
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et al. 2014, Balbi et al. 2017, Vignier et al. 2017, Gallo et al. 2018, Mai et al. 2018, Tallec et al.
2018).

Among these free-spawning marine species, the Pacific oyster (Crassostrea gigas) is a
keystone species in coastal ecosystems due to its ecological roles (e.g. biogeochemical cycles,
water quality, reef building) and economic value for aquaculture (Grabowski et al. 2012, Bayne
2017). In our previous study, a simultaneous exposition of spermatozoa and oocytes to 50 nm
nanopolystyrene beads displaying amine (50-NH>) or carboxylic (50-COOH) functionalizations
hampered oyster fertilization with a dose-response pattern (0 — 25 pg.mL?). However, the
toxic pathways implied were not identified (Tallec et al. 2018). Nevertheless, we suggested
various explanations to understand the observed toxicity including perturbation of antioxidant
defenses, disruption of spermatozoa’s motility, and membrane destabilization. Moreover, in
this previous work, we could not discriminate effect on spermatozoa and oocyte. Thus, the
present study aimed to explore detrimental processes specifically in oyster’s spermatozoa
upon exposures to the 50-NH; and 50-COOH beads. Effects on sperm motility, reactive oxygen
species (ROS) production, survival, membrane integrity/constitution and reproductive success

(embryogenesis success) were investigated.

2) MATERIALS AND METHODS

a) Particle characterization
Two commercial nanopolystyrene beads (nano-PS; 50 nm), without labelling, from Bangs
Laboratories’/Polysciences” were used for the exposure of spermatozoa: (i) amino-
polystyrene (50-NH>); (ii) carboxylic-polystyrene (50-COOH). In parallel, the same nano-PS
beads with a green (excitation 480 nm and emission 520 nm; 50-NH;) and an orange
(excitation 552 nm and emission 580 nm; 50-COOH) labelling were used to perform the
confocal microscopy observations. Toxicity experiments were performed with non-
fluorescent beads to avoid a confounding effect due to a possible leaching of the fluorophores
(Catarino et al. 2019, Schiir et al. 2019). As described in Tallec et al. (2018), commercial
suspensions were stocked in ultrapure water (UW) with surfactant (Tween-209; <0.1 %) at 4°C
prior to the experiments. The Z-average (size; nm) and mean surface charge ({-potential; mV)

of these particles were already characterized by dynamic light scattering (DLS; nano-Zetasizer
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ZS; Malvern Instruments; UK) in UW and 1-um filtered seawater (FSW; pH 8.1 and 34 PSU)
(Tallec et al. 2018). Briefly, the 50-NH; suspension exhibited a positive surface charge (UW:
44.0+ 1.5 mV; FSW: 15.6 £ 2.7 mV) and a nanometric size (UW: 53.3 +2.3 nm; FSW:96.5+2.0
nm) while the 50-COOH suspension had a negative surface charge (UW: -62.1 £ 0.4 ; FSW: —
13.8 + 0.8) and formed micrometric aggregates in FSW (3735.0 + 443.8 nm) in comparison to
UW where no aggregation occurred (55.9 + 0.4 nm). In addition, for the present study,
particles were put in contact with the experimental medium (EM) without spermatozoa
(removed by afiltration on 0.2 um) to test by DLS if the composition of the seminal fluid could
affect the particle’s behavior (charge and aggregation state) as described in Gonzalez-

Fernandez et al. (2018).

b) Suspensions of nano-PS for exposures

Stock suspensions of 50-NH; (100 mg.mL™?) and 50-COOH (25 mg.mL) beads were achieved
at 1,000 pg.mL?! in UW then diluted at 25, 10, 1 and 0.1 ug.mL? in EM (21°C) to obtain 9
treatments (2 particle types x 4 concentrations + 1 control). The use of dose-response
experiments is recommended to access harmful effects of small plastic debris in order to
determine toxicity thresholds owing to the uncertainties about their current and future
environmental concentrations (Koelmans et al. 2017, Paul-Pont et al. 2018). In order to avoid
any confounding effect due to the presence of a surfactant (Tween-20 in our case) in the
commercial nano-PS suspensions (Pikuda et al. 2018), Tween-20 (Sigma-Aldrich®) was added
to the control treatment at a final concentration of 0.0001% which was equivalent to the

concentration occurring in the highest treatment (25 pg.mL™?).

c) Gametes collection and exposures

Mature oysters (18 months old) produced in 2015 according to Petton et al. (2015) were
collected in the Marennes-Oléron basin (France) then transferred to the Ifremer’s (French
Research Institute for Exploitation of the Sea) experimental facilities in June 2017. Oysters
were acclimatized at 16°Cin a 350 L raceway and fed on a balanced mixture of two microalgae
Isochrysis sp. (Tahitian clone: T-iso; CCAP927/14) and Chaetoceros gracilis (UTEX LB2658) ad
libitum until experiment. Sex was determined under microscope (Olympus BX51; x10-20
magnification) on a sub-sample of gonad (50 pL). Then, sperm were collected by stripping the
gonad of male oysters, this mixture being further sieved at 100-um to eliminate debris (Steele
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and Mulcahy 1999). The mixture was diluted in 100 mL of FSW at 21°C during 1h to start
capacitation (i.e. final step of maturation occurring in seawater triggering hyperactivated
motility). Spermatozoa concentrations were calculated by flow cytometry (EasyCyte Plus
cytometer; Guava Merck Millipore, USA) (Le Goic et al. 2013) and then set at 107 cells.mL* in
tubes filled with the different nano-PS treatments (0.1, 1, 10 and 25 pg.mL™). Exposures were
1 hour long and were performed on six (for all measures with the exception of lipid analyses;
final volume = 3.5 mL) and four (for lipid analyses; final volume = 100 mL) replicates for each
treatment; one replicate corresponding to a pool of spermatozoa from 3 males (total number

of male oysters = 18).

d) Sperm moatility and velocity

After 1h of exposure, 25 uL of each treatment and replicate were diluted in 475 pL of FSW
containing Pluronic Acid (1 g.L'!) (Boulais et al, 2019). After 10 minutes, 12 pL of each
suspension were placed in FastRead cells (Fischer Scientific®, USA) and sperm were analyzed
under microscope (Olympus BX51, Japan; x20 magnification with phase contrast) to acquire
videos (Camera Qicam Fast 1394, 60 frames.sec?, 6 sec.treatment?). Five videos were
acquired for each replicate. Videos were analyzed by the Imagel) Software using the CASA
(computer-assisted sperm analyzer) plug-in to characterize the percentage of motile
spermatozoa (%) and the Velocity of the Average Path (VAP; um.sec?) (Wilson-Leedy and
Ingermann 2007). The calibration settings developed for oyster spermatozoa are described in

Boulais et al. (2015a).

e) Flow Cytometry

All flow cytometry measurements were performed at the end of the exposures with an
EasyCyte Plus cytometer (Guava Merck Millipore, USA), except for the acrosomal integrity for
which a FACSverse cytometer (BD Biosciences, USA) was used. The two cytometers were
equipped with a 488 nm argon laser; two fluorescent detectors were used with the EasyCyte
Plus (green 525/30 nm and red 680/30 nm) and one for the FACSverse (Per-CP-Cy5.5-A 700/54
nm). Relative cell size and complexity were estimated with the forward scatter (FSC) and side

scatter (SSC) values (U.A.) (Le Goic et al. 2013).

To assess the membrane integrity of spermatozoa, the “Live/Dead Sperm Viability kit”
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(Molecular Probes®, USA) was used according to Le Goic et al. (2013). Briefly, 10° spermatozoa
were sampled and stained during 10 minutes in dark condition at room temperature with
SYBR-14 (final concentration 1 uM) and propidium iodide (PI; final concentration 10 ug.mL™?).
This dual-staining allows the measure of the percentage of live and dead spermatozoa; the
SYBR-14 penetrates only cells without membrane damages (live spermatozoa; green detector)
while the Pl enters only into cells that have lost membrane integrity (dead spermatozoa; red
detector) (Garner and Johnson 1995). Results were expressed as the percentage of live

spermatozoa (%).

To estimate the intracellular reactive oxygen species (ROS) production, 10° spermatozoa were
incubated during 50 minutes in dark condition at room temperature with 2’,7’-
dichlorofluorescein diacetate (DCFH-DA; final concentration 10 pM; Sigma-Aldrich®). This
chemical is hydrolyzed into the cells by esterases to form the DCFH which emits a green
fluorescence after oxidation by ROS into DCF (Lambert et al. 2003). The relative amount of

ROS in cells was expressed as the mean level of green fluorescence (A.U.; green detector).

A posteriori, the acrosomal integrity was verified using the protocol of Volety et al. (2016) in
control and treatments for which the spermatozoa’s reproductive success was affected. A
sample of 2 x 10° spermatozoa was incubated during 10 minutes in dark condition at room
temperature with the LysoTracker Red DND-99 (Molecular Probes®, USA; final concentration
1 mM). This probe stains specifically the acrosome which is an acidified organelle (Volety et
al. 2016). A loss of the acrosomal integrity is characterized by a decrease in the mean level of
red fluorescence (A.U.; Per-CP-Cy5.5-A detector).
f) Lipid analyses

Analyses were performed only on spermatozoa from the control and treatments for which an
effect was detected on the spermatozoa motility. Samples (2.5 x 10° spermatozoa.treatment
1. n=4) were collected on GF/F glass-fiber filters (0.2 um; Whatman®) then extracted in 6 mL
chloroform: methanol (2:1 v/v) according to a modified procedure of Folch et al. (1957) (Da
Costa et al. 2016). Samples were flushed with nitrogen gas and stored at -20°C until analyses.
All materials were rinsed with acetone and/or burnt during 6h at 450°C before use to prevent

contaminations; all chemicals were HPLC grade.
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Analyses of lipid classes

Lipid classes were separated by high-performance thin layer chromatography (HPTLC). Two
HPTLC glass plates coated with silica (200x100 mm; Merck 60, Germany) were used: one to
separate neutral lipids (NL) and another one to separate polar lipids (PL). HPTLC plates were
first cleaned with a mixture of methyl acetate: isopropanol: chloroform: methanol: KCI 0.25%
(10:10:10:4:3.6; v/v) for PL and with hexane: diethyl ether (97:3; v/v) for NL according to Da
Costa et al. (2016). Plates were then activated at 120°C during 30 minutes (TLC Plate Heater,
CAMAG?S; Switzerland) and lipid extracts (2 pL for PL and 5 pL for NL) were spotted on them
by an automatic TLC sampler ATS4 (CAMAG®). PL were separated in a solution of methyl
acetate: isopropanol: chloroform: methanol: KCl 0.25% (10:10:10:4:3.6; v/v). NL were
separated by 2 successive developments, first using a mixture of hexane: diethyl ether: acetic
acid (20:5:0.5; v/v) then a solution of hexane: diethyl ether (97:3; v/v). Thereafter, plates were
revealed through immersion in a 3% CuSO4 and 8% HsPOa4 (w/v in distilled water) solution and
heated at 180°C (30 min). Data acquisition was achieved using a scanner densitometer at 370
nm (TLC Scanner 4 CAMAG®). Results were analyzed with the WinCATS software (v2.4;
CAMAG®) by comparing retention time and intensity of bands related to each class versus
standards (Moutel et al. 2016). Lipid classes were expressed as the mass percentage of each
class to the total lipid content which was expressed in mg per 10° spermatozoa. Nine classes
were identified, 3 NL (triglycerides, sterols and free fatty acids) and 6 PL (phosphatidylcholine
[PC], phosphatidylethanolamine [PE], phosphatidylinositol + ceramide amino-
ethylphosphonate [PI+CAEP], phosphatidylserine [PSer] and cardiolipin [CL]). Triglycerides
correspond to storage lipids and free fatty acids is considered as a proxy of lipid degradation.
Sterols, PE, PSer, PI+CAEP and CL constitute membrane lipids. The PC/PE ratio was used as a

proxy of the membrane stability (Li et al. 2006).

Analyses of fatty acids (FA)

To determine FA composition of neutral and polar lipid fractions, 1 mL of lipid extracts was
evaporated to dryness under Nz and then resuspended in 3x500 pL of chloroform: methanol
(98:2; v/v). Samples were deposited at the top of a micro-column (40x5 mm) using silica gel
60 previously heated 6h at 450°C and moistened with 6% deionized water (Le Grand et al.

2014). Thereafter, PL and NL fractions were eluted and separated by 10 mL of methanol:
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chloroform (98:2; v/v) and 20 mL of methanol, respectively. At this step, an internal standard
(free fatty acid 23:0, 2.3 ug) was added to quantify fatty acids in samples (Da Costa et al. 2016).
The last step was the transesterification of lipids to obtain fatty acid methyl esters (FAME):
each fraction was evaporated to dryness under Ny, resuspended in 800 puL of MeOH-H,S04
(3.4% v/v) and heated at 100°C for 10 min. Thereafter, hexane (0.8 mL) and distilled-water
saturated in hexane (1.5 mL) were added and the aqueous phase was removed after
centrifugation (738 x g; 60 sec; 20°C). FAME were rinsed two more times with distilled-water
saturated in hexane (1.5 mL). Finally, FAME were analyzed to determine the FA composition
of each fraction using a Varian CP8400 gas chromatograph (HP, USA) (parameters are
described in Mathieu-Resuge et al. (2019)). FA composition was expressed as the mass

percentage of each FA to the FA content per fraction (neutral and polar).

g) Microscopy analyses
Transmission electron microscopy

Transmission electron microscopy (TEM; JEOL 100 CXII, Japan) observations were performed
to assess potential fine interactions between nano-PS beads and spermatozoa, including
translocation, and the integrity of the internal structures (nucleus, mitochondria, acrosome,
flagellum) of oyster’s spermatozoa according to Suquet et al. (2010). An aliquot of
spermatozoa from the control treatment and the highest exposed concentration (25 pg.mL™?)
for both 50-NH; and 50-COOH beads were immersed in successive buffers: (1) glutaraldehyde
6%: NaCl 7%: cacodylate 0.4 M (2:1:1; v/v) during 2h (2) cacodylate 0.4 M: NaCl 8%: UW (1: 1:
2; v/v) with three successive baths of 15 minutes (3) osmium tetroxide 4%: cacodylate 0.4 M:
NaCl 10%: UW (1:1:1:1; v/v) during 1h. Centrifugations (100 x g, 10 min, 4°C) were performed
between each step to remove the buffers. Next, samples were embedded in agar 1% then
dehydrated by successive baths: (1) EtOH 50% (15 min); (2) EtOH 70% (30 min); (3) EtOH 90%
(3 baths of 10 min); (4) EtOH 100% (3 baths of 10 min); propylene oxide 99% (3 baths of 10
min). Ultimately, samples were included in hard resin (Embed 812 kit; Electron Microscopy
Sciences’), cut into ultrathin sections (70 nm) and double stained with lead citrate (250 mg.mL

1) and uranyl acetate (7%) before observations.
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Scanning electron microscopy

Scanning electron microscopy (SEM; FEI QUANTA 200, USA) observations were performed to
identify potential external modifications of spermatozoa during exposures to nano-PS beads.
An aliquot of spermatozoa from the control treatment and the highest exposed concentration
(25 pg.mL?!) for both 50-NH, and 50-COOH beads were immersed in a mixture of
glutaraldehyde 6%: NaCl 7%: cacodylate 0.4 M (2:1:1; v/v) during 2h. Thereafter, samples were
dehydrated by successive baths of ethanol (50%, 70%, 90% and 100%; 10 min each) then
desiccated using a critical-point dryer (Leica CPD 300; Germany). Lastly, samples were coated

with gold using an SCD 040 (Blazers, Liechtenstein).
Confocal microscopy

A confocal laser scanning microscope (CLSM) Zeiss LSM 780 (Germany) was used to observe
interactions between fluorescent nano-PS beads and spermatozoa. An aliquot of spermatozoa
exposed to fluorescent 50-NH; or 50-COOH (25 pg.mL?) beads with the same experimental
design that the toxicity experiment was sampled after 1h of exposure and fixed with 6%
glutaraldehyde at 4°C for 48h. An excitation/emission of 488 nm/543 nm was used to visualize
the 50-NH, beads and an excitation/emission of 514 nm/612 nm for 50-COOH beads.
Spermatozoa were stained with DAPI 1% (40,6-diamidino-2-phenylindole; 10 min in dark

condition; excitation/emission 405 nm/455 nm) to perform three-dimensional observations.

h) Assessment of the reproductive success

At the end of the exposure, spermatozoa from each treatment and replicate were placed in 2
L glass beakers filled with 1.5 L of clean FSW containing 20,000 control oocytes pooled from 3
females per replicate (n=6 replicates; total number of female oysters = 18). Oocytes were
collected by stripping the gonad and sieved at 100-um and then 20-um with sterile equipment
to eliminate debris. The spermatozoa-to-oocyte ratio was 100:1 following the same procedure
described in Tallec et al. (2018). After 48h, beakers were sieved at 40-um to collect larvae and
samples were fixed with a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to estimate the D-
larval yield under microscope (Zeiss Axio Observer Z1; x10-63 magnification). The D-larval
yield was defined as: (humber of normal D-larvae / number of oocytes) x 100 (Song et al.

2009). Abnormal D-larvae referred to shell/mantle malformations and developmental arrests
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(Mottier et al. 2013).

i) Statistical analyses and graphical representations

Statistical analyses and graphical representations were conducted using the R Software (R
Core Team, 2016). For all data, normality (Shapiro-Wilk test) and homoscedasticity (Levene
test) were screened. Percentages were analyzed after angular transformations except for the
percentage of motile spermatozoa for which we used a fourth root transformation to respect
statistical rules. Particles’ behavior between the EM and FSW were compared with the t-test
method. To compare motility, flow cytometry analyses and lipid classes among treatments,
one-way ANOVA or Kruskall-Wallis test followed by pairwise comparisons were performed
(Tukey’s posthoc or Conover’s posthoc test for parametric or non-parametric analyses,
respectively). To identify modifications of FA composition in the polar and neutral fractions,
one-way analysis of similarities (ANOSIM) were performed using a Bray-Curtis similarity matrix
to separate cluster (R=1: perfect separation; R=0.5: satisfactory separation, R=0: poor
separation cluster) (Long et al. 2018). Correlations were made with the Pearson’s method
between the percentage of motile spermatozoa or VAP and the D-larval yield. The significance
threshold of statistical analyses was fixed at 0.05. Data are expressed as the mean + standard

deviation (SD).

3) RESULTS

a) Characterization of nanopolystyrene beads in seminal media

The commercial size (50 nm) of both 50-NH; and 50-COOH beads was verified by TEM (Figure
S1). In the experimental medium (EM), the 50-NH; suspension displayed a size of 100.2 + 2.0
nm and a {-potential of 14.7 + 3.2 mV (Figures 1A and 1B). The 50-COOH suspension formed
micro-scale aggregates characterized by a size of 7,435 + 538 nm and a {-potential of -12.5 +
1.5 mV (Figures 1C and 1D). The size of the 50-COOH suspension increased significantly by 2.3

times in EM (p-value < 0.01) in comparison to FSW (data from Tallec et al., 2018).
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Figure 1. Size (nm; A and C) and C-potential (mV; B and D) in filtered seawater (FSW, from
Tallec et al., 2018) and the experimental medium (EM, present study) of two 50 nm nano-PS:
50-NH; beads (A and B); 50-COOH beads (C and D). Data are given as mean = SD (n=3). The t-

test method was used to compare data between FSW and EM (** = p-value < 0.01).
b) Effects on spermatozoa motility

Compared to control treatment, both 50-NH; and 50-COOH beads altered significantly the
motility of oyster spermatozoa (Figure 2). At 10 and 25 pug.mL?, 50-NH; beads induced a
significant reduction of the percentage of motile spermatozoa (-79 and -99%, respectively; p-
values < 0.001) and VAP (-62 and -94%, respectively; p-values < 0.001) (Figures 2A and 2B).
Concerning exposures to 50-COOH beads, a significant effect was observed only at the highest
concentration (25 pg.mL?) with a significant reduction of the percentage of motile
spermatozoa (-66%, respectively; p-value < 0.001) and VAP (-38%, respectively; p-value <
0.001) (Figures 2C and 2D).

135



Chapitre 5 : Effets des nano-PS sur les gamétes

A 604 a a B125' a a a
S 100-
g -~ == B
N 40 8 75
=] a w
SR p—— | E b
o = |
o — | . E 50
» 20
o . ° =
g 25 | b
E C
0 —t— 0 é
Control 0.1 1 10 25 Control 0.1 1 10 25
Concentrations (ug.mL™") Concentrations (pg.mL™)

c a D25 a

60+ ab
—_— a
s ° 100{ a

[ ]

g 5 | == :
g8 40 © 75
5 )
g — - £
@ =~ 50+
@ %
@ 201 =
°© . 1
=

0

Control 0.1 1 Control 0.1 1 10 25
Concentrations (u g.mLW) Concentrations (ug.mL")

Figure 2. Percentage of motile spermatozoa (%; A and C) and VAP (Velocity of the Average
Path; um.sec; B and D) of oyster spermatozoa after 1h of exposure to 50-NH: (blue, A and B)
and 50-COOH beads (red, C and D) at five concentrations: 0 — Control, 0.1, 1, 10 and 25 pg.mL
!, Data are given as mean * SD (n= 6). ANOVA (A, C and D) or Kruskal-Wallis tests (B) with
pairwise comparisons were made between treatments at the 5% level; homogeneous groups

share the same letter.

c) Morphology and functional characteristics of spermatozoa exposed to

nano-PS

The spermatozoa relative size and complexity (FSC and SSC, respectively) were not affected
(p-values > 0.05) under exposures to 50-NH; beads (Table 1). The FSC was not statistically
different among all concentrations of 50-COOH beads (p-value > 0.05). At 10 and 25 pg.mL™*
of 50-COOH beads, the SSC increased significantly (+19% and 33%, respectively; p-values <
0.01) in comparison to the control treatment. The functional characteristics of spermatozoa

(percentage of live cells, acrosomal integrity and ROS production) did not differ significantly
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(p-values > 0.05) among treatments for both 50-NH; and 50-COOH beads (Table 1).

