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Résumé

Ce projet visait & améliorer notre compréhension des liens entre les métaux totaux
accumulés par un organisme ou un organe entier et les effets de cette accumulation sur la
santé des organismes. Puisque les métaux peuvent se lier & de multiples ligands a l'intérieur
des cellules, ils exerceront divers effets physiologiques selon le ligand auquel ils sont
associés. D'une part, plusieurs systémes subcellulaires ont évolué pour l'accumulation, la
régulation et I'immobilisation des métaux, tels les métallothionéines, granules, lysosomes
ou vésicules entourées d'une membrane. D'autre part, les métaux peuvent exercer un effet
toxique en se liant a des molécules ou organites cibles physiologiquement importantes. De
telles cibles incluent des molécules cytosoliques, tel le glutathion, les métalloenzymes et
les acides nucléiques. Les métaux peuvent aussi catalyser la peroxydation des membranes

lipidiques, porter atteinte aux organites et déstabiliser les membranes lysosomales.

Des travaux antérieurs sur les bivalves d'eau douce menés au sein de notre équipe, de
méme que les travaux réalisés dans d'autres laboratoires, ont suggéré que 'examen de la
distribution des métaux dans les différents compartiments subcellulaires chez des animaux
exposés pourrait constituer une maniere de déterminer si l'organisme a réussi a détoxiquer
ou non les métaux accumulés. L'accumulation excessive de métaux, au-dela des
capacités liguantes de la métallothionéine et/ou des granules disponibles, devrait
résulter en leur liaison avec les ligands cellulaires considérés comme sensibles aux
métaux. Selon cette hypothése, les effets des métaux sur la santé d'un organisme ne
s'observeront qu'apres le débordement des mécanismes de détoxication, lorsque les métaux

se lieront a des constituants cellulaires sensibles aux métaux.

Ce projet d e d octorat c omportait d eux o bjectifs principaux. Le premier objectif étaitde
déterminer s’il y avait une perturbation de la répartition subcellulaire du métal chez deux
organismes sentinelles, soient un bivalve d'eau douce (Pyganodon grandis) et la perchaude
juvénile (Perca flavescens), exposés en milieu naturel a un gradient métallique. Le -

deuxiéme objectif était de démontrer la valeur diagnostique de cette perturbation comme

biomarqueur précoce d'effets. Pour atteindre ces objectifs, nous avons mesuré l'exposition
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aux métaux, leur accumulation dans un organe cible entier, leur répartition subcellulaire
dans cet organe et finalement certains de leurs effets toxiques, incluant des biomarqueurs
de stress oxydant, et ce chez les d eux especes récoltées dans des lacs situés auseinde

régions minieres.

Nous avons trouvé que le bivalve et la perchaude exposés de fagon chronique aux métaux
dans l'environnement accumulaient les métaux en proportions stables dans toutes les
fractions subcellulaires, et ce pour tous les niveaux d'exposition métallique. En
conséquence, les effets toxiques mesurés se sont manifestés de maniére graduelle, a partir
de faibles concentrations de métaux accumulés. Ces résultats invalident notre hypothese
initiale quant a l'utilit¢ des concentrations meétalliques mesurées dans les fractions
subcellulaires sensibles aux métaux pour prédire la toxicité. En effet, les concentrations
mesurées dans l'organe entier ont permis une aussi bonne prédiction d'effets toxiques que
celles mesurées dans les fractions dites "sensibles aux métaux". Ces résultats contrastent de
fagon marquée avec les résultats d'expériences d'exposition aigué€, ce qui nous ameéne a
questionner le réalisme de plusieurs expériences de transplantation et d'exposition en
laboratoire p our 1esquelles 1a d urée d'exposition est inférieure au temps nécessaire p our

que les concentrations accumulées atteignent 1'état stationnaire.

Anik Giguére Peter G. C. Campbell, Directeur de thése
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Avant-propos

Cette these comporte d'abord une synthése générale de 'ensemble du doctorat, composée
de la problématique, des objectifs et hypothe¢ses de recherche et finalement dune
discussion et d'une intégration des résultats. Le noyau de la thése est présenté sous forme
de quatre publications scientifiques soumises ou sur le point d'étre soumise a des revues

avec comités de lecture. Les mises au point de trois méthodes sont présentées en annexes.

La contribution des auteurs aux différents articles s'établit comme suit:

1. GIGUERE, A., Y. Couillard, P.G.C. Campbell, O. Perceval, L. Hare, B. Pinel-Alloul et
J. Pellerin. 2003. "Steady-state distribution of metals among metallothionein and other
cytosolic ligands and links to cytotoxicity in bivalves living along a polymetallic gradient".
‘Aquat. Toxicol., vol. 64, p. 185-200.

A. Giguére: Conception et réalisation du projet (échantillonnage; développement des
méthodes analytiques; analyses, traitement et interprétation des données); rédaction initiale
et finale de l'article.

Y. Couillard: Conception et réalisation du projet (échantillonnage, développement des
méthodes analytiques, analyses); révision finale de I'article.

P.G.C. Campbell: Conception et réalisation du projet (contribution au traitement et a
I’interprétation des données); rédaction initiale et finale de 1'article.

O. Perceval: Réalisation du projet (échantillonnage); révision finale de l'article.
L. Hare: Conception du projet; rédaction initiale et finale de I'article.
B. Pinel-Alloul: Conception du projet; révision finale de l'article.

J. Pellerin: Réalisation du projet (contribution a 1'analyse); révision finale de l'article.

2. GIGUERE, A., P.G.C. Campbell, L. Hare, D.G. McDonald and J.B. Rasmussen
"Influence of lake chemistry and fish age on Cd, Cu and Zn concentrations in various
organs of indigenous yellow perch (Perca flavescens)". Soumis au Can. J. Fish. Aquat.
Sci.
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A. Giguére: Conception et réalisation du projet (échantillonnage; développement des
méthodes analytiques; analyses, traitement et interprétation des données); rédaction initiale
et finale de I'article.

P.G.C. Campbell: Conception et réalisation du projet (contribution au traitement et a
I’interprétation des données); rédaction initiale et finale de 'article.

L. Hare: Conception du projet; rédaction initiale et finale de l'article.
D.G. McDonald: Conception du projet; révision finale de Iarticle.

J.B. Rasmussen: Conception du projet; révision finale de l'article.

3. GIGUERE, A., P.G.C. Campbell, L. Hare et P. Couture. En révision. "Subcellular
partitioning of cadmium, copper, zinc and nickel in indigenous yellow perch sampled
along a polymetallic gradient". Soumis a Environ.Toxicol. Chem.

A. Giguére: Conception et réalisation du projet (échantillonnage, développement des
méthodes analytiques, analyses, traitement et interprétation des données); rédaction initiale
et finale de l'article.

P.G.C. Campbell: Conception et réalisation du projet (contribution au traitement et a
Iinterprétation des données); rédaction initiale et finale de l'article.

L. Hare: Conception du projet; rédaction initiale et finale de I'article.

P. Couture: Réalisation du projet (contribution a 'analyse); révision finale de l'article.

4. GIGUERE, A., P.G.C. Campbell, L. Hare et C. Cossu-Leguille. "Metal bioaccumulation
and oxidative stress evidences in yellow perch sampled in eight lakes along a metal
contamination gradient (Cd, Cu, Zn, Ni) ". En préparation.

A. Giguére: Conception et réalisation du projet (échantillonnage; développement des
méthodes analytiques; analyses, traitement et interprétation des données); rédaction initiale
et finale de l'article.

P.G.C. Campbell: Conception et réalisation du projet (contribution au traitement et a
I’interprétation des données); rédaction initiale et finale de l'article.

L. Hare: Conception du projet; rédaction initiale et finale de I'article.

C. Cossu-Leguille: Réalisation du projet (contribution a l'analyse); révision finale de
l'article
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1 Introduction

Certains métaux sont des macronutriments et sont donc essentiels au maintien de la vie,
comme le calcium, le magnésium, le potassium et le sodium. Ils sont nécessaires a de
multiples fonctions métaboliques et les organismes les utilisent en grandes quantités.
D’autres métaux, comme le cuivre, le zinc, le chrome, le cobalt, le manganése, le
molybdéne, le nickel, le sélénium, le vanadium et le fer sont aussi essentiels, mais en
faibles quantités, comme micronutriments (Stumm et Morgan, 1996). La présence d’un
exces de ces métaux dans le milieu ambiant provoque une réaction toxique chez les
organismes qui y vivent. Une dernicre classe regroupe des éléments qui ne sont pas
- essentiels a la vie. Des concentrations trop élevées de ces métaux dans 1’environnement
provoqueront aussi une réponse toxique. On peut placer le cadmium, 1’argent, le mercure,
l'antimoine et le plomb dans cette derniére catégorie (Mason et Jenkins, 1995), quoique des
travaux récents (Lee et al., 1995) suggerent que le Cd puisse remplacer le Zn chez le

phytoplancton carencé en Zn.

Par ailleurs, les métaux sont présents naturellement dans la lithosphere et peuvent atteindre
I'environnement aquatique suite a l'altération naturelle du socle rocheux et au lessivage des
sols. Leur présence dans I’environnement superficiel de la planéte n'est pas nécessairement
nuisible a la vie puisque les organismes vivants possedent des mécanismes de régulation
pour en contrdler les concentrations dans leurs tissus. Cependant, lorsque leurs
concentrations dépassent celles retrouvées naturellement dans 'environnement, ces
mécanismes de régulation peuvent étre débordés et les organismes en subissent alors des

effets.

L’activité miniére a accru de maniére importante les apports dans 1’environnement de
métaux toxiques essentiels, comme le cuivre, le zinc et le nickel et non-essentiels, comme
le cadmium et le plomb. Les fonderies de métaux et parcs a résidus miniers sont aussi
responsables d'importants apports en acide sulfurique (H,SO4) sur les bassins versants et
dans les milieux aquatiques, provoquant une acidification de ces milieux et entrainant une

augmentation de la fraction métallique biodisponible (Campbell et Stokes, 1985; Croteau




et al., 2002). Ces phénomeénes peuvent étre observés a Rouyn-Noranda, en Abitibi, ou se
trouvent une fonderie de cuivre qui opere depuis 1927 ainsi que 24 parcs a résidus miniers
présentant un potentiel de drainage minier acide (Couillard, 1997). Les principaux métaux
relachés par la fonderie de Rouyn-Noranda sont le Cd, Cu et le Zn. Des contrdles de la
pollution de I’air et de ’eau ont été introduits en 1982 et en 1989 (figure 1) mais les
sédiments reflétent toujours I’histoire de contamination de cette région (Tessier et al.,
1993). Une autre région mini¢re d'importance de l'est du Canada est la région de Sudbury,
ou se trouvent deux fonderies qui relachent dans l'atmosphere principalement du Cu et du
Ni et de maniére moins importante du Cd et du Zn, en plus du gaz producteur d'acide, le
dioxyde de soufre (SO,) (Bradley et Morris, 1986). Les émissions de SO, et de métaux
particulaires des fonderies de Sudbury ont été réduites dramatiquement depuis le début des
années 1970 (~90%), provoquant une amélioration de la qualit¢ de l'eau et un

rétablissement des communautés (Mallory et al., 1998).
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Figure 1. Emissions de cadmium (tonnes/an) de la fonderie Horne & Rouyn-
Noranda. Données de Noranda Inc.

La Canada étant un leader mondial dans la production de métaux, I’industrie miniere
canadienne et les gouvernements cherchent a gérer les risques que les métaux posent a
l'environnement pour continuer leur production et leur utilisation sans dangers. Des critéres
de qualité de I'eau sont déja utilisés pour les composés synthétiques organiques mais ils

doivent étre modifiés pour s'appliquer aux composés métalliques et inorganiques




(Chapman et Wang, 2000). Les personnes en charge d'établir les politiques relatives a la
gestion des métaux recherchent donc des critéres indicateurs des risques potentiels des
métaux a l'environnement (MITE-RN, 2001). Le présent projet de recherche vise, par
I'étude de deux organismes indigénes, (1) l'évaluation d'indicateurs d'exposition aux
métaux dont la métallothionéine et les concentrations accumulées dans divers organes et
(2) l'évaluation de plusieurs indicateurs d'effets sous-léthaux des métaux dont le
débordement des mécanismes de régulation/détoxication, la dégradation oxydative des

membranes cellulaires, plusieurs antioxydants, ainsi que des indices de condition.

1.1 Indicateurs biochimiques

Pour faire le suivi des concentrations métalliques a ’intérieur d’un écosystéme aquatique,
on pense intuitivement a mesurer les concentrations totales dans I’eau et/ou dans les
sédiments. De telles mesures sont cependant d’une utilité limitée puisqu’elles ne nous
renseignent pas sur la fraction du contaminant effectivement accumulée par les organismes
vivants qui pourrait avoir un effet sur leur santé, soit la fraction dite biodisponible
(Campbell, 1995). En effet, les métaux (M) sont présents sous différentes formes dans
I’eau des lacs: libre, M*"; carbonato-complexes, M(CO;3), et MHCO3; sulfato-complexes,
MSOy; chloro-complexes, M(Cl)y; hydroxo-complexes, M(OH)y; et aussi des complexes
impliquant la matieére organique naturelle. Selon le modele de I’activité de 1’ion libre
(FIAM), c’est uniquement I’activité de I’ion libre (par exemple {Cd**}, {Cu**} ou {Zn**})
qui, a des valeurs de pH et dureté fixes, gouverne ’accumulation des métaux traces dans
les animaux aquatiques (Campbell, 1995). Mesurer cette espece métallique demande
cependant des efforts considérables et on se limite, en général, a en estimer la valeur. De
plus, la mesure de I’ion libre ne renseigne pas sur les effets de 1’accumulation sur la santé
des animaux. Les indicateurs biochimiques refletent a la fois [’exposition, la
biodisponibilité et les effets biologiques des métaux et pourraient étre utilisés comme

complément a ces mesures de métaux dans I’environnement.

L’indicateur biochimique (ou biomarqueur) est défini comme une réponse biologique suite
a I’exposition a un produit chimique. Cette réponse se produit a I’intérieur de 1’organisme,

aux niveaux cellulaire et subcellulaire ou dans les produits de 1’organisme (urine, feces,




poils, etc.). Elle ne se détecte pas nécessairement au niveau de 1’organisme en entier.

Couillard (1997) a défini 5 critéres auxquels un bon indicateur biochimique doit satisfaire :

1. Alerte précoce : la réponse du biomarqueur précede et permet donc de prédire les

effets du contaminant aux niveaux supérieurs de l'organisation biologique.

2. Spécificité : ’indicateur biochimique répond spécifiquement a un contaminant ou a
une classe de contaminants.

3. Relation dose-réponse : l'indicateur devrait répondre de fagon dépendante a un
changement de la biodisponibilité du contaminant.

4. Variabilité d’origine non-toxicologique : les variables exogenes (relatives au milieu
externe) ou endogénes (relatives a la physiologie de 1'organisme) affectant
l'indicateur devraient &tre identifiées afin de minimiser les sources de variation
non souhaitées.

5. Relation avec la santé de ’organisme : l'indicateur devrait refléter la santé ou

l'ajustement général de I'organisme a son milieu ("fitness").

1.1.1 La métallothionéine

Ce projet de recherche visait a évaluer l'utilit¢é de la métallothionéine (MT) comme
indicateur biochimique de 1’exposition aux métaux. La MT est une protéine de faible poids
moléculaire (6-7 kD) riche en cystéine, qui démontre une grande affinité pour les ions
métalliques de classe B, tels le Ag, le Cd, le Cu, le Hg et le Zn (Langston et al., 1998). La
MT est actuellement pergue comme étant presque omniprésente dans le regne animal.
Plusieurs études suggérent que la MT joue un role de premier plan dans la régulation et
dans la détoxication des métaux essentiels, comme le cuivre et le zinc, ainsi que dans la
détoxication des métaux non-essentiels comme le cadmium, ’argent et le mercure
inorganique (Johansson et al., 1986; Roesijadi et Fellingham, 1987; Roesijadi, 1992). Chez
plusieurs espéces, il a été démontré que les niveaux de MT varient en premier lieu suivant
les besoins vitaux en métaux de I’animal au cours de son cycle vital, et en second lieu
selon les apports de métaux en provenance de I’environnement (crabe: Engel et Brouwer,

1987; huitre: Unger et Roesijadi, 1996). En plus de l'exposition a certains métaux,




plusieurs facteurs peuvent induire la synthese de métallothionéine, incluant entre autres les
hormones, les facteurs de croissance, les vitamines, les agents inflammatoires et les agents
stressant comme le jefline, l'infection et les radiations ultraviolettes (revu dans Kigi, 1991).
L’exposition aux métaux induit une synthése de MT, qui lie les métaux et empéche leur
liaison non-spécifique a des constituants cellulaires sensibles, causant une augmentation de
la tolérance de l’organisme a cette exposition. Ces capacités de détoxication et de
régulation des métaux, combinées a la sensibilité de l'induction de la MT méme a de
faibles concentrations métalliques et 4 sa synthése proportionnelle & 'exposition conferent
a la MT le potentiel de devenir un excellent indicateur biochimique de la contamination en
cadmium, cuivre, zinc et/ou argent. De plus, la synthese de la MT étant induite au niveau
cellulaire, elle donne une alerte précoce quant au statut toxicologique de I’organisme et elle

satisfait ainsi au 1 critére mentionné plus haut.

Pour répondre au 5°™ critére, les concentrations de MT devraient étre reliées a 1'état de
santé de I’organisme cible. Selon le modele du "spillover" (Winge et al., 1973; Brown et
Parsons, 1978), ces effets sur la santé ne se produiront qu’au moment ou le mécanisme de
détoxication, en l'occurrence la capacité de synthése et/ou de laison de la
métallothionéine, sera débordé. La détection d’un tel débordement permettrait donc de
connaitre les limites d’acclimatation d’un organisme et serait significative du point de vue
de la réglementation et de la gestion. Pour la métallothionéine un modele hypothétique de

débordement est proposé a la section suivante.

1.1.2 La répartition subcellulaire des métaux

A linstar de l'eau des lacs, différentes espéces métalliques sont aussi présentes a l'intérieur
des cellules. En effet, les métaux peuvent étre associés a divers ligands cellulaires, soient
particulaires comme les organites, les granules et les membranes, soient dissous comme les
acides aminés, les peptides et les protéines cytosoliques (Mason et Jenkins, 1995; Langston
et al., 1998). Parmi ces ligands, certains jouent un réle de séquestration et de détoxication
des métaux comme la métallothionéine (Engel et Roesijadi, 1987) et les granules (Hare,

1992; Roesijadi et Robinson, 1994). L'accumulation métallique dans les autres fractions




mene potentiellement a la manifestation d'effets toxiques au niveau cellulaire, d'abord, puis
éventuellement aux niveaux supérieurs d'organisation biologique si l'entrée des métaux
dans l'organisme dépasse ses capacités de le détoxiquer au niveau subcellulaire (Mason et

Jenkins, 1995; Wallace et al., 2003).

La majorité des études évaluent les effets des métaux en fonction soit de 1I’exposition dans
I’environnement ou des métaux totaux bioaccumulés. L’évaluation de 1’accumulation
métallique dans chacun des réservoirs subcellulaires devrait permettre de raffiner les
relations entre 1’exposition au métal et les effets sur la santé de 1’organisme. La MT
influence la distribution du métal dans la cellule de deux maniéres. D’abord, elle lie les
ions métalliques qui entrent dans la cellule, puis elle joue un réle de «sauvetage », en
enlevant les ions métalliques déja associés aux ligands potentiellement sensibles
responsables de la toxicité cellulaire (Roesijadi et Robinson, 1994). L’hypothése du
"spillover" (Winge et al., 1973; Brown et Parsons, 1978) propose que 1’accumulation
excessive de métaux, au-dela des capacités liguantes ou des capacités de synthese de la
MT, provoque la conjugaison des ions métalliques a d’autres constituants cytosoliques
(figure 2). Ce sont ces surplus de métaux qui sont alors responsables de la toxicité
cellulaire et des effets néfastes sur la santé de 1’organisme (Brown et Parson, 1978;

Johansson et al., 1986; Mason et Jenkins, 1995).

Protection par r'q .
la MT de fonctions e ormgnces
cellulaires sensibles cellulaires
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>
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Figure 2. Modele classique du "spillover".