Table 1. Relative size (FSC; A.U.), relative complexity (SSC; A.U.), percentage of live cells (%),
ROS production (green fluorescence, A.U.) and acrosomal integrity (red fluorescence, A.U.) of
oyster spermatozoa after 1h of exposure to 50-NH; and 50-COOH beads at five
concentrations: 0— Control, 0.1, 1, 10 and 25 pug.mL™. Data are given as mean + SD (n= 6 except
for the acrosomal integrity, n=4). ANOVA were used to compare treatments with Tukey HSD
for pairwise comparisons at the 5% level; homogeneous groups share the same letter. NA =
Not applicable as the acrosomal integrity was assessed only on control and treatments for

which the reproductive success was affected.

Relative Size Relative ROS Acrosomal
. ] . 0 .
Treatments (FSC; ALU) Complexity (SSC;  Live cells (%)  Production Integrity (A.U.)
A.U.) (A.U.)
Control 64.1+1.3° 413+1.7° 942+1.9° 24.6+11.4° 259.3+33.2°
0.1 64.1+1.4° 40.8+1.5° 95.5+2)5°? 22.6+8.6° NA
1 64.5+1.3° 425+1.6° 95.2+1.8° 25.4+10.8° NA
50-NH,
10 65.1+1.7° 449 +1.4° 93.1+8.5° 22.6+8.7® 250.8+53.9°
25 64.6 £ 0.7° 40.6+3.1° 97.4+1.6° 19.3+8.2% 297.8+14.9°
0.1 645+1.2° 41.6+2.2° 95.1+2.1° 20.0+4.3° NA
1 63.9+1.1° 39.9+6.6° 95.4+2.5° 22.7+5.7° NA
50-COOH
10 64.7+£0.9° 49.5+1.8° 95.7+2.4°2 20.4+4.8° NA
25 64.4+0.9° 55.1+2.4° 96.4+2.2° 17.3+4.7° NA

d) Lipid composition of spermatozoa exposed to nano-PS

Exposure to both nano-PS beads had no effects on the total lipid content (mean value=3.99 +
0.17 mg.10° spermatozoa; p-value > 0.05; Table 2). The overall percentage of membrane
lipids (mean value= 98.23% + 0.03%) and storage lipids (mean value= 1.77% + 0.03%) were
statistically similar (p-values > 0.05) among treatments. Statistical analyses revealed a
significantly higher proportion (+11.5%; p-value < 0.01) of phosphatidylserine at the highest
concentration (25 pg.mL?) of 50-NH, beads in comparison to other treatments including
control. Other class proportions remained unchanged among treatments (p-values > 0.05)
(Table 1). No changes were observed in the PC/PE ratio (mean value= 1.58 + 0.02; p-value >
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0.05). Regarding fatty acids, one-way analysis of similarities (ANOSIM) revealed no statistical
differences in the FA composition among treatments, neither for neutral (R =- 0.2 and p-value

> 0.05; Table S1) nor for polar lipids (R= 0.18 and p-value > 0.05; Table S2).

Table 2. Total lipid content (mg.10° spermatozoa™) and lipid class composition of oyster’s
spermatozoa after 1h in various treatments: Control; 50-COOH beads (25 pg.mL?); 50-NH>
beads (10 pug.mL?); 50-NH; beads (25 pg.mL™?). Lipid composition was expressed as the mass
percentage of each class to the total lipid content (n=4; mean + SD). ANOVA method was used
to compare treatments with Tukey HSD for pairwise comparisons at the 5% level; *: p < 0.01.
PE: phosphatidylethanolamine, PIl: phosphatidylinositol, PSer: phosphatidylserine, CL:

cardiolipin; CAEP: ceramide amino-ethylphosphonate, PC: phosphatidylcholine.

Treatments
Control 50-COOH (25 50-NH: (10 50-NH2 (25
ug.mL™?) ug.mL™?) ug.mL?)
% Triglycerides 1.59£0.76 1.66 £ 0.49 1.56 £ 0.65 1.67 +0.63
% Sterols 7.04 £ 0.60 6.79 £0.48 6.93 £0.90 6.37 £0.30
% Free fatty acids 0.18 +0.09 0.14 +0.01 0.16 £0.02 0.11+0.01
% PE 23.13+0.76  23.27 +0.50 23.24+0.84 23.03+0.70
% PI+CAEP 1890+1.24 19.19+1.20 19.15+1.51 18.99£0.79
% PSer 6.61+0.28 6.50 £0.17 6.85+0.20 7.52+0.17*
% CL 5.65+0.40 5.97 £0.23 5.70£0.03 5.66 £0.16
%PC 36.90+0.55 36.49+1.21 36.40 £+ 0.42 36.64+0.77
% Membrane 98.23+0.03 98.20+0.05 98.28 + 0.07 98.22 +0.02
% Storage 1.77+£0.72 1.80+0.50 1.72£0.63 1.78 £ 0.62
PC/PE 1.60 + 0.07 1.57 £ 0.06 1.57 +0.04 1.59 +0.07
Total lipid content
(mg.10° spermatozoa?) 4.03+0.24 3.79£0.50 4.20+0.72 3.97+0.20
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e) Interactions between nano-PS beads and spermatozoa

Using confocal laser scanning microscopy, the 50-NH; and 50-COOH beads appeared to adhere
on the external membrane of spermatozoa’s head (Figures 3B, 3C and 3D), notably on the
acrosomal area. For the 50-COOH beads treatment, spermatozoa were embedded in
aggregates of 50-COOH beads (Figure 3E; Figure S2). This pattern of large aggregates trapping
spermatozoa was not observed for the 50-NH; beads treatment.

The adhesion of nano-PS beads on spermatozoa was observed by TEM and SEM only with 50-
NH; beads (Figures 4 and 5). No alterations of the internal or external structures were
remarked in spermatozoa exposed to both nano-PS beads in comparison to the control
treatment. Regarding the presence of both 50-NH; and 50-COOH beads inside spermatozoa,
no translocation signs were observed with the TEM observations and the orthogonal views

obtained by confocal microscopy (Figures S3 and S4).

Figure 3. Confocal laser scanning microscopy of oyster spermatozoa (blue) after 1h of

exposure to nano-PS beads: (A) Control treatment; (B and C) Adhesion of 50-NH; beads (green;
25 pg.mL1) on spermatozoa’s head; (D) Adhesion of 50-COOH beads (red; 25 pg.mL?) on
spermatozoa’s head and (E) observation of spermatozoa embedded in micro-scale aggregates
of 50-COOH beads. The arrow shows the location of the acrosome. Size is represented by the

scale bar.
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Figure 4. Transmission electron microscopy observations of oyster spermatozoa after 1h of

exposure to nano-PS beads. (A and B) Longitudinal sections of spermatozoa from the control
treatment; (C and D) Longitudinal sections of spermatozoa exposed to 25 pg.mL? of 50-NH;
beads. White arrows indicate adhesion of 50-NH; on spermatozoa’s membrane. A: Acrosome;

AB: Axial body; N: Nucleus; M: Mitochondria; F: Flagellum. Size is represented by the scale bar.

140



Chapitre 5 : Effets des nano-PS sur les gamétes
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Figure 5. Scanning electron microscopy observations of oyster spermatozoa after 1h of
exposure to nano-PS beads. (A, Al and A2) Spermatozoa from the control treatment; (B, B1
and B2) Spermatozoa exposed to 25 pg.mL ! of 50-NH; beads. White arrows indicate adhesion

of 50-NH; beads on spermatozoa’s head and flagellum. Size is represented by the scale bar.

141



Chapitre 5 : Effets des nano-PS sur les gamétes

f) Effects on the reproductive success

The 50-NH; beads induced significant decreases in the D-larval yield at 10 ug.mL? (-59%; p-
value < 0.05) and 25 pg.mL?! (-95%; p-value < 0.001) (Figure 6A). In contrast, exposures to 50-
COOH beads caused no effects in the D-larval yield (p-value > 0.05: Figure 6B) compared to
the control treatment. In addition, significant positive correlations were found in the case of

exposures to 50-NH; beads between: (i) the D-larval yield and spermatozoa motility (p-value

of |
Il

201

60 -
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20

—_ o

D-larval Yield (%)
o
D-larval Yield (%)

< 0.001; R? = 0.68; Figure 7A); (ii) the D-larval yield and VAP (p-value < 0.001; R*> = 0.76; Figure
C

78).
a a a a
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Figure 6. D-larval yield obtained from fertilization with spermatozoa exposed to five
concentrations (0 — Control, 0.1, 1, 10 and 25 pg.mL) of 50-NH; (A) and 50-COOH beads (B).
Data are given as mean = SD (n= 6). ANOVA and pairwise comparisons were made between

treatments using Tukey’s HSD at the 5% level; homogeneous groups share the same letter.
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Figure 7. Correlations between spermatozoa motility (A) or VAP (B) and the D-larval yield after
spermatozoa exposures to 50-NH; beads. Data used for the graphical representation were the
transformed data as described in the materials and methods part. Statistical analyses were

performed with the Pearson test at the 5% level (n=6).
4)DISCUSSION

Adverse effects on oyster spermatozoa depend on the nanoparticle type. Healthy
spermatozoa are crucial to ensure the sustainability of C. gigas through the transfer of genetic
heritage to oocytes and offspring. Among parameters defining quality of spermatozoa, the
motility (e.g. percentage of motile spermatozoa, swimming speed) and the reproductive
success are predominant (Taylor et al. 2014). Here, despite a very short exposure of 1h, the
50-NH; beads reduced the percentage of motile spermatozoa and their VAP, leading to a
decrease in the D-larval yield used as a proxy of the reproductive success. While the present
study showed that toxic effects on spermatozoa appeared from 10 pg.mL? of 50-NH; beads,
embryotoxicity was observed from 0.1 pg.mL? in oyster embryos exposed to the same
particles (Tallec et al. 2018). This higher embryotoxicity than spermiotoxicity was already
observed in oysters and sea urchins embryos/spermatozoa exposed to PAH-contaminated
sediments and xenobiotics (Geffard et al. 2001, Manzo et al. 2006). This can be related to the
set of intense metabolic and morphological modifications (e.g. numerous cleavages,
gastrulation, organogenesis, shell calcification) triggered during embryogenesis (Fitzpatrick et

al. 2008).
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By contrast, the 50-COOH beads seem to induce a transitory effect on oyster spermatozoa,
i.e. a decrease of the motility at the highest concentration, without negative outcomes for
their reproductive success as suggested by similar D-larval yield between conditions derived
from control or exposed spermatozoa. Therefore, the involvement of different toxic pathways
between 50-NH; and 50-COOH beads on oyster spermatozoa are suggested, which is
consistent with previous studies (Della Torre et al. 2014, Manfra et al. 2017, Tallec et al. 2018).
For instance, the 50-NH; beads decreased strongly the embryogenesis success of the oyster
C. gigas (ECso= 0.15 pg.mL1), the sea urchin Paracentrotus lividus (ECso= 2.61 ug.mL!) and the
survival of the rotifer Brachionus plicatilis (ECso= 6.62 pg.mL?) while 50-COOH beads had a
lower toxicity (ECso = 11.60 pg.mL? in the embryogenesis success of C. gigas) or no effect
(survival of B. plicatilis, embryogenesis of P. lividus). This fact is probably linked to surface
properties of nanoparticles (e.g. surface charge), which are key-factors affecting behavior and
interactions with biological membrane (Cho et al. 2009, Nangia and Sureshkumar 2012, Della
Torre et al. 2014, Tallec et al. 2019). The positive charge and low aggregation of the 50-NH;
beads in seawater favor interactions with cells, increasing toxic effects in comparison to
negatively-charged 50-COOH beads which formed micro-scale aggregates (Della Torre et al.
2014). The stronger interactions between 50-NH; beads and membrane than 50-COOH beads
could explain results of TEM and SEM for which only 50-NH; beads are found to attach on

spermatozoa despite numerous cleaning steps performed during the sample preparation.

The 50-NH; beads toxicity on oyster spermatozoa is not related to membrane breakages
neither modification of cell defenses. Numerous studies reported cytotoxicity (e.g. decrease
of cell viability, increase of ROS production) in cell lines (e.g. macrophage, brain astrocytoma)
and aquatic organisms (e.g. cyanobacteria) after exposures to 50-NH; beads at concentrations
close to the ones used in the present study, signaling a perturbation of cell defenses (Xia et al.
2008, Bexiga et al. 2011, Feng et al. 2019). In oyster spermatozoa, no variations in ROS
production or other markers of cytotoxicity (e.g. acrosomal integrity) were observed despite
a significant decrease in key sperm functions (motility and reproductive success) induced by
50-NH; beads. A similar pattern (i.e. decrease in spermatozoa quality without overproduction
of ROS) was already described in bovine’s spermatozoa exposed to gold nanoparticles at 10

ng.mL?. These authors suggested membrane perturbations due to the attachment of gold
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nanoparticles to explain the decrease of motility and fertilization success (Taylor et al. 2014).
In this regard, one toxic pathway of the nano-PS proposed in the literature is related to
membrane disturbance (Rossi et al. 2014, Jeong et al. 2018, Feng et al. 2019). For instance,
50-NH; beads at 2.5 and 4 pg.mL? induce severe alterations of Synechococcus elongatus
membrane (increase of permeability and loss of integrity) (Feng et al. 2019). The present
experiment was therefore designed to test this hypothesis on oyster spermatozoa. Although
flow cytometry analyses suggest no effects of the 50-NH; beads on spermatozoa membrane
integrity, an increase in the phosphatidylserine level at 25 pg.mL? (+11.5%) was observed
suggesting a rapid synthesis of this phospholipid in response to the adhesion of 50-NH; beads
on spermatozoa membrane. This synthesis remains unexplained but we speculate that such a
change could be linked to a cell response to maintain its homeostasis as phosphatidylserine
can participate actively to the stability of essential transmembrane components such as
Na*/K*-ATPases (Wheeler and Whittam, 1970). A perturbation of the transmembrane Na*/K*-
ATPases and Ca%*-ATPases was suggested as responsible of the loss of motility in bovine
spermatozoa displaying gold nanoparticle attachments (Taylor et al. 2014). Therefore, further
works are needed to establish effects of 50-NH; beads in the membrane organization and
understand the increase of phosphatidylserine due to potential defects in the homeostasis of

exposed spermatozoa.

Aggregates of 50-COOH beads could trap oyster spermatozoa. Interestingly, the 50-COOH
suspension in the spermatozoa experimental medium displayed a higher aggregate size (2.3
times) in comparison to seawater. The contribution of high cations content (Na*, Ca?* and K*)
occurring naturally in the seminal fluid (Boulais et al. 2018) may have promoted interactions
with the negative surface charge of the 50-COOH beads, increasing homo-aggregation
processes. Under such conditions, spermatozoa interact with micro-scale aggregates that may
affect their movement. Indeed, confocal microscopy and SEM showed a myriad of
spermatozoa trapped into large micro-scale aggregates formed by the 50-COOH beads in the
experimental medium. This result suggests a physical trapping of spermatozoa by 50-COOH
aggregates which could explain the decrease in spermatozoa motility at the highest dose. This
mechanism was already described on coral spermatozoa when exposed to colloidal matter
(suspended sediments) that formed aggregates (Humanes et al. 2017). The dilution of

spermatozoa at the end of the exposure in 1.5 L to evaluate the reproductive success could
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have liberated spermatozoa trapped in aggregates, leading to no effect in the D-Larval yield.
This suggests no acute cell damages which is consistent with the other results, i.e. no effects
on membrane (composition, integrity) and on the ROS production. However, we cannot
exclude a total absence of sperm health impairments as the high spermatozoa-to-oocyte ratio
(100:1) can interfere in the result of the D-Larval yield. Overall, millions of spermatozoa are
produced/released but at the end one is enough to deliver genetic material in oocyte.
Therefore, the fraction of unaffected spermatozoa by 50-COOH aggregates could be sufficient

to ensure fertilization.

No translocation of nano-PS beads into oyster spermatozoa. Conventionally, the risk of
translocation into cells depends on the size of particles, e.g. translocation efficiency of nano-
PS beads up to 7.8% for 50 nm beads and 0.8% for 100 nm beads into human cell lines (Walczak
et al. 2015). Here, no evidences of translocation were highlighted in oyster spermatozoa by
confocal and electron microscopy for both 50-NH; and 50-COOH beads at 25 pg.mL™. This
result could be explained by specific properties of the germ cells, i.e. spermatozoa do not have
endocytic processes, which are important pathways to internalize nanoparticles (Taylor et al.
2015). Nevertheless, because (i) other works observed translocation of engineered
nanoparticles into spermatozoa, e.g. 40 nm silver nanoparticles in mouse spermatozoa
(Yoisungnern et al. 2015), (ii) nano-PS beads exhibit low contrast for TEM analyses (also
remarked by Jeong et al. (2018)), it would relevant to expose oyster spermatozoa to 4C-
radiolabeled or metal-doped nano-PS which may greatly enhance nanoparticles detection and

fate in marine cells and organisms (Al-Sid-Cheikh et al. 2018, Mitrano et al. 2019).

5) CONCLUSION

This study demonstrated interactions between nano-PS beads and oyster spermatozoa with a
spermiotoxicity as a function of the surface functionalization. Whereas several cellular
disruptions and possible translocation were expected, this work mostly highlighted a toxicity
related to the adhesion of nano-PS beads on the spermatozoa calling for further analyses on
transmembrane components such as recognition proteins or ion-channels to establish the

toxic pathway.

Although this study highlighted effects of nano-PS particles on oyster spermatozoa, we remain
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cautious about any extrapolation to the natural environment. Furthermore, we used model
nanoparticles with spherical shape and surface functionalization available commercially
whereas environmental nanoplastics could be more complex in terms of shape (e.g. irregular)
or surface chemistry (e.g. presence of pollutants, eco-corona) (Paul-Pont et al., 2018). This
complexity must be considered in future studies using oyster spermatozoa as a sensitive
model. Characterization and quantification of environmental nanoplastics, as well as
production of model particles better mimicking natural nanoplastics, are required to provide
accurate risks scenarios and determine whether they constitute a threat for marine

ecosystems.

6) SUPPLEMENTARY INFORMATION

Figure S1. TEM observations of the 50-NH; (A) and 50-COOH (B) beads.
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Figure S2. Scanning electron microscopy observations of oyster spermatozoa embedded in
aggregates of 50-COOH beads after 1h of exposure. Size is represented by the scale bar.
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Figure S3. Confocal laser scanning microscopy of oyster spermatozoa (in blue) after 1h of
exposure to 50-COOH beads at 25 ug.mL* (A; red); (B) Cross-section showing the x-z (upper
side) and y-z axis (right side). Size is represented by the scale bar.
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Figure S4. Confocal laser scanning microscopy of oyster spermatozoa (in blue) after 1h of
exposure to 50-NH; beads at 25 pg.mL? (A; green); (B) Cross-section showing the x-z (upper
side) and y-z axis (right side). Size is represented by the scale bar.
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Table S1. Fatty acid (FA) composition of oyster spermatozoa neutral lipids (n=4; mean + SD)
after 1h in various treatments: Control; 50-COOH (25 pg.mL1); 50-NH> (10 pug.mL?t); 50-NH;
(25 pg.mL?).