1.1.3 Parameétres de stress oxydant

Ce projet de recherche vise aussi a vérifier I'utilité de plusieurs parameétres li€s au stress
oxydant en tant que biomarqueurs d'effets des métaux, dont les concentrations de
malondialdéhyde et les niveaux de trois antioxydants, la glutathion peroxydase, la

glutathion réductase et le glutathion (Chapitre 11).

En plus de se lier a différentes protéines cytosoliques, certains métaux peuvent catalyser la
détérioration oxydative des lipides polyinsaturés des membranes. Ces métaux doivent
cependant pouvoir changer d’état oxydation pour produire des espéces réactives d’oxygene
telles O,", ®OH et Oye. (Bus et Gibson, 1979). Un mécanisme plausible de production de
ces especes réactives peut étre décrit comme une réaction Haber-Weiss, représentée ci-

aprés comme catalysée par le fer, mais qui pourraient tout autant étre catalysée par le

cuivre:
(1) Fe** + 0, = Fe** + 0,
(réduction du fer par O;)
) Fe’" + H,0, — Fe’* + ¢OH + OH
(réaction de Fenton)
Catalysée par Fe
3) Bilan: 0O, +H,0, —» O;+«OH + OH

Les radicaux libres d’oxygéne, une fois formés, réagissent avec les lipides polyinsaturés
des membranes biologiques en leur enlevant un hydrogene selon la réaction suivante

(Halliwell et Gutteridge, 1984) :

4) Lipide-H + eOH — Lipidee + H,O

Le lipide ainsi transformé e st c ependant 1ui aussi trés réactif et r éagit avec 1a molécule

d’oxygene de cette maniere :




(5) Lipidee + O; — Lipide-O,e

Ce lipide réagit ensuite avec une molécule de lipide intacte et propage la dégradation de la

membrane, selon cette réaction :

(6) Lipide-O,e + Lipide-H — Lipide-O,H + Lipidee

On peut évaluer la peroxydation lipidique en mesurant un sous-produit de cette
dégradation, le malondialdéhyde (CH3;H,0,), référé ci-apres comme MDA (Chapitre 11:
figure 8).

En plus du fer, le cuivre (Halliwell et Gutteridge, 1984) et le nickel (Torreilles et Guérin,
1990) ont démontré la capacité de générer des radicaux libres. Le Cd ne peut catalyser la
peroxydation lipidique selon ces réactions, puisqu'il n'obéit pas a un cycle redox. Certaines
¢tudes (Wofford et Thomas, 1988; Thomas et Wofford, 1993) ont malgré tout mesuré des
concentrations accrues de MDA dans les tissus de poissons exposés in vitro et in vivo au
cadmium. N ous avons d onc envisagé d'autres m écanismes d ’action du c admium sur les

membranes lipidiques.

Plusieurs enzymes contribuent a protéger les cellules contre la peroxydation des lipides. La
superoxyde dismutase, la catalase ainsi que la glutathion peroxydase interceptent les
radicaux libres d’oxygéne qui induisent le processus de peroxydation, et les rendent
inoffensifs. Dans le cadre de ce projet, nous avons étudié la glutathion peroxydase qui est
reconnue comme une des défenses les plus importantes contre le stress oxydant et qui agit
en détoxiquant le peroxyde et les hydroperoxydes lipidiques. L’exposition aux métaux
pourrait agir de deux maniéres sur cet enzyme. Premiérement, par une liaison sur ses
groupes fonctionnels, 1€ m étal p ourrait 1'inhiber. D euxiémement, si un m étal c atalyse 1a
production d'espéces réactives selon les réactions décrites ci-haut, alors la synthése de cet
enzyme pourrait s'en trouver stimulée. Des travaux réalisés sur des animaux exposés en

milieu naturel (Cd: Palace et Klaverkamp, 1993; Cu: Doyotte et al., 1997; As, Cu, Fe, Mn,




Pb, Zn: Regoli, 1998) ou en laboratoire (Cd: Thomas et Wofford, 1984; Bay et al., 1990;
Venugopal et al., 1997) reflétent ces deux mécanismes d’action contradictoires, avec des

activités enzymatiques accrues ou inhibées a la suite de 1’exposition aux métaux.

Le cadmium pourrait aussi affecter les réserves d ’antioxydants disponibles. L e principal
antioxydant de la cellule est le glutathion (GSH; y-L-glutamyl-L-cysteinyl-glycine) que
I’on retrouve a des concentrations intracellulaires assez élevées (~5 mM dans le foie du rat;
Kosower et Kosower, 1978; ~2 mM dans le foie de perchaude, Chapitre 11). Il est présent
principalement sous forme réduite dans les cellules alors que la forme oxydée, composée
de 2 molécules de glutathion liées par un pont disulfure (GSSG), excéde rarement 10% du
glutathion total dans les cellules saines de rat (Kosower et Kosower, 1978). Cest le
groupement thiol de l'acide aminé cystéine qui confére au glutathion des caractéristiques
de donneurs d'électrons et qui fait de lui un antioxydant efficace. Cela confére aussi a la
molécule de glutathion une importante affinité pour les métaux mous comme le cadmium
et le mercure. Il peut donc agir comme ligand intracellulaire de ces métaux et prévenir leur
interaction avec structures cellulaires essentielles. Il semble donc que le GSH servirait a
tamponner les fluctuations de métaux a court terme, la MT étant relativement lente a
répondre a l'exposition (Chubatsu et al., 1992; Mason et Jenkins, 1995). La liaison du GSH
avec le métal interférerait avec le cycle normal d'interconversion entre le GSH et le GSSG
qui permet le maintien de concentrations cellulaires importantes de la forme réduite

(Christie et Costa, 1984).

Dans le cadre de ce projet de doctorat, nous avons étudié un deuxiéme enzyme, la
glutathion réductase, qui c atalyse 1a réduction du glutathion et p ermet d e maintenir le

ratio [GSH]/[GSSG] constant.

1.2 Pertinence de l'étude d'animaux exposés en milieu naturel

Les informations scientifiques traditionnellement utilisées pour établir les critéres de
qualité de l'eau et pour construire et valider les modeles, proviennent d'expositions
d'organismes aquatiques réalisées en laboratoire durant des périodes relativement courtes.

Lors de ces expériences, les organismes subissent un changement d'une exposition
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métallique de concentration presque nulle a une relativement élevée. En conséquence, la
distribution des métaux entre les organes internes changera vraisemblablement avec
l'augmentation de la durée d'exposition. Ainsi, des concentrations métalliques plus élevées
aux sites de prise en charge seront mesurées au début de l'exposition, et cette distribution
pourra changer si le métal entre dans le systeme circulatoire de 1'animal, puis s'il est
transféré aux sites de ﬁltraﬁon, d'entreposage, de détoxication et d'excrétion, au fur et a
mesure de 'augmentation de la durée de l'exposition. Lors d'expériences de laboratoire de
courte durée, les concentrations métalliques accumulées dans le corps entier ainsi que dans
chacun des organes n'auront vraisemblablement pas encore atteint un état stationnaire. On
sait de plus que des mécanismes de tolérance (e.g. Benson et Birge, 1985 ou Pynnénen,

1995) entrent en jeu lors d'expositions plus chroniques ou dans le milieu naturel.

Un autre facteur a considérer pour évaluer les risques posés par les métaux envers les
organismes aquatiques est la forme de métal offerte a l'organisme modele. Dans les
expériences de laboratoire traditionnelles, les organismes sont exposés au métal sous forme
dissoute dans l'eau ou, dans le meilleur des cas, a un sel métallique mélangé a de la
nourriture commerciale en flocons. L'importance de la nourriture comme voie d'exposition
a été démontrée chez plusieurs especes dont entre autres des bivalves (Harvey et Luoma,
1985; Lee et al., 2000), des poissons (Dallinger et Kautzky, 1985) ainsi que des insectes
(Munger et Hare, 1997; Roy et Hare, 1999). On sait aussi que la forme métallique a
laquelle l'organisme est exposé peut influencer la biodisponibilité (Langevoord et al., 1995;
Wallace et al.,, 1998; Szebedinszky et al., 2001), le site d'accumulation (Harrisson et
Klaverkamp, 1989; Farag et al., 1994; Langevoord et al., 1995) et la toxicité du métal
(Farag et al., 1994; Wallace et al., 1998).

D'autre part, sur le terrain les métaux sont souvent présents comme mélanges
polymétalliques, a la différence d'exposition typique de laboratoire ou les organismes ne
sont exposés qu'a un contaminant a la fois. Tres peu de données sont disponibles
actuellement concernant l'importance relative des différents métaux présents ensemble
dans les mélanges en termes d'accumulation et d'effets. Il existe aussi peu de données sur

l'effet compétitif d'un ou de plusieurs ions métalliques aux sites de prise en charge.
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Finalement, dans la majorité des expériences réalisées en laboratoire les organismes sont
exposés a des concentrations métalliques relativement élevées comparativement aux
concentrations trouvées dans le milieu naturel. En conséquence, les mécanismes de prise
en charge, les concentrations accumulées et les effets toxicologiques seront
vraisemblablement différents de ceux observés chez des animaux indigénes exposés a des

concentrations plus faibles.

Meéme si les résultats obtenus par les expériences en laboratoire sont plus faciles a
interpréter, ces travaux recréent rarement les conditions d'exposition subies par les
orgénismes vivant naturellement dans les milieux contaminés. Ce projet vise donc a
documenter l'accumulation et les effets des métaux chez des organismes exposés dans
I'environnement naturel pour une durée d'exposition souvent négligée dans la littérature,

soit chez des animaux exposés durant toute leur vie.

1.3 Espéces sentinelles

Il apparait de plus en plus évident que le suivi de la disponibilité des métaux dans les
écosystémes aquatiques ne peut se faire au moyen d’un seul organisme. En effet, les divers
organismes répondent différemment & la contamination dans le milieu. L'accumulation
(prise en charge, concentrations accumulées et élimination) chez une espéce dépend non
seulement des paramétres physico-chimiques de I’eau dans laquelle elle vit, mais aussi (de
maniére non-exhaustive) de son habitat et de son comportement, de sa stratégie
d'alimentation, de son type de nourriture et des niveaux métalliques qu’on trouve dans
celle-ci, des mécanismes physiologiques qu'elle utilise pour la prise en charge, la
détoxication et 1’élimination des métaux et de son métabolisme basal. Le potentiel de deux
espéces comme sentinelles de la contamination métallique dans l'environnement a été
évalué dans le cadre de ce travail: le bivalve d'eau douce, Pyganodon grandis, ainsi que la
perchaude, Perca flavescens. Toutes deux sont relativement tolérantes aux métaux, une
condition essentielle pour les retrouver dans les milieux enrichis en métaux. Chacune
présente des avantages et inconvénients qui lui sont propres et que nous tenterons de mieux

identifier au cours de ce projet.
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1.3.1 Lebivalve d’eau douce (Pyganodon grandis)

Pyganodon grandis (anciennement Anodonta grandis grandis) est largement distribué en
Amérique du nord, a partir du centre de I'Alberta a I'ouest jusqu'a Montréal a l'est, puis a
partir du milieu de I’Ontario au nord jusqu'au bassin du Golfe du Mexique en Louisiane et
au Texas (Clarke, 1981). Ce bivalve habite les étangs permanents, les lacs et les rivicres de
toutes tailles (Clarke, 1981). Il vit relativement longtemps (~15 ans, Couillard et al,,
1995b) et sa coquille peut atteindre 16 cm (Clarke, 1981). Il adopte un comportement
d’enfouissement dans les sédiments pendant 1’hiver, réduisant son métabolisme basal. Ce
mollusque garde ses petits dans des parties modifiées de ses branchies jusqu’a ce que les
jeunes (ou glochidies) soient expulsés par le parent pour s’accrocher a un poisson-hdte en
tant qu’ectoparasites. Ils continuent 1a leur développement jusqu’a leur métamorphose en
petits bivalves, p uis tombent au fond. C et organisme b enthique s ’alimente en filtrant 1a
couche d’eau prés du fond des lacs et rivieres. L'orientation de son siphon inhalant,
légérement au-dessus du sédiment, permet principalement l'entrée du matériel en
suspension dans l'eau, ce qui expliquerait que l'ingestion de sédiments contaminés ne
contribue qu'en de faibles proportions a la prise en charge de métaux chez cette espece

(Tessier et al., 1986).

Les vitesses de prise en charge et d'excrétion des métaux sont lentes chez cette espéce, ce
qui fait que ses-concentrations métalliques tissulaires reflétent des changements a long
terme dans les concentrations ambiantes (Tessier et al., 1986; Couillard et al., 1995a).
Chez les mollusques en général, et chez P. grandis en particulier, les branchies semblent
trés perméables aux métaux relativement a 1’épithélium digestif, probablement a cause de
leurs fonctions nutritionnelle et respiratoire. Pour P. grandis, les branchies et le manteau
sont responsables & eux seuls de ~75% de la teneur en cadmium de tout I’organisme, et ce
malgré le fait qu’ils ne comptent que pour 35-40% du poids total de tissus mous (Couillard
et al., 1993). Le taux de croissance de cette espece a été mesuré chez quatre populations de
bivalves de lacs situés dans la région de Rouyn-Noranda (Tessier et al., 1986; Couillard et

al., 1995b).
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L'utilisation du bivalve P. grandis comme espece sentinelle est considérée par notre équipe
depuis plusieurs années, ce qui explique que plusieurs sources de variabilité d'origine non-
toxicologique qui pourraient influencer les mesures des indicateurs biochimiques (critére
#4; Section 1.1) ont été étudiées jusqu'ici. On sait ainsi que les fluctuations saisonnicres
des concentrations de métallothionéine et de malondialdéhyde dans les branchies sont
faibles (Couillard et al., 1995b). Couillard et al. (1995b) ont également caractérisé les
fluctuations dans le poids sec des tissus mous entre deux années consécutives, et ce chez
des bivalves de deux lacs différents. Ces fluctuations dans le poids et dans 1’dge des
organismes peuvent entrainer a leur tour des fluctuations dans les concentrations de Cd, de
Cu et de Zn des tissus, tel qu'observé par Tessier et al. (1986) chez des bivalves en

provenance de 2 autres lacs de la méme région.

Des travaux antérieurs ont révélé le potentiel des concentrations de métallothionéine dans
les branchies du bivalve d'eau douce Pyganodon grandis comme indicateur biochimique.
Pour vérifier si ce paramétre répondait au 3%M critére définissant l'indicateur biochimique
(Section 1.1), i.e. qu'il répond de fagon dépendante & un changement de la biodisponibilité
du contaminant, Couillard et al. (1993) ont prélevé des bivalves dans dix lacs présentant un
gradient de concentrations en cadmium dans I’eau. Ils ont trouvé que le bivalve accumulait
le cadmium dans ses branchies, que cette accumulation était corrélée aux concentrations de
MT dans les branchies et que ces deux parametres répondaient au gradient de [Cd* ] dans
le milieu externe. Wang et al. (1999) ont ensuite mesuré la répartition subcellulaire des
métaux dans le cytosol des branchies de P. grandis et confirmé que les concentrations de
Cd associées a la fraction MT étaient corrélées aux concentrations estimées de cadmium
libre ambiant, Cd** (figure 3A). De plus, ces auteurs ont remarqué que les concentrations
de Cd associées aux protéines et peptides de faible poids moléculaire (LMW, 2.5-15 kD)
étaient relativement faibles et stables pour des concentrations en Cd** faibles, et
augmentaient ensuite proportionnellement avec 1’augmentation de Cd** A partir d’un seuil

d'environ 1 nM de Cd** (figure 3B). Ce phénomene pourrait témoigner d’une saturation du

mécanisme de détoxication par la MT, provoquant le débordement de Cd dans la fraction
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de faible poids moléculaire ("spillover") & partir de 1 nM de Cd*", tel que discuté plus haut
(Section 1.1.2).
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Figure 3. Variations de la distribution subcellulaire du Cd dans des fractions
cytosoliques des branchies de P. grandis récoltées dans plusieurs lacs de la
région de Rouyn-Noranda, en fonction des [Cd*'] ambiantes. (A) [Cd] dans la
fraction MT; régression linéaire ajustée a la fraction MT: Y= 4 + Bx. (B)
[Cd] dans la fraction LMW, modéle segmenté (linéaire "piecewise") ajusté a
la fraction LMW: Z= A + B.x ( 0, X — C ). Chaque point représente la
moyenne (£SD) pour le lac correspondant (Wang et al., 1999).

Une expérience de transplantation a partir d'un lac de référence vers un lac contaminé a
aussi montré un accroissement des concentrations de MT dans le temps, accroissement
corrélé a l'augmentation des concentrations tissulaires de Cd (Couillard et al., 1995b). De
plus, des symptomes de toxicité cellulaire dans les branchies des bivalves transplantés
(accroissement des concentrations de malondialdéhyde et de Ca) ont coincidé avec
l'accroissement des concentrations de Cd dans la fraction subcellulaire de faible poids

moléculaire dans le cytosol branchial (Couillard et al., 1995a).

En plus de ces mesures de toxicité observées au niveau cellulaire chez des bivalves
transplantés, des indications de toxicité au niveau des populations ont aussi été observées
chez des bivalves indigenes. En effet, ’abondance des populations de Pyganodon grandis,
en densité et biomasse, ainsi que leur production et fécondité cumulée diminuaient en
fonction du gradient de contamination en Cd>* dans les lacs étudiés en 1997 (Pinel-Alloul

et al., 2004).
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Ces résultats suggerent que les bivalves indigénes ne soient pas parfaitement adaptés et/ou
acclimatés a l'exposition aux métaux et que les effets toxiques observés au niveau des
populations des lacs plus contaminés de la région de Rouyn-Noranda aient été précédés par
une toxicité aux niveaux précédents d'organisation biologique soit aux niveaux de la
cellule et de l'individu. De plus, il semble que les concentrations de malondialdéhyde
soient un bon indicateur de toxicité chez P. grandis exposé au Cd. Ce projet vise donc
d'abord a confirmer la présence d'un "spillover" de Cd dans la fraction de faible poids
moléculaire, tel qu'observé par Wang et al. (1999), ainsi qu'a mesurer la toxicité cellulaire

qui pourrait étre associée a un tel débordement.

1.3.2 Laperchaude (Perca flavescens)

La perchaude s’adapte bien a toutes sortes d’habitats : grands lacs, petits étangs ou rivieres
tranquilles. Elle tolére aussi une grande étendue de températures et méme les eaux
saumatres. Elle est aussi tolérante a de faibles concentrations en oxygene (Scott et
Crossrhan, 1973) et a des pH aussi faibles que 4.8 (Baker et Christensen, 1991). Ces
caractéristiques en font une espéce présente dans une grande proportion de lacs du Québec.
De plus, la perchaude est un poisson relativement sédentaire (Aalto et Newsome, 1990), ce
qui fait que ses concentrations bioaccumulées en contaminants témoignent des conditions
d'exposition locales. La perchaude change de nourriture au cours de sa vie, selon son age et
selon les saisons. Les jeunes de ’année se nourrissent de zooplancton et, en grossissant,
sélectionnent des proies plus grosses : insectes immatures, gros invertébrés puis autres
poissons. Ainsi, la perchaude change d’habitudes alimentaires en grandissant, de
planctivore, a benthivore, a piscivore (Sherwood et al., 2002). On connait la variabilité
saisonniéres des concentrations de Cu dans le contenu stomacal, dans le foie et dans les
branchies de perchaude provenant de lacs contaminés situés le long d'un gradient de
contamination dans la région de Sudbury (Eastwood et Couture, 2002; Audet et Couture,
2003). Des travaux sur des perchaudes prélevées dans six lacs de la région de Rouyn-
Noranda par Laflamme et al. (2000) ont démontré le potentiel des concentrations de

métallothionéine mesurées dans le foie et dans le tissu interrénal comme biomarqueur de
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contamination métallique. Cependant chez les perchaudes, a la différence des bivalves, les
concentrations de MT étaient corrélées a la somme des concentrations du Cd, du Cu et du
Zn mesurées dans ces organes (mesures dans le foie: figure 4). Cette méme étude a aussi
mesuré des effets toxiques endocriniens de l'accumulation de métaux chez les perchaudes.
Suite 4 un stress standardisé, le niveau de cortisol plasmatique était plus élevé chez les
perchaudes en provenance des lacs de référence alors que cette réponse normale était

atténuée chez les perchaudes récoltées dans des lacs contaminés.

MT
(Innmol.sites/q)
nmol.sites/g)

Hepatic MT (In

Cd (In ug/g) Total metal content (In nmol/g)

Figure 4. Relations entre les concentrations de métallothionéine et (A) les
concentrations de Cd mesurées dans le foie (relation log-log), ou (B) la
somme des concentrations de Cd, Cu et Zn mesurées dans le foie de
perchaudes adultes récoltées dans 6 lacs de la région de Rouyn-Noranda en
juin 1997 (Laflamme et al., 2000).

D'autres études ont aussi mis en évidence des manifestations de toxicité a différents
niveaux d'organisation biologique chez les perchaudes exposées aux métaux. Au niveau de
l'individu, Lévesque et al. (2002) ont observé une altération du cycle saisonnier des
concentrations de glycogéne et de triglycérides hépatiques ainsi que de l'activité de certains
enzymes métaboliques suite a l'exposition aux métaux. Une diminution de la capacité
aérobique musculaire a de plus été observée chez des perchaudes provenant de lacs
contaminés par les métaux de la région de Sudbury (Rajotte et Couture, 2002; Audet et
Couture, 2003; Couture et Kumar, 2003). Au niveau des populations, Sherwood et al.
(2000) ont observé une réduction de la survie de perchaudes juvéniles (dge < 3+ ans) dans
les deux lacs les plus contaminés de leur étude, réduction probablement attribuable a un

effet toxique direct de 1'exposition métallique. Au niveau des communautés, Sherwood et
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al. (2002) ont observé que les poissons provenant des lacs les plus contaminés ne suivaient
pas la séquence normale de changements de leur alimentation en grandissant (zooplancton
- macroinvertébrés littoraux = poissons littoraux) observée dans les lacs de référence.
Sherwood et al. (2000) ont associé ce phénoméne a la présence de populations naines ainsi

qu'a une communauté benthique appauvrie dans ces lacs plus contaminés par les métaux.

Pour compléter ce tableau des effets de l'accumulation métallique chez les perchaudes,
notre projet vise d'abord a vérifier si la toxicité observée jusqu'a présent peut étre attribuée
a une liaison non-spécifique des métaux a des constituants cellulaires sensibles. Dans un
deuxiéme temps, notre projet vise a mesurer les effets de 1'exposition aux métaux a deux
niveaux d'organisation biologique négligés jusqu'a présent, soit au niveau cellulaire ainsi

qu'au niveau des organes.







2 Objectifs et hypotheéses de recherche

Ce projet comportait deux objectifs principaux. Le premier objectif était de déterminer
s’il y a une perturbation de la répartition subcellulaire du métal chez deux organismes
sentinelles, soient un bivalve d'eau douce (P. grandis) et la perchaude juvénile (P.
flavescens), exposés en milieu naturel a un gradient métallique. Le deuxieme objectif était
de démontrer la valeur diagnostique de cette perturbation comme biomarqueur précoce, tel
que décrit par le 5™

(Section 1.1).

critéere de validité pour un indicateur biochimique cité plus haut

Notre hypothése p rincipale était que la relation entre I’accumulation métallique et les
effets induits par les métaux est améliorée si les concentrations métalliques dans le corps
de I’animal sont exprimées non pas en termes de métaux totaux, mais plutét en termes de

répartition subcellulaire dans un ou des organes cibles.

2.1 Identification de ’organe cible

La premiere étape du travail de thése consistait a identifier, pour chacune des espéces
sentinelles, I’organe le plus susceptible de subir des dysfonctions suite a I’accumulation de

métaux.

2.1.1 Bivalve

Chez le bivalve, des travaux antérieurs d’Yves Couillard ont permis d’identifier qu’entre
les branchies et la glande digestive, les branchies présentaient les concentrations les plus
élevées en Cd, en Cu et en Zn ainsi que 1'étendue des concentrations métalliques entre les
lacs la plus importante (Couillard et al., 1993). C’est aussi dans les branchies que les
concentrations de MT étaient les plus élevées et que la plus forte relation entre le Cd et la
MT a été mesurée (Couillard et al., 1993). De plus, des travaux sur la répartition

subcellulaire des métaux chez ce méme organe du bivalve ont montré une perturbation

dans la répartition subcellulaire du Cd chez les animaux provenant des lacs les plus
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contaminés par ce métal (Wang et al., 1999). Les branchies ont donc été sélectionnées

comme organe cible pour réaliser ce projet.

2.1.2 Perchaude

Il existait peu de données sur la distribution des métaux dans les organes de la perchaude
indigéne. Pour identifier l'organe cible, nous avons donc déterminé la contribution de
chacun des organes aux teneurs métalliques totales chez des perchaudes juvéniles récoltées

dans des lacs sélectionnés le long d’un gradient de contamination métallique.
Notre hypothése (A) était que les mécanismes d'excrétion métallique seraient débordés

dans l'organe cible, ce qui se manifesterait par un accroissement de la contribution de cet

organe a la teneur métallique totale au-dela d’un certain seuil d’exposition aux métaux.

2.2 Relation entre la chimie de ’eau et les concentrations métalliques

Une fois l'organe cible identifié pour chacune des especes, nous avons identifié (1) les
métaux accumulés par ces organes parmi ceux enrichissant le milieu d'exposition, et (2) les
principaux parametres physico-chimiques, incluant les cations compétiteurs (Ca® et H' et

métaux), qui influencent les concentrations accumulées de chacun de ces métaux.

Notre hypothése (B) était que le cadmium, en raison de son statut de métal non-essentiel,
serait le métal principalement accumulé par l'organe cible et que ses concentrations
accumulées seraient corrélées aux concentrations d’ions libres métalliques en solution. De
plus, des expériences réalisées en laboratoire sur des poissons exposés aux métaux dissous
ayant démontré que les ions Ca®* et H' avaient une influence sur la prise en charge de Cd,
de Zn et de Cu par les branchies (Oncorhyncus mykiss: Cusimano et al., 1986 ainsi que
Hollis et al., 2000; Pimephales promelas: Playle et al., 1993), nous avons émis I'hypothese

(C) que ces ions influenceraient aussi 1'accumulation chez les perchaudes indigenes.
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2.3 Influence de l'dge sur l'accumulation métallique

Nous voulions aussi vérifier si I’age des perchaudes a une influence sur les concentrations
métalliques mesurées dans divers organes. Sachant que les perchaudes changent de niveau
trophique en vieillissant (Sherwood et al., 2002) et sachant que la biominification des
métaux (a1 exception du H g) est fréquemment observée le long d e 1a chaine trophique
(Campbell et al., 1988), notre hypothése'(D) était qu'il n'y aurait pas d'influence de 1'age

sur les concentrations accumulées des métaux a 1'étude (Cd, Cu, Zn).

2.4 Répartition subcellulaire des métaux dans Uorgane sélectionné

Notre projet visait aussi a évaluer si le métal accumulé dans I’organe ciblé est détoxiqué ou
bien s’il s'accumule dans des fractions cellulaires potentiellement sensibles a

I’accumulation métallique chez les bivalves et chez les perchaudes.

Nos hypothéses (E) et (F) étaient que les concentrations de métallothionéine chez ces
organismes répondrait d’une maniére dose-dépendante aux concentrations ambiantes de
métaux libres et qu'a mesure que les concentrations d’ion libre métallique et de métaux
accumulés augmenteraient, une perturbation croissante de la répartition subcellulaire des

métaux chez les organismes exposés serait observée.

2.5 Lien entre accumulation métallique dans les fractions cellulaires sensibles et les
effets toxiques induits par les métaux.

La derniére partie de notre projet visait & vérifier si les métaux accumulés dans les
fractions subcellulaires sensibles permettent de prédire certains effets toxiques au niveau
de la cellule (biomarqueurs de stress oxydant) et de l'individu (indices généraux de

condition).

Nous avons émis I'hypothése (G) que l'intensité¢ de la perturbation de la répartition
subcellulaire des métaux est corrélée a des effets néfastes sur la santé de 1’animal au niveau
de la cellule et de I’organisme, plus précisément :

- aune concentration accrue de malondialdéhyde;

- ades changements de concentrations en glutathion réduit et oxydé;
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- a des changements de D’activit¢ des enzymes glutathion réductase et glutathion
peroxydase;

- 2 une diminution des réserves de lipides dans la gonade des bivalves;

- 2 une diminution de l'indice de condition et de l'indice hépatosomatique chez la

perchaude.
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3 Meéthodologie

3.1 Régions d'étude

L'étude sur les bivalves a été réalisée en 1997, dans 21 lacs situés dans un rayon de 30
kilométres autour de de la région de Rouyn-Noranda (figure 5), et en 1998 dans une
sélection de 10 lacs parmis ces 21 lacs. L'étude sur les perchaudes a été réalisée dans 8 lacs
de la région de Rouyn-Noranda en 2000 et dans une combinaison de 4 lacs de la région de

Rouyn-Noranda et de 4 lacs de la région de Sudbury en 2001 (figure 6).

3.2 Mesures d’exposition métallique

Pour estimer les niveaux d’exposition de la faune aquatique aux métaux, les concentrations
de métaux libres (Cd, Cu, Zn, Ni) furent estimées au moyen de deux méthodes différentes.
En 1997 et 1998, des échantillons de sédiments superficiels furent récoltés en plongée et
les concentrations de métaux libres estimées par un modele basé sur 1’équilibre de I’ion
libre métallique entre les sédiments oxyques et 1’eau (Chapitre 8). En 2000 (Chapitre 9) et
en 2001 (Chapitre 11), des échantillons d’eau de I’épilimnion furent récoltés au moyen de
dialyseurs et la spéciation métallique a 1’équilibre fut estimée avec le logiciel WHAM
6.0.1 a partir des concentrations de métaux dissous (incluant I’Al et le Fe), de caﬁons et

d'anions inorganiques majeurs, du carbone organique dissous ainsi que du pH.

3.3 Mesures d’accumulation métallique

Les échantillons d'organes entiers ainsi que ceux fractionnés furent lyophilisés avant leur
digestion dans I’acide nitrique concentré. Lors de chaque séquence analytique des
échantillons de référence furent analysés comme contrdle de qualité. Les analyses de
métaux furent faites au spectromeétre d’émission atomique (ICP-AES) ainsi qu’au

spectrophotometre d’absorption atomique équipé d’une fournaise au graphite (GFAAS).
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3.4 Mesure des concentrations de métallothionéine

Les concentrations de métallothionéine dans les branchies du bivalve (Chapitre 8) furent
mesurées au moyen d’une technique de saturation par le Hg décrite par Couillard et al.

(1993).

3.5 Répartition subcellulaire

3.5.1 Chromatographie liquide haute performance (HPLC)

La répartition subcellulaire des métaux peut étre faite au moyen de la chromatographie sur
gel. Nous avons utilisé la méthode de chromatographie décrite par Wang et al. (1999) ainsi
que par Micallef et al. (1992) qui vise la séparation des différentes protéines cytosoliques
et la mesure du métal associé a chacune. Cette technique consiste & isoler le cytosol par
centrifugation (170 000 X g, 1h, 2°C) et a l'injecter dans un systéme de chromatographie
haute performance (HPLC) muni d’une colonne d'exclusion stérique qui sépare les
molécules (protéines et peptides) selon leur taille. Pour les comparaisons statistiques, les
fractions ainsi obtenues sont combinées selon leur masse moléculaire en trois réservoirs de

ligands de métaux :

1- un réservoir de ligands au poids moléculaire plus faible que la MT, référé ci-apres
comme la fraction LMW (Low Molecular Weight), de masse moléculaire entre 2.45 et

15 kD, ce réservoir inclut entre autres le glutathion;

2- un réservoir de ligands au poids moléculaire équivalent a celui de la MT, de masse

moléculaire entre 15 et 18 kD;

3- et un réservoir de ligands au poids moléculaire plus élevé que la MT, référé ci-apres

comme la fraction HMW (High Molecular Weight) de masse moléculaire entre 18 a

208 kD. Ce réservoir comprend généralement plusieurs enzymes.
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Figure 5: Carte de la région d'étude de Rouyn-Noranda, dans la province de Québec, Canada.
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Raft Lake 69

Wavy Lake

Figure 6: Carte de la région d'étude de Sudbury,
dans la province de 1'Ontario, au Canada.

Pour contrdler la qualité de la séparation, nous avons comparé la quantité de métal injectée
a celle récupérée dans l'ensemble des fractions, de maniere a calculer un % de
récupération. Lors de I'injection du cytosol de cellules branchiales de bivalves, la
récupération du Cd et du Cu était majoritairement entre 80-120%, alors que pour 94% des
¢chantillons la récupération du Zn fut inférieure a 80%. Pour cette raison, les résultats de
Zn furent mis de coté (Chapitre 8). Nous avons observé une récupération beaucoup moins
bonne lors de I’'injection de cytosol de cellules hépatiques de perchaudes que dans le cas
des bivalves. Nous avons obtenu en moyenne 64% (£ET 5%) de récupération pour le Cd,

83% (xET 25%) pour le Cu et 56% (£ET 4%) pour le Zn. Pour cette raison, nous avons

jugé cette technique inappropriée pour estimer la répartition subcellulaire de ces métaux
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dans les cellules hépatiques de perchaudes, et avons plutdt utilisé la centrifugation

différentielle, décrite ci-apres, a la place.

3.5.2 Centrifugation différentielle

Seize foies de perchaude furent combinés pour chacun des réplicats (N=3 réplicats) et
ensuite homogénéisés dans du NaCl 0.9% (Chapitre 10). L’homogénat et les fractions
surnageantes successives furent centrifugées a 800 Xg pour 15 min (Durand et al., 1999),
a 10 000 Xg pour 30 min (Takeda and Schimizu, 1982; Olsson and Haux, 1986), a 100
000 Xg pour 60 min (Durand et al., 1999) de maniere a obtenir 4 fractions : (i) noyaux,
granules / restes; (ii) mitochondries; (iii) microsomes / lysosomes; et (iv) cytosol. La
fraction (i) a ensuite subi un traitement a la chaleur et au NaOH avant d’étre centrifugée a
10 000 Xg pendant 10 min pour séparer les fractions (v) granules dans le culot et (vi)
noyaux / restes dans le surnageant (Wallace et al.,, 1998). Le cytosol a aussi subi un
traitement a la chaleur suivi d’une centrifugation a 50 000 Xg pendant 10 min pour
séparer deux fractions: (vii) les protéines cytosoliques stables a la chaleur, appelée ci-
aprés fraction "MT"; et (viil) les protéines dénaturées a la chaleur, appelée ci-apres

fraction "enzymes" (Wallace et al., 1998).

3.6 Evaluation du stress oxydant et des défenses antioxydantes

La peroxidation lipidique fut quantifiéee par la mesure des concentrations en
malondialdéhyde, au moyen de la méthode colorimétrique de Sunderman et al. (1985) en
utilisant le tétraéthoxypropane comme standard interne (Chapitres 8 et 11). Cette méthode

fut optimisée pour les foies de perchaude (Annexe C).

L’activité des enzymes fut évaluée par le suivi des vitesses de réaction enzymatique au
moyen du spectrophotométre (Chapitres 8 et 11). L activité de la glutathion peroxydase
Se-indépendante fut mesuré au moyen de la méthode décrite par Lawrence and Burk
(1976), optimisée pour les foies de perchaude (Annexe E). L’activité de la glutathion
réductase fut évaluée au moyen de la méthode décrite par Carlberg and Mannervick

(1985), aussi optimisée pour les foies de perchaude (Annexe D).
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Les concentrations de glutathion réduit et oxydé furent mesurées par chromatographie
HPLC en phase inverse suivi d’une dérivatisation post-colonne avec 1’ortho-phthaldéhyde,

une méthode adaptée de Leroy et al. (1993) par Cossu et al. (2000) (Chapitre 11).

3.7 Evaluation de la compétition

A partir des mesures physico-chimiques dans l'eau des lacs ainsi que des concentrations
métalliques accumulées, les effets du Ca®*, H' et des métaux sur I’accumulation du Cd, Cu,
Zn furent testés dans différents organes de la perchaude (Chapitre 9 et 10). Le modcle testé
est décrit en détail par Croteau et al. (1998), par Pagenkopf (1983) ainsi qu’au Chapitre 9.
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4 Résultats

Dans la section qui suit, je décris les résultats principaux obtenus dans le cadre de cette thése et
je discute des implications qui en découlent. Ces résultats, ainsi que des résultats additionnels,

figurent dans chacun des articles individuels (Chapitres 8-11).

4.1 Identification de ’organe cible chez la perchaude

Chez des perchaudes juvéniles récoltées dans huit lacs de la région de R.-N. (Chapitre 9) les
concentrations en Cd dans les organes étaient, dans l'ordre du plus au moins concentré:
rein>foie>tractus gastrointestinal>branchies>carcasse. Les concentrations de Cu suivaient le
méme ordre, a l'exception du foie et du rein qui étaient inversés. Dans les lacs les moins

contaminés, les teneurs en Cd les plus élevées ont été mesurées dans la carcasse, suivi du foie.

Avec l'augmentation des concentrations ambiantes en [Cd**], 1a contribution relative de la

carcasse a la teneur en Cd du poisson entier a décrue de facon linéaire, alors que la contribution
relative du foie s'est accrue. De fagon similaire, la contribution relative de la carcasse a la teneur
en Cu du poisson entier a décru avec l'augmentation des [Cu?*] alors que la contribution du foie
s'est accrue. Finalement, parmi tous les organes, le foie était celui dont les concentrations en Cd
étaient le mieux reliées aux concentrations en Cd dans I'eau des lacs, suivi du rein, des branchies

et du tractus gastrointestinal (Chapitre 9: tableau 3).

En conclusion, le rein et le foie sont les organes ou ont été mesurées les concentrations les plus
élevées de Cd et de Cu. De plus, les variations de la contribution de chaque organe aux teneurs
totales en Cd et en Cu révélérent une apparente saturation des capacités d’excrétion du foie chez
les poissons en provenance des lacs trés contaminés par ces métaux. A partir de ces résultats,
nous avons donc présumé que le rein et foie étaient les organes les plus susceptibles de subir (1)
un déréglement dans la répartition subcellulaire des métaux qui y étaient accumulés et (2) une
toxicité induite par l'accumulation métallique. Le foie a été préféré au rein pour faire les
analyses subséquentes de répartition subcellulaire et de mesures de toxicité a cause de sa taille

relativement plus importante, ce qui nous a permis de réaliser toutes les analyses souhaitées.
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4.2 Relations entre la chimie de ’eau et les concentrations métalliques

4.2.1 Bivalve

Chez le bivalve, les concentrations cytosoliques en Cd étaient reliées aux concentrations
ambiantes de ce métal dans I'eau des lacs, alors que celles en Cu et Zn ne 1'étaient pas (Chapitre
8). Des corrélations négatives entre les concentrations cytosoliques en Cd et les [H'] et [Ca]aiss
ambiantes ont été mesurées. Ces résultats suggérent que les ions Ca®" et que peut-étre les ions

+ e . + . . .. ,
H' compétitionnaient avec le Cd** pour la prise en charge aux sites de liaison des métaux sur les

branchies (Perceval et al., 2002).

4.2.2 Perchaude

Pour les perchaudes échantillonnées dans huit lacs de la région de Rouyn-Noranda en 2000, les
concentrations de Cd dans tous les organes, a l'exception de la carcasse, augmentaient
significativement avec celles mesurées dans l'eau des lacs (Chapitre 9). En considérant la
compétition du Ca®" avec le Cd*" aux sites de prise en charge des métaux, nous avons pu
accroitre le pourcentage de variance expliquée pour chacune de ces relations, mais pas de
maniére significative. Les ions H' et Cu®" n'ont eu aucun effet compétitif sur I'accumulation du
Cd dans les différents organes de la perchaude alors que la compétition par le Zn* n'a pu étre

r r \ 7 . o . 2+
évaluée a cause d'une corrélation positive entre ce cation et le Cd”".