Conditions
Control 50-COOH (25 pg.mL?)  50-NH, (10 pg.mL?)  50-NH; (25 pug.mL?)
isol7:0 0.56 £ 0.04 0.57£0.03 0.58 £ 0.06 0.57 £0.05
2 BRANCHED 0.56 £ 0.04 0.57 £0.03 0.58 £ 0.06 0.57 £0.05
14:0 2.83+0.34 2.62+0.34 2.68 £0.28 2.61+£0.27
15:0 0.48 £0.03 0.51+£0.06 0.50 £ 0.02 0.51+0.02
16:0 19.85+ 1.59 19.94+1.41 20.33+1.04 20.88+1.74
17:0 1.36+£0.13 1.40 £0.05 1.37+£0.20 1.40£0.09
18:0 11.17 £ 2.64 10.90+2.34 11.21+2.14 11.56+2.49
2 SFA 35.44 +3.89 35.37+3.47 36.10+£2.95 36.96 £ 3.95
16:1n-7 2.14+0.28 2.10+£0.33 2.16 £0.30 2.11+0.29
18:1n-9 2.69+£0.24 2.73+£0.25 2.69+£0.26 2.68 £0.15
18:1n-7 6.50+£0.76 6.53 £0.58 6.43 £0.67 6.55+0.67
20:1n-11 1.35+0.09 1.34 £ 0.07 1.35+0.12 1.35+0.07
20:1n-9 0.09+£0.10 0.07 £0.15 0.22£0.16 0.16 £0.11
20:1n-7 4,93 £0.56 5.05+0.54 4,93 +£0.50 497 £0.50
2 MUFA 17.70£1.54 17.83+1.36 17.79+£1.73 17.83+1.22
18:2n-6 1.19+0.06 1.14 £ 0.06 1.12+0.13 1.16 £ 0.08
18:3n-6 1.33+0.27 1.29+0.27 1.27 £0.27 1.29+0.25
18:4n-3 5.43+1.51 6.98 £+ 1.68 5.08 £0.52 4.68+£0.44
20:4n-6 1.47 £0.08 1.52 £0.09 1.41+£0.13 1.42+0.12
20:4n-3 0.60+0.11 0.59+0.16 0.58 £0.16 0.54+0.14
20:5n-3 17.36+1.76 17.07 £ 1.75 16.18 £ 2.55 16.47 +2.21
21:5n-3 1.13+0.10 1.07 £0.09 1.05+0.11 1.10£0.10
22:5n-3 1.97 £0.55 1.66 £0.50 2.09 £0.88 1.75 £ 0.66
22:6n-3 7.49 £ 0.65 7.14 £ 0.61 7.41+1.10 7.21+0.86
20:2j 1.17+0.19 1.19+0.22 1.14+0.24 1.13+0.26
22:2i 1.30+0.91 0.94 £1.03 2.41+£1.56 2.13+£0.82
22:2j 4,28 £0.27 4,19+0.48 4.32+0.44 4.40+0.51
2 PUFA 44,74 £ 3.68 44.80 + 2.82 4403 £2.16 43.29+3.01
18:0DMA 1.56 £ 0.60 1.43+0.30 1.50+0.82 1.35+0.45
> DMA 1.56 £ 0.60 1.43£0.30 1.50+£0.82 1.35+0.45
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Table S2. Fatty acid (FA) composition of oyster spermatozoa polar lipids (n=4; mean + SD) after
1h in various treatments: Control; 50-COOH (25 pg.mL?); 50-NH; (10 pg.mL?); 50-NH; (25

pg.mL1).
Conditions
Control 50-COOH (25 pg.mL?)  50-NH; (10 pg.mL?)  50-NH, (25 pg.mL?)
isol7:0 0.66 £ 0.02 0.67 £0.02 0.70+£0.02 0.67 £0.01
2 BRANCHED 0.66 £0.02 0.67 £0.02 0.70+0.02 0.67+£0.01
14:0 0.73+£0.06 0.77 £0.02 0.78 £ 0.07 0.75+£0.08
16:0 19.96 £ 0.07 20.51+0.17 21.40+0.34 20.87 £ 0.57
17:0 1.01+£0.01 1.06 £0.03 1.09£0.03 1.05%£0.03
18:0 2.78+0.13 2.85+0.27 2.86+0.14 2.70+0.21
2 SFA 24,95 +0.13 25.67 £0.33 26.62 £ 0.51 25.84 £0.72
18:1n-9 1.47 £0.03 1.43+0.07 1.46 £ 0.02 1.47 £0.05
18:1n-7 3.37+£0.36 3.33+£0.40 3.37+£0.40 3.35+0.40
20:1n-11 0.66+0.16 0.76 £0.11 0.73+£0.14 0.56+0.22
20:1n-9 0.94 £0.16 1.15%£0.10 1.18 £ 0.16 1.16 £0.13
2 MUFA 7.80+0.41 8.12 +0.49 8.14+0.52 7.85%+0.26
16:4n-3 0.14+£0.01 0.14+£0.01 0.14+£0.01 0.13+£0.00
18:2n-6 1.35+0.08 1.37+£0.06 1.33+0.05 1.32+0.14
18:3n-3 1.251£0.04 1.26 £ 0.05 1.22£0.04 1.25%+0.11
18:4n-3 1.91+0.14 1.94+0.20 1.88+0.13 1.95+0.21
20:2n-6 3.88+0.16 3.88+£0.23 3.78£0.18 3.79+£0.09
20:4n-6 2.76 £0.15 2.70+0.12 2.70+£0.14 2.74 £0.15
20:5n-3 23.08 £ 0.27 22.44£0.42 22.28 £ 0.40 22.84 £ 0.37
21:5n-3 2.09 £ 0.06 2.01+£0.06 1.991£0.10 2.06 £ 0.06
22:5n-6 0.52 £0.02 0.52+0.04 0.58 £ 0.04 0.52+£0.02
22:5n-3 2.53+0.12 2.43 £0.08 2.43+£0.16 248 £0.11
22:6n-3 18.75+£0.29 18.37+£0.33 17.93£0.94 18.61+£0.74
20:2i 0.59 +0.05 0.58 £ 0.06 0.57+£0.02 0.57 £0.05
22:2j 1.42+0.14 1.37+£0.12 1.37+0.11 1.41+0.14
2 PUFA 62.12 +0.48 60.81 +0.83 59.87 £ 0.93 61.63+1.33
18:0DMA 3.65 £ 0.65 3.98+0.43 3.88 +0.52 3.15+1.16
2 DMA 3.65+0.65 3.98+0.43 3.88 £ 0.52 3.15+1.16
Y Unknown
(4 FA) 0.83+£0.16 0,76 £ 0.08 0.78£0.12 0.85+0.18
Others? 4.49 £0.33 448 £0.11 4.34+£0.30 4.58 £0.53

a0thers: 15:0, 16:1n-9, 16:1n-7, 16:1n-5, 18:1n-11, 18:1n-5, 20:1n-7, 16:2n-7, 16:3n-4, 18:2n-4, 18:3n-
6, 18:3n-4, 20:2j, 20:3n-6, 20:4n-3, 22:2i, 22:4n-6, each accounting for less than 0.5% of the total FA.
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PARTIE 2 : TOXICITE DES NANO-PS SUR LES
OVOCYTES

1) INTRODUCTION

Le succes de reproduction de C. gigas est dépendant de la qualité des ovocytes. Tandis que le
spermatozoide a pour principale fonction d’apporter le matériel génétique paternel lors de la
fécondation, I'ovocyte supporte le développement embryo-larvaire par la présence de
réserves vitellines héritées de la mere (e.g. protéines, ARNm, lipides; Boulais et al., 2015b).
Similairement aux spermatozoides, les ovocytes sont sensibles aux contaminants extérieurs
(e.g. algues toxiques, Le Goic et al., 2014; pesticides, Mai et al., 2013a; métaux; Mai et al.,
2013b). Généralement, les ovocytes affichent une résistance supérieure aux contaminants en
comparaison aux spermatozoides que les auteurs attribuent a la présence d’'une membrane
moins perméable (Mai et al., 2013a; Mai et al., 2013b; Fitzpatrick et al., 2008). Cette présente
étude avait ainsi pour objectif de déterminer la sensibilité des ovocytes de C. gigas aux nano-
PS (50-NH; et 50-COOH) afin de compléter nos analyses sur les gamétes et de pouvoir

comparer leurs sensibilités respectives.

2) MATERIEL ET METHODES

a) Caractérisation des nanospheéres de polystyrene
Les mémes nano-PS (50 nm) que celles utilisées pour I'exposition des spermatozoides (i.e. 50-
NH; et 50-COOH) ont été utilisées pour cette nouvelle expérience. Le comportement des
nano-PS a été examiné dans deux milieux différents : (i) Eau de mer filtrée sur 0,2 um (EMF);
(ii) Milieu expérimental filtré sur 0,2 um (i.e. filtrat d’ovocytes) selon le protocole détaillé dans

la partie 1 de ce chapitre.

b) Procédures expérimentales

Collecte des ovocytes et expositions aux nano-PS

En aolt 2018, les ovocytes de 12 huitres matures provenant de la rade de Brest ont été
prélevés par scarification de la gonade a I'aide d’outils stériles selon la procédure de Song et
al. (2009). Des pools d’ovocytes (n= 4) ont été obtenus par le mélange des gamétes de trois
femelles. La concentration en ovocytes a été mesurée par cytométrie en flux (cytométre

EasyCyte Plus ; Guava Merck Millipore, Etats-Unis). Ensuite, les ovocytes (50 000 ovocytes.mL
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1) ont été exposés a 5 concentrations de 50-NH, et 50-COOH (0 — Témoin; 0,1; 1; 10; 25
ug.mL?) pendant 1h. A la fin de I'exposition, I'état physiologique (production d’espéces
réactives de I'oxygéene — ROS ; intégrité de la membrane) et le succés reproducteur (taux de
fécondation et taux de larves D) ont été mesurés (voir ci-dessous). Une expérimentation
annexe a été réalisée selon la méme procédure d’exposition décrite ci-dessus a I'aide de nano-
PS fluorescentes (décrites dans la partie 1 du chapitre) afin d’examiner l'interaction des

particules avec les ovocytes par microscopie confocale.

Mesure de I'état physiologique des ovocytes par cytométrie en flux

L'intégrité de la membrane et la production de ROS par les ovocytes ont été évaluées par
cytométrie en flux (cytométre EasyCyte Plus) selon les procédures développées par Le Goic et
al. (2014). Brievement, l'intégrité de la membrane a été mesurée aprés le double marquage
(10 minutes) des ovocytes par du SYBR-Green (dilution par 100 de la solution commerciale) et
du iodure de propidium (Pl ; concentration finale : 10 pg.mL™?). Le PI pénétre exclusivement
les cellules présentant une perte d’intégrité membranaire (cellules considérées alors comme
mortes) tandis que le SYBR-Green péneétre a la fois les cellules vivantes et mortes. Les résultats
sont exprimés en pourcentage de cellules vivantes (%). La production de ROS a été évaluée a
I'aide d’un marquage (1 heure) des ovocytes par le 2'-7'dichlorofluorescein diacetate (DCFH-
DA ; concentration finale : 10 uM). Le DCFH-DA est clivé par les estérases en DCFH qui est
oxydé par les ROS en DCF qui émet une fluorescence verte. La quantité relative en ROS est
ainsi exprimée selon le niveau moyen de la fluorescence verte émise par les cellules (unités

arbitraires, U.A).

Microscopie confocale

Un microscope confocale (Zeiss LSM 780, Allemagne) a été utilisé afin d’étudier I'interaction
entre nano-PS et ovocytes. Les ovocytes témoins et exposés a 25 pg.mL* de 50-NH; ou 50-
COOH fluorescentes ont été fixés dans une solution tamponnée a 'EMF de glutaraldéhyde (6%
final) et stockés a 4°C pendant 48h. Les ovocytes ont été marqués au DAPI 1% (40,6-diamidino-
2-phenylindole ; 10 min a I'obscurité ; excitation/émission 405 nm/455 nm) juste avant
I’observation pour permettre une visualisation 3D. Des excitations/émissions de 488 nm/543
nm et 514 nm/612 nm ont été utilisées sur le microscope afin de visualiser les 50-NH; et 50-

COOH, respectivement.
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Evaluation du succés reproducteur

A la fin de I’heure d’exposition, les ovocytes de toutes les conditions ont été filtrés sur 20 um
afin de retirer les nano-PS du milieu. Les ovocytes ont ensuite été transférés dans 30 mL d’EMF
(20°C) contenant des spermatozoides non exposés (issus de la scarification de 4 pools de 3
males selon le protocole détaillé dans la partie 1) a un ratio de 100 spermatozoides pour 1
ovocyte et une concentration de 50 ovocytes.mLl. Aprés 1h30 de contact, le taux de
fécondation a été mesuré sous microscope (Axio Observer microscope, Zeiss ; 100 ovocytes
observés par réplica) : (nombre d’ovocytes fécondés/nombre d’ovocytes)x100. Apres 36h,
toutes les conditions ont été figées par I'ajout d’une solution tamponnée a I'EMF de
formaldéhyde (0,1% final) pour permettre I’évaluation du taux de larves D normales sous
microscope (Axio Observer microscope, Zeiss ; 100 larves observées par réplica) : (nombre de
larves D normales/nombre de larves D normales et anormales)x100. Une larve anormale
référe a la présence de malformations coquilleres et/ou du manteau ou d’un arrét de

développement précoce (Mottier et al., 2013).

c) Analyses statistiques
Les analyses statistiques et les représentations graphiques ont été effectuées a I'aide du
logiciel R (R Core Team, 2016). Les comparaisons des moyennes ont été réalisées par Anova a
un facteur ou par le test non paramétrique de Kruskall-Wallis aprées la vérification de la
normalité (test de Shapiro-Wilk) et de I’'homogénéité des variances (test de Levene). Dans le
cas d’un effet significatif, le test de Tukey (paramétrique) ou de Conover (non-paramétrique)
ont été utilisés pour effectuer des comparaisons par paire. Le seuil de significativité a été fixé

a 0,05.

3) RESULTATS

a) Caractérisation des nanosphéres de polystyréne
Les résultats obtenus par DLS sont disponibles dans le Tableau 1. Les 50-COOH ont formé de
larges agrégats (6725,0 + 1127,9 nm) dans de I'EMF tandis que la taille des agrégats a diminué
significativement (p < 0,05) dans le filtrat d’ovocytes (993,9 + 52,3 nm). Les 50-COOH ont
affiché une charge de surface négative dans les deux milieux d’eau de mer avec un potentiel
zétade -17,8 £ 4,3 mV dans 'EMF et -10,2 + 2,3 mV dans le filtrat d’ovocytes. Les 50-NH; ont

présenté une faible agrégation dans 'EMF caractérisée par une taille moyenne de 102,0 £ 0,8
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nm alors que l'inverse fut observé dans le filtrat d’ovocytes (1978,3 + 53,6 nm). Un
changement de polarité a été remarqué pour les 50-NH; entre 'EMF et le filtrat d’ovocytes

avec une charge de surface de 23,4 +5,8 mV et -6,3 £ 1,7 mV, respectivement.

Tableau 1. Taille et charge de surface des suspensions de 50-COOH et 50-NH; dans de I'eau
de mer filtrée sur 0,2 um (EMF) et dans le milieu expérimental (filtrat d’ovocytes). Les

moyennes * écart-types des données sont présentées dans le tableau (n= 3 réplicas par

condition).
Taill : n
Milieux Particules aitie d(isn?)gregats Potentiel Zéta (mV)
EMF 50-COOH 6725,0+1127,9 -17,8+4,3
50-NH; 102,0+0,8 23,4+5,8
Filtrat des 50-COOH 993,9+52,3 -10,2+2,3
ovocytes 50-NH; 1978,3 £ 53,6 -6,3+1,7

b) Effets de I'exposition aux nano-PS sur |'état physiologique des ovocytes
Aucune différence significative (p > 0,05) n’a été observée concernant le pourcentage de
cellules vivantes qui était toujours supérieur a 99% dans I'ensemble des conditions.
L'incubation des ovocytes avec les 50-NHz n’a eu aucune incidence sur la production de ROS,
quelle que soit la concentration en particules utilisée (p > 0,05). En revanche, une
augmentation significative de la production de ROS a été observée pour les ovocytes exposés
a 25 pg.mL* de 50-COOH (p < 0,05) avec une valeur de 589 * 183 U.A en comparaison de la

condition témoin (262 £ 95 U.A ; Figure 1).
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Figure 1. Production de ROS (U.A.) des ovocytes exposés durant 1h a différentes doses de 50-
NH> ou 50-COOH (0 — Témoin ; 0,1; 1; 10; 25 pg.mL?). Les conditions ont été comparées a
I'aide d’une Anova et d’un post-hoc de Tukey. Les conditions non différentes significativement

sont indiquées par la méme lettre sur le graphique (n = 4 réplicas par condition).

c) Interactions nano-PS/ovocytes par microscopie confocale
Une adhésion des nano-PS sur les ovocytes a été observée pour les deux types de particules
sous la forme d’agrégats de taille micrométrique (Figure 2). Aucun effet morphologique sur

les ovocytes n’a été suggéré par les observations.

Figure 2. Observations par microscopie confocale d’ovocytes d’huitres (en bleu) aprés 1h

d’exposition a différents traitements : (A) Condition témoin (aucun ajout de particules), (B)

Exposition aux 50-NH; (vert ; 25 pg.mL?), (C) Exposition aux 50-COOH (rouge ; 25 pg.mL™).
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d) Effet des nano-PS sur le succes reproducteur

La plus forte concentration en 50-NH; a diminué de 20 % le taux de fécondation des ovocytes
(72 £ 7 %) en comparaison des ovocytes témoins dont le taux de fécondation était de 91+ 6
% (p < 0.05 ; Figure 3A). De méme, une diminution significative de 15% du taux de larves D
normales a été observée pour la condition correspondant aux ovocytes préalablement
exposés a 25 pg.mLt de 50-NH; (79 + 8 %) par rapport a la condition avec des ovocytes témoins
(94 £ 2 %, p <0.05; Figure 3B). Aucun effet des trois autres concentrations en 50-NH; et des
guatre concentrations testées en 50-COOH n’a été observé sur le taux de fécondation (valeur

moyenne= 93 + 3 %) et le taux de larves D normales (valeur moyenne= 88 + 4 %).
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Figure 3. Taux de fécondation (A) et de larves D normales (B) aprés une exposition des
ovocytes a cing concentrations de 50-NH;: 0 — Témoin ; 0,1; 1; 10 ; 25 pg.mL™. Pour le taux
de fécondation, les conditions ont été comparées a |'aide d’une Anova et d’un post-hoc de
Tukey tandis qu’un test de Kruskall-Wallis et un post-hoc de Conover ont été utilisés pour
comparer les résultats du taux de larves D normales. Les conditions non différentes
significativement sont indiquées par la méme lettre sur le graphique (n = 4 réplicas par
condition).

4)DISCUSSION ET PERSPECTIVES DE CE TRAVAIL

Les changements d’état d’agrégation et de charge de surface des nano-PS dans le milieu
expérimental par rapport a 'EMF pourraient étre attribués a la présence de composés du
liquide ovarien, induisant la mise en place d’une enveloppe autour des particules (« corona »)
modifiant ainsi leurs propriétés physico-chimiques (Canesi et al., 2016; Marques-Santos et al.,

2018). A notre connaissance, la composition du liquide ovarien de I'huitre n’a jamais été
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caractérisée mais pourrait étre riche en ions, protéines, lipides comme observé chez d’autres

especes marines (e.g. poissons ; Lahnsteiner et al., 1995).

Une interaction physique similaire entre les agrégats formés par les deux nano-PS avec la
membrane ovocytaire est suggérée par les résultats de microscopie confocale. Pourtant, une
toxicité supérieure des 50-NH; par rapport aux 50-COOH a été observée chez les ovocytes de
C. gigas similairement aux travaux que nous avons réalisés sur les spermatozoides. La toxicité
des 50-NH; sur les organismes aquatiques est généralement attribuée a sa stabilité dans |'eau
de mer (échelle nanométrique conservée) et sa nature cationique conférant une forte affinité
avec les membranes biologiques chargées négativement (Lehner et al., 2019). Pourtant, nos
résultats ont montré a la fois une forte agrégation des 50-NH; (1978,3 + 53,6 nm) et un
changement de polarité (-6,3 + 1,7 mV) dans le milieu expérimental, i.e. le filtrat d’ovocytes.
Ce changement de polarité des 50-NH; a déja été mis en évidence dans le fluide ccelomique
de I'oursin Paracentrotus lividus sous I'effet de I'adhésion des protéines du fluide, appuyant
notre hypothése concernant la formation d’une corona autour des particules dans le liquide
ovarien de C. gigas (Marques-Santos et al., 2018). En raison des propriétés physico-chimiques
similaires entre les deux nano-PS dans le milieu expérimental, la différence de toxicité est
induite par un autre parameétre qui pourrait étre la nature de la corona qui est dépendante
des groupements de surface associés aux nano-PS (Lundqvist et al., 2008). La corona définit
I'identité biologique de la particule et peut faciliter les interactions avec les cellules vivantes
(Canesi & Corsi, 2015; Lesniak et al., 2013). Par exemple, I'incubation des 50-NHz dans le sérum
hémocytaire de la moule (Mytilus galloprovincialis) augmente leur toxicité sur les hémocytes
par rapport a des particules non-incubées (Canesi et al., 2016). Ces auteurs attribuent cette
différence d’effet par la présence de composés protéiques a la surface des particules qui
permettent l'interaction avec des récepteurs membranaires spécifiques, induisant ainsi une
transduction de signal et une réponse cellulaire. De ce fait, de futures analyses devraient étre
consacrées a (i) la caractérisation de la corona des 50-NH; dans le filtrat d’ovocytes de C. gigas
et (i) l'identification des mécanismes cellulaires responsables de la réduction du succés

reproducteur apres I’exposition par une analyse transcriptionnelle globale (i.e. RNAseq).

Un résultat intéressant de nos analyses réside dans I'augmentation significative de la
production de ROS pour les ovocytes exposés a 25 ug.mL* de 50-COOH sans pour autant

observer d’effets sur les taux de fécondation et de larves D normales. Généralement, la
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surproduction de ROS chez I'ovocyte est associée dans la littérature a I'induction d’un stress
oxydant pouvant mener a une génotoxicité (i.e. fragmentation de I’ADN) responsable d’une
perte de viabilité et donc I'inhibition de sa capacité reproductrice (Gallo et al., 2018 ; Le Goic
et al., 2014). Toutefois, I'absence d’effet sur le taux de fécondation et de larves D normales ne
suggere aucune dysfonction majeure des ovocytes exposés aux 50-COOH. Nos résultats
démontrent donc la nécessité d’interpréter avec grande prudence la seule augmentation de
la production de ROS comme marqueur de toxicité pour les ovocytes de C. gigas et plus

largement lors de I’exposition de cellules ou organismes a des MNP.

Dans les deux expériences de ce chapitre, le choix a été fait de ne pas exposer les gameétes au
moment des fécondations afin de déterminer si les effets observés dans le chapitre précédent
étaient le résultat d’une perturbation propre au fonctionnement cellulaire de chaque gaméte.
En tenant compte des résultats obtenus séparément pour les spermatozoides et les ovocytes
de I'huitre, le succés reproducteur semble étre peu impacté par les nano-PS a I'exception de
trés fortes concentrations des 50-NH, (10 — 25 pg.mL?) lors d’une exposition avant la
fécondation. Ceci est remarquable puisque I'exposition simultanée des gamétes lors de leur
rencontre induit quant a elle une réduction significative du taux de fécondation dés 1 pg.mL?
pour les deux particules (Chapitre 4). Ainsi, 'ensemble de ces résultats suggéere des effets
cumulatifs ou synergiques liés a la présence des nano-PS pendant I'étape clé de la fécondation
qui est médiée par des réactions spécifiques (e.g. reconnaissance, réaction acrosomique,
fusion; Vacquier, 1998), ce qui differe des deux expériences présentées dans ce chapitre
(gametes rincées/filtrées pour éliminer la fraction nano avant fécondation). Plusieurs
hypothéses (non-exclusives) peuvent étre émises pour expliquer ces observations : (i)
L'interaction (e.g. adhésion) des nano-PS sur la téte des spermatozoides pourrait empécher
I'action des protéines transmembranaires servant a la reconnaissance de I'ovocyte (Vacquier,
1998) ; (ii) L'adhésion des nano-PS sur |'ovocyte pourrait masquer ou perturber les
microvillosités présentes a la surface de I'ovocyte servant a sa reconnaissance par les
spermatozoides et au déclenchement de la réaction acrosomique permettant la fécondation
(Rosati, 1995) ; (iii) Les nano-PS pourraient affecter la membrane des ovocytes au moment de
la pénétration du spermatozoide. En effet, I'arrimage du spermatozoide sur I'ovocyte entraine
la libération du contenu acrosomique déclenchant un reldachement et une fragilisation de la

membrane ovocytaire (Vacquier, 1998). Cette perturbation pourrait accentuer la sensibilité
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des ovocytes aux interactions membranaires avec les nano-PS adsorbés a leur surface et

entrainer une inhibition de la fécondation en cours.
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A RETENIR

Les effets des nano-PS sur les spermatozoides et ovocytes d’huitre dépendent du

type particulaire (-NH2 ou -COOH).