En 2001, des perchaudes ont été récoltées dans 4 lacs de Sudbury en plus de 4 lacs de la région
de Rouyn-Noranda. Plusieurs raisons ont motivé cette décision d'étendre la région d'étude.
D'abord, le gradient métallique obtenu en 2000 dans la région de Rouyn-Noranda nous semblait
inadéquat puisqu'il comportait plusieurs lacs peu contaminés, un lac de contamination
intermédiaire, le lac Osisko, et un lac de contamination é€levée, le lac Dufault. En plus de
compléter le gradient métallique, l'addition de 4 lacs de Sudbury a permis d'étudier

l'accumulation, la répartition subcellulaire et les effets du Ni, un métal relativement peu étudié.

Finalement, 1'ajout de lacs de larégion d e Sudbury nous a donné 1a p ossibilité de valider le
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modéle d'accumulation obtenu chez les perchaudes de Rouyn-Noranda et ainsi de généraliser

0.6

l'application de ce modele.
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Figure 7. Comparaison d es c oncentrations m étalliques (moyenne + € cart-
type) mesurées dans le foie de la perchaude entre les années
d'échantillonnage 2000 (N=15) et 2001 (N=3 réplicats composés de 16 foies
chacun). Les moyennes obtenues pour les 2 années ont été comparées pour
chaque lac et pour chaque métal au moyen du test de Student, sauf pour les
[Cu] pour le lac OP qui ont été comparées au moyen du test de
Kolmogorov-Smirnov sur les rangs. Le pH mesuré dans 1'eau des mémes
lacs est aussi présenté. OP: lac Opasatica; VA: lac Vaudray, OS: lac Osisko
et DU: lac Dufault. * P<0.05; ***P<0.001. '

Quatre lacs de Rouyn-Noranda ont donc été visités a deux reprises, en 2000 et en 2001. Les

concentrations de Cd, de Cu et de Zn mesurées dans le foie des perchaudes provenant de ces lacs

en 2000 sont généralement similaires a celles mesurées en 2001, sauf pour le lac Vaudray, pour
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lequel on observe une augmentation des concentrations des 3 métaux en 2001 (figure 5). On
observe également une augmentation des concentfations de Cd dans le foie des perchaudes du
lac Osisko et une augmentation des [Zn] chez les perchaudes du lac Opasatica en 2001. Les
augmentations dans les concentrations de métaux accumulés pour les lacs Vaudray et Osisko
pourraient peut-&tre étre attribuées a une augmentation du pH dans 'eau de ces lacs (figure 5).
En effet, Croteau et al. (2002) ont observé que l'augmentation du pH dans l'eau de lacs des
mémes régions avait provoqué une augmentation de l'accumulation de Cd dans des larves
d'insectes aquatiques. Cependant, si la compétition entre le cation H' et le Cd aux sites de prise
en charge est bien documentée pour l'espéce étudiée dans I'étude de Croteau et al. (2002), elle

n'a jamais été observée chez la perchaude.

De maniére surprenante, lors de I'étude de 2001 les concentrations de Cd, de Cu et de Zn dans le
foie des perchaudes n'ont pu étre reliées significativement aux concentrations ambiantes de
chacun de ces métaux sous formes libres, [M*'], ou sous formes totales dissoutes. D'autre part,
les concentrations de Ni dans le foie ont pu &tre reliées aux concentrations ambiantes de ce
métal, mais cette relation ne comporte que les 4 lacs de la région de Sudbury. La compétition
par les ions Ca®* et/ou H' fut testée, de méme que la compétition par chacun des 3 métaux traces
autres que celui considéré, pour essayer d'expliquer ces apparentes exceptions au modele de l'ion
libre. Ces calculs de compétition n'ont cependant pas permis d'améliorer la relation entre
l'exposition au Cd, au Cu et au Zn et leur accumulation dans le foie. Nos résultats ne permettent
pas d'expliquer I'absence de relation entre les concentrations accumulées de métaux dans le foie
et les concentrations d'exposition dans l'eau des lacs. Ils ne permettent pas non plus de
comprendre pourquoi les concentrations de Cd, de Cu et de Ni sont relativement plus
importantes dans les perchaudes du lac Raft que dans celles des autres lacs. Plusieurs hypotheses
sont avancées dans la section "Discussion" du Chapitre 11 pour expliquer ces résultats, dont:

- une différence dans le type de proies et dans les concentrations métalliques des proies entre

Ies lacs;
- des différences génétiques entre les populations de poissons provenant des divers lacs;

- une influence du type de mélange polymétallique dans le milieu d'exposition (deux mélanges

différents a Rouyn-Noranda et a Sudbury);
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- la non-représentativité de nos mesures d'exposition métallique, estimées pendant 3 jours

uniquement, qui pourraient donc ne pas refléter le régime réel d'exposition saisonniere.

4.3 Effet de ’dge sur l’accumulation de Cd, de Cu et de Zn chez la perchaude

Des mesures sur des perchaudes agées de 1 a 10 ans (N=81), échantillonnées dans un unique lac
de niveau de contamination intermédiaire, ont montré un accroissement des concentrations en
Cd dans le rein, le foie et la carcasse avec 1’Age des poissons. Les concentrations métalliques
mesurées dans le contenu du tractus gastrointestinal nous ont permis de verifier que la
préférence alimentaire n'était pas un facteur significatif pour expliquer l'accroissement des
concentrations métalliques accumulées. Nous avons interprété ce résultat comme le résultat

d'une prise en charge nette de Cd en été plus importante que 'efflux net en hiver (Chapitre 9).

A 1'opposé, nous avons observé que les concentrations de Cd accumulées d ans les branchies
diminuaient significativement avec l'augmentation de l'age des poissons. Une explication
possible de ce résultat serait que la diminution du taux métabolique avec l'augmentation de 1'age
provoque une diminution du taux de ventilation des branchies et en conséquence une diminution
des concentrations de Cd accumulées par cet organe. Une diminution du taux de ventilation
meéne 2 une réduction de la vitesse avec laquelle I’eau passe au-dessus de la surface branchiale,
et donc a une augmentation de 1’épaisseur de la couche d’eau non-mélangee pres de cette
surface. Cependant, selon le modele du ligand biotique, de tels changements ne devraient pas
influencer la vitesse de la prise en charge d’un métal (1’étape limitant la vitesse de prise en
charge étant le transport trans-membranaire, non pas le transport de la solution vers la surface
des branchies: Campbell et al., 2002). En effet, pour que la diminution de la ventilation
branchiale affecte les concentrations accumulées de Cd, il faudrait que la diminution du taux de

ventilation conduise a une réduction de la surface ventilée des branchies.

4.4 Induction de métallothionéine chez le bivalve

Les concentrations de métallothionéines dans les branchies du bivalve, telles que mesurées par
un essai de saturation métallique, étaient plus fortement reliées aux concentrations de Cd

cytosoliques qu'aux concentrations de Cd** mesurées dans l'eau des lacs (Chapitre 8). De plus,
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les concentrations de métallothionéine n'étaient pas reliées aux concentrations cytosolique de Cu
ou de Zn, ce qui suggere que le Cd soit le métal responsable de l'induction de la

meétallothionéine chez le bivalve.

4.5 Répartition subcellulaire des métaux dans ’organe sélectionné

4.5.1 Bivalve

Chez le bivalve, le Cd et le Cu ont été détectés dans les 3 fractions cytosoliques, et les
concentrations les plus élevées de chacun de ces métaux se trouvaient dans la fraction MT
(Chapitre 8). Nous avons mesuré une augmentation des concentrations de Cd liées a chacune des
fractions cytosoliques avec l'augmentation des concentrations de Cd dans le cytosol des
branchies. Ces résultats suggerent que le concept de saturation de la métallothionéine suivi d'un
débordement (ou "spillover") dans les fractions HMW et LMW, a partir d'un certain seuil dans
les concentrations d'exposition métallique, ne soit pas applicable pour un organisme ayant été

exposé toute sa vie aux métaux.

Nous avons aussi observé chez le bivalve que la proportion de Cd dans chaque fraction était
stable avec l'augmentation des concentrations de Cd dans le cytosol des branchies
(moyenne+ET): 81+7% du Cd cytosolique était li¢ a la fraction MT, 7+3% était associé a la
fraction LMW et 13£7% était lié a la fraction HMW. Une telle tendance correspond
probablement a un état stationnaire dans l'échange de Cd entre les ligands cytosoliques en exces
(i.e., [L] >> [M]), avec un pourcentage de Cd 1i¢ a chaque ligand correspondant a leur affinité
relative pour le Cd et 4 la concentration de chacun, selon I'équation:

[L]x K,

z [L]1x K,y

%Cd —ligand = x100

4.5.2 Perchaude
Chez la perchaude, les concentrations de Cd, de Cu, de Zn et de Ni dans chacune des fractions
subcellulaires étaient reliées linéairement aux concentrations métalliques de chaque métal dans

le foie entier, sauf pour les [Cd] dans la fraction granules pour lesquelles nous n'avons mesuré
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aucune relation significative (Chapitre 10). Tout comme pour le bivalve, le modele de
"spillover", proposant un débordement de métal dans les fractions sensibles suite a la saturation

de la métallothionéine, semble donc invalidé chez la perchaude indigéne.

Nous avons mesuré une majeure partie des teneurs en Cd et en Cu dans la fraction "MT" alors

que les teneurs les plus élevées en Zn et en Nise trouvaient dans la fraction "enzymes". La
liaison du Zn aux enzymes cytosoliques pourrait ne pas provoquer d'effets toxiques puisque ce
métal est essentiel, alors que la liaison du Ni aux enzymes altére probablement leurs fonctions,

ce qui pourrait mener a des effets toxiques (Chapitre 10).
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Figure 8. Relations entre les concentrations métalliques dans le foie entier de la
perchaude et la contribution relative des fractions sensible et détoxiquée a la teneur
total en métal pour (A) le cadmium (B) le cuivre et (C) le zinc. Chaque point
représente des données pour des perchaudes récoltées dans un lac particulier.
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mitochondries et "enzymes"), —@—: Fraction détoxiquée (fractions "MT" et
granules).

Les contributions relatives des fractions sensibles et détoxiquées a la teneur en Cd dans le

poisson entier étaient stables chez la perchaude (figure 6), a l'exception des contributions des
fractions détoxiquées aux teneurs totales en Cu et en Zn qui augmentaient significativement
avec l'accroissement des concentrations de chacun de ces métaux dans le foie entier (figures 6B
et 6C). Cela suggére une protection partielle par la MT et les granules contre les effets toxiques
potentiels du Cu et du Zn dans les lacs contaminés par ces métaux et se refléte, pour le Cu, dans
la diminution de la contribution de la fraction sensible aux teneurs totales en Cu avec

l'augmentation de Cu dans le foie entier.

4.6 Effets toxigues induits par les métaux.

4.6.1 Bivalve

Chez le bivalve, nous avons décelé une augmentation de l'exposition des cellules branchiales au
stress oxydant, tel que mesuré par les concentrations de malondialdéhyde, avec 1'accroissement
du Cd cytosolique (Chapitre 8). Les concentrations de malondialdéhyde n'étaient pas reliées aux
concentrations cytosoliques de Cu et de Zn. Nous suggérons que le Cd puisse provoquer une
dégradation des membranes cellulaires par l'inhibition d'antioxydants enzymatiques et non-

enzymatiques (Chapitre 8).

Dans la glande digestive des bivalves, les concentrations de malondialdéhyde n'étaient pas
reliées a I'exposition métallique mais les activités de la glutathion peroxydase et de la glutathion
réductase s'accroissaient avec 'exposition au Cu. Cela suggere que le Cu est responsable de la
production d'espéces réactives oxygénées dans la glande digestive, et qu'une activité accrue des
antioxydants, dont la glutathion réductase et la glutathion peroxydase, arrivent a limiter le stress

oxydant au niveau basal.

Nous avons mesuré un accroissement des c oncentrations en lipides totaux de la gonade avec

l'accroissement des concentrations en carbone et azote sestoniques, mais ce paramétre n'était

corrélé a aucun parametre toxicologique. Le potentiel des concentrations en lipides comme
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indicateur d'exposition métallique chez les bivalves indigénes semble donc limité. Chez des
animaux relativement bien acclimatés a l'exposition métallique comme chez les bivalves
indigénes, il n'est pas surprenant qu'un tel parametre général de condition soit plus influencé par

une variabilité d'origine écologique que par une variabilité d'origine toxicologique.

4.6.2 _Perchaude

Chez les perchaudes échantillonnées en 2000 dans les lacs de Rouyn-Noranda, une diminution
significative du facteur de condition avec l'accroissement des concentrations de Cd dans le foie
et dans le rein a été observée (Chapitre 9). L'étude réalisée 'année subséquente dans les régions
combinées de Rouyn-Noranda et de Sudbury ne permit cependant pas de confirmer la généralité
de cette réponse (Chapitre 11). En effet, le facteur de condition des poissons échantillonnés lors
de cette deuxieme étude ne décroissait qu'avec le logarithme naturel des concentrations en Ni, et
pas avec les concentrations des autres métaux étudiés. Une diminution du facteur de condition,
liée a l'exposition métallique, a été observée dans plusieurs autres études sur la perchaude des
mémes régions (Rouyn-Noranda- Laflamme et al., 2000; Lévesque et al., 2002; Sudbury-
Eastwood and Couture, 2002; Rajotte and Couture, 2002; Audet and Couture, 2003). Cependant,
aucune de ces études n'a tenté de relier la baisse du facteur a 1'exposition a un métal en
particulier. Nos résultats supportent les conclusions de Couture and Rajotte (2003) a l'effet que
les indices de condition peuvent étre utilisés comme outils pour évaluer la condition générale de
perchaudes exposées aux métaux. Cependant, étant donnée que ce facteur n'est pas toujours
corrélé aux concentrations du méme métal, son utilité semble variable, et il devrait étre jumelé a
d'autres mesures (de condition, biomarqueur ou autre) avant de conclure sur la présence d'effets

toxiques chez des perchaudes indigénes dont l'indice de condition est relativement bas.

L'indice hépatosomatique (HSI), pour sa part, ne diminuait pas significativement avec les
concentrations de Cd** mesurées dans l'eau des lacs de Rouyn-Noranda mais les perchaudes du
lac Osisko avaient un indice hépatosomatique significativement plus faible que celui des
perchaudes de n'importe quel lac a 1'exception du lac Dufault (Chapitre 9). Chez les perchaudes
échantillonnées dans les régions combinées de Rouyn-Noranda et de Sudbury, l'indice

hépatosomatique n'était pas relié aux concentrations métalliques mesurées dans I'eau des lacs ou




38

a celles mesurées dans le foie (Chapitre 11). Ces résultats, ainsi que des résultats obtenus sur la
perchaude de la méme région (Laflamme et al., 2000), nous permettent de conclure, a I'exemple
de Couture et Rajotte (2003), que cet indice n'est pas un bon marqueur d'exposition pour les

perchaudes indigénes.

Une diminution des concentrations de malondialdéhyde a été observée avec 'augmentation des
concentrations de Cu hépatique chez les perchaudes (Chapitre 11). Cette réponse est a l'opposé
de notre hypothese de départ (Section 2.5) et pourrait refléter une stimulation des mécanismes
antioxydants qui dépasserait les stricts besoins des cellules pour contrer 1'accroissement des
espeéces oxygénées réactives conséquente a l'exposition au Cu. Nous avons pu vérifier en partie
cette possibilité par la mesure de quelques antioxydants. Aucun des antioxydants préconisé
(glutathion, glutathion peroxydase et glutathion réductase) n'a démontré de stimulation suite a
I'exposition au Cu. Nous avons donc envisagé la possibilité que la métallothionéine ait été
I'antioxydant responsable de la baisse des concentrations de malondialdéhyde avec
I'accroissement du Cu accumulé. En effet, cette protéine est synthétisée de maniére importante
dans le foie des perchaudes des lacs les plus contaminé des régions de Rouyn-Noranda et de
Sudbury (Chapitre 10; Laflamme et al., 2000) et elle est reconnue comme étant un antioxydant

chez plusieurs especes (Wright et al., 2000; Viarengo et al., 1999).




S Discussion et intégration des résultats

5.1 Modele du débordement de la métallothionéine ou " spillover"

D'apres les résultats obtenus chez les 2 espéces sentinelles, le modéle du "spillover” (cf.
Introduction, section 1.1.2) ne semble pas s'appliquer & des organismes indigénes. En effet
nous avons observé une augmentation constante de l'accumulation métallique dans les
fractions potentiellement sensibles aux métaux avec 'augmentation de l'exposition métallique,

et ce chez les deux espéces étudiées (figure 7).

Hormeése: amélioration
des performances cellulaires

pas d’effet

Diminution des
performances cellulaires

[Métallothionéine]

[M] dans les fractions
subcellulaires sensibles

\

4
Exposition métallique

Figure 9. Le modele classique de "spillover" de la MT (cf. figure 2, Section
Introduction) ne semble pas s'appliquer aux organismes indigénes. En effet, les
métaux nonessentiels sont liés aux fractions subcellulaires sensibles, méme a de
faibles concentrations d'exposition métallique dans I'environnement. La synthése
de MT est proportionnelle & I'exposition et n'atteint pas de plateau méme chez les
animaux récoltés dans les lacs les plus enrichis en métaux. Tel que préconisé,
lI'accumulation métallique dans les fractions subcellulaires sensibles est reliée a une
diminution des performances cellulaires pour certaines des fonctions mesurées,
| mais pour d'autres nous avons aussi mesuré aucun effet ou une amélioration des
| performances de la cellule.

Cela suggére que les effets toxiques découlant de cette liaison non-spécifique des métaux

puissent se manifester méme a une faible exposition, et non a partir d'un certain seuil, tel que le

modéle du débordement le propose. Nous avons aussi observé des concentrations croissantes de
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meétallothionéines avec l'augmentation de l'exposition métallique, ce qui suggére que les
capacités de synthése de cette protéine ne soient pas limitées, méme aux concentrations

metalliques les plus importantes mesurées dans le milieu.

Nous avons pu comparer la répartition subcellulaire des métaux entre des bivalves transplantées
d'un lac de référence vers un lac contaminé (Couillard et al., 1995a) et des bivalves indigénes
(notre étude, Chapitre 8). Cette comparaison révéla une proportion importante de Cd (~90%)
dans les fractions subcellulaires sensibles chez les bivalves transplantés alors que cette
proportion n'atteignait que ~20% chez les bivalves indigénes des lacs contaminés. Ces
observations suggerent que le modele du débordement, €laboré a partir d'observations faites sur
des animaux exposés en laboratoire a des concentrations élevées de métaux, s'applique bien a ce
type d'expériences, mais qu'un autre modele de toxicité devrait &tre proposé pour des

organismes qui sont exposés de maniere chronique a des concentrations métalliques élevées.

Le dernier corollaire du mode¢le du débordement est que le métal lié de maniére non-spécifique
aux fractions subcellulaires potentiellement sensibles permet de prédire les effets toxiques
observés au niveau subcellulaire. Dans le but de vérifier 1'utilité de la répartition subcellulaire
des métaux pour prédire leurs effets, nous avons donc mesuré la répartition subcellulaire dans le
cytosol branchial du bivalve, par chromatographie, ce qui nous a informés des concentrations
de Cd et de Cu dans 2 fractions cytosoliques potentiellement sensibles aux métaux (fractions de
faible et de haut poids moléculaire) ainsi que dans une fraction vouée a la détoxication, la
fraction métallothionéine. Chez la perchaude, la répartition subcellulaire dans le foie a été
mesurée par centrifugation différentielle, ce qui nous a donné les concentrations de Cd, de Cu,
de Zn et de Ni dans 3 fractions potentiellement sensibles aux métaux (fractions noyaux / restes,
mitochondries et "enzymes") et dans 2 fractions vouées a leur détoxication (fractions granules
et "métallothionéine"). La fraction microsomes / lysosomes a été exclue de cette analyse
puisqu'elle combine a la fois une organite potentiellement sensible aux m étaux, le réticulum
endoplasmique, et des organites ayant des fonctions de détoxication, les lysosomes. Pour
chaque animal, nous avons ensuite mesuré plusieurs parametres, dont des marqueurs de stress

oxydants ([malondialdéhyde], les activités de la glutathion peroxydase et de la glutathion

réductase, [glutathion]) et chez les bivalves un paramétre de condition, les [lipides] dans la
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gonade. Tel que discuté précédemment, nous avons observé un accroissement progressif des
concentrations métalliques dans chacune des fractions avec 1'augmentation du métal accumulé

dans l'organe entier et ce pour les 2 especes étudiées.

Tableau 1. Coefficients de détermination (+°) pour les relations (toutes positives) entre un
parameétre et les concentrations de métal dans les branchies entiéres de bivalves ou dans les
fractions subcellulaires potentiellement sensibles a la toxicité des métaux, les fractions de haut
(HMW) et de faible (LMW) poids moléculaire (N=21). * P<0.05; ** P<(.01; *** P<0.001; n.s.

P>0.05.
Cd Cu Zn
Cd-HMW  Cd-LMW Cu-HMW  Cu-LMW
total Total total
Branchies
[Malondialdéhyde] 0.46**  ns. n.s. ns. 0.34%* 0.38%* n.s.
Glande digestive
[Malondialdéhyde] n.s. n.s. n.s. 0.27* n.s. 0.41* n.s.

Activité glutathion

ns. 0.49%** ng 1.s. n.s. n.s. n.s.
peroxydase
Activité glutathion
n.s. 0.20* n.s. ns. ns. ns. 0.48%*
réductase
Gonade

[Lipides] n.s. n.s. n.s. n.s. n.s. ns. n.s.
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Figure 10. Relations entre l'activité de la glutathion réductase et (A) les
concentrations de Cu bioaccumulées dans le foie entier des perchaudes ou (B)
les concentrations de Cu bioaccumulées dans les fractions sub-cellulaires
sensibles aux métaux (noyaux / restes, mitochondries et "enzymes").

En général pour les bivalves (tableau 1) et pour les perchaudes (figures 8, 9 et 10), les
coefficients de détermination des relations entre ces parametres et les concentrations
métalliques totales n’étaient pas supérieurs a ceux obtenus pour les relations entre ces
parameétres et 1 es ¢ oncentrations m étalliques d ans 1es fractions p otentiellement s ensibles a 1a
toxicité des métaux, a quelques exceptions pres. En effet, chez le bivalve, la variabilité de
I’activité de la glutathion réductase est le mieux expliquée par les concentrations de Cu associé
a la fraction protéique de faible poids moléculaire et la variabilité dans les concentrations de
malondialdéhyde dans la glande digestive est le mieux expliquée par les concentrations de Cu
associé aux protéines de haut poids moléculaire (tableau 1). L'amélioration de la prédiction de
la toxicité par le fractionnement subcellulaire n'étant cependant pas généralisée a l'ensemble des
paramétres testés, il semble présomptueux de conclure en ce sens. Chez la perchaude, pour les
concentrations de glutathion oxydé, seul le coefficient de détermination de sa relation avec le
Cd mesuré dans la fraction microsomes / lysosomes, était significatif (Annexe B, tableau B-1).
La portée de ce dernier résultat est cependant amoindrie par le fait que cette relation n’aie été
observée que dans les lacs de Rouyn-Noranda (N=4) et aussi par le fait que cette fraction ne soit

classée ni "sensible aux métaux", ni "détoxiquée".
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Figure 11. Relations entre les concentrations de malondialdéhyde et (A) les
concentrations de Cu bioaccumulées dans le foie entier des perchaudes ou (B)
les concentrations de Cu bioaccumulées dans les fractions détoxiquées
("métallothionéine", granules).
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Figure 12. Relation entre les concentrations de glutathion et (A) les
concentrations de Cd bioaccumulées dans le foie entier des perchaudes ou (B)
les concentrations de Cd bioaccumulées dans les fractions sub-cellulaires
sensibles aux métaux (noyaux / restes, mitochondries et "enzymes").

Pour les 2 organismes étudiés, les résultats obtenus ne permettent donc pas de conclure a une
meilleure prédiction des effets toxiques des métaux a partir de la mesure de leur répartition
subcellulaire. Deux  éléments pourraient contribuer & ce résultat. En premier lieu, les
biomarqueurs de stress oxydant semblent étre de meilleurs indicateurs de toxicité induite par le

Cu que par le Cd (Di Guilio, 1989; Viarengo et al., 1990; Reddy and Bhagyalakshmi, 1994;

Bemntssen et al., 2000; Roméo et al., 2000), alors que c’est le Cd qui est le métal le moins bien
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régulé par les bivalves (Chapitre 8) et par les perchaudes (Chapitres 9 et 11). En effet, parmi
toutes les mesures réalisées chez les deux espeéces sentinelles, seules les concentrations de
malondialdéhyde dans les branchies du bivalve étaient reliées a une accumulation en cadmium.
Les activités des 2 enzymes antioxydants mesurées dans la glande digestive du bivalve, I’activité
de la glutathion réductase et les concentrations de malondialdéhyde dans le foie des perchaudes
étaient toutes reliées aux concentrations totales bioaccumulées de Cu. En second lieu, les
concentrations métalliques dans une fraction subcellulaire en particulier étaient souvent
corrélées aux concentrations dans les autres fractions, ainsi qu’aux concentrations mesurées dans
l’organe entier (cf. valeurs des coefficients de corrélation; Annexe A). En conséquence, la
variabilité des paramétres mesurés peut s’expliquer aussi bien par les concentrations dans

I’organe entier que par les celles dans une fraction subcellulaire en particulier.

5.2 Comparaison des deux organismes sentinelles

Dans cette section nous comparons les stratégies utilisées par chaque organisme sentinelle pour
"gérer" la présence de concentrations élevées de métaux dans le milieu les environnant. Les
organes que nous avons ciblés comme étant prioritaires pour l'étude des stratégies de
détoxication des métaux sont différents pour chacune des deux espéces. En effet, Couillard et al.
(1993) ont trouvé que les branchies étaient la partie du corps présentant les concentrations et les
teneurs en Cd les plus importantes chez le bivalve (figure 11A). En conséquence, on ne pourrait
prétendre connaitre les mécanismes de détoxication du bivalve sans une étude approfondie de
cet organe. Chez la perchaude, le rein est I'organe ou on trouve les concentrations de Cd les plus
élevées, suivi de preés par le foie (figure 11B). Par ailleurs, le foie présente des teneurs élevées en
Cd (presque autant que la carcasse). Une étude des mécanismes de détoxication du Cd chez la
perchaude implique donc I'étude approfondie de son foie. Au plan de la physiologie générale, les
fonctions des branchies du bivalve et du foie de la perchaude sont trés différentes et il peut donc
sembler A prime abord hasardeux de les comparer. Cependant, au plan de 1a p hysiologie des
métaux, ces 2 organes jouent un rdle prépondérant pour chacune des espéces sentinelles et leur
comparaison est essentielle pour comprendre les différentes stratégies de gestion des métaux des

deux organismes.
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Figure 13. Concentrations et teneurs en Cd de différentes parties du corps de deux
organismes récoltés dans des lacs contaminés (A) le bivalve P. grandis prélevé dans
le lac Vaudray (Couillard et al., 1993), (B) la perchaude Perca flavescens prélevée
dans le lac Dufault (Chapitre 9).

5.2.1 Concentrations d’exposition dans l'eau

Méme si les deux especes étudides ont été récoltées sensiblement dans les mémes régions
d'étude, elles ont été soumises a des régimes d'exposition différents. Ces différences sont

attribuables, d’une part, a des sélections de lacs différentes et, d’autre part, a des années

d’échantillonnage différentes (tableau 2).
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Tablean 2. Concentrations maximales (max) et minimales (min) de 1’ion libre
métallique, du calcium dissous et pH de I’eau pour ’ensemble des lacs
échantillonnés en 1998 pour les bivalves, ainsi que pour ceux échantillonnés
pour les perchaudes en 2000 et 2001.

[Cd™]  [Cu™]  [Zn™]  INi']  [Calas  PH

(nM) (M) (M) (nM) (mg-L™)

Bivalve — 1998*

max 0.9 54 181 - 17.7 8.7

min 0.003 1.4 0.4 - 2.0 6.2

max/min 300 39 453 - 9 316
Perchaude - 20007

max 3.7 6.35-1 1146 - 55.1 8.2

min 0.01 1.35%4 2.8 - 4.8 6.1

max/min 370 4846 409 - 12 126
Perchaude - 20017

max 2.3 11 370 1600 25.5 9.5

min 0.02 154 0.9 1.9 1.6 5.0

max/min 115 155 411 842 16 3,1x10°*

* Concentrations de métaux libres estimées par un modele basé sur 1’équilibre
de I’ion libre métallique entre les sédiments oxiques et 1’eau.
T Concentrations de métaux libres estimées par WHAM 6.01.

Par exemple, des bivalves vivants n’ont pas été trouvés dans les lacs supportant les
concentrations d e [ Cd*'] ambiantes les p lus élevées, comme d ans 1 es 1acs D ufault et Osisko,
alors que des perchaudes ont pu y étre récoltées. Les perchaudes en provenance du lac le plus
contaminé en 2000 ont donc été exposées a des concentrations 4 fois plus élevées en Cd* et 6
fois plus élevées en Zn>* que les bivalves les plus contaminés récoltés en 1998. En outre, les
perchaudes récoltées en 2001 ont été exposées a des concentrations élevées en Ni** dans certains

lacs, contrairement au bivalves et aux perchaudes récoltées en 2000.

5.2.2 Bioaccumulation métallique

Chez des bivalves et des perchaudes récoltés dans le lac Bousquet, presque au méme moment,
on observe que les branchies du bivalve présentent des concentrations de Cd environ 90 fois
plus importantes que celles de la perchaude et 8 a 9 fois plus importante que le foie de la

perchaude (tableau 3). Pour sa part, le Cu semble bien régulé€ par le bivalve puisque les [Cu]
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mesurées dans les branchies de bivalves provenant de lacs enrichis en Cu présentaient des
concentrations similaires en Cu que celles chez les animaux récoltés dans les lacs de référence
(Chapitre 8). Chez la perchaude, le Cu ne semble étre que partiellement régulé puisque des
concentrations plus élevées de ce métal ont été mesurées dans le foie de perchaudes provenant
des lacs les plus contaminé (lacs Dufault et Osisko: Chapitre 9) comparativement aux mesures
faite sur des perchaudes provenant des lacs de référence. Les concentrations de Cu dans le foie
des perchaudes provenant du lac Bousquet étaient cependant équivalente a celles trouvées dans
les perchaudes des lacs de référence. Le Zn est un métal régulé par le bivalve (Chapitre 8) et par
la perchaude (Chapitre 9 et 11). Les concentrations observées de Cu et de Zn chez des
représentants des deux espéces récoltés dans le lac Bousquet reflétent donc une homéostasie (i.e.
maintient d'un état stationnaire interne des [Cu] via des mécanismes de régulation) plutdt qu'une

bioaccumulation de ces métaux.

L’échantillonnage de 2 espéces animales dans 1'épilimnion d'un méme lac, au méme moment,
permet de comparer leurs concentrations en métaux bioaccumulés tout en éliminant ’influence
de plusieurs variables confondantes attribuables a la physico-chimie de ’eau. Des différences
pourraient cependant persister dans l'environnement chimique de ces deux animaux puisque le
bivalve vit a l'interface du sédiment et de 1'eau alors que la perchaude juvénile utilise plutét la

colonne d'eau entiére.

Tableau 3. Concentrations métalliques chez des bivalves échantillonnées dans le lac
Bousquet en 1997 (notre étude) et 2002 (Emmanuelle Bonneris, Ecole nationale
vétérinaire de Lyon, données non-publi¢es) ainsi que chez des perchaudes
échantillonnées dans le méme lac en 2000.

Métal Bivalves Perchaude
branchies branchies foie
(1997 / 2002)
[Cd] (nmol-g" poids sec) 910/ 980 10 110
[Cu] (nmol'g™ poids sec) 730/ 720 140 359

[Zn] (nmol-g™ poids sec) 8040 / 8570 1200 1570
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Il se pourrait que les différences observées au niveau des concentrations accumulées soient

attribuables aux différentes sources de la contamination métallique chez les 2 espéces. Les

bivalves sont exposés au cadmium en solution dans l'eau ainsi qu'a celui présent dans le seston
(Harvey et Luoma, 1985; Fisher et al., 1996). Chez les poissons juvéniles, les deux voies de
prise en charge existent aussi: via l'eau, par les branchies au cours de la respiration, et via la
nourriture (constituée principalement de zooplancton chez les juvéniles; Sherwood et al., 2002)
par le tractus gastrointestinal au cours de l'alimentation et de la digestion. Cependant, chez les
perchaudes indigénes, des observations indirectes suggerent une plus grande contribution de la
nourriture que de 1'eau a la prise en charge du Cd et du Cu (Chapitre 9). Selon le modele décrit
par Thomann (1981) et par Munger et al. (1999), les concentrations a 1'état stationnaire chez un
organisme qui prend des métaux a la fois de l'eau et de la nourriture sont décrites par 1'équation

suivante:

Cstat = [(keau'ceau) + (EA'TI'Cnour)] / (ke + kcroiss)

prise en prise en
charge par charge par
I'eau la nourriture

oU Cyar €t Chourr = concentrations du métal dans 'animal a 1'état stationnaire et dans sa nourriture
(ug métal- g poids sec), respectivement, ke,, = constante de vitesse pour la prise en charge par
l'eau (L- g'l-j'l), Cea= concentrations du métal dans l'eau (ug-L™), EA = efficacité d'assimilation
du métal a partir de la nourriture (g métal retenu- g métal ingéré), TI = taux d'ingestion de la
nourriture enrichie en métaux (g poids sec de proies: g poids sec du prédateurj™), ke et Keroiss =

constantes de vitesse pour l'efflux et pour la croissance, respectivement G™h.

Les différences dans les concentrations bioaccumulées de Cd chez les 2 espéces sentinelles
pourraient donc étre attribuées & un ou a une combinaison de ces paramétres, & l'exception de
Ceau qui est la méme pour les 2 organismes. Par exemple, une prise en charge plus importante
d'une des sources de métaux, 1'eau ou la nourriture, pourrait mener a des différences importantes
dans les concentrations bioaccumulées de métaux entre les espéces. Ainsi, Harrisson et
Klaverkamp (1989) ont montré que les poissons exposés uniquement au Cd dissous
accumulaient moins de Cd que ceux exposés au Cd dans la nourriture. De plus, les différents

types de nourriture des 2 especes (bivalve = seston; perchaude juvénile = zooplancton)
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entrainent vraisemblablement des différences au niveau des concentrations métalliques dans la
nourriture des 2 especes (Cpour), de leur efficacité d'assimilation (EA) et de leur taux d'ingestion
(TI). Langevoord et al. (1995) ont effectivement démontré que les préférences alimentaires
avaient une influence sur la bioaccumulation des métaux chez des poissons indigénes. De plus,
Wallace et al. (1998) ont montré que la répartition subcellulaire du Cd dans les proies influengait

la biodisponibilité du métal pour un prédateur, en 'occurrence une crevette.

Il n'existe pas d'études, a notre connaissance, qui nous permettent une comparaison aussi
détaillée des sources et taux d'échange des métaux chez les 2 espéces d'intérét. De maniére
globale, il existe cependant quelques études nous permettant de comparer la prise en charge
globale {(Kequ'Cean) + (EATI-Cpoy)} ainsi que la perte globale (ke'Ca + Keriss'Ca; o C,

représente les concentrations du métal dans I'animal en pg métal-g™ poids sec).

Ainsi, la constante de vitesse pour la prise en charge du Cd, mesuré chez des bivalves
(P.grandis) transplantés du lac Opasatica au lac Vaudray était de 0.7 L- g5 (calculs selon Hare
et al.,, 1990, a partir des données de Couillard et al., 1995b). Pour la perchaude juvénile, la
constante de vitesse pour la prise en charge chez des poissons transplantés du lac Opasatica vers

le lac Dufault était de 2.9 L-g”-j”* (données de Lisa Kraemer, INRS-ETE, Québec).

On sait que les mollusques présentent en général des taux de perte (ou efflux) des métaux
relativement faibles (résultats d'expositions en laboratoire revus par Langston et Spence, 1995
ainsi que par Langston et Bebianno, 1998). Ainsi, une expérience de transplantation avec P.
grandis a révélé que les concentrations métalliques changeaient tres lentement dans le temps,
avec une demi-vie du Cd > 0.9 an (constante de vitesse pour l'efflux de 0.016 j': calculé & partir
de données de Tessier et al., 1986). Trois études distinctes réalisées sur des bivalves ont méme
observé une élimination métallique nulle chez ces animaux (revue par Roesijadi et Robinson,
1994). Pour la perchaude, nous n'avons pas de mesures d'efflux du Cd. Douben (1989) a mesuré
des taux d'élimination du Cd de 0.2 3 0.4 j”' chez des loches franches (Noemacheilus barbatulus
L.) qui avaient été exposés au Cd pendant 4 jours. Harrison et Klaverkamp (1989) ont, pour leur

part, mesuré une demi-vie du Cd de 27 jours chez la truite arc-en-ciel (Oncorhyncus mykiss) et

de 24 jours chez le grand corégone (Coregonus clupeaformis), tous deux ayant été exposés via la
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nourriture pendant 72 jours. L'élimination des métaux semble donc effectivement plus rapide
chez les poissons en général que chez les bivalves. L a réalisation de ces expériences sur des
animaux exposés pendant une période courte relativement aux animaux indigeénes diminue

cependant I'applicabilité des ces résultats aux animaux indigenes.

Les c oncentrations m étalliques p lus faibles chez 1a p erchaude que chez le bivalve p ourraient
donc étre principalement attribuables, d'aprés l'ensemble de la littérature recensée, a une

élimination (efflux) métallique plus importante chez les perchaudes que chez les bivalves, pour
une prise en charge assez similaire. Les faibles taux de pertes métalliques observées chez
plusieurs espéces de mollusque sont probablement attribuables & une bioaccumulation des
métaux dans des fractions subcellulaires relativement moins labiles, tel que discuté a la section

suivante.

5.2.3 Répartition subcellulaire des métaux

Dans les branchies de bivalves prélevés dans 9 lacs de la région de Rouyn-Noranda, Bonneris et
al. (2003) ont observé que la majorité du Cd, du Cu et du Zn était associée a la fraction granules.
Parallélement, dans le foie de la perchaude, nous avons plutét mesuré une majorité de Cd et de
Cu associés a la fraction dite "MT" (Chapitre 10). De plus, dans les branchies de bivalves en
provenance du lac le plus contaminé, le lac Vaudray, les concentrations de Cd dans la fraction
"MT" (~100 nmol-g" poids sec, Bonneris et al., 2003) étaient moins élevées que celles trouvées
chez dans le foie des perchaudes du lac le plus contaminé, le lac Raft (~270 nmol-g” poids sec,

Chapitre 10).

Ces différentes r épartitions s ubcellulaires m étalliques p ourraient r efléter (1) une constante de
complexation (K.) plus faible de la MT de bivalve pour le Cd que celle de la MT de poisson
pour le méme métal ou (2) une synthése de la MT moins efficace chez le bivalve. Cependant, la
présence a la fois de métallothionéine et de granules dans les branchies des bivalves suggére
plutdét une plus grande compétition entre différents ligands intracellulaires. En effet, les
mollusques ont généralement des ligands métalliques plus diversifiés que les autres organismes
aquatiques (Mason et Jenkins, 1995). La perchaude, contrairement aux bivalves, utilise la

production de métallothionéine comme principale stratégie de détoxication alors qu'elle n'utilise
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pratiquement pas les granules, sauf peut-étre pour la détoxication du Cu (Chapitre 10). Chacun
des mécanismes de liaison des métaux présente des avantages chimiques spécifiques ainsi que
des restrictions. Ainsi, les protéines induites pour lier les métaux représentent un compartiment
de grande affinité répondant relativement rapidement aux changements des concentrations
métalliques. En c onséquence, 1 es m étaux y sont p lus labiles et 1eur turnover e st relativement
plus rapide. D'autre part, plusieurs types d'inclusions, de concrétions et de lysosomes renferment
des métaux hautement insolubles (granules) et représentent donc des réservoirs plus stables pour
I'entreposage a long terme des métaux toxiques (Fowler, 1987; Langston et al., 1998; Mason et

Jenkins, 1995).