Dans notre contexte expérimental, les particules aminées (50-NH;) ont diminué le
succes reproducteur des spermatozoides et des ovocytes a partir de 10 et 25 pg.mL"

respectivement.

La forte adhésion des 50-NH: sur les cellules est responsable de la perte irréversible
des capacités de motilité des spermatozoides, potentiellement par une altération
dans le fonctionnement des composés transmembranaires supportant

I’homéostasie cellulaire.

Les particules carboxylées (50-COOH) n’ont provoqué aucun effet sur le succes

reproducteur des deux types de gamétes.

Du fait des résultats obtenus dans le chapitre 4, de nouvelles investigations sont
nécessaires afin de déterminer les effets spécifiques des nano-PS lors de la rencontre

des gameétes.
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CHAPITRE 6

EXPOSITION EMBRYONNAIRE
AUX NANOPLASTIQUES (PS-NH>)
SUR DEUX GENERATIONS
D'HUITRES : CONSEQUENCES SUR
LES PERFORMANCES LARVAIRES
ET ADULTES
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PREAMBULE

Un embryon est le résultat de la fusion du matériel génétique entre un spermatozoide et un
ovocyte lors de la fécondation. Dans le cadre de la fécondation externe, cet embryon va
évoluer tres rapidement a travers d’'importants changements morphologiques (e.g. division
cellulaire, organogéneése) par le déclenchement de voies cellulaires spécifiques et I'utilisation
du contenu énergétique hérité de la mére. Un développement embryonnaire mené avec
succes est essentiel pour assurer la suite du développement larvaire et logiquement la
pérennité d’'une population naturelle (Hamdoun & Epel, 2007). Toutefois, les embryons
doivent faire face a la diversité de perturbateurs anthropiques présents dans
I’environnement. Sous I'effet de cette pression environnementale, I'embryon peut sortir de
son « optimum » de croissance et présenter diverses réponses (e.g. stimulation des défenses
embryonnaires, un retard de développement) jusqu’a un seuil a partir duquel
I'environnement engendre des effets tératogenes (Hamdoun & Epel, 2007). De plus, la
modification de ce développement embryonnaire peut induire des modifications
phénotypiques sur les stades subséquents (e.g. juvénile, adulte), voir des effets a travers les
générations car les embryons supportent la différenciation des cellules germinales

primordiales (Hicken et al., 2011; Vignet et al., 2014; Bhandari et al., 2015).

Dans le chapitre 4 de ce manuscrit de thése, une forte toxicité dose-dépendante des
nanosphéres de polystyréne (50 nm) a été mis en évidence sur le succes du développement
embryo-larvaire de C. gigas. Cette toxicité était hautement dépendante des groupements de
surface associés aux nanosphéres. Les particules chargées positivement présentant des
groupements NH ont induit la toxicité la plus forte, allant de malformations embryonnaires
(-6% du taux de larves D normales a 0,1 ug.mL?) jusqu’a une « lyse » compléte des embryons,
probablement liée & des arréts de développement précoces, entre 1 et 25 pg.mL™
Considérant I'importance de I'embryogéneése sur la durabilité d’'une espéce, il m’est apparu
important d’évaluer les conséquences d’une exposition embryonnaire a une dose non létale
(0,1 pg.mL?) sur les aptitudes physiologiques de I’huitre, de son stade larvaire jusqu’au stade

adulte. Ainsi, I'objectif principal de ce chapitre est le suivant :
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EVALUER LES CONSEQUENCES D’UNE EXPOSTION EMBRYONNAIRE AUX 50-NH2 A UNE
DOSE NON LETHALE SUR LES PERFORMANCES LARVAIRES ET ADULTES A TRAVERS DEUX
GENERATIONS D’HUITRES
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ABSTRACT

Early life stages (ELS) of numerous marine invertebrates must cope with man-made
contaminants during their pelagic phase, including plastic debris. Among the diversity of
plastic particles, the nano-sized debris, namely nanoplastics, have the capacity to induce
severe outcomes in ELS of various biological models, including the Pacific oyster Crassostrea
gigas. Because ELS have crucial role in species sustainability, consequences of sub-lethal
effects in ELS exposed to nanoplastics are a matter of concerns for performances of
subsequent stages and generations. Here, we investigated effects of 50 nm polystyrene
nanobeads (nano-PS) with amine functions in oyster embryos (24h exposure) at a sub-lethal
dose (0.1 pug.mL?) and consequences in larval and adult performances over two generations
of oysters. Lipid analyses revealed that first generation (G1) embryos exposed to nano-PS
displayed an increase in the cardiolipin content (+9.7%) suggesting a perturbation of

mitochondria functioning. Alterations of shell biomineralization in D-larvae issued from the
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embryonic exposure were also demonstrated by scanning electron microscopy in addition to
reduction of larval growth (-10%) and lipid accumulation (-20%). No consequences were
observed at the adult stage in term of growth, ecophysiology (clearance and respiration rate,
absorption efficiency) and reproductive outputs (gonadic development, gamete quality).
However, second generation (G2) larvae displayed differential growth rates depending on the
initial exposure conditions at G1. G2 larvae issued from control G1 displayed a significant
growth reduction after G2 embryonic exposure to nano-PS (-21%) compared to control and
larvae originated from embryos exposed at both generations which displayed intermediate
growth rate not statistically different from the control. These results suggest that short
embryonic exposures to nano-PS can have consequences in subsequent stages in oyster over
several generations, highlighting the need to consider long-term effects of plastic debris for
decision making and of further mechanistic exploration of this adaptive response-like

mechanism supposed in G2 larvae.

Key-words: Oyster, Embryonic exposure, Nanoplastics, Larval performances, Offspring,

Adaptive response.

1) INTRODUCTION

Since 1950, 6,300 million tons (Mt) of plastic waste were produced and a large part (~79%)
was dropped in landfills or the environment (Geyer et al., 2017). It is estimated that 60-99 Mt
were directly discarded into the environment in 2015 (Lebreton and Andrady, 2019). Plastics
debris are pervasive and contaminate all ecosystems including terrestrial (e.g. de Souza
Machado et al., 2018), freshwater (e.g. Eerkes-Medrano et al., 2015) and ultimately marine
environments (e.g. Cole et al., 2011). Plastic debris are found anywhere in the Oceans (e.g.
sea ice, sediment, deep-sea) and it is estimated that 93-236 Mt float at the Open Ocean’s sea
surface (Peeken et al., 2018; Van Cauwenberghe et al., 2015; van Sebille et al., 2015; Woodall
et al.,, 2014).

Microplastics (MP; < 5 mm) represent the largest part of plastic waste in terms of number of
plastic items (e.g. 92% of plastic items at the Open Ocean’s sea surface; Eriksen et al., 2014).
They include manufactured particles (e.g. scrubbers, exfoliates; primary MP) and particles

derived from the fragmentation of larger debris in seawater (secondary MP) (Cole et al., 2011).
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Owing to this fragmentation coupled with the lack of analytical methods for small MP (and
below) quantification (Mintenig et al., 2018), further studies spotlighted an underestimation
of MP level in oceans (Erni-Cassola et al., 2017; Peeken et al., 2018). Fragmentation processes
could lead to the creation of nano-sized debris, namely the nanoplastics (NP), as
demonstrated under laboratory conditions (Gigault et al., 2016; Lambert and Wagner, 2016)
and recently argued with the presence of plastic particles <1 um in the North Atlantic
subtropical gyre (Ter Halle et al., 2017). To date, there is no clear size cutoff for definition of
NP (<100 nm or <1 um; Galloway et al., 2017; Gigault et al., 2018). Hartmann et al. (2019)
proposed a compromise by defining NP as particles lower than 100 nm, and sub-MP for
particles between 100 nm and 1 um. Information about primary NP and sub-MP is still scarce
but recent works suggested their presence in cosmetics (Hernandez et al., 2017) or waste of

industrial processes (Stephens et al., 2013; Zhang et al., 2012).

Among research priorities regarding micro- and nanoplastics (MNP), the risk assessment is
recognized as a major concern (Galloway et al., 2017). As a result of their size, they are
bioavailable for most marine species and their ingestion can induce various damages as
observed under laboratory exposures (Wright et al., 2013). Most effects were demonstrated
at the individual level such as modifications of the feeding behavior (Cole et al., 2019), immune
perturbations (Paul-Pont et al., 2016), inflammations of the digestive tract (Von Moos et al.,
2012), dysbiosis (Jin et al., 2018), mitochondrial dysfunctions (Trevisan et al., 2019), decrease
of the lifespan (Jeong et al., 2016). These physiological impairments can affect energy
allocation leading to subsequent consequences as a decrease in the reproductive outputs
(Cole et al., 2015; Sussarellu et al., 2016). Overall, first insights revealed that NP can induce a
higher toxicity than MP due to nano-properties, i.e. the nano-size and the high surface-to-
volume ratio enhance the reactivity and interactions with biological membranes and therefore
the risk of damages and/or particle translocations into tissues/organs (Al-Sid-Cheikh et al.,

2018; Jeong et al., 2016; Paul-Pont et al., 2018).

Successful early life development is essential to maintain natural populations (Pechenik,
1999). Numerous marine invertebrates and fish use an external fertilization as sexual mode
with a release of gametes followed by a free-larval development in seawater (Pechenik, 1999).
Therefore, early life stages (ELS) must cope with stressors in seawater, notably in coastal areas

that are heavily affected by human activities (Halpern et al., 2008). They are commonly used
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as biological models in risk assessments notably to evaluate the toxicity of plastic debris. In
this regard, MP seem to have low effects on survival, feeding, growth of ELS (Beiras et al.,
2018; Cole and Galloway, 2015; Kaposi et al., 2014; Mazurais et al., 2015) while first reports
indicated a higher sensitivity of ELS (notably embryos) to NP (Balbi et al., 2017; Della Torre et
al., 2014; Rist et al., 2019; Tallec et al., 2018).

During early life development, embryogenesis is a key-step characterized by intense
morphological, cellular and molecular changes making them highly sensitive to external
disruptors (Fitzpatrick et al., 2008; Sokolova et al.,, 2012). Exposure of embryos to
contaminants can induce effects (reduction in fertilization and embryo survival) over
generations as observed in the medaka (Oryzias latipes) after exposure to bisphenol A and 17
a-ethinylestradiol, that authors have attributed to altered epigenome in primordial germ cells
(Bhandari et al., 2015). Indeed in most cases, embryos shelter the genetic information
exchanged over successive generations by the presence of germline determinants
differentiating quickly in primordial germ cells during first cleavages of embryogenesis (Leclére

et al.,, 2012).

Early life stages of the Pacific oyster (Crassostrea gigas) are commonly used as biological
models (Boulais et al., 2018; Di Poi et al., 2014). Oyster is considered as a valuable species due
to its economic importance and its key roles in coastal environments (e.g. bio-indicator,
control of phytoplankton biomass, creation of micro-environments) (Grabowski et al., 2012).
As demonstrated previously, oyster embryos were very sensitive to 50 nm nanopolystyrene
beads, especially those with an amine functionalization (50-NH;) with a half maximal effective
concentration (ECsp) at 0.15 ug.mL™? (Tallec et al., 2018). With the aim of testing consequences
of sub-lethal effects induced by these particles on embryo-larval development up to potential
imprinting to next generation, this study assessed effects of short term (24h) exposure to 50-
NH: beads at 0.1 ug.mL* in oyster embryos over two generations (embryonic exposures were
performed in both generations). Consequences on performances were sought at the larval
(growth, development, settlement) and adult stages (growth, clearance and respiration rate,
reproductive outputs) at the first generation and on larval performances at the second

generation.
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2) MATERIALS AND METHODS
2.1) Nanopolystyrene beads

Nanopolystyrene beads (nano-PS; 50 nm) with an amine functionalization (50-NH;) were
purchased from Bangs Laboratories (USA). This nano-PS did not display any fluorescent
labelling. Polystyrene polymer chemistry was confirmed by Raman microspectroscopy
(LabRAM HR800 Raman; Horiba Scientific; Japan) (Tallec et al., 2018). Particles were
characterized in 1-um filtered and UV-treated seawater (FSW; 20°C, pH 8.1, PSU 34) by
Dynamic Light Scattering (DLS; Zetasizer NanoZS; Malvern Instruments; UK) showing that the
50-NH; suspension formed at 0 and 24h small aggregates (97 + 2 nm) in FSW with a positive
surface charge (16 + 3 mV) (already published in Tallec et al. (2018)). Stock suspension was
kept at 4°C and diluted in ultrapure water at 1 mg.mL™* just before the final dilution in FSW for

exposures.

2.2) Broodstock
The initial broodstock (18 months old mature oysters C. gigas; generation 0 — GO) was
collected in a farming area located in the Bay of Brest (48°20°6”’N, 4°19°6"’W) before being
transferred to Ifremer’s experimental facilities (Argenton, France) in June 2018. They were
acclimatized in a 350 L tank supplied with FSW (16.5°C) containing a balanced mixture of two
microalgae Tisochrysis lutea (T-iso CCAP927/14, cell volume= 40 um3) and Chaetoceros gracilis

(UTEX LB2658, cell volume= 80 um3) during one week.

2.3) Experimental design
The experimental design used to expose and rear oysters over two generations is summarized
in the Figure 1. The first generation of oyster embryos (G1) was produced in June 2018 from
the initial broodstock GO as described in Tallec et al. (2018), i.e. gametes from 5 males and 5
females were collected by stripping and pooled in 1.8 L of FSW (21°C) with a spermatozoa-to-
oocyte ratio of 100:1 and a final concentration of 1,000 oocytes.mL'. The concentration of
gametes was estimated using an EasyCyte Plus cytometer (Guava Merck Millipore, USA). The
fertilization yield (%; [(number of fertilized oocytes/number of oocytes) x 100)]) estimated
after 1.5h of contact between gametes was 95 + 3% (n= 12 beaker replicates). Thereafter, G1
embryos were placed in 5 L glass beakers (100 embryos.mL?; 21°C) and divided in two

conditions (n=12 beakers per condition; Step 1): G1 embryos without exposure corresponding
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to the control condition (G1-C) and G1 embryos exposed to 50-NH; beads at 0.1 pg.mL?! (G1-
E). The embryonic exposure lasted 24h, which corresponds to the time needed to reach the
last embryonic stage, the D-larva. At the end of the exposure, all beakers were sieved at 40-
um to estimate the D-larval yield (%): (number of normal D-larvae / number of embryos) x
100 (Song et al., 2009). D-larvae with mantle and/or shell malformations were considered as
abnormal and they have not been included in the D-larval yield. Lipid (see section 2.4) and
scanning electron microscopy (see section 2.5) samplings were performed at this step. The
rest of D-larvae was rinsed with FSW to remove the nano-PS and 100,000 individuals per
replicate were transferred to the larval rearing system to perform a complete pelagic phase
until settlement (= 16 days post fertilization — dpf) in order to evaluate mid-term

consequences (larval performances) of the embryonic exposure (see section 2.6; Step 2).

Long-term consequences (adult performances then larval performances of next generation)
of the embryonic exposure were also investigated. Once larvae settled, 2,000 G1 oyster seeds
per condition (G1-C and G1-E; 50 days old) were transferred to the Ifremer’s nursery (Bouin,
France) in August 2018 where they were reared in onshore facilities with UV-treated and
filtered seawater and microalgae ad libitum. Oyster growth was regularly monitored over this
period (see section 2.7). In April 2019, 632 adult oysters per condition (G1-C and G1-E; 10
months old) were repatriated to the Ifremer’s experimental facilities in Argenton and placed
in 4 tanks of 350 L in common garden scheme (158 oysters per condition per tank) in order to
avoid any bias due to putative difference among the 4 tanks and their positions in the
experimental room. G1 adult oysters were maintained during 10 weeks at 17°C and fed
continuously on a mixed diet of T. lutea/C. neogracile (50/50, v/v) at a mean concentration of
2,000 um3.uL 1 to ensure a complete gametogenesis (conditioning period). Oyster growth and
ecophysiology (clearance and respiration rate, absorption efficiency) were monitored

throughout the conditioning (see section 2.8; Step 3).

Once the G1 oysters were reproductively mature after 10 weeks of conditioning, the sex ratio
and quality of germ cells were compared between conditions (G1-C and G1-E; see section 2.9).
The second generation of embryos (G2) was produced by pooling oyster gametes within each
condition following the same protocol described above (Step 4). A total of 4 conditions were
achieved for the G2 embryonic development (n= 4 beaker replicates per condition): (i) G2

embryos from G1-C adults without G2 embryonic exposure (G2-C-C), (ii) G2 embryos from G1-
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C adults with G2 embryonic exposure to 50-NH; beads at 0.1 pg.mL* (G2-C-E), (iii) G2 embryos
from G1-E adults without G2 embryonic exposure (G2-E-C), (iv) G2 embryos from G1-E adults
with G2 embryonic exposure to 50-NH; beads at 0.1 pug.mL? (G2-E-E). Similarly to G1, the
embryonic development was stopped after 24h, the D-larval yield was estimated and 100,000

rinsed-larvae per replicate were placed in the larval rearing system to complete the pelagic

phase.
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% = Exposure to 50-NH, g
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Figure 1. Experimental design of the embryonic exposures over two generations of oysters.
Lightning bolts indicate the 24h embryonic exposures to 50 nm amino-nanopolystyrene beads
(50-NH2) at 0.1 ug.mL?. Performances analysed at each step are listed on the left hand side of
the figure. Illustrations of the oyster life cycle were adapted from Vogeler et al. (2016).

2.4) Lipid compositions (G1 —Step 1)
At the end of the G1 embryonic development and nano-PS exposure, 200,000 D-larvae per

replicate were collected on GF/F glass-fiber filters (0.2 um; Whatman®; beforehand burnt at
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450°C during 6h) and their lipid contents were extracted in 6 mL chloroform: methanol (2:1
v/v) then stored at -20°C (Da Costa et al., 2016). Lipid class compositions were determined by
high-performance thin layer chromatography (HPTLC) using glass plates coated with silica
(200x100 mm; Merck®60, Germany) (Da Costa et al., 2016). To separate neutral lipids (NL) and
polar lipids (PL), plate preparations were conducted using different mixtures: (i) hexane:
diethyl ether (97:3; v/v) for NL; (ii) methyl acetate: isopropanol: chloroform: methanol: KCI
0.25% (10:10:10:4:3.6; v/v) for PL. Thereafter, lipid extracts were spotted on these plates using
an automatic TLC sampler ATS4 (CAMAG®; Switzerland). Separation of NL was performed
using two successive mixtures: (1) hexane: diethyl ether: acetic acid (20:5:0.5; v/v); (2) hexane:
diethyl ether (97:3; v/v). Separation of PL was achieved with a mixture of methyl acetate:
isopropanol: chloroform: methanol: KCl 0.25% (10:10:10:4:3.6; v/v). Plates were revealed
using a 3% CuSO4 and 8% H3PO4 (w/v in distilled water) solution then analysed with a scanner
densitometer at 370 nm (TLC Scanner 4 CAMAG®; Switzerland). Results were analyzed using
the WinCATS software (v2.4; CAMAG®; Switzerland) (Moutel et al., 2016). Lipid classes were
expressed as the mass percentage of each class to the total lipid content (ng.D-larva™).
Analyses of NL and PL allowed identification of: (i) 3 classes of storage lipids: triglycerides (TG),
sterol esters (StE) and glyceryl ethers (GE); (ii) 1 class used as a proxy of lipid degradation: free
fatty acids (FFA); (iii) 7 classes of membrane lipids: phosphatidylethanolamine (PE),
phosphatidylinositol (Pl) + ceramide amino-ethylphosphonate (CAEP), phosphatidylserine
(PSer), cardiolipin (CL), phosphatidylcholine (PC) and sterols (ST).

Regarding the fatty acid (FA) composition, 1 mL of lipid extract was evaporated under Ny and
recovered by three chloroform: methanol (98:2, v/v) washings (0.5 mL) then deposited at the
top of a micro-column (40x5 mm) to separate the polar and neutral fractions as described in
Le Grand et al. (2014). Samples were successively evaporated under Ny and transesterified
in 800 pL of MeOH-H,S04 (3.4% v/v) for 10 min at 100 °C to obtain fatty acid methyl esters
(FAME). FAME were analysed using a Varian CP8400 gas chromatograph (HP, USA) according
to Le Grand et al. (2014). FAs were expressed as the mass percentage of each FA to the total

FA content per fraction (neutral or polar).

2.5) Scanning electron microscopy (G1 —Step 1)

Aliquots of G1-C and G1-E D-larvae were fixed for 1h in a mixture of glutaraldehyde 6%: NaCl
7%: cacodylate 0.4 M (2:1:1; v/v) then rinsed in a mixture of cacodylate 0.4 M: NaCl 8%:
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ultrapure water (1: 1: 2; v/v; 3 baths, 15 min). Thereafter, samples were dehydrated in
successive solutions: (1) ethanol 50% (2 baths, 10 min); (2) ethanol 70% (2 baths, 10 min); (3)
ethanol 90% (2 baths, 10 min); (4) absolute ethanol (3 baths, 15 min); (5) absolute ethanol:
hexamethyldisilazan (HMDS) (3:1, v/v; 15 min); (6) absolute ethanol: HMDS (1:1, v/v; 15 min);
(7) absolute ethanol: HMDS (1:3, v/v; 15 min); (8) pure HMDS (2 baths, 15 min) according to
Foulon et al. (2016). Lastly, samples were coated with gold palladium before scanning electron
microscopy (SEM) observations (Hitachi S-3200N, Japan) performed on a dozen of larvae per

condition. G2 D-larvae have unfortunately not been analyzed due to a failed fixation of larvae.