L'observation d'une accumulation de Cd principalement dans les granules, pour les branchies de
P. grandis, p ermet vraisemblablement d 'expliquer que nous avons m esuré d es ¢ oncentrations
plus élevées dans les branchies de bivalves récoltés dans le lac Bousquet que dans les branchies
ou le foie de perchaudes (section précédente). En effet, chez les perchaudes, le Cd est
principalement accumulé dans la métallothionéine cytosolique, un réservoir de métaux reconnu
comﬁe plus transitoire que les granules; selon Viarengo et al. (1981 et 1989) et Gross et al.
(1989), les complexes M-MT pourraient &tre excrétés via certains types de lysosomes. Il existe
malheureusement peu de données sur les taux de renouvellement et les voies de dégradation du
métal associé aux différents compartiments subcellulaires. Certains auteurs ont mesuré des
demi-vies de la Zn-MT de 27 j et de 32 j dans le foie et le rein de la plie (Pleuronectes platessa)
respectivement (revue par Olsson, 1993). Cependant, la demi-vie des MTs est
vraisemblablement plus lente pour la Cd-MT que pour les Zn, Cu-MT (revue par Cherian et
Chan, 1993). Chez la palourde (Chlamys opercularis L.) et le pétoncle (Pecten maximus), les
demi-vies du métal dans les granules intracellulaires de Ca/Mg étaient d'au moins 3-6 mois
(revue par George, 1990). Ces données ne peuvent s'appliquer qu'avec réserve aux 2 especes
sentinelles, celles-ci vivant en eau-douce et étant indigénes, mais elles appuient les idées

développées par Fowler (1987), Langston et al. (1998) et Mason et Jenkins (1995) sur le

turnover des métaux dans les différents compartiments subcellulaires.
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5.2.4 Métallothionéines

Les concentrations basales de MT ¢étaient plus élevées dans le foie de la perchaude que dans les
branchies du bivalve (tableau 4). Chez des organismes non-exposés aux métaux la MT est
généralement impliquée dans la régulation des concentrations de Cu et de Zn (Roesijadi, 1992).
Ces niveaux de base de MT plus élevés sont conformes aux concentrations basales de Cu (300-
400 nmol-g” poids sec) et de Zn (1200-2000 nmol'g" poids sec) plus élevées dans le foie de la
perchaude alors que les concentrations basales de MT plus faibles chez le bivalve correspondent
a des concentrations basales de Cu (25-75 nmol-g” poids sec) et de Zn (150-450 nmol-g” poids

sec) aussi plus faibles.

Tableau 4. Concentrations minimales et maximales de différents biomarqueurs de stress
oxydants tels que mesurés dans deux organismes récoltés dans des lacs situés le long d’un
gradient d’exposition métallique.

Biomarqueur P. grandis Perchaude

branchies glande

digestive foie

[MDA] (nmol'g'1 poids sec) 7-16 50-240 14-33
[MT] (nmol sites de liaison de Hg'g' poids sec) ~ 40-260 ? 250-2900*
Glutathion peroxidase (U-g” poids hum.) ? 0.1-0.3 280-430
Glutathion réductase (U-g” poids hum.) ? 0.5-0.6 0.7-1.3
*Laflamme et al., 2000

Dans un lac relativement contaminé, le lac Vaudray, les concentrations de métallothionéine dans
le foie de perchaudes récoltées en 1997 étaient de ~500 nmol sites de liaison de Hg'g™ poids sec
(Laflamme et al., 2000), alors que dans les branchies des bivalves nous avons trouvé ~140 nmol
sites de liaison de Hg g poids sec en 1998 (Chapitre 8) et ~200 nmol sites de liaison de Hg-g’
poids sec en 2002 (E. Bonneris, données non-publiées). Pour fins de comparaisons, Couillard et
al. (1993) ont mesuré des concentrations en MT ~4 fois moins élevées dans la glande digestive
que dans les branchies de bivalves prélevés dans le lac Vaudray en 1989. Ces différences dans

les concentrations de MT synthétisée entre la moule (branchies et glande digestive) et la

perchaude (foie) p ourraient en p artie étre attribuables au fait que la synthése de M T chez le
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bivalve est induite principalement par le Cd (Chapitre 8) alors que chez la perchaude les
résultats de Laflamme et al. (2000) suggerent qu’elle puisse étre induite par plus d'un des 3
métaux présents dans le milieu (Cd et/ou Cu et/ou Zn). Tel que discuté & la section précédente
(Section 5.2.3: Répartition subcellulaire des métaux), ces différences pourraient aussi étre dues a

des stratégie de détoxication différentes chez les deux espéces.

5.2.5 Défenses antioxydantes

L’indice de peroxydation lipidique sélectionné pour notre étude, les concentrations de
malondialdéhyde, a répondu de fagon opposée chez les 2 especes sentinelles (tableau 5). Dans
les branchies du bivalve, nous avons observé un accroissement des concentrations de
malondialdéhyde avec I’augmentation des concentrations bioaccumulées de Cd. Au contraire,
dans le foie de la perchaude nous avons observé un effet de type hormétique; 1’augmentation des
[Cu] bioaccumulées dans le foie semble avoir provoqué une diminution du niveau de stress
oxydant, alors que nous n'avons trouvé aucune relation entre ce paramétre et les [Cd]
bioaccumulées. Ce genre de réponse pourrait refléter une stimulation des mécanismes
antioxydants dépassant les stricts besoins de la cellule pour contrer la peroxydation lipidique
catalysée par l'exposition au Cu. Comme aucun des antioxydants mesurés n’a €té stimulé par
Iexposition au Cu, nous soupgonnons la métallothionéine d’étre responsable de cet effet
protecteur chez la perchaude. En effet, des études réalisées in vitro sur différentes cellules de
poissons ont démontré les capacités antioxydantes de cette protéine (Kling et al., 1996; Schlenk

et Rice, 1998; Wright et al., 2000).

Cependant, l'exposition aux métaux a aussi induit une synthése de métallothionéine chez le
bivalve et celle-ci n'a pas provoqué un tel effet d'hormese chez cette espece. 11 pourrait donc y
avoir des différences dans la quantité (cf. Section 5.2.4) et/ou dans la qualit¢ de la
métallothionéine chez ces 2 espéces. Laflamme et al. (2000) ont effectivement observé que la
synthése de MT dans le foie de la perchaude était un peu plus importante que celle que nous
avons mesuré dans les branchies du bivalve (tableau 4), avec des concentrations de
métallothionéine 12X plus élevées chez les perchaudes du lac le plus contaminé par rapport au

lac de référence, alors que nous-mémes avons trouvé 7X plus de MT chez les bivalves en
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provenance du lac le plus contaminé par rapport au lac de référence (Chapitre 8). De plus, tel
que mentionné a la section 5.2.3, les concentrations de Cd dans la fraction "MT" du foie des
perchaudes en provenance du lac le plus contaminé étaient ~3X plus élevées que celles trouvées

dans les branchies des bivalves.

En accord avec la notion que la synthése de MT ne serait pas le mécanisme de détoxication
privilégié par le bivalve, contrairement a la perchaude (cf. Section 5.2.3), il est aussi possible
que le turnover de la MT soit plus important chez la perchaude (Fowler, 1987). Dans ce cas, les
capacités antioxydantes de la métallothionéine chez la perchaude seraient plus considérables que
préconisées uniquement & partir des concentrations ponctuelles dans le temps de cette protéine.
Pour valider ce modéle il faudrait étudier les taux de renouvellement de la métallothionéine chez

les 2 especes.

Finalement, il serait trés intéressant de comparer les différentes caractéristiques des molécules
de MT des 2 especes, pour vérifier si elles permettent d'expliquer leurs différentes répartitions
subcellulaires des métaux. Cependant, les métallothionéines de P. grandis et de la perchaude
n'ont pas été purifiées et caractérisées structurellement a ce jour. On ne connait donc pas leur
composition exacte en acides aminés. La composition en acides aminés de la métallothionéine
est cependant connue chez 2 espéces de bivalves, la moule bleue (M. edulis) et T'huitre
(Crassostrea virginica) et chez plusieurs especes de poissons, dont la truite arc-en ciel
(Oncorhyncus mykiss), la carpe (Cyprinus carpio) et la plie (Pleuronectes platessa). A 1a fois
pour les poissons et pour les bivalves, les MTs ont été identifiées comme des MTs de classe I
(revue par Kay et al., 1991 et par Roesijadi, 1992). Une masse moléculaire de 11 & 15 kD a été
mesurée par chromatographie pour la MT des poissons (revue par Kito et al., 1982) alors que
chez 1la moule et I'huitre on trouve une masse moléculaire de 10 a 20 kD pour le monomeére et le
dimére respectivement (revue par Roesijadi, 1992). Pour les 2 groupes on trouve 2 isoformes
(revue par Kito et al., 1982 et par Roesijadi, 1992), 4 I'exception de la moule bleue pour laquelle
on a trouvé 4 isoformes (Roesijadi, 1992). Il existe donc plus de similitudes entre les
métallothionéines des 2 especes que de différences dans ce sommaire survol de la littérature, et

cela ne nous permet donc pas d'expliquer les différentes répartitions subcellulaires des métaux

chez les 2 organismes sentinelles.
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Les activités des enzymes antioxydants (glutathion peroxydase et glutathion réductase) ont
répondu a la présence d’especes oxydantes de maniére semblable chez les deux espéces
sentinelles (tableau 5). En effet, 1’accroissement du stress oxydant (tel qu'évalué par les
[malondialdéhyde] mesurées dans les branchies) a stimulé I’activité des 2 enzymes dans la
glande digestive du bivalve. Suivant la méme logique, la baisse du stress oxydant dans le foie de
la perchaude a correspondu & une diminution de l'activité de la glutathion réductase. A noter

cependant la faible variabilité de I'enzyme glutathion réductase.

Tableau 5. Sens de la réponse (ordre de grandeur de la réponse) de différents
biomarqueurs de stress oxydant suite & une accumulation de Cd, Cu ou Zn dans différents
organes de 2 organismes sentinelles. + avec M= régression positive avec [métal]; - =
régression négative avec [M]. '

Biomarqueur P. grandis Perchaude
) glande
branchies L
digestive
[MDA] (nmol-g poids sec™) +avec Cd (2X) p>0.05 - avec Cu (2X)
[MT]
. tavec Cd(7X) nd + avec Cd, Cu ou Zn (12x)*
(sites de liaison de Hg-g poids sec™)
Glutathion peroxydase
. nd + avec Cu (3X) p>0.05
(U-g poids hum.™)
Glutathion réductase
nd + avec Cu (1.2X) - avec Cu (1.9X)

(U-g poids hum.™)

*Laflamme et al., 2000

Apres avoir analysé le sens de la réponse des biomarqueurs suite a I'exposition métallique, nous

avons comparé les niveaux de chacun des biomarqueurs. Ainsi, le niveau de stress oxydant, tel
que mesuré par les concentrations de malondialdéhyde, est plus élevé dans la glande digestive
du bivalve, suivi du foie de la perchaude et finalement des branchies des bivalves (tableau 4). La

glande digestive du bivalve regroupe 1’équivalent des fonctions du foie et du pancréas de la

perchaude. En conséquence, il y a beaucoup plus d’enzymes digestives et d'activité chimique




56

dans cet organe que dans le foie de la perchaude, ce qui pourrait expliquer que les niveaux de

stress oxydant y soient comparativement plus élevés.

Nous avons mesuré des activités d'enzymes antioxydants plus élevées dans le foie de la
perchaude que dans la glande digestive du bivalve (tableau 4). Tel que discuté précédemment,
nous avons aussi mesuré des concentrations de métallothionéine plus élevées dans le foie de la
perchaude que dans les branchies du bivalve. Ces résultats peuvent étre interprétés a la lumiére
de la théorie du vieillissement par les radicaux libres (Free radical theory of aging). Cette théorie
s'appuie sur l'observation que le taux métabolique et la consommation d’O; sont reliés au niveau

de stress oxydant et a la durée de vie d’un organisme (Perez-Campo et al., 1998).
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Figure 14. Etude comparative de la consommation d'oxygene et de la durée
de vie maximale chez plusieurs espéces. Réalisé a partir de données tirées
de Perez-Campo et al. (1998) sauf pour les données pour la perchaude et le
bivalve. Les données sur la consommation d’O, viennent de Chen (1998)
pour P. grandis et de Couture et Kumar (2003) pour la perchaude. Les
données sur la durée de vie maximale viennent de Scott et Crossman (1973)
pour la perchaude et de Couillard et al. (1995b) pour P. grandis.

Plusieurs études ont montré que le taux métabolique basal, et par conséquent la consommation

d'O,, étaient les paramétres les plus clairement liés au vieillissement et a la durée de vie chez la

majorité des espéces (Perez-Campo et al., 1998). Chez les especes aérobies, comme le bivalve et
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la perchaude, une grande partie de ’oxygéne absorbé (95% chez ’humain) est consommé par
I’enzyme cytochrome oxydase, dans le systéme de transport d’électron de la mitochondrie pour
produire de 1’énergie sous forme d’ATP. Cette production d’ATP engendre la production
d’oxygéne sous formes extrémement réactive: anion superoxyde (O,), peroxyde d’hydrogene
(H20,) et radical hydroxyle (HO®). Les espéces oxygénées réactives sont donc des produits
normaux du métabolisme, et leur production correspond a environ 3% de ’oxygene consommé
chez ’humain. Le stress oxydant est observé lorsque la production des espcces oxygénées
réactives dépasse les capacités antioxydantes des tissus. Selon la théorie du vieillissement par les
radicaux libres, les espéces au métabolisme rapide consommant plus d’oxygeéne produiraient en
conséquence plus d’espéces oxygénées réactives et elles supporteraient donc des concentrations
plus élevés de malondialdéhyde. Effectivement, on peut voir a la figure 12 que la perchaude
consomme plus d’oxygene et a une durée de vie maximale plus courte que le bivalve. Cela
pourrait peut étre expliquer que nos mesures des concentrations basales de malondialdéhyde

soient plus élevées dans le foie de la perchaude que dans les branchies du bivalve.







6 Conclusions

Ce projet de doctorat a permis d'étudier les liens exposition = bioaccumulation = effets

chez deux organismes exposés aux métaux dans leur environnement naturel.

Chez le bivalve indigéne, le lien bioaccumulation > effet est celui qui avait été le moins
exploré jusqu'ici. Pour pallier ce manque, nous avons mesuré une série de biomarqueurs de
stress oxydant et identifié¢ le potentiel des concentrations de malondialdéhyde comme
biomarqueur d'effet de l'exposition au Cd. Nous avons aussi identifi¢ le potentiel des
enzymes glutathion peroxydase et glutathion réductase comme biomarqueurs d'effet de

I'exposition au Cu chez le bivalve.

Chez la perchaude, c'est plutdt le lien exposition = bioaccumulation qui avait été le moins
étudié jusqu'ici puisque plusieurs collaborateurs avaient déja caractérisé certains effets de
'accumulation métallique aux niveaux de l'individu, des populations et des communautés.
Nous avons d'abord trouvé que les concentrations de Ca®* et de H' ambiantes
n'influencaient pas significativement les concentrations de Cd bioaccumulées dans
différents organes de la perchaude, un résultat contrastant avec de nombreux résultats de la
littérature montrant 1'effet protecteur de ces cations sur la prise en charge métallique chez
les poissons exposés aux métaux (cf. modele du ligand biotique). Nous proposons un
mod¢le alternatif pour des poissons exposés de maniére chronique aux métaux, dans lequel
la chimie de 1'eau ambiante est secondaire a la nourriture des poissons pour comprendre les
concentrations accumulées. Nos résultats suggeérent en effet une prise en charge métallique
plus importante par la nourriture que par l'eau, ce qui intéressera les gestionnaires
responsables de la réglementation relative a l'environnement qui questionnent actuellement
la validité des critéres de qualités de l'eau basés exclusivement sur les concentrations

métalliques dissoutes.

En second lieu, nous avons aussi élargi 1'étude du lien accumulation > effets a des niveaux

d'organisation biologiques plus négligés jusqu'a présent chez la perchaude, soit aux

niveaux des organes ainsi qu'au niveau cellulaire. Ainsi, ce projet a permis d'apprécier le
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potentiel d'un indicateur de santé inédit pour les poissons, soit les variations dans la
contribution relative de chaque organe aux teneurs totales en Cd et en Cu. Cet indicateur a
révélé une dysfonction possible dans les mécanismes d'excrétion du foie et du rein chez les
poissons provenant des lacs les plus contaminés. Au niveau cellulaire, I'étude de plusieurs
biomarqueurs de stress oxydant a permis de constater la complexité de l'interprétation des
résultats relatifs 4 ces mesures chez la perchaude. En effet, ces différents biomarqueurs ont
répondu de fagon contradictoire suite a l'exposition aux métaux: certain ont semblé plus
sensibles a l'exposition métallique (le glutathion et la glutathion réductase) alors qu'un de
ceux-ci n'a pas répondu a l'exposition (la glutathion peroxydase) et que l'autre a répondu de
maniére opposée a ce qui était attendu (le malondialdéhyde). Ces résultats ont aussi permis
de comprendre que les métaux accumulés ont vraisemblablement causé un stress oxydant,
mais que l'action d'une combinaison de plusieurs antioxydants (incluant probablement la
métallothionéine) a permis de contrdler ce stress au niveau de la cellule. Nos résultats
suggérent que le stress o xydant causé par les métaux n'aura pas de répercussion directe

importante au niveau individuel chez la perchaude indigene.

Pour les deux espéces a 1'étude, I'utilité de la MT comme biomarqueur d'exposition chez
les animaux indigenes a été constatée, alors que son potentiel comme biomarqueur d'effets
demeure discutable. En effet, le bivalve et la perchaude exposés de fagon chronique aux
métaux dans l'environnement ont accumulé les métaux en proportions stables dans toutes
les fractions subcellulaires, ce qui fait que les concentrations accumulées dans l'organe
entier ont permis une aussi bonne prédiction d'effets toxiques que les concentrations
meétalliques dans n'importe quelle fraction subcellulaire. Ces résultats permettent donc
d'invalider 1e modeéle du "spillover" chez les d eux organismes € tudiés, probablement en
raison de leur exposition chronique aux contaminants, puisqu'ils contrastent avec les
résultats d'expériences d'exposition aigué. Ces différences permettent finalement de
questionner le réalisme de plusieurs expériences de transplantation et d'exposition en
laboratoire. L es expériences réalisées en laboratoire sont essentielles pour, par e xemple,
étudier des mécanismes pointus au niveau cellulaire ou physiologique ou bien pour isoler
une variable dans le cas d'un mécanisme fortement influencé par la variabilité des

conditions e nvironnementales ¢ aractéristique au milieu n aturel. C ependant, p our que les
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résultats de telles expériences puissent s'appliquer aux animaux exposés dans le milieu
naturel, plusieurs conditions devront é&tre réunies. D'abord, la durée d'exposition sera
idéalement supérieure au temps nécessaire pour que les concentrations accumulées
atteignent 1'état stationnaire. De plus, les organismes seront exposés a la méme forme
métallique que celle a laquelle ils sont exposés en milieu naturel. Finalement, les
concentrations d'exposition utilisées pour ces expériences ne dépasseront pas les plus

hautes concentrations mesurées dans le milieu naturel.

Il manque actuellement d'informations sur les effets de l'exposition aux mélanges
polymétalliques et sur l eur synergie (MITE-RN, 2 001). Notre projet a permis de cibler,
parmi les métaux présents dans les mélanges enrichissant les lacs des régions de Rouyn-
Noranda et de Sudbury, ceux qui représentent un risque pour les organismes aquatiques
aux concentrations retrouvées dans l'environnement. Ainsi, les deux espéces accumulaient
le Cd, ce qui en fait de bons biomoniteurs d'exposition & ce métal, mais leur utilité pour
suivre les concentrations de Zn et de Cu dans l'environnement était limitée, certainement
en raison du statut essentiel de ces métaux. De plus la perchaude semble étre un bon
biomoniteur des concentrations de Ni. Cette identification des métaux accumulés par
rapport & ceux qui sont bien régulés permettra de choisir les métaux plus problématiques
sur lesquels réaliser des analyses toxicologiques plus sophistiquées et sur lesquels étudier,

par exemple, les mécanismes de prise en charge.