2.6) Larval rearing and settlement (G1 — Step 2 and G2 —Step 5)

G1 and G2 larvae were reared in 5 L cylinders at a density of 20 larvae.mL? using a flow-
through rearing system at 25°C (Rico-Villa et al., 2008). Cylinder replicates (12 per condition
for G1 and 4 per condition for G2) were randomly disposed in the system. Larvae were
continuously supplied with FSW containing the mixed diet T. lutea/C. neogracile (50/50, v/v)
at a mean concentration 1,500 um3.uL?. Aliquots of 20 to 30 larvae were sampled every 2-3
days in each cylinder and fixed in a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to evaluate
the larval growth by image analysis using the ImagelJ software. For G1, when more than 50%
of larvae reached the metamorphosis competent stage (i.e. eyed-larvae stage) in each
replicate per condition, the condition was sieved on 80-um mesh and 20,000 larvae were
transferred to 30 L tank at 25°C to settle on clutch using a downwelling system (n=4-6 clutches
for G1 and n= 2 for G2 per condition) as described in Petton et al. (2013). All the G2 batches
were settled in the same time when the first batch displayed more than 50% of larvae reached
the metamorphosis competent stage. Therefore settlement results are not comparable
between generations. An aliquot of competent eyed-larvae (n= 10 larvae per replicate) was
sampled and stained with a FSW-Nile Red (0.00125 mg.mL™?) solution for 1.5h before fixation
in a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) to evaluate the lipid index (arbitrary units,
U.A), i.e. the relative amount of storage lipids, using a Zeiss AxioObserver Z1 (Germany). The
lipid index for one larva was defined as: fluorescent area/total area (Talmage and Gobler,
2010). Image analysis were performed using the Imagel software. In the settlement system,
larvae were fed continuously with the same diet used for the larval rearing. After 14 days, all
tanks were sieved on 400-um mesh to evaluate the settlement yield (%) defined as: (number

of settled larvae/number of total larvae) x 100. The G1 settled larvae were again disposed in
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the downwelling system before being transferred to the Ifremer’s nursery (Bouin, France) for

the growth period (August 2018 — March 2019).

2.7) Adult growth monitoring (G1 — Step 3)
The G1 adult growth was monitored in the Ifremer’s nursery by sampling 30 oysters per
condition in November 2018, January, February and March 2019. Collected oysters were
stored at -20°C until measurements of the dry flesh mass used as a proxy of the oyster growth
(Savina and Pouvreau, 2004). Similarly, 20 oysters per condition per tank were sampled for
growth measurements at 3, 5, 7 and 10 weeks after the beginning of the conditioning in

Argenton (April —June 2019).

2.8) Ecophysiological measurements (G1 — Step 3)
An ecophysiological measurement system was used to determine the individual clearance (CR;
L.hL.ind ) and respiration (RR; mg 02.h™t.ind™?) rate of G1 adult oysters (G1-C and G1-E). This
system consists of 9 flow-through individual chambers (0.54 L) that are supplied with seawater
pumped into the conditioning tank at a constant flow rate of 30 mL.min". These chambers are
managed by a programmable controller that enables high-frequency automatic recordings of
fluorescence (food supply), oxygen concentrations, and water flow in the seawater outflow
(Pousse et al., 2018). We used a WTW multiparameter meter (WTW Multi 3430), a WETstar
cholorophyll fluorimeter (WETLABS; USA) and an ultrasonic flow rate meter SONOFLOW CO.55
(Sonotec; Germany). For each set of measurements (also called trials), all the biological and
physico-chemical parameters mentioned above were recorded each 3.5h over 4 days on 4
oysters per condition, each placed in a separate individual chamber. This part was replicated
4 times, therefore data from 16 oysters per condition were obtained at the end of the adult
experiment. For each trial, one chamber was empty, corresponding to the control chamber
(CC). The clearance rate is estimated as: CR= (fl x (Ccc — Cn)/Ccc) where fl is the flow rate
through the chamber (L.h™), Cccis the concentration of microalgae in the control chamber and
Cn is the concentration of microalgae in the chamber with one oyster (Bayne et al., 1987). The
respiration rate is defined as: RR=fl x (Occ — On) where fl is the flow rate through the chamber
(L.h'1), Occ and Oy are the concentrations of Oz (mg 02.L1) in the control chamber and in the
chamber with one oyster, respectively (Savina and Pouvreau, 2004). At the end of each trial,

all oysters were sacrificed and stored at -20°C to quantify the dry flesh mass in order to

177



Chapitre 6 : Conséquences d’une exposition embryonnaire aux 50-NH,

calculate mass standardized clearance and respiration rates for an equivalent individual of 1 g
dry tissue (dw std) (Bayne et al., 1987). In addition, feces were collected twice a week in each
chamber to calculate the absorption efficiency (AE, %) of organic matter from microalgae
ingested using the Connover’s method: AE= (f — e)/((1 — e) x f) where f corresponds to the

organic fraction of the diet and e is the organic fraction of the feces (Conover, 1966).

2.9) Reproductive measurements (G1 — Step 3)

The gonadic development and sex ratio were assessed by sampling 20 oysters per conditions
every 2 weeks during the conditioning for histology analyses. A 3 mm cross-section of the
visceral mass was cut and fixed in modified Davidson’s solution at 4°C for 48h. Thereafter,
samples were dehydrated in ascending ethanol solutions, embedded in wax paraffin and
stained with Harris’ hematoxyline-eosin (as described in Fabioux et al., 2005). Sections were
observed under a microscope (Leica DMIRB; Germany). Gametogenic stages were determined

according to Steele and Mulcahy (1999).

Once the G1 oysters were reproductively mature, 4 pools of spermatozoa and oocytes each
issued from 5 males and 5 females, respectively (total number = 40 oysters per condition),
were used to examine the gamete quality and fertilization efficiency. Sperm behavior
(percentage of motile spermatozoa and Velocity of the Average Path (VAP; um.sec')) were
analysed using a CASA (computer-assisted sperm analyzer) plug-in for Image J software
according to Boulais et al. (2018); a minimum of 100 spermatozoa per replicate were analyzed.
Briefly, 100 uL of the spermatozoa solution (1 x 108 spermatozoa.mL?) of each replicate were
diluted in 300 pL of FSW containing pluronic acid (1 g.L?) then placed in FastRead cells (Fischer
Scientific’, USA) to acquire videos (Camera Qicam Fast 1394, 60 frames.sec™?, 6 sec.treatment
1) under microscope (Olympus BX51, Japan; x20 magnification with phase contrast). Regarding
oocytes, aliquots were fixed in a formaldehyde-seawater solution (0.1% final) and oocyte
pictures were taken under microscope (Olympus BX51, Japan; x10 magnification). Oocyte
diameter (um) was assessed using the Imagel software (30 oocytes per replicate were
measured) as done in Sussarellu et al. (2016). Gametes from the same condition were mixed
using the method described in the section 2.3 (spermatozoa-to-oocyte ratio of 100:1 and
1,000 oocytes.mL?; final volume: 1.8 L; n= 4 replicates per condition) to estimate the

fertilization yield (used as a proxy of the reproduction capacity) after 1.5h of contact.
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2.10) Statistical analyses
All statistical analyses and graphical representations were conducted using the R software (R
Core Team, 2016). Normality and variance homogeneity were verified using the Shapiro-Wilk
and Levene’s method, respectively. To compare the fertilization yield, the D-larval yield, the
lipid index, the settlement yield, the absorption efficiency and the gamete quality, the
Student’s method or one-way ANOVA were performed according to the number of conditions.
Percentages were analyzed after angular transformations. Repeated measures ANOVA were
conducted on growth (adults and larvae) and ecophysiological measurements with pairwise
comparisons using the Tukey’s method when necessary. Comparisons between lipid classes
were made using the Student’s method while comparisons between fatty acid compositions
were screened using one-way analyses of similarities (ANOSIM) and a Bray-Curtis similarity
matrix to separate cluster (R=1: perfect separation; R=0.5: satisfactory separation, R=0: low
separation cluster). Fischer tests were used to compare sex ratio and gonadic development
between conditions. Data are expressed as the mean * standard error (SE) and significant

differences were considered when p-values < 0.05.

3) RESULTS

3.1) Effects of the embryonic exposure to amino-nanopolystyrene beads (50

nm) on the first oyster generation (G1)
3.1.1) D-larval development (Step 1)
At the end of the embryonic development (24 hours post fertilization — hpf), the D-larval yields
were similar in the control (G1-C; 73.9 + 1.8%) and exposed conditions (G1-E; 74.3 + 2.3%).
Scanning electron microscopy (SEM) observations suggested morphological differences
between conditions (Figure 2). The G1-E D-larvae presented shell biomineralization
abnormalities with the presence of holes and/or surface asperities in 72% of cases while these

abnormalites were observed in 25% of G1-C D-larvae (Figure 2).

179



Chapitre 6 : Conséquences d’une exposition embryonnaire aux 50-NH,

10,0 ym

Figure 2. Scanning electron microscopy panel of G1 D-larvae (24 hpf) issued from (A) control
embryos (G1-C) or (B and C) embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beadsat 0.1 pg.mL
1 (G1-E). White arrows indicate asperities and holes at the surface of the D-larvae. Size in um
is represented by the scale bar.

3.1.2) Lipid compositions in D-larvae (Step 1)
Lipid classes. D-larvae presented a similar total mass of lipids between conditions (G1-C: 9.22
+0.14 ng.D-larva™; G1-E: 9.45 + 0.27 ng.D-larval; p-value > 0.05) and no significant differences
were observed in the percentage of storage and membrane lipids in G1-E D-larvae (55.32 +
0.73% and 44.68 + 0.73%, respectively) in comparison to G1-C D-larvae (55.35 + 0.54% and
44.65 + 0.54%, respectively). In terms of lipid class composition, only the percentage of
cardiolipin (CL) displayed a statistical difference between conditions, increasing by 9.7% (p-

value < 0.01) in G1-E D-larvae compared to G1-C D-larvae (Table 1).

Fatty acids (FA) composition. The FA composition of the G1-E D-larvae was similar to that of
G1-C D-larvae according to the one-way ANOSIM (R=0.109 and R =-0.031 for polar and neutral

fractions, respectively; p-values > 0.05; Supplementary Tables 1 and 2).
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Table 1. Lipid class composition of G1 D-larvae (24 hpf) originated from control embryos (G1-
C) and embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1 pg.mL™* (G1-E). Lipid classes
were expressed as the mass percentage of each class to the total lipid content (n=12; mean
SE). Comparisons were made using the Student’s method; **: p < 0.01.

Conditions
G1-C G1-E

% TG 50.89 + 0.59 50.35+0.71

% FFA 0.64 £0.08 0.85+0.09

% GE 1.07 £0.03 1.09 £ 0.04

% StE 2.75+0.09 3.03+£0.15

% X Storage lipids 55.35+0.54 55.32+0.73
% ST 3.33+£0.12 3.19+0.11

%PC 17.70 £ 0.25 17.38 £ 0.45

% PE 10.17 £0.18 10.39+0.20

% P1+CAEP 8.37+0.11 8.19+0.11

% PSer 1.74 £ 0.06 1.67 £0.10
% CL 2.51+0.04 2.75+0.05"

% X Membrane lipids 44.65 +0.54 44.68 £ 0.73
Total lipid content (ng.D-larva™) 9.22+0.14 9.45+0.27

TG: triglycerides; StE: sterol esters; GE: glyceryl ethers; FFA: free fatty acids; PE:
phosphatidylethanolamine, Pl: phosphatidylinositol, PSer: phosphatidylserine, CL: cardiolipin;
CAEP: ceramide amino-ethylphosphonate, PC: phosphatidylcholine; ST: sterols

3.1.3) Larval performances: growth, lipid index and settlement yield (Step 2)

G1 larvae from the G1-E condition displayed a significantly lower growth rate (GR) than larvae
issued from control embryonic development (G1-C; p-value < 0.01; Figure 3A). The GR
decreased by 9.1 % in G1-E larvae (18.0 + 0.5 um.day™) compared to G1-C larvae (19.8 + 0.4
um.day!). Consequently, the G1-E larvae displayed a delay of 1 day to reach the competent
larval stage as demonstrated by the percentages of eyed-larvae (ready to settle) at 16 dpf:
55.5+3.3% for G1-Cand 24.8 + 2.6% for G1-E larvae. The lipid index (U.A.) differed significantly
between conditions with a mean reduction of 19.6% in G1-E larvae compared to G1-C larvae
(p-value < 0.01; Figure 3B). The settlement yield (%) was statistically similar between G1-C
(73.8 £ 7.2%) and G1-E (86.7 + 4.1%) conditions (p-value > 0.05; Figure 3C).
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Figure 3. Size (um; A), lipid index (U.A; B) and settlement yield (%; C) of G1 larvae issued from
control embryos (G1-C; grey) and embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1
ug.mL? (G1-E; blue). Results are expressed as mean + SE (n= 12). Repeated measures ANOVA
were conducted to compare conditions for the size while the Student’s method was used for
the lipid index and the settlement yield at the 5% level; homogeneous groups are indicated by
the same letter.

3.1.4) Adult growth and ecophysiological performances (Step 3)
Growth. The monitoring of G1 juvenile and adult growth revealed no statistical differences
whether they originate from control or exposed embryos (p-value > 0.05; Figure 4). Focusing
on data collected in the nursery (November 2018 — March 2019), the dry weight increased 3-
fold for G1-C (Tnovember: 0.06 * 0.01 g.oyster?; Tmarch: 0.16 + 0.01 g.oyster?) and G1-E oysters
(TNovember: 0.05 + 0.01 g.oyster?; Tmarch: 0.17 + 0.01 g.oyster?). Similarly during the adult
experiment (i.e. conditioning), the dry weight was 0.15 + 0.01 g.oyster™ for G1-C and G1-E
oysters at To (April 2019) and increased up to 0.48 + 0.03 and 0.53 + 0.04 g.oyster™* for G1-C
and G1-E oysters, respectively, at Tr (June 2019), corresponding to a 3-fold increase in both

conditions.
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Figure 4. Dry weight (g.oyster?) of G1-C (grey; originated from control embryos) and G1-E
oysters (blue; originated from embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1
ug.mL?) during the nursery phase (solid lines; November 2018 — March 2019) and the G1 adult
experiment (dashed lines; April 2019 — June 2019). Results are expressed as mean + SE (n= 30
oysters per sampling point in the nursery monitoring (in common tank) and 4 replicates
(corresponding to 4 tanks) of 20 oysters per sampling point during the adult experiment).
Repeated measures ANOVA were conducted to compare conditions at the 5% level.

Ecophysiological parameters. No significant differences (p-values > 0.05) in the clearance rate
(CR; L.h't.gt dw std), respiration rate (RR; mg O2.h1.g™* dw std) and absorption efficiency (AE;
%) were observed between adults of both conditions throughout the experiment (Figure 5;
Supplementary Figure 1). G1-C oysters had a mean CR of 4.55 + 0.40 L.h"1.g"}, a mean RR of
0.36 £0.04 L.h'1.gt and a mean AE of 57.0 + 4.7 % while G1-E oysters had a mean CR of 4.62 +
0.50 L.ht.g’}, amean RRof 0.37 £ 0.04 L.h'.grand a mean AE of 53.0 + 6.8 %.
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Figure 5. Clearance rate (A; L.h'l.g? dw std), respiration rate (B; mg O,.h"l.g* dw std) and
absorption efficiency (%) of G1-C (grey; originated from control embryos) and G1-E adult
oysters (blue; originated from embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1
ug.mL1). Results are expressed as mean + SE (n= 16 oysters per condition). Detailed data of
the clearance and respiration rates are in the Supplementary Figure 1. Repeated measures
ANOVA were conducted to compare conditions for the clearance and respiration rates while
the Student’s method was used for the absorption efficiency at the 5% level, homogeneous
groups are indicated by the same letter.

3.1.5) Reproductive outputs (Step 3)
Overall, adult oysters issued from the two conditions showed similar sex ratio and distribution
of gonadic stages (p-values > 0.05), resulting in 85% and 95% of ripe oysters after 10 weeks of

conditioning for G1-C and G1-E conditions, respectively (Table 2; Supplementary Figure 2).

Regarding the gamete quality, the percentage of motile spermatozoa (%) was similar (p-value
>0.05) between G1-C (41.8 + 1.6%) and G1-E oysters (43.6 + 3.0%) as well as the mean velocity
(VAP; pm.sec!) estimated at 72.1 + 1.1 pm.sec! and 79.8 *+ 4.4 um.sec’?, respectively.
Similarly, the oocyte diameter (um) was identical (p-value > 0.05) in G1-C (30.5 + 0.2 um) and
G1-E oysters (30.7 + 0.4 um). Lastly, the reproductive capacity was not affected as
demonstrated by a high and similar fertilization yield (%) of 90.5 + 1.2% for G1-C oysters and
87.3 + 2.3% for G1-E oysters.
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Table 2. Distribution of sex and gametogenic stages of G1-C (originated from control embryos)
and G1-E oysters (originated from embryos exposed to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1
ng.mL?) after 10 weeks of conditioning. Results are expressed as percentages (n= 20 oysters
per condition). According to Steele and Mulcahy (1999), gametogenic stages correspond to:
(1) developing early active; (2) developing late active; (3) ripe.

Sex (%) Gametogenic stage (%)

Condition N Female Male Hermaphrodite 1 2 3
G1-C 20 55 40 5 0 15 85
G1-E 20 50 50 0 0 5 95

3.2) Effects of the embryonic exposure to amino-nanopolystyrene beads (50

nm) on the second oyster generation (G2)
3.2.1) D-larval development (Step 4)
Overall, no significant differences were observed in the D-larval yield among the 4 conditions
(p-value > 0.05) with mean values of 67.1 + 4.8% and 60.4 + 3.5% for G2-C-C and G2-E-C,
respectively, and 64.4 £ 5.1% and 59.5 £ 8.1% for G2-C-E and G2-E-E, respectively.

3.2.2) Larval performances: growth, lipid index and settlement yield (Step 5)

The G2 larval growth fell into two statistical groups (p-value < 0.05; Figure 6A). G2-C-C and G2-
E-C larvae had a similar growth rate (p-value > 0.05) with mean values of 17.9 + 0.4 um.day™
and 17.3 + 0.5 um.day?, respectively. G2-C-E larvae (13.9 + 0.9 um.day?) displayed a
significantly slower growth (-21%) than G2-C-C and G2-E-C larvae (p-value < 0.05) while G2-E-
E larvae appeared intermediate and non-significantly different from these two groups with a
mean growth rate of 15.5 + 1.3 um.day™. At the end of the larval rearing (17 dpf), a delay to
reach the competent larval stage was suggested with a lower percentage of eyed-larvae in the
G2-C-E condition (20.0 + 8.2%) in comparison to G2-C-C (49.0 + 4.5 %), G2-E-C (43.7 + 12.0%)
and G2-E-E (32.8 £ 10.9%) larvae. Conversely to G1 larvae, no significant differences (p-value
> 0.05) in the lipid index (U.A) were observed among G2 larvae conditions with mean values
of 0.24 + 0.01, 0.22 £ 0.01, 0.22 + 0.03, 0.20 £ 0.02 for G2-C-C, G2-E-C, G2-E-E and G2-C-E
larvae, respectively (Figure 6B). The settlement yield appeared similar (no statistical test owing
to only 2 replicates per condition; Figure 6C) between G2-C-C (49.6 + 4.8%), G2-C-E (56.6
4.7%), G2-E-C (59.0 + 4.4%), G2-E-E (62.6 + 2.6%).
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Figure 6. Size (um; A), lipid index (U.A; B) and settlement yield (%; C) of G2 larvae issued from
(1) G1 and G2 control embryos (G2-C-C; grey), (2) G1 control embryos and G2 embryos
exposed to 50-NH; at 0.1 pg.mL* (G2-C-E; dashed grey), (3) G1 embryos exposed to 50-NH; at
0.1 pg.mLtand G2 control embryos (G2-E-C; blue), (4) G1 and G2 embryos exposed to 50-NH,
at 0.1 pg.mL?! (G2-E-E; dashed blue). Results are expressed as mean * SE (n= 4; n= 2 for the
settlement yield). Repeated measures ANOVA were conducted to compare conditions for the
size while one-way Anova was used for the lipid index at the 5% level; homogeneous groups
are indicated by the same letter.