Finalement, nos résultats ont montré un effet de l'age des perchaudes sur la
bioaccumulation du Cd dans le foie, le rein et les branchies dans une population provenant
d'un seul lac, le lac Osisko. Nous avons suggéré que cet effet de 1'age puisse étre 1i€ au taux
de croissance des poissons. Comme le taux de croissance dépend de multiples facteurs
environmentaux, il peut étre trés variable d'une population a une autre. Les perchaudes
provenant de lacs autres que le lac Osisko pourraient démontrer soit un effet de 1'age plus
important ou bien aucun effet de 1'age. Pour tenir compte de la possibilité d'un tel effet de
I'age sur la bioaccumulation de Cd chez des poissons provenant d'autres lacs, nous
suggérons que leur age soit considéré lors de leur utilisation comme biomoniteur

d'exposition au Cd.
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6.1 Potentiel de chacune des espéces comme sentinelle

Les deux espéces étudiées dans le cadre de ce projet se complétent bien puisqu'elles
représentent des types écologiques différents: le bivalve se nourrit par filtration et la
perchaude juvénile est principalement zooplanctivore. Elles occupent aussi des habitats
différents a l'intérieur des méme lacs: l'interface entre les sédiments et 1'eau pour le bivalve
et la zone pélagique de I'épilimnion pour les perchaudes juvéniles. Leur physiologie
(métabolisme, systémes de transport, systemes digestifs et reproducteurs) est aussi trés

différente.

Le bivalve semble étre un moins bon biomoniteur que la perchaude puisqu’il était présent
dans moins de lacs: absent des lacs les plus contaminés de la région de Rouyn-Noranda et
absent de la région de Sudbury. Le bivalve est une bonne espece indicatrice des niveaux de
Cd mais non des niveaux de Cu et de Zn (Chapitre 8). Certains facteurs physico-chimiques
qui modulent l'accumulation chez P. grandis ont déja été étudiés (Perceval et al., 2002;
Couillard et al., 1995b, Tessier et al., 1986). Pour valider I'utilisation des activités de la
glutathion peroxydase et de la glutathion réductase chez le bivalve P. grandis, les

fluctuations saisonniéres de 1’activité de ces enzymes devraient €tre étudiées.

Par ailleurs, les informations nécessaires pour évaluer le potentiel de la perchaude comme
espéce sentinelle sont plus morcelées puisque l'histoire de la perchaude en tant que
biomoniteur est relativement récente. Le présent projet a permis de voir que la perchaude
serait potentiellement une bonne espéce indicatrice des concentrations de Cd et de Ni dans
le milieu d'exposition alors qu'elle régule les concentrations de Zn et en partie les
concentrations de Cu (Chapitres 9 et 11). Avant d'étre désignée comme espéce indicatrice,
le lien entre concentrations métalliques dans 1'eau et celles dans le foie devra cependant
étre amélioré (Chapitre 11). Nous avons également évalué l'importance de quelques
facteurs physico-chimiques sur l'accumulation, comme les concentrations de Ca®, de H' et
de métaux autres que celui d'intérét (Chapitres 9 et 11). Pérmi les facteurs physico-
chimiques devant toujours étre étudiés a ce jour se trouvent les facteurs modulés par les

saisons comme la température et les teneurs en O, de l'eau, la conductivité et les




63

parameétres indicateurs d'eutrophisation. Nous avons aussi évalué l'importance de quelques
facteurs biologiques pour l'accumulation métallique dont la croissance (age et taille,
Chapitre 9) ainsi que les stratégies de détoxication et d'entreposage des métaux (Chapitre
10). Au chapitre des facteurs biologique pouvant moduler l'accumulation, nous ne
connaissons toujours pas l'influence de la qualité et de la disponibilité de la nourriture, du
sexe et du cycle reproducteur. Nous ne connaissons pas non plus la cinétique de
l'accumulation- des métaux, ni l'influence du stress de capture sur l'induction de

métallothionéine chez cette espece.

6.2 Perspectives de recherche

Chez le bivalve P. grandis, la contribution relative de 1'eau et de la nourriture a la prise en
charge du Cd est une question importante qui reste a €élucider. De plus, la connaissance de
la parenté génétique entre les bivalves des différents lacs permettrait de quantifier la part
d'acclimatation et la part d'adaptation qui permettent a ces organismes de tolérer
I'exposition aux métaux dans les lacs les plus contaminés. Finalement, il semble impératif
de valider l'utilisation de cette espece comme sentinelle & d'autres régions, en plus de la

région de Rouyn-Noranda.

Les résultats obtenus sur la répartition subcellulaire des métaux ont soulevé des
interrogations additionnelles, auxquelles les travaux effectué par Emmanuelle Bonneris
dans notre laboratoire ont déja commencé a répondre. Ainsi, on sait maintenant grace a ces
travaux que le bivalve utilise principalement les granules minéraux pour la détoxication
des métaux. Ces travaux permettront aussi de voir si la synthése de granules est accrue
avec l'exposition ou bien si les granules initialement présents deviennent de plus en plus

concentrées en métaux au cours de 1'exposition.

Chez la perchaude, la principale question a ¢élucider a I'heure actuelle concerne le lien entre
l'exposition et l'accumulation métallique chez les poissons des régions combinées de
Rouyn-Noranda et de Sudbury. 1l est Suggéré d'étudier d'abord la variabilité temporelle de
l'exposition et des concentrations accumulées dans le foie des perchaudes juvéniles. A cette

fin, I'échantillonnage d'eau et de poisson devrait &tre fait dans au moins six lacs de chacune
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des deux régions, et a plusieurs reprises durant la saison de croissance. L'exposition des
poissons par la nourriture devrait étre considérée par la mesure des concentrations
métalliques dans les contenus stomacaux des poissons récoltés. Eventuellement, I'activité
métabolique, la parenté génétique entre les perchaudes des différents lacs et les

communautés benthiques et planctoniques de ces lacs pourraient étre étudiées.

Etant donné l'accroissement des teneurs en Ni associées 3 la métallothionéine avec
l'augmentation des concentrations de Ni accumulées dans le foie des perchaudes, et a cause
des résultats contradictoires concernant 1'induction de MT par le Ni dans la littérature, il
serait intéressant de vérifier si des concentrations réalistes de Ni parviennent a induire la
syntheése de MT. De plus, nos observations d'une accumulation non-spécifique de Ni dans
la fraction "enzymes", combinées a l'observation de la diminution du facteur de condition
des poissons avec l'accroissement des concentrations accumulées de Ni, appellent une
analyse plus poussée des impacts de I'accumulation du Ni sur les réserves antioxydantes de
la perchaude, ce qui pourrait étre réalisé avec un gradient métallique composé d'au
minimum 6 lacs. De plus, comme 1'étude inter-organes réalisée en 2000 n'a pas considéré
l'accumulation du Ni, une étude de l'accumulation de ce métal dans plusieurs organes

semble indiquée pour déterminer les organes principaux d'accumulation.

11 serait également important de corroborer, par des travaux sur la perchaude, 1'observation
faite chez le bivalve que le "spillover” n'est qu'un phénomene transitoire typique d'animaux
soumis 3 une exposition récente aux métaux. L'étude de transplantation de perchaudes
amorcée par Lisa Kraemer permettra de comparer la répartition subcellulaire des métaux
que nous avons mesuré chez ces organismes exposés durant toute leur vie aux métaux a

celle d'organismes subissant plus un stress d'exposition instantanée aux métaux.

Chez les deux espéces, on sait maintenant qu'une accumulation métallique non-spécifique
de métaux se produit dans des compartiments potentiellement sensibles a la présence de
ces métaux, comme les enzymes cytosoliques, mitochondries, le réticulum endoplasmique
et les noyaux. Il serait intéressant de mesurer des fonctions spécifiques a chacun de ces

organites pour voir les impacts de l'accumulation métallique sur ces fonctions. Par
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exemple, les activités des enzymes liés a la respiration mitochondriale (déhydrogénases)
ou au métabolisme des glucides dans la mitochondrie (pyruvate-, malate- et glutamate
déhydrogénases) pourraient étre mesurées dans le foie entier et dans la fraction
mitochondriale de poissons récoltés le long d'un gradient de contamination. La stabilité des
membranes lysosomales pourrait aussi étre vérifiée au moyen de test du rouge neutre, ce
qui permettrait de vérifier l'effet de 'accumulation métallique dans cette fraction cellulaire,

tout en vérifiant le niveau de stress oxydant cellulaire.

L'étude comparative du bivalve et de la perchaude a soulevé la question de 1'importance du
turnover des métaux dans les différents compartiments subcellulaires ayant une fonction de
détoxication. Le transfert du métal a partir des fractions MT et granules vers la fraction
lysosomale et enfin son excrétion pourraient étre explorés par des expériences de suivi de

métaux radio-marqués ("pulse-chase"), des concentrations de cystéine et de soufre

inorganique dans chacun de ces compartiments.
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Abstract

The present study was designed to assess the environmental effects of metals in a field
setting. We explored exposure — bioaccumulation — effects relationships in freshwater
molluscs exposed to metals in their natural habitat. Indigenous floater mussels

(Pyganodon grandis) were collected from 10 limnologically similar lakes located along a

Cd, Cu and Zn gradient. Ambient free-metal ion concentrations were estimated as a
measure of metal exposure. Metallothionein was measured in mussel gills and metal
partitioning among the various cytosolic protein pools was determined by size exclusion
chromatography. Various biomarkers were also measured, including malondialdehyde
concentrations in the gills and in the digestive gland, glutathione-peroxidase and
glutathione-reductase activities in the digestive gland, and lipid concentrations in the

gonad.

Cadmium and metallothionein concentrations in the gill cytosol increased along the
contamination gradient, but Cu and Zn levels were independent of the ambient free-metal
ion concentrations. The distribution of Cd among the various cytosolic complexes
remained quite constant: 80% in the metallothionein-like pool, 7% in the low molecular
weight pool (LMW < 1.8 kDa) and 13% in the high molecular weight pool (HMW > 18
kDa). For these chronically exposed molluscs there was thus no threshold exposure
concentration above which spillover of Cd occurred from the MT pool to other cytosolic
ligands. However, the presence of Cd in the LMW and HMW fractions suggests that
metal detoxification was imperfect, i.e. that P. grandis was subject to some Cd-related
stress at low chronic exposure concentrations. Consistent with this suggestion,
malondialdehyde concentrations, an indicator of oxidative stress, increased with gill
cytosolic Cd. In the digestive gland, malondialdehyde concentrations were unrelated to
any of the measured metals, but glutathione-peroxidase and glutathione-reductase
activities increased with gill cytosolic copper. We speculate that cytosolic Cu catalyses
the production o f reactive o xygen s pecies, to w hich the organism reacts by increasing

activities of the two enzymes, thus preventing the accumulation of reactive oxygen
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species. Lipid concentrations in the gonad did not decrease with any of the measured
toxicological parameters, suggesting that energy reserves for reproduction were not

compromised in the metal-contaminated mussels.

The results of the present study, where chronically exposed bivalves were collected from
their natural habitat along a metal contamination gradient, contrast markedly with what
would have been predicted on the basis of experimental metal exposures, and clearly
demonstrate the need to study metal exposure — bioaccumulation — effects relationships

in natural populations.

Keywords: chronic toxicity, oxidative stress, detoxification, subcellular partitioning,

malondialdehyde, molluscs
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Introduction

In the laboratory, the biological availability, accumulation and toxicity of metals are
usually best predicted by the activity of the free-metal ion {M*'} or one of its kinetically
labile complexes, rather than by total metal concentrations (Campbell, 1995). In nature,
however, such relations are difficult to demonstrate, particularly in the case of toxicity. A
lack of adverse effects in the field could be due to detoxification and compensation

strategies that counter metal toxicity within cells.

Metal toxicity is often postulated to arise from reactions in the cytosol, through the non-
specific binding of metals to non-thionein ligands that are physiologically important
molecules (metalloenzymes or small peptides such as glutathione) and are inactivated by
metal binding (Mason and Jenkins, 1995). Control of intracellular metal toxicity is
generally achieved via the production of metal-binding ligands that sequester metals.
These cellular ligands can be found in the particulate fraction of cells (granules and
lysosomes; George, 1990) and in the cytosol (peptides such as metallothionein; Engel and
Roesijadi, 1987). Most of the data supporting this model of metal cytotoxicity have
however been obtained in laboratory experiments; there are few studies relating
subcellular metal partitioning to toxic effects in indigenous animals. In typical laboratory
studies, the test organisms are subjected to a step-change in metal exposure, and the
occurrence of deleterious effects is linked to changes in subcellular metal partitioning. In
such studies, metal concentrations are often higher than those encountered in the field,
the duration of exposure shorter, and metal sources such as food are usually ignored
(Malley et al., 1993; Luoma, 1995). In addition, metals are usually present in the field as
metal mixtures, in contrast to typical laboratory experiments. Although laboratory studies
have the advantage that they yield readily interpretable results, they often fail to represent

what is happening in the environment.

The objective of our study was thus to test this general model of cellular toxicity in the

field. We chose a filter-feeding bivalve as our sentinel organism, which we collected
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from a series of lakes of similar trophic characteristics but differing in their metal
concentrations (Cd, Cu, Zn). Metal and metallothionein (MT) concentrations were
measured in gills excised from these bivalves, and the subcellular partitioning of metals
in the gill cytosol was determined by size-exclusion chromatography. We looked for
links between metal binding to various ligands and the onset of deleterious effects at the

cellular level.

Materials and Methods

The sentinel organism: the floater mussel (Pyganodon grandis)

The freshwater mussel Pyganodon grandis, formerly known as Anodonta grandis grandis,

is widely distributed in Canada and in the United States. It lives half-buried in the littoral
sediment during summer (Ghent et al., 1978). Shell length can reach 160 mm, but in
lakes on the Canadian Shield it generally averages.7 5 mm. Individuals are thought to live
up to the age of 15 years, and like all unionids P. grandis passes through a larval stage,

the glochidium, which requires a fish host.

Study area

The sampled lakes are located in the vicinity of Rouyn-Noranda, a city located about 600
km north-west of Montréal, Québec, Canada. A large copper smelter, the Horne smelter,
has been in operation in Rouyn-Noranda since 1927; atmospheric emissions are presently
largely controlled, but prior to 1985 the smelter was an important source of metals and
sulphur dioxide. In the year immediately preceding the present study (i.e., summer 1997),
we carried out a preliminary sampling campaign. Water and sediment samples were
collected at 37 sites in 20 lakes, to characterise the sites from a geochemical and
limnological perspective. Specimens of the sentinel organism, P. grandis, were also
collected at each site and tissue metal levels were determined. For the present study
(summer 1998), using multivariate statistical analyses of the 1997 data, we selected 10

lakes from the original set of 20 that would present the narrowest range of limnological
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characteristics while having the widest metal concentration gradient possible (Perceval et

al., 2002).

Sampling procedures

Metal exposure

To determine the degree of exposure of molluscs to ambient metals, SCUBA-equipped
divers collected 3 sediment cores at each station. The cores were extruded in the boat,
and only the upper oxidised layer (0.5 cm) was retained for analysis. These 3 sub-samples
were pooled, placed in high density polyethylene (HDPE) bottles half-filled with lake
water and kept at ~4°C during transport to the central laboratory where they were kept
frozen until analysis. The sediments were subjected to a partial extraction procedure as
described in Couillard et al. (1993). Based on the sediment metal, organic carbon and
amorphous iron oxyhydroxide concentrations, together with the pH of the overlying
water, we estimated free Cd*", Cu®** and Zn** concentrations at the sediment-water
interface, using a geochemical model based on the sorptive equilibrium of the free-metal
ions between oxic sediments and water. The model for Cd*" is described in Tessier et al.

(1993) and the model for Cu®* and Zn** can be found in Tessier (1992).

Bivalves

At each sampling site, the divers also collected 12 bivalves, which were kept alive and
returned to the field laboratory; dissection was performed at most 6 hours after collection.
Based on a previous study in the Rouyn-Noranda area, which had demonstrated that gills
contain the greatest proportion (40 = 13%) of Cd present in P. grandis (Tessier et al.,
1993), we chose the gills as our target organ, although complementary measurements
were done on the gonad and digestive gland. To minimise the influence of possible
seasonal variations in metal detoxification status (Baudrimont et al., 1997), animals with
similar nominal lengths of 80 mm (75-85 mm) were collected before the onset of

gametogenesis, shortly after their rise from deep sediments in the spring.
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Limnological parameters

To evaluate habitat quality for P. grandis, water samples were collected 10 cm above the
lake bottom, 2 times during the ice-free season. Temperature, pH, conductivity and
dissolved oxygen were measured in the field whereas water samples for analyses of total
phosphorus, dissolved organic carbon, humic acids (HA) and fulvic acids (FA) were
taken to the laboratory for later analysis. Water samples for chlorophyll-a, phacopigments
and sestonic C and N were pre-filtered through a Nitex® sieve (80 um) in the field;

analysis of the gut contents of another freshwater bivalve, Elliptio complanata, showed

that >90% of the particles were smaller than 80 um (Tessier et al., 1984). Methods for the
analysis of all limnological parameters and resuits obtained are described in Perceval et

al. (2002).

Tissue preparation

Gills from each of 12 bivalves were separated into 3 portions. Portions from different
animals were then pooled in groups of 4 and sealed in plastic bags under a nitrogen
atmosphere before freezing in liquid nitrogen. In this way, triplicate pooled samples were
prepared for each of the 3 types of analyses described below. Digestive glands and
gonads, 12 per lake, were frozen individually. After initial freezing, organs were kept at
-80°C until analysis. Metallothionein analyses were carried out 4 months after collection
whereas measurements of subcellular partitioning, malondialdehyde, total lipids and

enzymes were done within 8 months of collection.

After thawing on ice, tissues were mechanically homogenised with a glass tube and
pestle. To limit organelle disruption, homogenisation was limited to 60 revolutions/min,
and to a maximum of one minute. Antioxidants were not used since they are known to
alter subcellular partitioning of metals (Lobel, 1989). Instead, gill oxidation was
minimised by injecting gaseous nitrogen into the tube during homogenisation. To limit
enzymatic protein degradation, all homogenate manipulations were performed at ~4°C in

ice-cold buffer (Lobel, 1989). All reagents used for the buffer preparations were of ACS

grade or equivalent.
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The first gill portion was homogenised in Tris buffer (25 mM, pH 7.2; 2 mL per g tissue
wet weight) and sub-samples of this homogenate were used for determinations of total
cytosolic metal concentrations, subcellular partitioning of metals and dry weight to wet
weight ratios. The second portion was homogenised in Tris buffer for MT analysis (1 mL
per g tissue wet weight). The third gill portion was homogenised in KCl (154 mM; 1 to 3
mL per g tissue wet weight) for malondialdehyde (MDA) analysis; the same procedure

was used for one digestive gland.

Three digestive glands were pooled and homogenised in phosphate buffer (0.2 M, pH 7; 1
to 5 mL per g tissue wet weight) containing 2 mM EDTA for the measurement of
glutathione-peroxidase and glutathione-reductase activities. Lastly, 3 gonads were pooled
and homogenised in phosphate buffer (0.1 M, pH 7; 1 to 5 mL per g tissue wet weight)

for total lipids analysis.

Determination of metal partitioning

Determinations of the subcellular partitioning of metals were performed on the gill

cytosolic fraction, defined as the supernatant from an ultracentrifugation of the tissue

"homogenate at 160,000 X g during 1 hour. To evaluate metal subcellular partitioning, the

cytosol was fractionated by high-performance liquid chromatography (HPLC, Waters
Action Analyzer chromatograph, equipped with a Waters 996 photodiode array detector)
on a steric exclusion column (BIOSEP-SEC-S 2000; 30 X 0.75 cm). The column was
eluted with a mobile phase of 10 mM Tris, 100 mM NaCl, and 0.03% NaN3, adjusted to
pH 7, at a flow rate of 0.5 mL/min. This eluant has been shown to limit protein
adsorption to the column packing (Micallef et al., 1992). The separation technique is fully
described in Wang et al. (1999) with the difference that eluting fractions were collected

more frequently (every 2 min) in the present study.

All reagents used for metal subcellular partitioning analysis were of HPLC grade, with
the exception of NaCl, which was unavailable in that purified form. The stock solution of

NaCl (ACS grade, 2 M) was passed through a Chelex ion exchange resin (200-400 mesh,
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BioRad #142-2842) to minimise Zn contamination of the eluant. The matrix modifier

used during metal analysis (NH4NO; 10%) was also purified in this manner.