4)DISCUSSION

Mitochondrial functioning and shell mineralization appeared modified in oyster embryos
exposed to nano-PS

Embryogenesis is a sensitive step in the life cycle of marine invertebrates. The reason is linked
to the balance between embryogenic trajectories governed by a molecular/cellular
programming and the surrounding conditions with external pressures, notably stressors, for
which embryos could exhibit developmental plasticity (Hamdoun and Epel, 2007). Energy
metabolism, e.g. glucose metabolism and lipid catabolism, is crucial for the respect of
development (e.g. Jaeckle and Manahan, 1989; Rafalsky et al., 2012). Here, cardiolipin (CL)

appeared modified with an increase of its level in D-larvae originated from exposed embryos
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(+9.7%) suggesting modifications of mitochondrial functioning. Indeed, CL is a key and unique
phospholipid almost exclusively localized in inner membrane of mitochondria, the primary
supplier of ATP corresponding to the energy used by organisms to achieve basal maintenance,
growth, development and storage (Houtkooper and Vaz, 2008; Sokolova et al., 2012).
Specifically, CL has a major role in the oxidative phosphorylation allowing the formation of
ATP from ADP as CL binds to oxidative phosphorylation complexes in order to ensure their
stability and ATP production (Houtkooper and Vaz, 2008; Paradies et al., 2014). For instance,
decreases in activity of three of the four oxidative phosphorylation complexes (I, Il and 1V) led
to a decrease in the electron flux into rats membrane supplemented by CL in comparison to
control membrane (Shaikh et al., 2014). Therefore, the observed increase in the CL level
suggests a potential modification in the respiratory chain in oyster embryos exposed to 50-
NH, beads. This may have expected consequences on ATP production as previously
demonstrated with a 49-65% decrease in ATP production in zebrafish embryos exposed to 50
nm nano-PS beads (10 pg.mL?%; Trevisan et al., 2019). Such impairment may alter the overall
embryos energy balance at the expense of key maintenance and developmental processes.
Although obvious malformations or developmental arrests were not observed by optical
microscopy, indicating no strong acute toxicity, SEM revealed holes and asperities on the shell
of D-larvae in response to embryonic exposure to 50-NH; beads, suggesting incomplete shell
biomineralization. In natural environment, incomplete shell biomineralization can have
consequences for bivalve embryos (e.g. survival) due to the protective role of the shell against
physical damages, pathogens, predators or pollutants (Arivalagan et al., 2017). Disruption of
the calcium carbonate production and deposition was already supposed in mussel embryos
after 50-NH; exposures (0.15 pg.mL™), based on transcriptomic profile (Balbi et al., 2017).
These fine observations of biomineralization modifications could be the premises of the high
embryotoxicity observed in oyster embryos exposed to 50-NH; beads at higher doses 1-25
pug.mL? (Tallec et al., 2018). For now, origins of this effect cannot be addressed but we
hypothesize two main explanations which can be intertwined. In one hand, shell defects could
be linked to the potential disruption of the ATP production discussed above. Indeed, shell
biomineralization is energetically expensive for marine invertebrates (Sokolova et al., 2012).
Therefore, disturbance in the energy production in exposed embryos could indirectly affect

the shell biomineralization processes notably because energy allocation to maintenance is
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prioritized for the protection to stressors (Sokolova et al., 2012). On the other hand,
modifications of the shell mineralization could be linked to a direct toxicity of 50-NH; beads
on oyster embryos due to physical interactions with embryos membranes, leading to a
perturbation of mineralization processes through molecular changes. Indeed, nanoparticles
can interact with membrane components (e.g. protein receptors, ions channels) affecting
intracellular machinery (e.g. induction of oxidative stress, DNA fragmentation, apoptosis)
(Della Torre et al., 2014; Frolich, 2013). Even though interactions between 50-NH; beads were
not sufficiently strong to affect membrane integrity (as suggested by similar membrane
composition and fluidity in D-larvae originated from control and exposed embryos), we cannot
exclude that higher concentrations can lead to membrane disruptions as suggested by drastic
developmental arrests observed in oyster embryos exposed to higher doses of 50-NH, beads
(Tallec et al., 2018). For instance, a loss of membrane integrity was also highlighted in
cyanobacteria exposed to 50-NH; beads at 2.5 and 4 pug.mL?! (Feng et al., 2019). Further
investigations performing transcriptomic analyses and biochemical assay of mitochondrial
functioning at each step of embryo development coupled with bioenergetics modeling would

help to decipher the toxic pathways induced in oyster embryos by the 50-NH; beads.
Embryonic exposure to nano-PS affected oyster larval development

A large amount of research studying effects of contaminants to early life stages (ELS) is
available but the consequences of sub-lethal effects in ELS on animal performances remain
mostly undetermined despite their crucial role in species sustainability. Typically, the time
used by C. gigas to reach the competent stage in the rearing system used here at 25°C is
around 16 dpf as observed in control conditions (Rico-Villa et al., 2008). However, the
decrease in larval growth and the delay to reach the competent stage observed in conditions
exposed only once, i.e. G1-E and G2-C-E conditions, may be viewed as consequences of effects
in exposed embryos. The observed slowdown in larval growth could be associated to a lower
accumulation of storages during the pelagic phase as remarked with the 20% reduction of the
lipid index in the first generation larvae originated from exposed embryos; a similar trend was
observed at the second generation even if the decrease was not significant (probably due to
the lower number of replicates with n=4 vs. n=12 at G1). Indeed, bivalve larvae that
accumulate less lipids can need more time to be competent for metamorphosis (Talmage and

Gobler, 2010) showing the crucial role of lipids among entry, use and accumulation of stored
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energy along larval development. Their changes in response to embryonic exposure may origin
from perturbation in the establishment of larval digestive functions, already suggested by
transcriptional profiles in mussel embryos exposed to 50-NH, beads (Balbi et al., 2017).
Furthermore, metamorphosis and settlement success require high amount of the energy
stored during larval development (Bochenek et al., 2001). In the present study, the settlement
yield was similar among conditions, highlighting that suspected effects in the energy
accumulation have not been sufficiently pernicious to impair larval ability to metamorphose
and settle on hard substrates. This is especially true considering that the favorable rearing
conditions used here may have concealed any adverse effect. Indeed, the extension of time
to reach metamorphosis can expose bivalve larvae to more in situ mortality (e.g. predation,
pathogens; Talmage & Gobler, 2010) diminishing the settlement yield. The larval growth
difference and the delay in settlement seem to have been relatively quickly compensated as
evidenced by the same dry weight of G1 oyster seeds whatever the conditions from the first

monitoring in the nursery.
The affected larval development did not result in phenotype variations at the adult stage

By monitoring the growth, ecophysiology and gametogenesis of the G1 adult oysters over

Ill

several months, we investigated a potential “maladaptive tuning”, i.e. emergence of new
phenotype at the adult stage in response to embryonic exposure leading to a reduced fitness
(Hamdoun and Epel, 2007). For instance, zebrafish exposed to PAH during embryonic
development had reduced cardiovascular performances at the adult stage (Hicken et al.,
2011). Here, adult oysters originated from control or exposed embryos displayed similar
growth, ecophysiological characteristics and reproductive outputs (gametes and larval
quality). Therefore, these results assume that embryonic exposure to 50-NH; at 0.1 pg.mL™*

did not induce any delayed effect in the ecophysiological, growth and reproductive

performances of adult oysters in our experimental conditions and over a single generation.
The successive embryonic exposures modulated the response across generations

To understand the risk of contaminants to population stability and estimate the resilience of
populations, an important feature is to determine how the sensitivity of animals can evolve
across generations. Early life stages correspond especially to sensitive window which can

induce effects across generations owing to the differentiation of primordial germ cells during
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early development, i.e. the environment during early life can induce inter-generational effect
in progeny of the next generation (Burton and Melcalfe, 2014). Stressors occurring during
early life could engage the progeny to gain tolerance. For instance, progeny of fruit flies
needed less time to metamorphosis when parents underwent larval development in poor-
food conditions (Vijendravarma et al., 2010). In the present study, larvae originated from the
double exposure (i.e. G1 and G2 exposed embryos to 50-NH; beads) displayed an intermediate
growth rate in comparison to other G2 larvae, i.e. the control groups of the second generation
(G2-C-C and G2-E-C) and the embryos exposed only at the second generation (G2-C-E). This
suggests that successive events of embryonic exposures to 50-NH; beads have modulated the
response in oyster embryos to 50-NH; beads, corresponding potentially to an adaptive
response which allows for better tolerance (Burton and Melcalfe, 2014). This “stress-memory
mechanism” could be linked to epigenetic changes in G1 embryos exposed to 50-NH; beads.
Epigenetic inheritance, i.e. modification of gene expression by adding chemical marks (e.g.
DNA methylation), could modify positively or negatively the response to a stress over the next
generations (Vandegehuchte and Janssen, 2014). Although research in epigenetics for marine
invertebrates is at its beginning, first insights indicated that DNA methylations are of great
importance in the embryonic development success of C. gigas (Riviere et al., 2013). A recent
work also suggested that exposures to contaminants (copper) can induce DNA methylation
changes during the oyster embryonic development with a potential implication in the
observed embryotoxicity (Sussarellu et al., 2018), which remains of interest to test over
generations. Therefore, analysis of epigenetic marks in future works would be valuable to
understand this potential adaptive response observed here in oysters in response to

successive 50-NH; beads exposure.

Environmental implications and conclusions

While previous studies demonstrated harmful effects of model nano-PS beads in early life
stages (gametes, embryos, larvae), the present work presents delayed effects after an early
exposure at the embryo stage. Nevertheless, delayed-effects did not appeared consistent over
the entire life cycle as no consequences were highlighted in oyster spat and adults of the first
generation in terms of growth, feeding/respiration and reproductive performances.
Intriguingly, repeated embryonic exposures over two generations led to modification of the

second stress response that may be considered as adaptive. This stress-memory mechanism
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could be related to epigenetic changes during the first embryonic exposure that “prepared”

the next progeny but the underlying mechanisms remain to be explored.

The mass concentration used in the present study may be considered as environmentally
relevant (Goldstein et al., 2012), but the number of particles (1.47 x 10° particles.mL™)
exceeds largely the highest — to our knowledge — amount of microplastics (> 10 um) reported
in natural environments (12 particles.mL? in sea ice; Peeken et al., 2018). Nevertheless, no
information is available about in situ concentrations of NP due to a lack of adapted methods
(Mintenig et al., 2018). Results provided in the present study demonstrate the crucial
importance to determine NP concentrations in oceans for environmental toxicology studies

to avoid an overestimation of their risks for marine life and help decision making.

Here we used 50-NH, beads as model particles to investigate nano-toxicity due to their
properties: (i) no aggregation in experimental seawater and (ii) positive charge promoting
interactions with biological membranes (Della Torre et al., 2014; Lehner et al., 2019; Tallec et
al.,, 2018, 2019). Beyond its merits as model nanoparticle in ecotoxicology studies for
knowledge and to design methodological approaches, the environmental relevance of this
type of nanoplastic is questionable due to oxidation processes occurring in environment
leading to a carboxylic surface and anionic charge (Fotopoulou and Karapanagioti, 2012).
Overall, the relative toxicity of model plastic particles vs. natural particles remains a relevant
and open question that must be addressed in the near future. Recently, methods mimicking
environmental processes were published to produce model NP with different polymers and
shapes (Magri et al., 2018; Mitrano et al., 2019; Pessoni et al., 2019). These methods would

be very useful in the coming works to approach more precisely in situ toxic potential of NP.
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Supplementary Figure 1. Standardized clearance (A) and respiration (B) rate of G1-C (grey;
originated from control embryos) and G1-E adult oysters (blue; originated from exposed
embryos to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1 pg.mL™) over the 4 trials (n = 16 oysters
per condition). Empty symbols correspond to all individual measurements while filled symbols
correspond to the mean values of each acquisition cycle.
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Supplementary Figure 2. Distribution of gametogenic stage at 0 (T1), 2 (T2), 4 (T3), 6 (T4) and
8 (T5) weeks of conditioning for G1-C oysters (A) and G1-E oysters (B). For each date, 20
oysters per condition were sampled.
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Supplementary Table 1. Polar fatty acids of oyster D-larvae originated from control embryos
(G1-C) or exposed embryos to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1 pg.mL* (G1-E). FAs were
expressed as the mass percentage of each FA to the total polar FA content (n=12; mean + SE).
Comparisons were made between treatments using a one-way analysis of similarities
(ANOSIM) at the 5% level.

Conditions
G1-C G1-E
is017:0 0.33+0.01 0.32+0.01
antl17:0 0.36£0.01 0.35+0.01
2 BRANCHED 0.69+£0.01 0.67 £0.01
14:0 1.07 £0.04 1.10+0.04
15:0 0.27 £0.01 0.26 £0.01
16:0 16.49+0.23 16.36 £ 0.21
17:0 0.87£0.01 0.86 +0.02
18:0 5.10+0.09 4.84 £ 0.07
2 SFA 23.79+£0.29 23.42 £ 0.27
16:1n-9 0.24 £ 0.04 0.28 £0.02
16:1n-7 1.08 £ 0.06 1.12 £0.05
18:1n-9 1.49 £0.02 1.54 £ 0.02
18:1n-7 2.57 +0.07 2.62 +0.07
18:1n-5 0.32+£0.03 0.31+0.02
20:1n-11 1.90+0.03 1.80+0.03
20:1n-9 0.44 £0.02 0.43+£0.01
20:1n-7 3.61+0.04 3.54+0.04
22:1n-11 0.93+£0.03 0.89 £0.02
22:1n-9 5.11+0.06 4,79 £0.07
2 MUFA 17.67 £0.11 17.32+0.13
18:2n-6 0.84 £0.01 0.88 £0.02
18:3n-3 1.11+0.03 1.19+0.02
18:4n-3 1.76 £ 0.04 1.84 +0.03
20:4n-6 1.80+0.04 1.72 £0.02
20:5n-3 19.93+0.16 20.84 £ 0.17
21:5n-3 0.83+0.01 0.85+0.01
22:5n-6 0.79£0.03 0.80 £0.02
22:5n-3 1.88+0.04 1.95+0.04
22:6n-3 15.59+0.32 15.40+0.32
20:2j 0.63+£0.02 0.56 £ 0.05
2 PUFA 45.16 £ 0.29 46.03 £ 0.36
16:1n-7DMA 1.52+£0.04 1.62 £0.06
18:0DMA 7.31+0.12 7.18 £0.23
2 DMA 8.83+0.10 8.80+0.21
2 Unknown (3 FA) 0.93+£0.03 0.98 £0.04
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Supplementary Table 2. Neutral fatty acids of oyster D-larvae originated from control
embryos (G1-C) or exposed embryos to 50 nm amino-polystyrene beads at 0.1 pg.mL* (G1-E).
FAs were expressed as the mass percentage of each FA to the total neutral FA content (n=12;
mean * SE). Comparisons were made between treatments using a one-way analysis of
similarities (ANOSIM) at the 5% level.

Conditions

G1-C G1-E
is017:0 0.41+£0.00 0.42 +£0.01
2 BRANCHED 1.03+0.01 1.08 £0.03
14:0 5.72+0.16 5.92+£0.18
15:0 0.44 £ 0.00 0.47 £0.02
16:0 25.61+0.10 26.70+0.94
17:0 0.86 £ 0.01 0.90 £0.03
18:0 4.05+0.06 4.41+0.18
2 SFA 36.82 +0.25 38.58+1.24
16:1n-9 0.30£0.00 0.29 £0.03
16:1n-7 5.83+0.35 5.78 £ 0.33
16:1n-5 0.30+0.00 0.30+0.01
18:1n-11 0.26 £ 0.01 0.25+0.01
18:1n-9 3.77£0.02 3.65+0.12
18:1n-7 5.02+0.11 4,92 +0.09
18:1n-5 0.24 £0.01 0.29 £ 0.05
20:1n-11 0.93+0.02 0.90 £0.03
20:1n-9 0.22+0.01 0.22+£0.01
20:1n-7 2.44 £0.04 2.32+0.11
2 MUFA 19.31+£0.45 18.93+0.36
16:2n-4 0.22 +0.01 0.21+0.01
16:3n-4 0.29+0.01 0.30+0.01
18:2n-6 2.03+£0.02 1.96 £ 0.07
18:2n-4 0.36 £0.01 0.33+0.01
18:3n-3 3.14£0.06 3.02+0.13
18:4n-3 5.87 £0.07 5.65+0.19
20:4n-6 0.57 £0.00 0.55+0.01
20:4n-3 0.79+0.01 0.76 £0.02
20:5n-3 12.57 £0.11 12.12+0.34
21:5n-3 1.09 £0.01 1.03+0.04
22:5n-6 0.32+0.01 0.32+0.01
22:5n-3 0.81+0.02 0.89 £ 0.06
22:6n-3 8.24+0.12 7.88 £0.29
20:2j 1.38 +£0.03 1.29 £ 0.06
22:2j 2.85+0.05 2.71+0.14
22:2i 0.36 £0.01 0.33+0.01
2 PUFA 42.22 £0.32 40.64 £ 1.01
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18:0DMA 0.45+0.01

2 DMA 0.45+£0.01

Y Unknown (2 FA) 0.17 £0.01
2 Others?® 2.09+£0.01

0.57+£0.05
0.57£0.05
0.20+0.02
2.12+0.01

@ Others: is015:0, ant15:0, iso16:0, ant17:0, 24:0, 16:3n-3, 16:4n-3, 18:3n-6, 18:3n-4, 18:4n-1, 20:2i,
20:2n-6, 20:3n-6, 20:3n-3, each accounting for less than 0.2% of the total FA.
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A RETENIR

Les 50-NH; semblent affecter le fonctionnement des mitochondries et les processus

de biominéralisation durant I’exposition embryonnaire.

L’exposition embryonnaire a diminué les performances larvaires (réduction de 10-

20% du taux de croissance) de C. gigas.

L’exposition embryonnaire de la premiére génération (G1) n’a eu aucune incidence
sur le phénotype des huitres au stade adulte (croissance, alimentation, respiration,

reproduction, viabilité de la progéniture).

Les résultats obtenus sur la seconde génération (G2) supposent la création d’une
empreinte précoce lors de la premiére exposition (G1), conduisant a des effets
amoindris sur le développement larvaire de la condition résultant des deux

expositions embryonnaires.
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Discussion générale et perspectives

Depuis 70 ans, les débris plastiques dont la fin de vie a été négligée par les sociétés humaines
s‘accumulent et persistent dans les océans (Ostle et al., 2019). La découverte des
microplastiques (MP < 5 mm) en 2004 a révélé a la communauté scientifique le postulat
suivant : un macrodéchet plastique dans I'environnement marin peut se fragmenter en
particules microscopiques (Thompson et al., 2004) auxquelles vont s’ajouter des entrées
directs de MP en provenance d’activités industrielles ou domestiques (Cole et al., 2011).
Depuis, de nombreux protocoles ont été développés pour accéder aux particules les plus fines
et chaque nouveau développement s’accompagne du méme résultat, i.e. leur présence
ubiquitaire et leur abondance croissante lorsque I'on descend en taille de débris. Par exemple,
dans les sédiments cotiers de la mer du Nord (max : 1189 particules.kg™; Lorenz et al., 2019),
dans la glace de mer arctique (max : 12 particules.mL™; Peeken et al., 2018) ou encore dans
les sédiments arctiques (max : 6695 particules.kg™*; Bergmann et al., 2017), les particules de
10-50 um représentent plus de 80% des MP échantillonnés. Cette fragmentation devrait
atteindre des tailles nanométriques comme le suppose des données expérimentales (e.g.
Gigault et al., 2016; Lambert & Wagner, 2016) et la présence d’empreintes chimiques
associées aux plastiques dans la fraction colloidale d’échantillons issus du Gyre Atlantique
Nord (Ter Halle et al., 2017). Cependant, aucune donnée quantitative ni qualitative (e.g.
comportement dans la colonne d’eau) n’est disponible pour les petites particules inférieures
a 10 um a ce jour en raison de verrous méthodologiques (Mintenig et al., 2018; Schwaferts et

al., 2019).

Malgré les incertitudes liées aux micro- et nanoplastiques (MNP) concernant leurs
distributions depuis la surface jusqu’aux abysses et leurs concentrations environnementales,
la caractérisation de leurs potentiels effets est une problématique majeure pour la
communauté scientifique et I'aide a la décision (e.g. Galgani et al., 2013; Galloway et al., 2017;
GESAMP, 2015; Lusher et al., 2017). Du fait de leur petite taille, les MNP sont biodisponibles
pour la plupart des organismes marins et peuvent étre ingérés accidentellement (Wright et
al., 2013). Des effets délétéres sont suspectés a différentes échelles biologiques (cellulaire,
individuelle, populationnelle, écosystémique) selon les informations obtenues par des
expositions en milieu controlé de laboratoire (Galloway et al., 2017). Les travaux réalisés dans
ce travail de thése s’intégrent dans cette problématique et avaient pour objectif d’explorer

les effets des particules plastiques de fractions micro- et nanométriques (<5 um) sur les jeunes
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stades de vie de I'huitre creuse Crassostrea gigas. Cette espéce est un modele d’étude
pertinent car en plus d’étre la premiéere espéce aquacole au niveau mondial, elle joue un role
écologique majeur puisque c’est une espéce ingénieure des habitats cotiers et estuariens
(Bayne, 2017). De plus, I'utilisation de I’huitre comme modele biologique permet de profiter
des nombreux outils expérimentaux (e.g. écloserie et nurserie expérimentales) et analytiques
(e.g. connaissance du génome) disponibles. Une synthése des résultats marquants obtenus
durant ce projet de recherche ainsi que leurs limites et les perspectives a court et long termes

sont présentées dans cette discussion générale.

1) LES EFFETS DES MNP SUR LES JEUNES STADES
DE C. GIGAS

1.1. Les jeunes stades de I’huitre sont-ils sensibles aux particules

plastiques ?

Le bon déroulement de la vie pélagique est essentiel a la stabilité et la pérennité des
populations naturelles d‘huitres (Bayne, 2017; Pechenik, 1999). Nos analyses ont mis en
évidence une sensibilité des premiers stades de vie de C. gigas aux nanosphéres de
polystyréne (nano-PS; 50 nm) dépendante du stade de développement considéré. A
I’exception des larves pédivéligéres (dernier stade du développement pélagique), les nano-PS
ont induit une toxicité aigué sur I'ensemble des stades et étapes de développement
exposé(e)s, i.e. spermatozoides, ovocytes, fécondation et développement embryo-larvaire
(Figure 1). En revanche, les sphéres de 500 nm et 2 um n’ont induit aucun effet
phénotypique, peu importe le stade/étape concerné(e), méme a la plus forte concentration
utilisée, i.e. 25 pg.mLL. L'innocuité des MP sphériques observée dans ce travail corrobore les
données obtenues précédemment lors d’expositions chroniques ou aigués sur les stades
larvaires de I'huitre (Cole & Galloway, 2015; Sussarellu et al., données non publiées) et les
jeunes stades (embryons, larves) d’autres modeéles biologiques (e.g. Mytilus galloprovincialis,
Paracentrotus lividus, Beiras et al., 2018; Tripneustes gratilla, Kaposi et al., 2014). Le faible
rapport surface/volume de ces microparticules comparativement aux fractions
nanométriques limite la possibilité d’interactions avec les membranes des gamétes/embryons
et donc le risque d’effets toxiques associés (e.g. mortalité, altération cellulaire, immobilisation

des spermatozoides) tandis que la forme sphérique et lisse favorise une excrétion rapide par
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les larves capables de les ingérer, limitant la rétention et donc les perturbations physiques

pouvant mener a des effets néfastes (Frydkjeer et al., 2017; Mazurais et al., 2015).