For statistical comparisons, the metal burdens measured in each eluting fraction were

combined into 3 metal-ligand pools (Fig. 1):

¢ a high molecular weight pool (245-18 kDa), eluting from 14 to 20 min after injection,
which includes metalloenzymes;

¢ a metallothionein-like pool (18-1.8 kDa), eluting from 20 to 30 min after injection,
which displays many of the characteristics of metallothionein (heat stability, synthesis
induced by metal exposure, high affinity for binding trace metals, low aromatic
content, ratio of 0.3 HS— groups per amino acid residue; Couillard et al., 1993);

e a low molecular weight pool (<1.8 kDa), eluting from 30 to 40 min after injection,
which includes amino acids and small peptides such as glutathione. Glutathione, an

important antioxidant, elutes 34 to 36 min after injection.

Quality control

Separation of the metal-ligand complexes present in gill cytosols was performed
chromatographically. We performed quality control tests to determine the recovery of
metals iniﬁally present in the gill cytosol preparation. For Cd and Cu most of the mass
balance recoveries were in the 80-120% range, but for Zn 94% of the injected samples
had a recovery of less than 80%. Silica-based packing materials used in size exclusion
HPLC columns show a high affinity for Zn and it is not unusual to see losses of Zn
during chromatography. However, this loss of Zn should not greatly perturb the cytosolic
distributions of Cd and Cu, given their much higher affinity for MT and most other
cytosolic ligands. Similar problems with loss of Zn were reported by Micallef et al.
(1992). We retained the Cd and Cu results that fell in the 80-120% range, but rejected all

the Zn results.

Biochemical assays
Cytosolic MT concentrations were measured by a Hg-saturation assay adapted from

Dutton et al. (1993) and Couillard et al. (1993); because the Hg-binding stoichiometry for
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metallothionein is unknown for P. grandis, results are expressed in terms of nmol Hg
binding sites/g dry weight. Lipid peroxidation was evaluated by the measurement of
malondialdehyde (MDA) concentrations according to the colourimetric method of
Sunderman et al. ( 1985) using t etracthoxypropane (97%; Sigma T 8282) as an internal
standard. This method is based on the reaction of thiobarbituric acid with MDA and
related chromogens. Glutathione-dependent oxidoreductase enzymes were analysed with
kinetic enzymatic reactions monitored by spectrophotometric methods. Glutathione-
peroxidase (EC 2.5.1.18) was measured according to Lawrence and Burk (1976).
Glutathione-reductase (EC 1.6.4.2) was determined according to Carlberg and
Mannervick (1985). Total lipids were estimated according to Frings et al. (1972) using
olive oil (Sigma O1500) as the standard.

Metal analysis

No acidic digestion was carried out prior to analysis of whole cytosols or the HPLC
fractions. Whole cytosol samples were analysed for Cd, Cu and Zn by inductively
coupled plasma mass spectrometry (ICP-MS: Fisons model VG PQII). Each fraction
from the HPLC separation was analysed for Cd, Cu and Zn by graphite furnace atomic
absorption spectrophotometry (GFAAS: Perkin-Elmer model Simaa 6000 with Zeeman
background correction and a Perkin-Elmer model AS-72 automatic sampler). The matrix
modifier used for Cd and Cu analyses was a solution of 3.3% NH4NOs3, 0.3 pg/L H3PO4
and 33% HNO;. For Zn, the matrix modifier was a solution of 0.1% Pd(NOs), and 0.06%
Mg(NOs),. Procedural blanks and a certified reference water sample (US National
Institute o f S tandards and T echnology, NIST SRM 1 643d) were analysed d uring e ach
analytical run. When metal concentrations in the sample were below the detection limit
(Cd=0.04 pg/L; Cu=0.36 png/L; Zn=0.08 ng/L), they were replaced by half the detection ‘
limit. Blanks indicated negligible contamination (N=333: Cd and Cu below detection
limits; Zn 0.35 pg/L). Certified samples were quantitatively recovered (N=134): Cd,
97.5%; Cu, 109.8%; Zn, 97.1%.
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Statistical analysis

Relationships between variables were initially examined in bivariate scatter plots and a
simple regression model was then tested by calculating determination coefficients @)
using the Statistica package of computer programs (Statsoft Inc., 1999). The assumptions

required for use of this approach were met with the non-transformed data.

Results

Exposure gradient

Metal concentrations in lake water decreased with distance downwind from the smelter;
the calculated ambient free-metal levels in the individual lakes are summarised in Table
1. The estimated free [Cd®'] at our most contaminated sampling station (L. Héva) was
>300-fold higher than that in the least contaminated lake. Lake Héva also had the highest
free [Zn®'], >400-fold higher than that in the least contaminated habitat. Inter-lake
variations of free [Cu®*] were less dramatic than for Cd and Zn, but [Cu®*] at the most
contaminated sampling station was nevertheless 39-fold higher than in the least
contaminated lake. Lake-to-lake variations in aqueous metal concentrations were
significantly positively correlated between metal pairs (correlation test; P<0.01),

reflecting their common (largely atmospheric) origin.

Metal bioaccumulation

Metal concentrations in gill cytosols varied from lake to lake, but the {{M]-maximum :
[M]-minimum} ratios (Cd 11, Cu 5, Zn 3) were markedly lower than those in lake water.
Inter-lake variations in cytosolic metal concentrations were greater for Cd, a non-
essential metal, than for Cu or Zn. Cytosolic Cd concentrations were directly related to
those of aqueous [Cd*"] (Fig. 2A; r’=0.60; P<0.001). In contrast, cytosolic levels of the

essential metals Cu and Zn were independent of their ambient free-metal concentrations

(Figs. 2B and 2C; P>0.05). Negative correlations were observed between gill cytosolic
[Cd] and both ambient [H'] (’=0.51; P<0.001) and aqueous dissolved [Ca] (*=0.47;
P<0.001). These latter relationships are discussed in Perceval et al. (2002).
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Detoxification

Gill metallothionein concentrations, as determined by the mercury saturation assay, were
5-fold higher in mussels from contaminated lakes than in mussels from reference lakes
(Fig. 3). Gill MT concentrations were more strongly related to gill cytosolic Cd
concentrations (Fig. 3B; r’=0.78; P<0.001) than to [Cd**] (Fig. 3A; r’=0.50; P<0.001).
Gill MT concentrations increased linearly with Cd exposure, without reaching a plateau
in contaminated lakes. The relationship between MT and cytosolic Cd is described by the
equation: [MT]gill = 1.3 [Cd]-cytosol + 51. No significant relationships were found
between gill MT and cytosolic Cu or Zn.

Cytosolic metal partitioning

Cadmium was detected in all three cytosolic pools, but the majority of this metal was
always in the metallothionein-like pool (Fig. 4A). Variations in [Cd-MT] were strongly
related to cytosolic [Cd] (*=0.95; P<0.001); weaker but significant (P<0.001)
relationships were also observed between cytosolic [Cd] and [Cd-HMW] (*=0.37) and
[Cd-LMW] (r=0.68). N ote that although the amount o f Cd bound to each subcellular
pool increased along the Cd contamination gradient, the cadmium proportion in each pool
was stable along the gradient and there was no apparent shift from one subcellular
compartment to another. On average (+S.D.), 80.616.9% of the cytosolic Cd was bound
to the MT pool, 6.6+2.9% was associated with the LMW pool and 12.9+£7.0% was bound
to the HMW pool. The differences in [Cd] among the 3 pools were significant (P<0.001,
Kruskal-Wallis one-way ANOVA followed by Tukey’s HSD test on ranks; P<0.05).

Even though total gill MT was not related to total cytosolic Cu (P>0.05), [Cu-MT] did
increase cytosolic [Cu] (r_2=0.77 ; P<0.001) as did [Cu-HMW] (>=0.36; P<0.01), but not
[Cu-LMW] (P>0.05) (Fig. 4B). As the total gill MT concentration increased, there was a
significant increase in the concentration of the Cd-MT complex (£*=0.59; P<0.001) but
not the Cu-MT complex (Fig. 5).
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From a bivariate plot of the concentrations of the Cd-MT and Cu-MT complexes versus
the cytosolic cadmium concentration, we estimated the basal level of MT bound to each
metal when there is minimal environmental exposure to Cd. As expected, when there was
no accumulated Cd in the cytosol, there was also no measurable Cd bound to MT
(intercept not significantly different than zero, t test, P<0.09). Under these conditions of
low environmental [Cd], a certain amount of the essential metal Cu is bound to MT
([Cu-MT]=17.0 + (S.E.) 6 nmol/g dw: intercept significantly different than zero, t test,
P<0.009).

Cytotoxicity

Malondialdehyde (MDA) concentrations in the gills increased with increasing gill
cytosolic [Cd] (r*=0.46; P=0.002) (Fig. 6) and this relationship is still significant
(P=0.03) without the highest Cd value (HE). Gill malondialdehyde also increased
significantly with Cd bound to the LMW pool (r*=0.34; P=0.01). Gill malondialdehyde
was not related to either cytosolic Cu or Zn. In the digestive gland, MDA concentrations
were unrelated (P>0.05) to Cd and Cu exposure, as inferred from gill cytosolic [Cd] and
[Cu].

In the digestive gland, glutathione-peroxidase activity increased with exposure to Cu, as
reflected by gill cytosolic [Cu] (r*=0.49, P<0.001) (Fig. 7A). Glﬁtathione-reductase
activity also increased with exposure to Cu (*=0.20, P=0.05) (Fig. 7B) as well as with Cu
bound to the LMW pool (*=0.48, P=0.005) (Fig. 7C). However, this latter relationship is
no longer significant (P=0.12) if the lake with the highest glutathione-reductase activity
(EV) is removed. Gonad lipid concentrations (ratio max/min among lakes=5) increased
with sestonic carbon (r*=0.37, P=0.004) and nitrogen (=0.40, P=0.003) but were

unrelated to any other limnological or toxicological parameters.
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Discussion

Metal bioaccumulation

Exposure to ambient Cd concentrations led to a significant increase in the concentration
of this non-essential metal in the gill cytosols of P. grandis collected along the
environmental Cd gradient. In contrast, Cu and Zn concentrations in the gill cytosol
varied much less, suggesting that the bivalve regulates the concentrations of these
essential metals. Possible homeostasis mechanisms include changes in the rate of metal
excretion to match the rate of metal uptake and storage in extracytosolic compartments

such as granules, which have been widely reported in molluscan species (George, 1990).

Detoxification

Basal levels of gill MT (Fig. 3A, intercept: 43 + 13 nmol Hg binding sites/g dw) were
lower than those reported by Wang et al. (1999) (78 nmol Hg binding sites/g dw) for the
same species in the same region, probably due to the inclusion in our dataset of one lake
in which molluscs have very low cytosolic [Cd] (OL-1 and OL-2 in Fig. 3). MT
concentrations measured in P. grandis from our most contaminated lake, Lake Héva (254
nmol Hg binding sites/g dw), were similar to MT values reported for P. grandis collected
from an Ontario lake that had received experimental Cd additions for 3 years (245 nmol
'Hg binding sites/g dw, estimated from reported value of 35 pg/g wet weight; Malley et
al., 1993). Gill MT concentrations were strongly related to gill cytosolic [Cd] (Fig. 3B),
but were independent of those of the essential metals Cu and Zn, as has been reported in
Couillard et al. (1993) and Wang et al. (1999). The possibility that the MT biosynthesis
capacity in P. grandis was overwhelmed by Cd influx from its environment can be
discarded in our study since gill MT concentrations did not reach a plateau in
contaminated lakes. In contrast, in a transplant experiment with the freshwater mollusc

Corbicula fluminea, Baudrimont et al. (1999) demonstrated a shut-down of MT synthesis

in individuals that were moved to a site contaminated by Cd and Zn. This shut-down was

rapidly followed by the death of the transplanted molluscs.
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Cytosolic metal partitioning

The spillover concept

According to the "spillover" concept, non-essential metals can bind to sensitive
Intracellular targets if detoxification mechanisms are overwhelmed or damaged by metal
influx (Langston and Zhou 1986, Mason and Jenkins, 1995). The onset of spillover has
been shown to occur at a threshold free-ion activity for metals such as Cd and Cu
(Sanders and Jenkins, 1984; Mason and Jenkins, 1988). However, most of these earlier
studies were carried out in the laboratory where animals were subjected to a step-change
in metal exposure; in the present study we are dealing with animals that have been

chronically exposed to metals in the field since the egg stage.

The intracellular binding and distribution of cadmium is a dynamic process that depends
on both the magnitude and the duration of Cd exposure (Brown et al., 1990; Baudrimont
et al., 1999). The importance of exposure duration is clearly demonstrated by comparing
our results with those from an earlier transplantation experiment. In the earlier study, P.
grandis was transferred from a reference lake (L. Opasatica) to a contaminated lake (L.
Vaudray) in the same geographical area as our study. After 400 d (2 summers), 74% of
cytosolic Cd was bound to LMW components, whereas only 12% was bound to the MT
fraction and 14% to the HMW fraction (Couillard et al., 1995a). These data contrast
sharply with the present results for non-transplanted individuals, in which the majority of
the Cd was in the MT pool in all indigenous animals, whether collected from reference or

contaminated lakes (cf. Table 2).

These éontrasting results suggest that the concept of saturation of MT followed by metal
"spillover" into the HMW and LMW pools above a threshold free-ion activity may be
applicable when the animals are subjected to a change in ambient metal levels, but not for
life-long exposure to elevated metal concentrations. Observations made by Brown et al.
(1990) and Wang et al. (1999) are consistent with this interpretation. Spillover, as pointed
out by Engel and Roesijadi (1987), should be evaluated in the framework of the time-

course of exposure and may well not be applicable to indigenous populations. It is

however unclear from the present work whether the observed differences between short-
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and long-term exposures should be ascribed to an acclimation of the exposed animal
(through MT synthesis, for example) or to an adaptation (through genetic selection) of the

populations from the more contaminated lakes.

Many authors have stressed the need for chronic exposure tests to observe effects
associated with metal accumulation (Brown et al., 1990; Mouneyrac et al., 1999). Short
exposure tests can underestimate the chronic toxicity of an element by orders of
magnitude, especially if the exposure duration is shorter than the life span of the test
organism (Luoma, 1995). In the present study we observed differences between
indigenous mollusc populations chronically exposed to metals and animals that had been
subjected to a change in their metal exposure regime (and thus had been exposed to high
metal levels for a shorter time). These differences are perhaps not unexpected, given the
relatively slow rates at which P. grandis accumulates cadmium from its environment
(Couillard et al., 1995b). Engel and Brouwer (1982) observed different copper subcellular
partitioning between indigenous and laboratory-exposed American oysters and they
proposed that the short duration of the laboratory exposures might account for the
differences. Langston and Zhou (1986) also m easured m arked d ifferences in c admium

subcellular partitioning between indigenous and laboratory-exposed winkles.

Subcellular steady-state in indigenous animals

Metal partitioning among ligand pools, for indigenous animals in steady-state with their
environment, is driven by thermodynamic considerations. The analysis of that steady-
state should consider the relative concentrations of the metals, the relative concentrations
of the various ligands, the relative affinities of each ligand type for each metal and
competition among metals (Mason and Jenkins, 1995). To test the applicability of this
concept, we have examined how the subcellular partitioning of Cd and Cu responds to the

changes in ambient metal levels that occur along the contamination gradient.

Cadmium proportions in each subcellular pool were stable along the ‘contamination
gradient, even though total cytosolic Cd increased. Such a trend is consistent with an

equilibrium-dependent exchange of metals among cytosolic ligands present in excess
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(i.e., [L] >> [M]) and has been observed for copper in marine organisms in time-course
experiments in the laboratory (Sanders and Jenkins, 1984) and in field transplant
experiments (Roesijadi et al., 1984). However, to our knowledge it has not been observed
along spatial metal contamination gradients. We cannot completely rule out the
possibility that metal redistribution, resulting from cell disruption or during the
chromatography separation, may have contributed to the constancy of the subcellular
distribution profile. However, in an earlier study (Micallef et al. 1992) we performed
competition experiments with commercial metallothionein (pre-labelled with '®Cd) and
fresh cytosol extract from P. grandis. In these experiments, no appreciable metal
exchange occurred during the 20-min pre-equilibration or the subsequent
chromatographic separation step. Similarly, Bracken et al. (1984) spiked bovine kidney
cells with cadmium during the homogenization step to check for such artifacts; these

authors concluded that metal redistribution following cell disruption was not significant.

Concentrations of copper bound to MT and HMW ligands increased as cytosolic copper
concentrations increased (Fig. 4B) ‘but were unrelated to ambient Cu concentrations. We
interpret the relationship between [Cu-MT] and [Cu]-cytosol as an example of the
equilibrium response of Cu partitioning to an increase in cytosolic MT. Increased
exposure to Cd leads to increased induction of MT and higher concentrations of
(cytosolic) MT. This increase in MT would perturb the cytosolic Cu pool, with a greater
proportion of Cu binding to MT (as though the cytosol were being "titrated" with
additional MT, which has a higher in vitro affinity for Cu(I) than for Cd). This kind of
indirect "induction" of the Cu-MT complex has previously been observed in fish (Olsson
and Haux, 1986), and in lobster (Engel and Brouwer, 1986). In our study, the amount of
Cu bound to the HMW pool did not decrease but rather increased with increasing ambient
Cd (= 0.23; P= 0.03) (Fig. 8). There is thus no evidence that non-essential metals such

as Cd are replacing Cu in metalloenzymes.

Cytotoxicity
Previous studies have tried to relate subcellular metal partitioning and MT synthesis to

deleterious effects such as growth inhibition (Sanders and Jenkins, 1984), mortality
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(Hamilton and Mehrle, 1987) and condition index deterioration (Roesijadi et al., 1984).
Based on our subcellular partitioning results, the potential for Cd toxicity exists in the
floater mussel even at low Cd exposures. The concentrations of all subcellular cadmium
complexes increased in a dose-dependent manner along the Cd exposure gradient. This
result implies that effects associated with the non-specific binding of Cd to LMW and
HMW ligands might be expected all along the environmental Cd gradient, and that
effects should be proportional to that gradient.

In the gills of P. grandis the concentration of MDA, a breakdown product of the oxidative
degradation of cell membrane lipids, increased along the metal gradient, and this increase
was positively correlated with gill cytosolic Cd concentrations. Increased levels of MDA
following Cd exposure have been reported in some other bivalve studies (Couillard et al.,
1995a; Cossu et al., 2000) but this type of response cannot be generalised, since other
researchers have failed to detect such increases (Thomas and Wofford, 1993; Venugopal
et al., 1997; Reddy, 1999). Cadmium could provoke the degradation of cellular
membranes through two pathways. First, we know that glutathione and MT are both
antioxidants that can be bound by Cd after exposure and that the binding of Cd to these
antioxidants would interfere with their capacity to protect against oxidative stress
(Christie and Costa, 1984). Second, Cd readily interacts with the ubiquitous sulfthydryl
groups of amino acids, proteins and enzymes. The replacement of essential metals such
as Cu and Zn by non-essential metals such as Cd would tend to change the conformation

of antioxidant enzymes and affect their activity (Hamilton and Mehrle, 1986).

In the digestive gland, Cu appeared to be the agent responsible for the production of
reactive oxygen species, and this should not be surprising since Cu can directly catalyse
the production of these species (Christie and Costa, 1984). The organism, however,
seemed able to cope with this oxidative stress since MDA levels did not increase in
relation to Cu in the digestive gland. Glutathione-peroxidase and glutathione-reductase
enzymes are probably among the antioxidants responsible for the regulation of the cells’
oxidative stress levels since both enzymes’ activities increased in relation to Cu.

Glutathione-reductase activity was better related to Cu bound to the LMW pool than to
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total cytosolic Cu; this cytosolic pool could partly represent levels of Cu bound to
glutathione. These observations could reflect the facts that glutathione can be directly
oxidised by Cu and that its reduction is catalysed by glutathione-reductase. Glutathione-
peroxidase activity was not better related to the concentration of Cu bound to LMW or
HMW ligands than to total cytosolic Cu, probably because the <ns1:XMLFault xmlns:ns1="http://cxf.apache.org/bindings/xformat"><ns1:faultstring xmlns:ns1="http://cxf.apache.org/bindings/xformat">java.lang.OutOfMemoryError: Java heap space</ns1:faultstring></ns1:XMLFault>