Développement
embryonnaire

DB-S)

Spermatozoide Ovocyte Fécondation

/ © o = MB

Métamorphose

Pouvoir reproducteur:
LOEC = 10 pg.mLt

LOEC = 25 pg.mL!

1 ] 1 I
' : ' |
i i H i
50-Plain NA : NA | LOEC=10pgml® | LOEC=10pgml® |  LOEC> 25 pg.mL?
' : ' ;
i i H i
Mobilité: H 1 H |
5 LOEC =25 pg.ml? ! J : l l
= - . 1+ Pouvoir reproducteur: _ 4 _ N 1
- LOEC =1 pg.mL LOEC = 10 pg.mL LOEC > 25 pg.mL
am‘;“ S0-COOH Pouveir reproducteur: E LOEC > 25 pg.mL? E He-m E He.m E 7eomuem
2 LOEC > 25 ug.mLt | ' ' :
1 ] 1 I
Mobilité : i H i
LOEC = 10 ug.mL? | : o H :
50-NH, : Pouvoir reproducteur: | lOEC=1pgml! | LOEC=0,1pgml! | LOEC > 25 pg.mL-
' : ' |

Figure 1. Sensibilités des stades et étapes de développement exposé(e)s aux trois types de
nano-PS de 50 nm (aminée — 50-NH; ; carboxylée — 50-COOH ; neutre — 50-Plain) exprimées
en terme de « LOEC = Lowest Observed Effect Concentration » correspondant a la
concentration minimale pour laquelle un effet a été observé.

1.2. Les propriétés de surface modulent le comportement et la toxicité

des nanosphéres (50 nm) de polystyréne

Théoriquement, la différence de toxicité entre les trois types de nano-PS (neutre — 50-Plain,
carboxylée — 50-COOH, aminée — 50-NH;) pourrait étre associée simplement a la toxicité des
groupements de surface (Bannunah et al., 2014). La nature cationique des 50-NH, favorise
naturellement les interactions avec les membranes biologiques, via un mécanisme
d’attraction lié a la charge négative des membranes, par rapport aux 50-COOH et 50-Plain qui
présentent une charge de surface négative (Figure 2; Cho et al., 2009; Verma & Stellacci,
2009). Cependant, le comportement (i.e. agrégation) des particules dans le milieu
expérimental est apparu déterminant dans la toxicité évaluée sur les jeunes stades de I’huitre,
soulignant ainsi que sa caractérisation est essentielle afin de comprendre la dangerosité des
particules (Lowry et al., 2012). En effet, selon les parametres environnementaux (e.g. salinité
et présence de matiére organique, Chapitre 3; température, Singh et al., 2019) et les
propriétés intrinseques des particules (e.qg. taille, charge de surface, groupements chimiques
associés), des processus d’agrégation peuvent se mettre en place dans le

microenvironnement étudié. Tandis que le comportement vertical des particules
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micrométriques est dirigé principalement par la densité du polymeére, la diminution de taille
dans le domaine colloidal va favoriser les interactions avec les molécules d’eau, i.e. I'obtention
d’'un mouvement brownien. La stabilité des nanoparticules dans un milieu repose sur
I’équilibre entre forces attractives et répulsives décrit par la théorie de Derjaguin—Landau—
Verwey—Overbeek (DLVO). Dans I'eau de mer, les ions interagissant avec la surface des nano-
PS peuvent affecter cet équilibre et provoquer I'agrégation des particules dont I'intensité est
dépendante de leurs propriétés de surface. Cette agrégation a une implication biologique
importante car les agrégats micrométriques formés par les 50-COOH et 50-Plain dans I'eau de
mer perdent en biodisponibilité et présentent un rapport surface/volume réduit par rapport
aux nano-PS libres, diminuant les interactions avec les cellules. La différence de toxicité entre
les nano-PS est ainsi exacerbée en faveur des 50-NH; qui restent stables dans I'eau de mer
avec une agrégation a hauteur de 100 nm (Figure 2). Ainsi, la toxicité des nano-PS est
dépendante a la fois des propriétés de surface des particules qui déterminent I'affinité avec
les membranes biologiques et du comportement des particules qui régule I'intensité des
interactions avec les cellules.

50-NH, 50-COOH 50-Plain
(charge +) (charge -) (charge -)

Forte affinité

Eau Ultrapure 1 H H H Faible affinité

Membrane Membrane Membrane Affinité réduite
é ‘ $ ‘ sous |'effet de
.0_-‘ I'agrégation
Toxicité potentielle
_o,,‘ élevée
Toxicité potentielle
$ ‘ modérée
Ea’u -dE me_r , Membrane 2 Membrane : Membrane
stérile et filtrée Toxicité potentielle
‘ Y ‘ —on faible
o— —r —n

Figure 2. Intensité de I'affinité entre nano-PS et une membrane cellulaire selon les propriétés
de surface de la particule et I'état d’agrégation dans de I'’eau ultrapure (eau purifiée sans ajout
d’ions) ou de I'eau de mer stérile et filtrée.
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Durant ce travail de thése, je me suis intéressé au comportement des nano-PS dans des
microenvironnements simplifiés (e.g. gradient de salinité, présence/absence de matiére
organique), qui ne représentent en aucun cas la complexité inhérente du compartiment
aquatique. Selon le milieu considéré, les macromolécules (e.g. polluants, protéines,
polysaccharides) présentes peuvent s’adsorber sur les nanoparticules, formant une corona
(éco-corona dans I’environnement ; bio-corona dans les organismes) (Canesi & Corsi, 2016).
La formation de la corona étant dépendante de la taille, de I'agrégation et des propriétés de
surface des particules (Lundqvist et al., 2008; Strojan et al., 2017), il serait intéressant
d’évaluer ses effets dans I'’eau de mer naturelle sur le comportement et la toxicité des
différents nano-PS a court, moyen et long termes. Ce type d’expérience permettrait
d’appréhender I'influence de la corona sur I’évolution de la stabilité des nanoplastiques dans
I’environnement aquatique et de la dangerosité associée selon leurs propriétés intrinseéques
(taille, nature chimique du polymere, propriétés de surface). La corona joue un role clé car
elle définit I'identité biologique d’une particule et peut entrainer des interactions spécifiques
avec les organismes vivants (Canesi & Corsi, 2016; Lesniak et al., 2013; Nasser & Lynch, 2016).
Par exemple, I'adsorption de composés protéiques produits par la daphnie sur des nano-PS
(100 nm ; -NH;) a augmenté le taux d’ingestion des particules par la daphnie et I'effet sur sa
survie, diminuant I'ECso de 26 pg.mL™? pour les particules sans éco-corona a 8 pg.mL? pour les
particules avec corona (Nasser & Lynch, 2016). Les changements de polarité et de
comportement des 50-NH; dans le liquide ovarien suggéerent également la formation d’une
éco-corona. Afin de clarifier I'influence de cette corona dans de la toxicité des 50-NH:
observée sur les ovocytes, il serait intéressant de réitérer I'expérience présentée au chapitre
5 sur des ovocytes filtrés sur 20 um et rincés afin de retirer le fluide ovarien et les

macromolécules qui le composent.

1.3. Quel est le mode d’action des nano-PS ?

Les gameétes et embryons de I'huitre se distinguent des stades véligeres et pédivéligeres par
I’absence de processus d’ingestion. De ce fait, la toxicité des nano-PS est liée aux contacts
directs avec la barriére externe de ces cellules, leur membrane cellulaire. Cette derniére est
une structure complexe et dynamique composée de deux grandes familles de

macromolécules, les lipides formant la bicouche lipidique et les protéines qui y sont insérées
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(protéines transmembranaires) ou attachées (protéines périphériques). Les protéines
transmembranaires jouent des réles essentiels dans I’homéostasie (e.g. canaux ioniques) et la
communication avec le milieu intracellulaire (e.g. transduction de signal). Leur activité dépend
de leur conformation spatiale qui est dirigée par I'état (e.g. composition en lipide, fluidité) de
la bicouche lipidique (Weil, 2009). Ainsi, une modification des propriétés physiques de la
membrane peut induire des effets néfastes dans le fonctionnement cellulaire. Une
modification de la fluidité et de I'organisation de bicouches lipidiques modéles a notamment

été démontrée sous I'effet de nano-PS par modélisation moléculaire (Rossi et al., 2014).

Les analyses lipidiques que j'ai réalisé sont des méthodes permettant de déterminer si les
cellules (gamétes, embryons) ont répondu a I'adhésion des nano-PS a la membrane par la
modification de leur composition lipidique. Ainsi, une augmentation de la teneur en
phosphatidylsérine a été détectée chez les spermatozoides exposés a 25 pg.mL™* de 50-NHs.
En raison du role clé de ce phospholipide dans le fonctionnement de pompes membranaires
(e.g. Na*/K*-ATPase) qui sont essentielles a la mobilité des spermatozoides, nous supposons
gue les effets phénotypiques observés (perte de mobilité des spermatozoides inhibant leurs
capacités de fécondation) sont liés a un effet direct des 50-NH: sur le fonctionnement de la
membrane (e.g. modification des échanges ioniques). Ainsi, l'utilisation de dosages
colorimétriques permettant de mesurer les flux d’ions a la membrane des spermatozoides
(e.g. Alavi et al., 2014) et/ou d’un fluorochrome utilisable par cytométrie en flux pour mesurer
un changement de potentiel membranaire (e.g. is-(1,3-dibutylbarbituric acid)
trimethineoxonol — Dibac4(3); Rossato et al., 2001) pourraient s’avérer pertinents afin de

valider cette hypothése dans de futurs travaux.

Bien que je n’ai pas étudié I'effet des nano-PS sur la composition des membranes des
embryons de C. gigas lors des expositions aux doses induisant des arréts de développement
précoces (> 1 pg.mL? pour les 50-NHz; 25 pg.mL?! pour les 50-COOH), ces effets
phénotypiques majeurs peuvent étre aussi attribués a des interactions membranaires. En
effet, 'adhésion des nano-PS aux membranes est capable d’induire différentes réponses
cellulaires, notamment des phénomenes de mort cellulaire programmée comme démontré
chez 'embryon de I'oursin exposé aux 50-NH; (Della Torre et al., 2014). Ce phénomeéne
pourrait étre lié a une surproduction d’espéeces réactives de I'oxygéne (ROS) comme observé

chez différentes lignées cellulaires et organismes aquatiques lors d’expositions aux nano-PS
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(Bexiga et al., 2011; Canesi et al., 2015; Gonzalez-Fernandez et al., 2019; Jeong et al., 2017;
Paget al., 2015). Une surproduction de ROS peut affecter les macromolécules des cellules (e.g.
peroxydation lipidique, fragmentation de I’ADN) et induire le déclenchement de I'apoptose
(Fu et al.,, 2014; Redza-Dutordoir & Averill-Bates, 2016). A une dose non-létale, la
fragmentation de I’ADN (i.e. génotoxicité) peut induire des changements transcriptionnels
(Sussarellu et al., 2018). Une génotoxicité pourrait étre ainsi impliquée dans les conséquences
subcellulaires sur la biominéralisation et le fonctionnement des mitochondries observées chez
les larves D issues d’une exposition embryonnaire aux 50-NH; (0,1 pg.mL?). Ainsi, une future
expérimentation sur les embryons de C. gigas devrait viser a I'analyse du fonctionnement
cellulaire et d’'une potentielle génotoxicité a différents stades de développement (2-4 cellules,
morula, blastula, gastrula, trochophore, larve D) afin de déterminer l'initiation de la toxicité
et les voies cellulaires impliquées. La fragmentation de ’ADN pourrait étre détectée a 'aide
du test des « Cometes » (Akcha et al., 2012) ou par gPCR via I'analyse du rapport entre la
qguantité d’ADN amplifié d’un fragment PCR court et d’'un fragment PCR long de différents
génes cibles (Bennett et al., 2005). Ce protocole est en cours de développement au
laboratoire. Pour évaluer les perturbations cellulaires, |'utilisation des outils —omics est a
prioriser car leur puissance permet d’avoir un apergu sans a priori du fonctionnement des
cellules au moment du prélevement et donc d’identifier les modifications cellulaires
responsables de la modulation du phénotype (Revel et al., 2017; Paul-Pont et al., 2018).
Durant cette thése, j'ai utilisé une approche de protéomique sur les larves D issues de
I’exposition embryonnaire aux 50-NH; (0,1 pg.mL?) permettant d’identifier au total 2540
protéines sans pour autant déceler des différences significatives dans leurs quantités par
rapport a des larves D témoins. Toutefois, cette approche ne permet pas de détecter
I’ensemble des protéines des larves mais seulement les plus abondantes. Nous avons tenté de
coupler cette analyse avec une approche RNAseq mais un probléme expérimental lié au
protocole d’extraction des ARN totaux a empéché sa réalisation. Une nouvelle tentative serait
pertinente car le RNAseq permet I'obtention d’un plus grand nombre d’informations que

I'approche protéomique utilisée grace a une importante profondeur de séquencage.

Il est a noter que la perturbation physique de la membrane modifiant ’'homéostasie cellulaire
n’est pas la seule possibilité pour expliguer les effets toxiques des nano-PS. D’une part, nous

ne pouvons pas exclure la possibilité d’un relargage de composés chimiques (e.g. additifs)
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incorporés durant la production des spheres de polystyrene par le fournisseur, une analyse
chimique des particules et des milieux d’exposition permettrait de vérifier cette hypothese
(Sussarellu et al., 2016). D’autre part, ces particules pourraient entrer a I'intérieur des cellules
(e.g. via endocytose ou création de nanopores) et affecter directement les différents organites
subcellulaires (Bexiga et al., 2011; Lesniak et al., 2013; Wang et al., 2013). L’internalisation
des nano-PS au contact des membranes des embryons, ovocytes et spermatozoides (faible
risque pour ces derniers car absence des mécanismes d’endocytoses ; Taylor et al., 2015) de
C. gigas restent a éclaircir dans de futures études. Au regard du faible contraste des nano-PS
par microscopie électronique a transmission et du risque de biais lié a I'utilisation de particules
fluorescentes (Catarino et al., 2019; Schiir et al., 2019), le développement et I'utilisation de
nanoparticules de plastique tracables est inévitable. L’utilisation de nano-PS marquées au 4C
dans de futures études permettrait de compenser le faible contraste des particules et de
déterminer s’il y a franchissement de la membrane ou non. Par I'utilisation de ces particules,
une accumulation de nano-PS (24 nm) dans différents organes (e.g. gonade, muscle) de la

coquille Saint-Jacques a notamment pu étre démontrée (Al-Sid-Cheikh et al., 2018).

1.4. Les réponses des embryons aux 50-NH; pourraient étre modulées a

travers les générations

Les conditions environnementales rencontrées par un individu durant ses premiers stades de
vie peuvent affecter la machinerie qui coordonne son développement (e.g. mise en place des
organes et fonctions exercées) et par conséquent influencer le phénotype du stade adulte
(Hamdoun & Epel, 2007; Hicken et al., 2011; Vignet et al., 2014). L'exposition embryonnaire
de C. gigas aux 50-NH; et la réduction des performances larvaires associées n’ont eu aucune
incidence sur les performances écophysiologiques (croissance, respiration, filtration) et
reproductives (rythme de gamétogénese, qualité des gameétes) du stade adulte. Toutefois, les
performances larvaires de la génération issue de deux expositions embryonnaires (a la
génération 1 et 2) sont apparues supérieures a celles de larves issues d’embryons exposés
seulement a la seconde génération. Ce résultat suggére un mécanisme de type « stress-
memory » chez des individus de deuxiéme génération et donc un effet intergénérationnel a
la suite d’une exposition embryonnaire aux 50-NH;. En effet, les conditions rencontrées
durant les premiers stades de développement peuvent influencer la génération suivante

potentiellement par des changements épigénétiques (Burton & Metcalfe, 2014). Par
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définition, I'épigénétique est la modification de I'expression des génes sans altération de la
structure nucléotidique, par I'ajout de marques chimiques (e.g. méthylation) sur certaines
régions de I’ADN ou sur les protéines structurantes de la chromatine (i.e. les histones) (Feil &
Fraga, 2012). Ces processus épigénétiques sont influencés par les facteurs environnementaux
et peuvent étre altérés sous I'effet des perturbateurs anthropiques induisant le
développement d’un nouveau phénotype chez I'organisme touché (Feil & Fraga, 2012; Flores
et al., 2013). Par exemple, la modification du niveau de méthylation de génes homéotiques
serait impliquée dans I'embryotoxicité induite par le cuivre chez I'huitre (Sussarellu et al.,
2018). Théoriguement, une modulation de la réponse au méme stress a travers les
générations pourrait étre associée a ces marques épigénétiques (Flores et al., 2013; Burton &
Metcalfe, 2014). L'ontologie chez C. gigas est notamment associée a une coordination de
facteurs épigénétiques qui pourrait dépendre du méthylome hérité (Riviére et al., 2013; 2017).
Ainsi, la détermination d’une potentielle empreinte épigénétique précoce représente une
piste pertinente pour de futures analyses afin de comprendre les effets intergénérationnels
d’une exposition embryonnaire aux 50-NH,. Dans le cadre d’une premiere approche, il
pourrait s’avérer intéressant de coupler I'analyse RNAseq avec |'évaluation du taux de
méthylation des genes différentiellement exprimés entre les embryons exposés ou non a la
premiére génération, puis de vérifier si les patterns sont similaires ou différents a la

génération suivante selon une nouvelle exposition embryonnaire ou non.

De nombreuses pistes restent donc a explorer pour mieux comprendre les mécanismes de
toxicité liés aux NP chez les jeunes stades de vie de I'huitre C. gigas et autres organismes
marins. Cependant, la réalisation de ces nouvelles expériences doit impérativement prendre
en compte l'évolution de la thématique ainsi que les données et développements
méthodologiques régulierement mis a jour dans la littérature. Les résultats écotoxicologiques
de ce manuscrit de these doivent ouvrir sur de nouvelles explorations dont la pertinence
environnementale devra étre améliorée, notamment pour 'aide a la décision. En effet, les
travaux présentés dans ce manuscrit permettent I'avancée des connaissances d’un point de
vue toxicologique et mécanistique, ce qui est essentiel aux premieres étapes de
compréhension des effets de tout contaminant émergent et permettent de mettre a
disposition des outils et méthodes, mais elles manquent de réalité environnementale en

raison de différentes limites discutées dans les paragraphes ci-dessous.
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2) COMMENT S'APPROCHER DE LA REALITE
ENVIRONNEMENTALE ?

2.1. Utiliser des particules représentatives de I’environnement

Durant ce projet, nous avons travaillé avec des sphéres de polystyréne disponibles dans le

commerce et communément utilisées par la communauté écotoxicologique du fait du faible

choix disponible actuellement concernant les MNP. Ces particules modeles facilitent la

compréhension des mécanismes de toxicité mais ont une pertinence environnementale faible

pour plusieurs raisons :

Le polymeére. Bien que le polystyréne soit un des principaux polymeres produits (7% de la
demande européenne en 2017; PlasticsEurope, 2018), ces particules commerciales ne
refletent pas la diversité de polyméres ayant des propriétés physico-chimiques et
toxicologiques distinctes (e.g. polyéthylene, polypropyléne, polyamides, résidus

pneumatiques; Lambert et al., 2017).

Les groupements de surface. Les particules les plus toxiques pour les jeunes stades de C.
gigas dans ce travail sont les nano-PS aminées, corroborant la littérature (e.g. Della Torre
et al., 2014; Gonzalez-Fernandez et al., 2019; Nolte et al., 2017). Dans I’environnement,
les seuls polymeres susceptibles de présenter « naturellement » des groupements aminés
sont les polyamides dont la présence dépend des environnements étudiés mais qui
représentent plus de 37% des microplastiques récoltés lors d’échantillonnages des eaux
cotieres d’Hawaii par exemple (Brignac et al., 2019; Lehner et al., 2019). Néanmoins, la
présence de groupements de surface aminés parait peu probable car du fait des processus
d’oxydation sous l'effet des rayonnements UV, les débris plastiques ont tendance a
présenter des surfaces carboxylées anioniques (Fotopoulou & Karapanagioti, 2012; Ter

Halle et al., 2017).

La forme. Du fait de I'abondance majoritaire des débris secondaires aux formes
irréguliéres (>97% des MP dans I'environnement ; Hiffer et al., 2017), I'utilisation de

particules parfaitement sphériques n’est pas représentative des MNP environnementaux
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qgue l'on retrouve principalement sous la forme de fragments et de fibres. La forme
influence l'ingestion par les organismes et l'interaction des (nano)particules avec les

cellules, donc les potentiels effets toxiques (Cole et al., 2019; Gratton et al., 2008).

- Le vieillissement. Les polyméres sont naturellement associés a des composés chimiques
potentiellement toxiques, les additifs, qui peuvent étre relargués dans le milieu naturel
sous |'effet du vieillissement (Bejgarn et al., 2015; Hermabessiere et al., 2017; Li et al.,
2016; Tetu et al.,, 2019). Un effet confondant entre impact direct des particules et
relargage de composés toxiques a notamment été suggéré chez C. gigas pour expliquer a
la fois la réduction du nombre de gameétes et leur qualité apres I’exposition des adultes a
des microsphéres de 2 et 6 um pendant la gamétogénese, ceci par |'observation de
patrons d’expression génique caractéristiques d’une perturbation endocrinienne et par la
modification de I'allocation énergétique pour la reproduction des géniteurs exposés
(Sussarellu et al., 2016). Le vieillissement des particules induit également d’autres
modifications (e.g. formation d’une corona puis d’un biofilm, adsorption de polluants
organiques persistants, modification de la surface) pouvant affecter la distribution dans
la colonne d’eau, les interactions avec les organismes et les effets néfastes (Rummel et

al., 2017; Vroom et al., 2017).

Ces différents parametres montrent que les résultats obtenus a I'aide de particules modéles
disponibles dans le commerce doivent étre interprétés dans leur contexte et sans
extrapolation environnementale. Concernant les MP, du fait des connaissances acquises ces
derniéres années par I'évaluation de la contamination in situ, il est urgent de prendre en
compte la complexité des MP environnementaux dans les futures expériences
écotoxicologiques (Figure 3). Il parait évident que l'utilisation des MP récoltés directement
dans l'environnement représente l'approche la plus pertinente (Cormier et al., 2019).
Toutefois, la récolte de la quantité nécessaire de particules pour I'expérimentation pourrait
étre problématique selon le niveau de contamination des zones. Par exemple, en rade de
Brest, la récolte de MP pour l'expérimentation nécessiterait un tres gros effort
d’échantillonnage en raison du faible niveau de contamination (0,24 particules.m™ en eau de
surface, 0,91 particules.kg™ pour les sédiments ; Frére et al., 2017). Ainsi, un bon compromis

serait d’utiliser des particules de différentes formes et natures de polymeres que I'on peut
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produire en laboratoire (Cole, 2016; Revel et al., 2019) avec une quantité connue d’additifs
préalablement caractérisés (Hermabessiére, 2018) puis de les déployer dans I'environnement
afin de prendre en compte I'adsorption de polluants organiques persistants et la formation du
biofilm par exemple (Asmonaite et al., 2018). L’exposition des jeunes stades de vie de C. gigas
a ces particules permettrait d’extrapoler, au sens large des MP, I'innocuité des microsphéres

de PS que suggerent nos résultats et la littérature (Cole & Galloway, 2015).

Au regard de la méconnaissance totale des particules plastiques nanométriques de
I’environnement, le simple fait de produire des nanoparticules de différents polyméres, de
différentes formes et dont la composition est controlée (e.g. propriétés de surface, ajout de
polluants/additifs) sera une avancée majeure pour obtenir de nouvelles informations sur les
risques associés pour cette gamme de taille. Récemment, six études ont été publiées avec des
protocoles permettant la production de particules plastiques nanométriques plus pertinentes
d’un point de vue environnemental que les nano-PS pour plusieurs raisons (Al-Sid-Cheikh et
al., 2018; Balakrishnan et al., 2019; Baudrimont et al., 2019; Magri et al., 2018; Mitrano et al.,
2019; Pessoni et al.,, 2019). Premiérement, la synthése de ces NP n’implique pas
nécessairement |'utilisation de surfactants dont la présence peut induire un effet confondant
dans les tests de toxicité utilisant des nano-PS disponibles dans le commerce (Al-Sid-Cheikh et
al.,, 2018; Pessoni et al., 2019; Pikuda et al., 2019; Magri et al., 2018). Deuxiemement, la
production de particules autres que du polystyréne est possible (PE, Balakrishnan et al., 2019
et Baudrimont et al., 2019; PET, Magri et al., 2018). Troisiemement, les particules peuvent
avoir des formes différentes (lisse vs. « framboise ») permettant de tester un effet de la forme
des particules (Pessoni et al., 2019). Quatriemement, les particules peuvent présenter des
propriétés de surface (e.g. densité des groupes carboxylées) mimant I'effet du rayonnement
UV sur les particules dans I'océan (Magri et al., 2018; Pessoni et al., 2019). Enfin, certaines
particules peuvent étre tracables dans des environnements complexes (e.g. organismes,
boues de station d’épuration) par un marquage radioactif (Al-Sid-Cheikh et al., 2018) ou par
I'incorporation d’un élément metallique interne qui ne devrait pas perturber le comportement
de la particule par rapport a une particule plastique « nue » (Mitrano et al., 2019). Toufefois,
il est essentiel de verifier si le vieillissement de ces particules tracables lors de longues
expositions ne provoque pas de biais liés a la perte du marquage. L'idéal pour des futures

expériences sur les jeunes stades de I'huitre (également valable pour toutes les études
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écotoxicologiques portant sur les NP) serait d’obtenir des particules mixant ces différents
avantages (aucun surfactant, différentes formes, propriétés de surface environnementales et
tracabilité) et de confronter les résultats obtenus avec ceux de cette thése pour prendre en

compte la diversité des NP dans I'évaluation des risques.

Par ailleurs, au regard de I'hétérogénéité de débris présents dans I'océan (e.g. polymere,
forme), l'utilisation des termes « microplastiques » et « nanoplastiques » doit étre repensée
car les MNP ne représentent pas seulement un unique groupe de contaminants mais abritent
un ensemble de contaminants aux propriétés physico-chimiques et toxicologiques différentes

(Rochman et al., 2019).

MNP sphériques MNP de différentes formes et MNP naturels

différents polyméres

commerciaux

Adsorption de Adsorption de Vieillissement

contaminants contaminants

chimiques et chimiques et

Ecocorona /

Biofilm

biologiques biologiques

Figure 3. Représentation schématique de la pertinence environnementale des différents types
de particules utilisables pour I’écotoxicologie de la thématique plastique.

2.2. Améliorer la démarche expérimentale afin d’approcher les effets a

long terme des MNP

Durant cette these, j'ai favorisé une approche impliquant des expériences a durée réduite et
nécessitant peu de volume d’eau a traiter car aucune méthode n’est disponible pour la
récupération des nano-PS dans les eaux expérimentales. Ainsi, nous avons utilisé entre autres
le bio-essai embryo-larvaire (AFNOR XP-T-90-382) défini initialement pour évaluer la toxicité
de pesticides et différents protocoles permettant d’identifier la sensibilité des gametes. Cette

approche permet de tester une multitude de particules et de concentrations afin de
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déterminer des seuils de toxicité aigué. Du fait de la sensibilité des gamétes mis en évidence
dans nos travaux et durant leur exposition a d’autres contaminants (e.g. Akcha et al., 2012;
Mai et al.,, 2013a,b; Vignier et al., 2017), il pourrait étre intéressant de développer une
méthode standardisée spécifique aux gametes de C. gigas qui serait utilisée en complément
du test embryo-larvaire dans I’évaluation de la qualité des eaux. Toutefois, cette approche
« bio-essai » a des limites. Elle permet d’avoir une information de la toxicité potentielle d’un
contaminant mais ne représente qu’une vue superficielle des effets toxiques que celui-ci peut
engendrer (Jager, 2011). L’absence de changements phénotypiques majeurs aprés une
courte exposition ne signifie pas une absence de toxicité et donc un risque négligeable. En
effet, I'exposition embryonnaire a une dose non létale de 50-NH; a diminué le taux de
croissance larvaire et modulé la réponse larvaire a la génération suivante. De plus, les
organismes font face de maniere chronique aux contaminants anthropiques dans le milieu
naturel. L'exposition continue a des faibles doses peut induire des modifications sur le long
terme alors qu’aucune toxicité aigué n’est remarquée a la méme concentration (Panacek et
al., 2011; Volker et al., 2013). Par exemple, aucune toxicité aigué des MP (PVC > 250 um ; 1%
en poids de la ration alimentaire) n’est observée chez le médaka (Oryzias melastigma) et le
poisson zebre (Danio rerio) alors que des diminutions de la croissance et de la reproduction
des individus ont été observées lors de I'exposition chronique de 4,5 mois (Cormier et al.,

2019).

Dans cette thése, j’ai évalué les effets des MNP sur les jeunes stades de I’huitre, ce qui permet
d’avoir seulement un apercu de leur dangerosité pour I'espéce. En effet, les bivalves a I'état
adulte peuvent également étre sensibles aux MNP (e.g. Sussarellu et al., 2016; Gardon et al.,
2018; Wegner et al., 2012). La prise en compte de I'’ensemble du cycle de vie de I'huitre est
essentielle dans les futures expositions aux MNP car la combinaison des effets sur le stade
adulte et les stades pélagiques via leurs expositions chroniques peut influencer la stabilité des
populations naturelles comme démontré pour d’autres menaces environnementales (e.g.
acidification, Parker et al., 2015). Pour aller encore plus loin dans cette réflexion, I’objectif
ultime des études écotoxicologiques doit étre de déterminer si un contaminant a des effets
non seulement sur l'organisme testé mais aussi sur I’environnement qui I’entoure et la
stabilité de I’écosystéme dont il fait partie (Galloway et al., 2017; Paul-Pont et al., 2018). Au

travers de sa fonction d’espéce ingénieure, C. gigas abrite de fortes communautés benthiques
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et régule la productivité de I’écosysteme cotier (e.g. production primaire, flux de nutriments).
L’évaluation in situ des effets d’'un contaminant est extrémement difficile en raison de la
complexité inhérente de I’environnement marin (e.g. large écosystéme, variations des
parametres physico-chimiques, présence de divers contaminants) et de I'impossibilité de
contenir un contaminant en milieu aquatique tout en maintenant un hydrodynamisme
inchangé. L'utilisation de mésocosmes apparait comme I'approche a favoriser car elle permet
de garder un controle expérimental tout en apportant une complexité environnementale
(Sagarin et al., 2016). Une approche de type mésocosme permet notamment d’étudier les
interactions entre les organismes, i.e. la dynamique d’une communauté, et donc d’obtenir une
vue simplifiée du fonctionnement d’un écosystéeme sous I'effet d’'un contaminant (Sagarin et
al., 2016). Sur un banc d’huitres plates (Ostrea edulis) incluant sa biodiversité associée et
disposé en « petits mésocosmes », il a déja été montré que la perturbation de la filtration d’O.
edulis sous |'effet de MP (50 jours d’exposition) engendrait une diminution de la diversité des
communautés associées au récif (e.g. polychetes et oligochétes), de la biomasse des
producteurs primaires (e.g. cyanobactéries), et du flux de nutriments (e.g. ammonium) a
I'interface eau/sédiment (Green 2016 ; Green et al.,, 2017). Ainsi, la réalisation d’une
expérience similaire portant sur un récif reconstitué d’huftres creuses mais a une échelle
temporelle plus large pourrait étre intéressant afin d’obtenir des informations sur un potentiel
effet populationnel (e.g. recrutement larvaire), intergénérationnel (i.e. modulation de la
réponse des individus) et écosystémique via le suivi de la stabilité des communautés associées
au récif d’huitres dans un environnement reconstitué. Au regard du challenge expérimental
d’un tel projet, une approche transdisciplinaire doit étre utilisée afin de maitriser a la fois (i)
la stabilité des mésocosmes (ii) les caractéristiques des particules (e.g. comportement,
additifs, contaminants adsorbés) ; (iii) les procédures d’exposition et de vieillissement (e.g.
distribution des particules, relargage de contaminants chimiques) ; (iv) la compréhension des
effets sur la biodiversité et la physiologie des organismes (e.g. couplage de mesures
moléculaires et physiologiques, modifications phénotypiques, évaluation des effets sur

I’écosystéme artificiel).
2.3. Les concentrations d’aujourd’hui ne sont pas celles de demain

Le role de I’écotoxicologie est de fournir des informations sur la dangerosité d’un contaminant

dans I'environnement. L'utilisation de concentrations réalistes doit étre un objectif majeur
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afin d’apporter des informations précises aux décideurs (Weltje & Sumpter, 2017).
Récemment, des critiques a ce sujet ont été publiées du fait de 'utilisation de concentrations
numéraires en MNP (les concentrations massiques étant souvent dans une gamme réaliste)
tres largement supérieures aux concentrations reportées pour les fractions supérieures a 330
um dans I'environnement (Cunningham & Sigwart, 2019; Burton, 2018). Néanmoins, en
I’absence de données sur les concentrations des MNP inférieurs a 10 um, les études
actuelles peuvent étre également percues comme des expériences de toxicologie
prospectives afin d’avoir des informations sur une toxicité potentielle pour les organismes.
A défaut de pouvoir se targuer d’étre représentatif de I'environnement et dans I'attente de
données nouvelles sur les quantités de MNP dans les océans, la réalisation d’expériences en
dose-réponse permet a minima d’identifier des seuils au-dela desquels des phénoménes de
toxicité sont démontrés. Ce type d’information est crucial (pour les décisionnaires et la
communauté scientifique) au regard des scénarios futurs de contamination des écosystémes
par les MNP. En effet, parce que la demande en plastique va augmenter (Lebreton & Andrady,
2019), la quantité de débris rejetés dans les océans pourrait s’accroitre d’un ordre de grandeur
d’ici 10 ans (Jambeck et al., 2015). Ainsi, en tenant compte de la fragmentation des déchets
plastiques dans I’environnement marin, la concentration en MNP devrait augmenter dans les
prochaines décennies malgré la mise en place de lois comme par exemple la directive
interdisant les plastiques a usage unique d’ici a 2021 dans l'union européenne, sources de
macrodéchets en mer. En effet, une récente étude suggére que les déchets plastiques
secondaires (~97% MP océaniques ; Hiiffer et al., 2017) présents dans les océans aujourd’hui
sont essentiellement issus de la fragmentation des macroplastiques déposés dans
I’environnement marin dans les années 90 et les décennies précédentes (Lebreton et al.,
2019). En écotoxicologie, un concept d’évaluation des risques est basé sur le rapport entre la
concentration environnementale prédite (PEC en anglais) et la plus forte concentration de la
substance sans risque pour I'environnement (PNEC). Lorsque le rapport PEC/PNEC atteint une
valeur supérieure a 1, alors on considére qu'il y a un risque pour l'environnement.
Récemment, Backhaus & Wagner (2019) ont calculé un rapport PEC/PNEC de 0,3 pour la
période actuelle mais prévoient I'atteinte de la valeur critique (i.e. 1) d’ici une vingtaine

d’années (Figure 4).
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Figure 4. Projections du rapport PEC/PNEC des MNP selon le taux de production des plastiques
depuis 1950 ou 2000. D’apres Backhaus & Wagner (2019).

Dans notre cas, le risque d’une toxicité par les MNP sur les jeunes stades de I’huitre dans
I'environnement semble faible d’aprés nos résultats méme si les concentrations
environnementales en NP ne sont pas encore déterminées. Bien que la plus faible concentration
a laguelle les nano-PS (cas des 50-NH,) ont induit un effet néfaste (i.e. 0,1 pg.mL?) soit proche
d’une concentration environnementale en terme massique (0,08 pg.mL™ dans les eaux cotiéres
de Corée du Sud ; Song et al., 2014), il y a un facteur 10! entre le nombre maximal de MP 10-
1000 pm quantifiés dans I'environnement marin (16 particules.L) et le nombre de particules
correspondant a 0,1 pg.mL* de nano-PS (i.e. 1,47 x 10° particules.mL), or le ratio attendu entre
MP et NP serait plutdt de 'ordre de 10° (Julien Gigault, Com. Pers.). Ce faible risque est de plus
accentué par la faible pertinence environnementale des 50-NH; dont les propriétés de surface
ont tendance a exacerber la toxicité des particules comme nous I'avons observé durant cette
these. Toutefois, cette conclusion n’est que préliminaire et appelle a tester les effets de
particules plus réalistes grace aux moyens expérimentaux et analytiques mis en place dans cette
these et a étudier 'ensemble du cycle de vie de I'huitre creuse sur plusieurs générations afin

d’avoir un apercu exhaustif du risque des MNP pour cette espece.
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3) REFLEXION PERSONNELLE

Dans les médias, la thématique plastique est omniprésente pour des raisons tres simples qui ne
font pas intervenir des faits scientifiques : les déchets plastiques sont visibles, palpables et les
images de cette contamination océanique sont particulierement percutantes. Le résultat de ces
images amene a la perception d’un risque élevé pour les sociétés humaines. Pour valider cette
perception, le role des scientifiques est d’apporter le plus de preuves tangibles sur leur
(omni)présence dans I'océan et leur toxicité. Néanmoins aujourd’hui est-ce que les scientifiques
sont capables d’affirmer ce risque ? Non. Est-on capable de I'infirmer ? Non plus. Il y a encore bien
trop d’inconnus (e.g. distribution dans la colonne d’eau, taille et nombre des débris, quantité de
polluants associés, intensité du relargage d’additifs, influence des espéeces microbiennes) pour
pouvoir tirer des conclusions sur le risque posé par cette contamination ubiquitaire qui ne cesse
de s’accroitre au fil des années en raison de notre mode de vie axé sur la consommation et donc
I'utilisation de plastiques. Toutefois, je me suis posé une question durant mon travail de thése :
Doit-on attendre que les scientifiques démontrent un risque avéré d’'un contaminant sur les
écosystémes et/ou la santé humaine pour limiter son utilisation ou I'interdire totalement ? Le cas
des plastiques est parfaitement adapté a cette question car I'interdiction des plastiques a usage
unique (e.g. coton tiges, couverts, pailles) dans I'union européenne d’ici 2021 et la déclaration de
Brune Poirson (Secrétaire d'Etat auprés du ministre de la Transition écologique et solidaire) le 7
juillet 2019 « Nous déclarons la guerre aux plastiques » semblent indiquer le contraire. Ces
interdictions représentent simplement du bon sens, le plastique est fantastique a bien des égards
(e.g. domaine médical, ingénierie) mais le recyclage de seulement 9% des déchets plastiques
produits dans le monde entre 1950 et 2015 est a mon sens suffisant pour réduire 'ampleur du
probléme. A-t-on besoin, ou est-ce utile ou futile, d’avoir dans un paquet de 20 madeleines, 20
petits sachets plastiques individuels par exemple ? |l est de notre devoir de modifier notre
consommation, de réduire notre utilisation de plastiques et enfin d’améliorer la gestion de la fin
de vie de nos déchets afin de soutenir la création d’'une économique circulaire efficace. Ces
éléments de réflexion m’apparaissent essentiels afin de préserver notre environnement de nos

déchets et de pouvoir maintenir ses services pour les générations actuelles et futures.
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Résumé : Depuis 70 ans, les débris plastiques dont la
fin de vie a été négligée par les sociétés humaines
s’accumulent dans les océans. L’évaluation des effets
engendrés par cette contamination ubiquitaire est une
préoccupation majeure, notamment au regard des micro-
et potentiels nanoplastiques (MNP ; < 5 mm) du fait de
leur biodisponibilité pour la plupart des organismes
marins. L’objectif de cette thése était de déterminer les
effets des MNP sur les jeunes stades de vie d’'une espéce
ingénieure des habitats cobtiers, [I'huitre creuse
Crassostrea gigas. Les impacts des MNP sur ces jeunes
stades sont apparus dépendants de la taille des
particules. Le rapport surface/volume important des
nanosphéres de polystyréne (nano-PS ; 50 nm) a favorisé
les interactions avec les gameétes et embryons, induisant
une inhibition de la fécondation et de I'embryogénése
tandis que les microspheres (0,5 et 2 ym) n’ont causé
aucun effet phénotypique visible. La toxicité des nano-PS
est apparue dépendante de leurs propriétés de surface
(e.g. groupements chimiques, charge) qui dirigent leur

agrégation dans I'eau de mer et les interactions avec les
membranes biologiques. Les nano-PS cationiques, qui
restent a I'’échelle nanométrique dans I'eau de mer, sont
a lorigine des effets toxiques les plus marqués.
L’exposition embryonnaire & une dose non létale a
notamment diminué les performances larvaires et
modulé la réponse de la génération suivante a une
réexposition embryonnaire. Toutefois, ces effets
néfastes sont observés a des concentrations numeéraires
supposément non-représentatives de I'environnement
actuel (la quantité de NP n’étant pas caractérisée en
mer a ce jour), suggérant un risque limité des micro- et
nanosphéres de polystyréne sur les jeunes stades de C.
gigas. Les prochaines études devront tenir compte de la
complexité et de la réalité des MNP environnementaux
(e.g. polymeéres, formes, contaminants adsorbés,
concentrations) sur plusieurs générations de bivalves
dans le but d’appréhender plus précisément le risque
pour les écosystémes cotiers.

Impacts of micro- and nanoplastics on early life stages of the Pacific oyster Crassostrea gigas

Keywords: Oyster, early life stages, nanoplastics, microplastics, impacts

Abstract: For 70 years, mismanaged plastic waste
accumulates in the oceans. Risk assessment of this
contamination is a major concern, especially regarding
micro- and presumably nanoplastics (MNP; <5 mm)
which are bioavailable for most marine species. The
objective of this thesis was to assess adverse effects of
MNP to early life stages of the oyster Crassostrea gigas,
a key engineer species in coastal ecosystems. MNP
toxicity on oyster young stages depended on the particle
size. The high surface area-to-volume ratio of polystyrene
nanobeads (nano-PS; 50 nm) promoted their reactivity
and interactions with biological membranes of gametes
and embryos, leading to an inhibition of the fertilization
and embryogenesis success while 0.5 and 2 pm
polystyrene beads had any detectable effects. The nano-
PS toxicity depended on the particle surface properties
(e.g. surface functionalization and charge) which govern
their aggregation in seawater and affinity with biological
membranes. Furthermore, cationic nano-PS, which

remained at nanometric scale in seawater, had the
highest toxic potential to oyster gametes and embryos.
Embryonic exposure to these particles at a non-lethal
dose reduced first generation larval performances and
modulated larval growth at the second generation in
response to the same embryonic exposure. All adverse
effects were observed at supposedly unrealistic
environmental concentrations (no in situ data exists on
NP), suggesting low risk of polystyrene beads to oyster
early life stages. Future studies will have to take into
account the complexity and reality of MNP in oceans
(e.g. polymer and shape diversity, concentrations,
contaminants adsorption) to assess effects on bivalve
species across generations in order to establish more
accurately the risks for coastal environments.



